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Vorbemerkung
Im Auftrag der Landesanstalt für Umweltschutz Baden-Württemberg wird in dem vorliegen-
den Bericht versucht, den heutigen Stand des Wissens über eine neuartige Sanierungsstrategie,
die sog. "treatment walls" bzw. "reaktiven Wände" erstmals zusammenzufassen und einer
breiteren Öffentlichkeit in Deutschland zugänglich zu machen. Vom Autor ist damit die Hoff-
nung verknüpft, die zur Zeit noch bestehenden Fragen und Vorbehalte gegenüber dieser Tech-
nologie etwas abzubauen bzw. zu relativieren.

Naturgemäß kann bei neuen und sich schnell entwickelnden Technologien weder eine voll-
ständige Literaturübersicht noch eine abschließende Bewertung einzelner Verfahrensaspekte
erfolgen, da grundlegende Untersuchungen entweder bisher nur geplant sind, noch laufen oder
nicht publiziert wurden, weil Patentverfahren angestrebt werden. So basiert dieser Bericht im
wesentlichen auf Abstracts von Tagungen, Broschüren von Firmen und nur zum geringsten
Teil auf Publikationen aus Zeitschriften mit einem anerkannten Begutachtungssystem. Daraus
resultieren eine Reihe von Unsicherheiten bezüglich der veröffentlichten Ergebnisse, die je-
denfalls zumTeil noch als vorläufig anzusehen sind. Soweit möglich wurde im Bericht ver-
sucht, eine Bewertung unter diesem Aspekt vorzunehmen. Bestehende Patente für bestimmte
Anwendungen sind im Text aufgeführt, jedoch wurde keine Patentrecherche durchgeführt, so
daß die Vollständigkeit in Bezug auf diese Angaben sicherlich nicht gegeben ist.

Der Schwerpunkt der Literaturstudie lag dabei auf den heute bereits großtechnisch eingesetz-
ten reaktiven Wänden, die meist mit Fe0 aufgebaut sind. Manch einer der Leser wird jedoch
einige weitere Verfahren vermissen, mit denen ebenfalls biogeochemische Veränderungen im
Untergrund erzielt werden können und die im weiteren Sinne auch als geochemische Barrie-
ren angesehen werden können. Dazu zählen z.B. die Festlegung von Nährstoffen und
Schwermetallen durch mineralische Stoffe und Injektionsverfahren mit denen sowohl be-
stimmte Schadstoffe direkt behandelt werden können, wie auch der pH- und Redoxmilieu im
Bereich der Schadstoffquelle und in der Abstromfahne längerfristig verändert werden kann.
Ebenso sind nicht die Untersuchungen zum geochemischen Barrierenverhalten von Materiali-
en bei der untertägigen Deponierung in die Auswertung einbezogen worden (s. z.B. THEIN,
1992; KLINGER & THEIN, 1994). Die ausführliche Aufnahme dieser Verfahren hätte den
beabsichtigten Umfang dieser Studie bei weitem gesprengt, obwohl diese Technologien zwei-
fellos zukünftig eine große Bedeutung bei der in-situ-Behandlung von Schadstoffen im Unter-
grund besitzen.

Schließlich gestatten Sie bitte noch eine Anmerkung. Einem allgemeinen Trend folgend, be-
finden sich im Text eine relative große Anzahl von Anglismen, da für diese Begriffe entweder
keine treffenden Übersetzungen existieren oder aber die Begriffe in die allgemeine Fachspra-
che bereits Eingang gefunden haben. Der Autor entschuldigt sich bei allen Lesern, die diesbe-
züglich eine gewisse Sensibilität bewahrt haben und bittet um Nachsicht.

Zu großem Dank bin ich zahlreichen Kollegen verpflichtet , die für diese Studie Literatur in
Form von z.T. unveröffentlichten Tagungsbeiträgen zur Verfügung stellten. Namentlich zu
nennen sind vor allem S. O´Hannesin, Prof. J. Cherry und  Prof. R.W. Gillham, die mir bei
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einem Aufenthalt am Groundwater Research Center Waterloo (Ontario) die wesentliche Lite-
ratur verfügbar machten.

Vorbemerkung zur aktualisierten und erweiterten 1.
Überarbeitung
Die Notwendigkeit nach knapp einem Jahr eine Literaturstudie über Reaktionswände als
Grundwasser-Sanierungstechnologie zu aktualisieren, belegt die rasante und dynamische Ent-
wicklung dieses Ansatzes, der auch in Deutschland zur Zeit intensiv diskutiert wird und für
den sich erste Pilotprojekte abzeichnen. Die ersten, größeren deutschen Workshops speziell zu
dieser Thematik, die von der Firma I.M.E.S. GmbH in Kooperation mit dem Umweltfor-
schungszentrum Halle/Leipzig in Dresden bzw. von der Landesanstalt für Umweltschutz Ba-
den-Württemberg gemeinsam mit dem Lehrstuhl für Angewandte Geologie der Universität
Tübingen veranstaltet wurden, fanden mit jeweils weit über 200 Teilnehmern aus Ingenieur-
firmen und Büros wie auch aus den entsprechenden Fachbehörden eine sehr große Resonanz.
Kaum noch vollständig aufgezählt werden können die Vorträge und Posterbeiträge zu dieser
Technologie bei Tagungen und Workshops, wie z.B. der VEGAS-Workshop oder der
UTECH-Tagung.

Aufgrund der zum Teil sehr vielversprechenden Ergebnisse von reaktiven Materialien gegen-
über einem breiten Schadstoffspektrum in Reaktionswänden kann dabei ein allgemeiner Um-
schwung bei der Einschätzung der Reaktionswand-Technologie beobachtet werden. Von einer
anfänglich verständlicherweise großen Skepsis gegenüber den Reaktionswänden ist nun eine,
möglicherweise ebenso unberechtigte, z.T. geradezu euphorische Erwartungshaltung betref-
fend der Effizienz von Reaktionswänden zu konstatieren. So wird für die USA innerhalb der
nächsten 10 Jahre mit dem Bau von ca. 100 Reaktionswänden gerechnet, wodurch nach
Schätzung der EPA (Environmental Protection Agency) aufgrund der geringeren Betriebsko-
sten ca. 750 Millionen US-$ gespart werden können (FAIRWEATHER, 1996). Inwieweit
diese Einschätzung sich erfüllt, kann aufgrund des verhältnismäßig kurzen Erfahrungszeit-
raums mit dieser Technologie zur Zeit kaum abschließend beurteilt werden.

Ein Ziel der Aktualisierung der Literaturstudie war es deshalb, die neueren, praxisrelevanten
Erkenntnisse über den Abbau von chlorierten aliphatischen und aromatischen Kohlenwasser-
stoffen in den bestehenden Text einzuarbeiten und so die Möglichkeiten, aber auch Grenzen
dieses Verfahren zu dokumentieren. Insbesondere wurden auch die Erfahrungen aus der Kor-
rosionsforschung in Grundzügen berücksichtigt. Zudem wurden auch einige neue Ansätze zur
Immobilisierung von organischen Verbindungen bzw. Fällung von anorganische Spurenme-
tallen mit Materialien eingefügt, die nicht zu den Fe0-Typus gehören. Nicht bzw. nur kurz
behandelt werden konnte jedoch der große Bereich der Sorptionsbarrieren, die sicherlich ein
großes Anwendungspotential aufweisen, der aber den geplanten Umfang dieser Arbeit bei
weitem gesprengt hätte.
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Zusammenfassung
Bei Schadstoffen der gesättigten Bodenzone werden zur Zeit häufig sogenannte hydraulische
Maßnahmen mit anschließender chemischer Aufbereitung an der Oberfläche zur Sanierung
eingesetzt. Die bisherigen Erfahrungen zeigen, daß akzeptable Sanierungserfolge sich erst bei
teilweise extrem langen Einsatzzeiten dieser Technologie einstellen, was sowohl unter öko-
nomischen als auch ökologischen Aspekten nicht zufriedenstellend ist.

Als mögliche Alternative hierzu werden sogenannte "passive Sanierungstechnologien" im
zunehmenden Maße diskutiert. Die vorliegende Literaturstudie faßt für eine Untergruppe die-
ses Technologieansatzes, den Reaktionswänden für den speziellen Fall "pH-Redox-
Reaktionswände" und ansatzweise für Sorptionswände die zur Zeit publizierten Grundlagen
und Erfahrungen zusammen und bewertet sie. Aufgrund der rasanten Entwicklung dieser
Technologie in Forschung und Praxis erschien bereits nach einem Jahr eine Aktualisierung der
1996 verfaßten Literaturstudie sinnvoll. In der nun vorliegenden Aktualisierung wurden die
neuen, praxisrelevanten Erkenntnisse aus den ersten Demonstrationsprojekten sowie der For-
schung, insbesondere auch aus Nordamerika, eingearbeitet. Zudem wurden mehrere Ab-
schnitte angefügt, die die Einsatzmöglichkeiten von "pH-Redox-Reaktionswänden" auch für
andere Kontaminanten als die LHKW aufzeigen, die bisher als Hauptklasse der Substanzen
galt, die mit diesen Reaktionswänden abgebaut werden können.
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1. Innovative aktive und passive Sanierungstech-
nologien - ein Überblick über derzeitige Forschungs-
und Entwicklungsstrategien.
Daß die herkömmlichen "pump and treat"-Techniken bei vielen Schadensfällen mit chlo-
rierten Kohlenwasserstoffen (CKW), Kohlenwasserstoffen (KW) und zum Teil auch mit
Schwermetallen weder unter ökonomischen noch unter ökologischen Aspekten akzeptable
Ergebnisse erbringen, wird von der Fachöffentlichkeit akzeptiert (s. z.B MACKAY &
CHERRY, 1989; National Research Council, 1994 u.v.a.). Nach einer Studie von MACDO-
NALD & KAVANAUGH (1994) sind Verunreinigungen mit LNAPL (light non aqueous pha-
se liquids, in der Regel KW) bzw. DNAPL (dense non aqueous phase liquids, i.d.R CKW) nur
im Falle von einer homogenen Einzelschicht und ohne Auftreten des Kontaminanten in Phase
zur Zeit gut beherrschbar. Bei Vorliegen von DNAPL und LNAPL in Phase innerhalb ver-
schieden homogener Schichten oder bei heterogen zusammengesetzten Schichten im Aquifer,
wie auch bei kontaminierten Kluftgrundwasserleitern ist eine Sanierung nur mit großem fi-
nanziellen und zeitlichen Aufwand möglich. In der Regel wird dabei von Sanierungszeiten
von mehreren Jahrzehnten ausgegangen, was wegen des damit verbundenen hohen Wasser-
und Energieverbrauchs nicht haltbar ist.  Aus diesem Grund werden in den letzten Jahren gro-
ße Anstrengungen unternommen, um die "pump and treat" Techniken weiterzuentwickeln und
effizienter zu gestalten. Strategien dafür sind z.B. der Einsatz von Tensiden, Alkoholen, Ko-
solventen und anderen chemischen Stoffen (O2, H2O2 etc.), wie auch physikalischen Metho-
den z.B. die Verwendung von erhöhten Temperaturen mittels Dampfeinleitung oder Ultra-
schall. Aber auch diese neuentwickelten Verfahren haben ihre unumgänglichen Grenzen bei
Schadensfällen in Bereichen mit großen Heterogenitäten und geringen Durchlässigkeiten
(MACDONALD & KAVANAUGH, 1994). In Ergänzung zu diesen sog. aktiven Verfahren,
bei denen die Sanierung aktiv mit Energie durch "pump and treat"-Technologien kontrolliert
wird, wurden in den letzten Jahren alternativ sog. passive Verfahren entwickelt, bei denen der
Grundwasserstrom eben nicht durch permanente Maßnahmen mit hohem Energie- und War-
tungsaufwand gesteuert wird. Die wichtigsten passiven Technologien sind zur Zeit die Aus-
nutzung der natürlichen Selbstreingungskraft des Boden ("intrinsic remediation"), die perma-
nente Abkapselung von Schadstoffen durch physikalische Barrieren ("physical containment")
z.B. als Spundwände oder als "slurry walls", sowie die Technologie der reaktiven Wände.
Während durch die reine Abkapselung lediglich die Ausbreitung der Schadstoffe minimiert
wird und so als reine Sicherungstechnologie wirkt, können die Verfahren der "intrinsic reme-
diation" und die der reaktiven Wände als Langzeitsanierungsstrategien angesehen werden.

Aus Sicht der United States Environmental Protection Agency (EPA) gelten aus der Vielzahl
der verschiedenen abiotischen, aktiven und passiven Sanierungsstrategien 6 neue Technologi-
en als besonders erfolgversprechend und innovativ (EPA, 1995). Bei diesen Technologien
handelt es sich (ohne Wertung) um:

• Tensideinsatz

• reaktive Wände

• hydraulische und pneumatische Verbesserung der Durchlässigkeit ("fracturing")
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• Einsatz von Kosolventen

• elektrokinetische Verfahren

• thermische Behandlung

Zur Einschätzung dieser 6 alternativen Technologien im Hinblick auf ihren Entwicklungssta-
tus ist die von der EPA (1995) herausgegeben Tabelle 1.1 recht aufschlußreich. Sowohl bei
den Forschungsprojekten als auch bei den geplanten bzw. laufenden Demonstrationsprojekten
ist die Technologie der reaktiven Wände jeweils am stärksten vertreten. Laut dem Direktor der
EPA-Technology-Innovation Abteilung Dr. Kovalik waren 1995 für die nächsten Jahre 18
Projekte geplant, die die Technologie der reaktiven Wände anwenden (auf der Konferenz
"Emerging Technologies in Hazardous Waste Management VII", Atlanta 1995). Wie bereits
im Vorwort erwähnt, wird heute bereits von 100 Reaktionswand-Projekten in Nordamerika
für den Zeitraum der nächsten 10 Jahre ausgegangen.

Die Bedeutung, die zur Zeit den reaktiven Wänden in Nordamerika zugesprochen wird, läßt
sich auch aus der Anzahl von Beiträgen zu dieser Thematik auf Konferenzen bzw. Symposien,
an Fortbildungsveranstaltungen und dem Medieninteresse ablesen. So veranstaltete z.B.die
American Chemical Society (ACS), Division of Environmental Chemistry, im April 1995 ein
"Symposium On Contaminant Remediation With Zero-Valent Metals", in dem hauptsächlich
die Grenzen und Möglichkeiten des Einsatzes dieser Metalle in Form von reaktiven Wänden
bei Sanierungen diskutiert wurde. Einen breiten Rahmen nahm diese Technologie auch bei der
Tagung "Emerging Technologies in Hazardous Waste Management VII" ein, die ebenfalls von
der ACS im Herbst 1995 in Atlanta veranstaltet wurde. Eine weitere wichtige Konferenz, die
auch schwerpunktmäßig in der Literaturstudie ausgewertet wurde, war zudem die 1997 in St.
Petersburg (USA) abgehaltene Konferenz "International Conference on Containment Tech-
nology, St. Petersburg, Florida, Feb. 97".

Technologie Forschungs-
projekte

Laufende bzw.
zukünftige
Demonstra-

tionsprojekte

Abgeschlosse-
neDemonstra-
tionsprojekte

Kommerzielle
Anwendungen

ThermischeVer-
fahren

2 5 11 --

Tenside 9 6 3 1
reaktive Wände 11 9 2 1
"fracturing" - 2 10 -
Kosolventen 1 3 - -
elektrokineti-
scheVerfahren

10 5 1 -

Gesamt 33 30 27 2

Tab. 1.1: Entwicklungsstatus von ausgewählten in situ-Technologien in Nordamerika (aus
EPA, 1995)

Die Thematik der reaktiven Wände wurde ebenso in das AGWSE Fortbildungsprogramm "In-
Situ Field Tests For Site Characterization And Remediation" als Kurs aufgenommen. Be-
trächtlicher Widerhall fanden in Nordamerika die sog."rusty walls" in den Medien. So wurde
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z.B. neben einer Reihe von Fernseh- und Radiosendungen in "The Globe and Mail" - eine von
Kanada´s führenden Tageszeitschriften - am 23.8.95 ein ausführlicher Bericht über diese
Technik unter dem Titel "Iron-filings as pollution scourge is no pipe dream" veröffentlicht.
Dieser Trend hat sich auch im Jahr 1996 fortgesetzt, so war diese Technologie bei verschie-
densten Kongressen und Workshops in Nordamerika und Europa ein Hauptthemenschwer-
punkt. Eine vollständige Aufnahme all dieser Aktivitäten war nicht Intention der vorliegenden
Literaturstudie und hätte den geplanten Umfang gesprengt. Hingewiesen werden kann in die-
sem Zusammenhang auf die e-mail bzw. www-Adresse von Dr. Paul Tratnyek
(http://www.ese.ogi.edu/ese_docs/tratnyek/) (Oregon State University) unter der die neusten
Aktivitäten und Veröffentlichungen zu dieser Thematik in aktuallisierter Form verfügbar sind.

Vergleicht man dagegen die Situation in Europa und speziell in Deutschland, so ist diese
Technologie 1996 in den Mittelpunkt des Interesses gerückt und war, wie bereits im
2.Vorwort erwähnt, Thema zweier großer Workshops in Dresden und Tübingen. Die Thema-
tik wurde auch bereits in verschiedenen "Nichtfachzeitschriften" dem interessierten breitem
Publikum zugänglich gemacht (ANONYMUS, 1997). Weiterhin hat sich in Europa die Zahl
der Reaktionwände erhöht und in Deutschland bieten bereits einige Firmen diese Technologie
an z.T. als Lizenznehmer internationaler Patente wie I.M.E.S. GmbH, z.T. mit eigenen Paten-
ten wie z.B. WCI. Darüberhinaus bietet I.M.E.S. GmbH auch verschiedene Arten von Sorpti-
onswänden an. Zudem sind größere Forschungsaktivitäten bereits an verschiedenen deutschen
Instituten angelaufen. Demonstrationsobjekte an verschiedenen Standorten befinden sich jetzt
in konkreter Planung. Aufgrund der zahlreichen Aktivitäten, die zudem nicht oder nur wenig
veröffentlicht werden, kann kaum noch eine vollständige Zusammenfassung aller zur Zeit in
Deutschland laufenden Projekte und Forschungsansätze gegeben werden. Die vorliegende
Literaturstudie versucht trotzdem, einen ersten Überblick über diese Technologie darzustellen
und zukünftige Perspektiven aufzuzeigen.
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2. Einführung
Als "geochemische Barrieren" (MORRISON & SPANGLER, 1992), "treatment walls" oder
als "permeable reaktive Wände" bzw. "Reaktionswände" werden in den Untergrund einge-
brachte Feststoffe bezeichnet, die von der Abflußfahne einer Schadstoffquelle durchströmt
werden und in denen durch (bio-)geochemische Prozesse dabei der Fluß der Kontaminanten
signifikant minimiert wird. Die Feststoffe für diesen "in-situ Reaktor" können z.B. elementare
Metalle sein, die zur Reduktion von chlorierten Kohlenwasserstoffen und Spurenmetallen
eingesetzt werden, oder auch Aktivkohle und verschiedene mineralische Stoffe, die eine
Sorption bzw. Fällung von diversen Schadstoffen bewirken. Weiterhin werden Materialien für
reaktive Wände verwendet, die Nährstoffe und Oxidationsmittel freisetzen und so langfristig
den biologischen Abbau von Schadstoffen ermöglichen und unterstützen. Der Einbau der re-
aktiven Materialien kann einfach als Schüttung in zuvor ausgehobenen Schlitzgräben erfol-
gen, wobei als technisch gut beherrschbare Tiefe für diese Gräben ein Wert von max. 30 m
unter Geländeoberkante angegeben wird. Zukünftig wird auch die Einbringung des reaktiven
Materials in Form von durchströmbaren Cassetten erwogen (z.B. BIANCHI-MOSQUERA et
al., 1994; TEUTSCH & GRATHWOHL, 1995), die ebenfalls in Schlitzgräben oder aber in
Brunnen eingebracht werden können. Als Vorteil des Cassettenverfahrens wird eine leichtere
Austauschbarkeit gesehen, wenn z.B. die Reaktivität oder Permeabilität des eingesetzten Ma-
terials nach einer bestimmten Betriebszeit nicht mehr den Anforderungen genügt.

Nach einer Einteilung von STARR & CHERRY (1994) lassen sich aufgrund der unterschied-
lichen Prozesse grob fünf Typen von reaktiven Wänden unterscheiden, wobei in der Anwen-
dung häufig Mischformen existieren. Einige Beispiele und mögliche Anwendungsperspekti-
ven hinsichtlich der verschiedenen reaktive Wand-Typen werden in den jeweils angegeben
Abschnitten im Text später näher diskutiert werden.

1. pH-Redox-reaktive Wände: In dem ersten Typ wird der pH- und der Eh-Wert inner-
halb der reaktiven Wand verändert, wodurch die Löslichkeit von pH- und Eh-sensitiven
Spezies beeinflußt wird und auch die Abbauraten von organischen Komponenten modi-
fiziert werden können.

2. Fällungs-reaktive Wände: Der zweite Typ von reaktiven Wänden besteht aus Mate-
rialien, deren Lösung zu einer Fällung des Kontaminanten als mineralische Phase führt.

3. Sorptions-reaktive Wände: Bei dem dritten Typ der "reaktiven Wand" werden die
Schadstoffe durch Sorption aus dem Grundwasser entfernt.

4. Nährstoff freisetzende-reaktive Wände: Bei dieser Technologie wird in der reaktiven
Wand der kontaminierte Grundwasserstrom mit Nährstoffen angereichert, um den mi-
krobiellen Abbau von Schadstoffen zu steigern.

5. Physikalisch-reaktive Wände: Dieses Verfahren basiert auf einer physikalischen Fi-
xierung bzw. Eliminierung von Schadstoffen aus dem Untergrund z.B. durch in situ air
sparging.

"Funnel and gate"-Systeme

In der Regel werden reaktive Wände als passives Langzeitsanierungs- und Sicherungssystem
betrieben, d.h., der Fluß des kontaminierten Grundwassers durch die reaktive Wand wird al-
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lein von den natürlich gegebenen hydraulischen Gradienten kontrolliert. Um nicht extrem
große reaktive Wände in den Untergrund einbringen zu müssen und den Durchfluß des kon-
taminierten Grundwassers effizient zu gestalten, werden die reaktiven Wände häufig als sog.
"funnel and gate"-System (Abb. 2.2) konzipiert. Bei diesem System, das erstmals von
McMURTY & ELTON (1985) qualitativ diskutiert wurde, wird die kontaminierte Grundwas-
serabstromfahne mit z.B. in den Untergrund eingebrachten Absperrwänden (z.B. Stahlspund-
wänden, "slurry walls") oder mittels horizontaler Zementbohrlochinjektionen gefaßt und
durch die reaktive Wand, das sog. "gate", geleitet.

Die Wahl der Absperrwände des "funnel"-Systems richtet sich in der Regel nach ökonomi-
schen Gesichtspunkten, die durch Faktoren wie geologische Gegebenheiten, Art der Kontami-
nanten, Erstreckung der kontaminierten Grundwasserfahne und Bebauungssituation bestimmt
werden. Da die Investitionskosten und d.h. in der Hauptsache die Baukosten bei "funnel and
gate"-Systemen wie auch bei einfachen "Reaktionswänden" der Hauptfaktor sind, werden zur
Zeit eine Reihe von verschiedenen geotechnischen Entwicklungen verfolgt, die die Baukosten
auch für geologisch schwierige Fälle zukünftig bedeutend minimieren könnten. Betreffend
einer spezifischeren Einführung in die zur Zeit existierenden geotechnischen Möglichkeiten
und Grenzen bei der Konstruktion von vertikalen und horizontalen Absperrwänden muß aber
auf das kürzlich erschienene Buch "Barrier Containment Technologies For Environmental
Remediation Applications" von RUMER & RYAN (1995) verwiesen werden. Einen sehr gu-
ten Überblick über die neuesten Technologieentwicklungen auf diesem Sektor wird auch der
in Vorbereitung befindliche Band der "International Conference on Containment Technology,
St. Petersburg, Florida, Feb. 97" geben. Insgesamt existieren aber natürlich auch bereits eine
Reihe von Technologien entsprechende Bauwerke im Untergrund zu errichten. Der Ablauf
einer möglichen Bauweise von Reaktionswänden ist in den Abb. 2.1 verdeutlicht (Quelle:
WCI, 1995).
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Abb. 2.1: Bauphasen von Reaktionswänden (mit freundlicher Genehmigung der Fa. WCI
Umwelttechnik GmbH, 1995)

Zwei antagonistische Faktoren müssen bei der Dimensionierung von "funnel and gate"-
Systemen stets beachtet werden. Einerseits sollte der Durchfluß durch die reaktive Wand
möglichst maximiert werden, um einen möglichst großen Einzugsbereich zu erfassen. Zum
anderen ist auch eine möglichst lange Retentionszeit des Grundwassers bzw. der Kontami-
nanten in der reaktiven Wand anzustreben. Eine erste Studie zur Dimensionierung und Ausle-
gung von "funnel and gate"-Systemen für einen homogenen, isotropen Aquifer wurde kürzlich
von STARR & CHERRY (1994) publiziert. Mittels einer zweidimensionalen Strömungsmo-
dellierung berechneten die Autoren den Einfluß der Trichterbreite, des Öffnungswinkels des
Trichters, der Torbreite, der hydraulischen Durchlässigkeit im "gate" sowie die Retentions-
zeiten im "gate". Der Einzugsbereich von einem "funnel and gate"-System steht , wie leicht
nachzuvollziehen ist, im direkten Zusammenhang mit dem Durchfluß durch das "gate" bzw.
die "reaktive Wand". Der Durchfluß durch diese kann dabei durch die Dimensionierung der
Breite, Länge und hydraulischen Durchlässigkeit der reaktiven Wand wie auch durch die
Breite des Trichters (funnel) kontrolliert werden. Für eine gegebene Länge des "funnel and
gate"-Systems besitzt in einem isotropen Aquifer die Trichterkonfiguaration mit einem Öff-
nungswinkel von 180°, senkrecht zur Grundwasserfließrichtung, die höchste Effizienz. Ande-
re Konfigurationen, d.h. Trichteröffnungswinkel < 180° bzw. mehrfache reaktive Wände, sog.
"multiple gates", weisen jedoch einen größeren Einzugsbereich bei variierenden Grundwasser-
stromrichtungen auf und sind bei solchen Gegebenheiten vorzuziehen.
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Abb. 2.2: Prinzipskizze eines "funnel and gate"-Systems (aus STARR & CHERRY, 1994)

Ein besonderer Typ der reaktiven Wand kann für Schadensfälle angewendet werden, bei de-
nen die Kontamination die Basis des Grundwasserleiters nicht erreicht hat bzw. auch nicht
erreichen wird (LNAPL-Schadensfälle). Für diese Fälle wurden sog. hängende reaktive Wän-
de konzipiert.

Die mittlere Aufenthaltszeit des Grundwassers bzw. des Kontaminanten in der reaktiven
Wand und damit auch deren Dimensionierung läßt sich aus dem Quotienten des effektiven
Porenvolumens der reaktiven Wand bezogen auf den Durchfluß berechnen (Gl. 2.1).

R = neff, gate / Qgate (Gl. 2.1)

R Aufenthaltszeit

neff, gate effektives Porenraumvolumen in der reaktiven Wand

Qgate Durchfluß durch die reaktive Wand
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Die Aufenthaltszeit des Grundwassers muß dabei so bemessen werden, daß der Kontaminant
durch Reaktionen in der reaktiven Wand bis auf die gesetzlich vorgegebene bzw. angestrebte
Grenzkonzentration abgebaut bzw. fixiert wird. Unter Annahme einer Abbaukinetik 1. Ord-
nung des Kontaminanten läßt sich die Anzahl der Halbwertszeiten N1/2, die notwendig sind
bis eine bestimmte Grenzkonzentration erreicht wird, wie folgt berechnen (Gl. 2.2) (STARR
& CHERRY, 1994):

N1/2 = (ln (Ceffluent / Cinfluent)) x (ln 1/2)-1 (Gl. 2.2)

wobei

Ceffluent  Konzentration des Kontaminanten im Abstrom

Cinfluent  Konzentration des Kontaminanten im Zustrom

N1/2  Anzahl der benötigten Halbwertszeiten

Zur Verdeutlichung des Berechnungsganges soll im folgenden ein kurzes Beispiel von
STARR & CHERRY (1994) wiedergegeben werden. Angenommen wird eine Konzentration
von 1000 mg/l von Hexachlorethan (HCA) im Zustrom der reaktiven Wand und angestrebt ist
eine Konzentration von 5 mg/l HCA im Abstrom. Die Halbwertszeit für den Abbau von HCA
beträgt nach Untersuchungen von GILLHAM & O´HANNESIN (1992) mit partikulärem Fe0 -
Material in der reaktiven Wand 0.22 Stunden oder 0.0092 Tage. Setzt man die angebenen
Werte in Gl (2.2) ein, so erhält man für N1/2 den Wert 7.6 als Anzahl der benötigten Halb-
wertszeiten. Multipliziert mit der Halbwertszeit für den Abbau von HCA ergibt sich die Min-
destaufenthaltszeit von 1.7 Stunden bzw. 0.07 Tagen. Die Dimensionierung der reaktiven
Wand muß also mindestens so gewählt werden, daß diese Aufenthaltszeit garantiert wird.

Wie aus Gl. (2.1) ersichtlich, kann dies entweder über eine entsprechende Auslegung des
durchströmbaren Porenvolumens der reaktiven Wand oder aber durch die Festlegung des
Grundwasserzuflusses aus dem Einzugsgebiet erreicht werden. Da das Material in der reakti-
ven Wand gut permeabel und auch gegenüber "clogging"-Effekten relativ umempfindlich sein
muß, wird der durchströmbare Porenraumanteil am Gesamtvolumen der reaktiven Wand stets
zwischen 20-30% variieren. Zur Vergrößerung des Porenvolumens bietet es sich daher an, die
Breite der reaktiven Wand (Erstreckung parallel zur Transportrichtung) entsprechend zu di-
mensionieren. Der Durchfluß Q durch die reaktive Wand kann durch die Wahl der "funnel and
gate"-Systemgröße, die ja in direkter Beziehung zum Einzugsgebiet steht, bestimmt werden.
Eine Reduktion von Q ist, soweit nötig, durch eine fast vollständige Einkapselung der Schad-
stoffquelle zu erreichen, so daß die reaktive Wand den einzigen permeablen Abstrombereich
bildet. Der Grundwasserstrom ergibt sich in diesem Fall nur aus der Grundwasserneubildung
im eingekapselten Bereich.

Obwohl die Sanierungseffizienz von "funnel and gate"-Systemen zwar prinzipiell vergleichs-
weise weniger durch Heterogenitäten im Untergrund beeinflußt wird als "pump and treat"-
Technologien, sind Probleme bei der Positionierung des funnel-and-gate Systems wie auch
Leistungseinbußen des in-situ-Reaktors nicht vollkommen auszuschließen. Es existieren aber
bisher wenig Publikationen hinsichtlich des Einflusses von hydraulischen Heterogenitäten im
Einzugsgebiet und variierenden Zuflußrichtungen auf die Reaktionsraten innerhalb einer re-
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aktiven Wand. TEUTSCH & GRATHWOHL (in press) konnten anhand von 3D-Finite Ele-
ment-Modellierungen zeigen, daß gering permeable Linsen im Untergrund die Effizienz der
reaktiven Wände beeinträchtigen. Nach GALLINATTI & WARNER (1994) können durch
uneinheitliche Grundwasserflüsse im Untergrund Bereiche in der reaktiven Wand mit unter-
schiedlichen Durchströmungsgeschwindigkeiten und damit auch unterschiedlichen Retenti-
onszeiten entstehen, die einen verminderten Abbau bzw. verminderte Fixierung zur Folge
haben können. Der Einfluß der Aquiferheterogenitäten kann aber durch konstruktive Maß-
nahmen, wie z.B. Aufbau der reaktiven Wand in sog. "Sandwich"-Bauweise mit zunächst sehr
gut durchlässigen Bereichen im Anstrom und mit darauffolgenden, homogenen Bereichen mit
geringerer Permeabilität, weitgehend kontrolliert werden.

Wesentlich problematischer ist die richtige Positionierung und Dimensionierung des "funnel-
and-gate"-Systems bei großen hydraulischen Heterogenitäten, die in der Regel eine intensive
Erkundung des Aquifers notwendig machen, um Überdimensionierungen des funnel-Systems
und Unterdimensionierung des "gate"-Systems zu vermeiden (TEUTSCH et al, 1996). Umge-
kehrt ist es bei genauer Kenntnis der Verteilung der hydraulischen Untergrundheterogenitäten
aber auch möglich, die Dimensionierung des "funnel-and-gate" Systems kostengünstiger zu
gestalten als bei vergleichbaren Schadensfällen in homogenen Grundwasserleitern. Hier stellt
sich standortspezifisch jeweils die Frage, ob der Erkundungsaufwand intensiviert werden soll
oder aber das "funnel and gate"-System mit einem größeren Sicherheitsfaktor ausgelegt wer-
den soll. Interessant sind unter diesem Aspekt relativ neue geophysikalische tomographische
Verfahren, die in einem heterogenen Grundwasserleiter die Hauptfließpfade detektieren und
so eine besonders günstige Dimensionierung und Positionierung des "funnel and gate"-
Systems erlauben.

Bezüglich der Kostenabschätzung von "funnel and gate"-Systemen wurden von von
TEUTSCH et al. (in press) erstmals ein kombinierter Modellansatz erarbeitet, der eine sowohl
die Hydraulik wie auch die Geochemie (Sorption) und die Wirtschaftlichkeit eines derartigen
Systems berücksichtigt. Darin werden der Grundwasserfluß und der advektive Transport mit
einem numerischen Finite-Differenzen Modell unter stationären Bedingungen behandelt, das
zudem mit einer analytischen Lösung zur Sorptionskinetik von hydrophoben Substanzen an
Aktivkkohle gekoppelt ist. Der andere Teil des Modellsystems erlaubt auf der Basis des
Transportmodells eine Beurteilung der Wirtschaftlichkeit verschiedener "funnel-and-gate"-
Konfiguartionen betreffend der Investitionskosten wie auch der Betriebskosten, einschließlich
des notwendigen Austausch der Reaktormaterialien. Für praktische Anwendungen wurde zu-
dem eine relativ einfache Näherungsfunktion zur Kostenabschätzung entwickelt.

Nicht unerwähnt bleiben soll in diesem Zusammenhang, daß für Standorte an denen die In-
stallation von "funnel and gate"-Systemen oder permeablen Reaktionswänden entweder aus
technischen oder finanziellen Gründen nicht machbar sind, bereits eine Reihe von hydrauli-
schen Alternativen konzipiert wurden. WILSON & MACKAY (1996, 1997) stellten z.B. Mo-
dellierungen und Felddaten für verschiedene Anordnung von Brunnengalerien vor, die reakti-
ve Materialien enthalten. Denkbar ist auch die Nutzung von Drainagesystemen und Stollen
oder die Verwendung von horizontal Bohrungen zum Aufbau von Reaktionszonen.
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3. Reduktive pH-Redox-Reaktionswände

3.1 Möglichkeiten der in-situ pH- und Redox-Kontrolle
im Untergrund

Ein Großteil der heute relevanten Schadstoffe aus Altlasten (z.B. CKW, Aromaten (BTEX),
eingeschränkt PAK und eine Reihe von Schwermetallen) könnte prinzipiell durch pH-
Redoxreaktionen im Untergrund mikrobiell aber auch abiotisch abgebaut bzw. fixiert werden.
Generell kann gesagt werden, daß die stark halogenierten organischen Verbindungen relativ
gute Oxidationsmittel sind und folglich unter reduzierenden Bedingungen abgebaut werden
können (vgl. VOGEL et al., 1987), während die verschiedenen Kohlenwasserstoffe eher Re-
duktionsmittel sind, deren Abbau mit einer Reihe von Oxidationsmitteln ablaufen kann. Die-
ser Zusammenhang wird durch die Abb. 3.1 von DAHMKE et al. (1996) nach HADERLEIN
& SCHWARZENBACH (1995) verdeutlicht, in der die Reduktionspotentiale verschiedener
Halbreaktionen von organischen Verbindungen wie auch von den in natürlichen Systemen
bedeutsamen Redoxpaaren aufgeführt sind.

Abb. 3.1: Reduktionspotentiale von Halbreaktionen ausgewählter organischer Substanzen
wie auch von den in natürlichen Systemen wichtigsten anorganischen Oxidations-
bzw. Reduktionsmitteln (DAHMKE et al., 1996 nach HADERLEIN & SCHWAR-
ZENBACH, 1995).
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Voraussetzung für eine biogeochemische Sanierung von redoxsensitiven Schadstoffen ist es
deshalb, die nötigen pH-und Redox-Verhältnisse im Untergrund zu schaffen, d.h. genügend
Oxidations- bzw. Reduktionsmittel anzubieten, die diese sowohl abiotischen wie auch bioti-
schen Umsetzungen möglich machen. Ein bekanntes und frühzeitig erprobtes Verfahren ist die
Injektion von Oxidations- bzw. Reduktionsmitteln in den Untergrund. So wurde schon 1980
im Rahmen der Sanierung einer Altlast mit hohen Arsenkonzentrationen durch die Injektion
einer KMnO4-Lösung in den Untergrund eine As(III)- Oxidation und As(VI)- Fixierung in
Form von FeAsO4 bzw. Mn3(AsO4)2 unter Mitfällung und Adsorption von As an Fe(OH)3 und
MnO2 x nH2O durchgeführt (MATTHESS, 1980, MATTHESS & WESSLING, 1990). Weite-
re wichtige Verfahren sind zur Zeit die Injektion von H2O2, NO3

- und O2 als Oxidationsmittel
und z.B. von Methanol, Äthanol, Glucose, Toluol, Phenol etc. als Reduktionsmittel, die z.T.
cometabolische Abbaumechanismen stimulieren.

Generell begrenzt sind alle Injektionsverfahren jedoch bei heterogenem Untergrund, da gering
durchlässige Bereiche nur durch langfristige Injektionen behandelt werden können. Ebenso
wirkt es sich nachteilig aus, daß die Injektionsmittel durch den Grundwasserstrom weiter ver-
dünnt und aus der Behandlungszone heraustransportiert werden, was auch zur Folge hat, daß
sich die vormaligen pH- und Redoxbedingungen wieder einstellen und unter Umständen sogar
den Sanierungserfolg gefährden können. Als weitere Nachteile des Injektionsverfahrens sind
"clogging"-Effekte zu nennen, die durch ein verstärktes Mikroorganismenwachstum im Un-
tergrund aufgrund der erhöhten Lieferung von Oxidations- bzw. Reduktionsmittel hervorgeru-
fen werden und häufig die beabsichtigte Ausbreitung des Injektionsmittels verhindern. Neben
diesen hydraulischen Effekten wird die Anwendung von Injektionsverfahren zudem durch
unspezifische Reaktionen des Injektionsmittels mit der Bodenmatrix eingeschränkt. Ein typi-
sches Beispiel hierfür ist die Reaktion des Oxidationsmittels H2O2 mit FeS2(Pyrit), die den Er-
folg eines entsprechenden Sanierungsversuches z.B. von Kohlenwasserstoffen bzw. gering
chlorierten Aromaten vollständig verhindert bzw. die Kosten sehr hoch treibt. Durch die
Wechselwirkung zwischen Injektionsmitteln und Bodenmatrix können aber auch Reaktions-
räume in der Art von reaktiven Wänden geschaffen werden, in denen der Schadstoffabbau
bzw. die Fixierung positiv beeinflußt wird. Ein Überblick über derartige Ansätze ist in Ab-
schnitt 6.1 gegeben.

Für reaktive Wände, die aus Oxidations- bzw. Reduktionsmittel aufgebaut sind, trifft ein
Großteil der für Injektionsverfahren geltenden Einschränkungen nämlich nicht zu. Neben ei-
nem sehr günstigen Volumen zu Masse-Verhältnis ist es von Vorteil, daß die Oxidations-
bzw. Reduktionsmittel räumlich stationär im Untergrund verbleiben und so eine langfristige
Behandlungszone bilden. Auch Heterogenitäten im Untergrund sind bei dieser Technik für die
Sanierungseffizienz weniger bedeutend. Hingegen kann die Beeinträchtigung durch "clog-
ging"-Effekte, hervorgerufen von Mikroorganismen oder anorg. Präzipitaten, ebenso wichtig
sein wie bei Injektionsverfahren.

Ein Nachteil der reaktive Wände-Technologie ist zur Zeit noch die eingeschränkte Auswahl
an reaktiven Materialien, wie auch die noch nicht vorhandene langfristige Betriebserfahrung.
Aus Kostengründen sollten die eingesetzten Materialien möglichst Massenprodukte mit einem
geringen Preis sein. Zudem müssen die Materialien eine hohe und langfristige chemische Re-
aktivität gegenüber den Kontaminanten auch unter variierenden geochemischen Milieubedin-
gungen aufweisen, die Materialien bzw. die Abbauprodukte dürfen aber nur eine geringe To-
xizität gegenüber der Umwelt besitzen. Um im Langzeitbetrieb auch eine gute Permeabiltät
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durch die reaktive Wand zu gewährleisten, ist eine weitere Anforderung an die verwendeten
Materialien die physikalische Beständigkeit der eingesetzten Partikel.

Eine Zusammenstellung heute verfügbarer bzw. sich in Erprobung befindlicher Stoffe als Re-
aktormaterialien für Grundwasserkontaminanten ist in Tab. 3.1 aufgeführt.

Barierenmaterial Kontaminant Prozeß Entwicklungsstand
Fe0, Fe0/Al0, Fe0/Pd-
Gemische, Fe0/Pyrit-

Gemische

CKW, FCKW, z.T.
chlorierte Aromate

abiotische, reduktive
Dehalogenierung

Laborversuche, Pilot-
anlagen, kommerzielle

Anwendung
Fe0 und methanotrophe

Bakterien
CKW abiotische reduktive

Dehalogenierung und
mikrobieller Abbau

Laborversuche

Zeolite und
methanotrophe

Bakterien

TCE Sorption gekoppelt mit
mikrobiellem Abbau

Laborversuche

ORC (oxygen releasing
compounds)

BTEX oxidativer Abau, mikrobiell Laborversuche,
Feldversuch

Aktivkohle PAK Sorption mit möglichem
mikrobiellen Abbau

Laborversuche

Fe0 CrO4
2- Reduktion und Fällung Laborversuche,

Pilotanlagen
Hydroxylapatit Pb2+ Fällung Laborversuche,

Feldversuche
Hydroxylapatit Zn2+ Sorption, Mitfällung Laborversuche
Hydroxylapatit Cd2+ Mitfällung Laborversuche

gelöschter Kalk,
Flugasche

UO2+ Mitfällung Laborversuche

Fe0 UO2
2+ Reduktion und Fällung Laborversuche

Fe0 TcO4
- Reduktion und Fällung Laborversuche

Torf, Fe(III)-Oxide MoO4
2- Sorption, Mitfällung Laborversuche

Zeolite 90Sr2+ Sorption Laborversuche
Fe0 NO3

- Reduktion Laborversuche
Sägespäne NO3

- Reduktion Feldversuche

Tab. 3.1: Potentielle und bereits eingesetzte Materialien für Reaktionswände (aus DAHMKE
et al., 1996)

Das zur Zeit wichtigste Material, das diese Anforderungen ausreichend erfüllt, ist Fe0. Ele-
mentares Eisen wirkt als starkes Reduktionsmittel gegenüber CKW wie auch anorganischen
Kontaminanten (z.B. CrVI) und wird in zahlreichen Demonstrationsprojekten bzw. bereits in
kommerziellen Sanierungsprojekten verwendet. Aufgrund der großen Bedeutung nimmt die
Darstellung der Untersuchungsergebnisse zu Fe0 -reaktiven Wänden auch in dieser Studie den
größten Umfang ein. Als weitere Reduktionsmittel wurden versuchsweise partikuläres org.
Material wie z.B. Sägespäne zum Abbau von NO3

- (ROBERTSON & CHERRY, 1995) oder
aber FeS2 verwendet, eine größere Anwendung in der Praxis steht aber noch aus. Geeignete
Materialien, die als Oxidationsmittel gegenüber reduzierten organischen und anorganischen
Verbindungen wirken und die oben genannten Anforderungen erfüllen, sind zur Zeit nicht
bekannt. Eine einzige Ausnahme bilden möglicherweise Substanzen, die im Kontakt mit Was-
ser kontinuierlich und über einen längeren Zeitraum O2 freisetzen, deshalb abgekürzt als
ORCTM (oxygen releasing compounds) bezeichnet werden, und zum Abbau von BTEX Ver-
wendung finden (BIANCHI-MOSQUERA et al., 1994; SMYTH et al., 1995) (s. Abschnitt 4)
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3.2 Fe0 - Reaktionswände zum Abbau organischer Ver-
bindungen - Entwicklung der Technologie und erste An-
wendungen

Die Verwendung von elementaren Metallen als Dehalogenierungsmittel ist ein nicht unge-
bräuchliches Verfahren bei der Synthese organischer Substanzen und geht bereits auf Arbeiten
aus dem Jahr 1874 zurück, in denen Zn0 bei der Dehalogenierung von bromierten Kohlenwas-
serstoffen verwendet wurde (zitert in MARCH, 1985). BACHIOCCHI (1983) und DOLBIER
& BURKHOLDER (1988) benutzten so z.B. Metalle wie Mg, Cd, Pb, Ti und Metallpaare wie
Zn-Hg, Zn-Cu und Zn-Ag zur Dehalogenierung. Die ersten on-site Reaktorverfahren zur re-
duktiven Dehalogenierung von CKW (chlorierte Pestizide) via Fe0-Oxidation wurden 1972
von SWEENY & FISCHER patentiert und 1981 in einer Publikation beschrieben. Ähnliche
Anwendungen verfolgte auch die japanische Arbeitsgruppe um SENZAKI in den Jahren 1988
bis 1991 (zitiert in GILLHAM and O´HANNESIN, 1994 und GILLHAM, 1995), die Fe0 zur
Reinigung von mit aliphatischen CKW kontaminierten Abwasser benutzten. Die Idee Fe0 als
Reduktionsmittel in reaktiven Wänden zu verwenden, entwickelte sich jedoch unabhängig von
den oben genannten Untersuchungen. Grundlage waren Versuche von Glenn Reynolds, einem
Studenten der Universität Waterloo im Jahr 1984, der die Sorptionswirkung von Probenneh-
mermaterialien in Bezug auf Bromoform untersuchte (REYNOLD et al., 1990). Ein (damals)
überraschendes Ergebnis war, daß die Bromoformkonzentration in Gegenwart von einer Reihe
von Metallen insbesondere von galvanisierten Metallen deutlich über die Zeit abnahm und
nicht durch einfache Diffusionsvorgänge in das Wandmaterial erklärt werden konnte, wie es
bei den untersuchten Kunststoffen der Fall war. Erst im Jahr 1989 erkannte Prof. Robert W.
Gillham (Groundwater Research Center, Univ. Waterloo) die Bedeutung dieser Beobachtung
und patentierte später die Verwendung von Fe0 im Hinblick auf den reduktiven Abbau von
organischen Verbindungen mit reaktiven Wänden als in-situ Sanierungstechnologie. Die
Kommerzialisierung dieser Technologie wurde von der kanadischen Fa. ENVIROMETAL
übernommen.

Im Zeitraum von 1989 bis 1991 wurden dann unter der Leitung von R.W. Gillham eine Reihe
von Materialien als Reduktionsmittel unter anwendungsbezogenen Aspekten getestet. Von 14
halogenierten Methan-, Ethan- und Ethenverbindungen zeigten 13 Verbindungen erhöhte Ab-
bauraten, die um 5-15 Zehnerpotenzen höher waren, als die Raten bisher bekannter abiotischer
Dehalogenierungsreaktionen (Tab. 3.2) (GILLHAM & O´HANNESIN, 1994; GILLHAM,
1995).
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Halogenverbindungen MDL Anfangskonzentration Halbwertszeiten r2 Halbwertszeiten **

µg/l µg/l h h

CT 3,5 1631 0,34 0,929 6,1E+07

TCM 2,6 2013 33,0 0,918 11388

TBM 3,6 2120 0,24 0,999 6,0E+06

DCM 4,2 2751 Kein Abbau - 13140

HCA 3,1 3621 0,22 0,874 -

1122TECA 1,3 2513 19,2 0,887 7008

1112TECA 1,6 2334 4,4 0,775 3,4E+06

111TCA 2,9 683 5,3 0,920 4380

PCE 4,2 2246 17,9 0,860 6132

TCE 4,4 1555 13,6 0,990 7884

11DCE 1,2 2333 40,0 0,972 -

tDCE 0,8 1774 55,0 0,973 -

cDCE 1,1 1949 432,0 0,817 -

VC 0,5 74 106,0 0,803 -

Tab. 3.2: Nachweisgrenzen (MDL), Anfangskonzentrationen, berechnete Halbwertszeiten
(t1/2) nach einer angenommenen Reaktionskinetik 1.Ordnung, Regressionskoeffizi-
enten (r2) verschiedener CKW beim Abbau via Fe0-Oxidation in Batch-und Säulen-
versuchen und ** in natürlichen Systemen (aus GILLHAM & O´HANNESIN,
1994).

Zn (als galvanisiertes Metall) und Fe0 zeigten die höchsten Abbauraten im Hinblick auf ali-
phatische CKW, gefolgt von Aluminium, während mit Messing und Kupfer wesentlich nied-
rigere Abbauraten erzielt wurden. Kein Abbau von CKW konnte in den Versuchen mit Edel-
stahl nachgewiesen werden. Aufgrund seiner Effizienz, Verfügbarkeit und relativ geringen
Kosten wurde partikuläres Fe0 nach diesen Versuchen als geeignetes Materials für ein erstes
Demonstrationsprojekt auf dem Testfeld Borden (Ontario/ Canada) ausgewählt.

Die reaktive Wand bestand aus 22 Gew.-% partikulärem Fe0 und 78 Gew.-% Quarzsand und
wurde so konzipiert, daß eine Aufenthaltszeit des mit TCE (270 mg/l) und PCE (43 mg/l)
kontaminierten Grundwassers von 16 Tagen (Mächtigkeit der reaktiven Wand in Richtung des
Grundwasserstroms 1.5 m; Grundwasserfließgeschwindigkeit 9 cm/Tag) gewährleistet wurde.
Die Konzentrationsverteilung der CKW wurde sowohl im Zustrom als auch in der reaktiven
Wand und im Abstrom gemessen (Abb. 3.2 ).
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Abb. 3. 2: Experimentelle Anordnung des Feldprojektes "Borden" zum Abbau von PCE und
TCE mit Fe0-reaktiven Wänden (GILLHAM & O´HANNESIN, unveröffentlicht).

Es zeigte sich, daß die Konzentrationen von TCE und PCE auf den ersten 50 cm Fließstrecke
in der reaktiven Wand stark abnahmen, auf dem weiteren Meter dann jedoch nur noch gerin-
ger Abbau festzustellen war (Abb. 3.3). Insgesamt wurden ca. 90% des TCE und 88% des
PCE in der reaktiven Wand abgebaut, was sich auch mit der Cl--Bilanzierung (91%) deckte.
Die Bildung von chlorierten Abbauprodukten lag bei 10%, bezogen auf die abgebaute Menge
von PCE und TCE. Hauptabbauprodukte waren c-DCE und zu geringeren Anteilen t-DCE und
1,1-DCE, während VC unterhalb der Nachweisgrenze lag. Die Gesamtkonzentration der
CKW direkt im Abstrom lag aber noch oberhalb der gesetzlich vorgeschriebenen Grenzwerte,
was im wesentlichen auf die geringe Konzentration von reaktiven Material (Fe0 22 Gew.-%)
zurückzuführen ist (GILLHAM, 1995). In einer 17 monatigen Beobachtungszeit konnten we-
der signifikante Veränderungen der Umsatzraten noch Beeinträchtigungen der physikalischen
Eigenschaften, wie z.B. der Permeabilität, festgestellt werden.
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Abb. 3.3: Konzentrationsprofile in der reaktiven Wand. (A) TCE, PCE und Chlorid, (B) chlo-
rierte Abbauprodukte (O´HANNESIN, 1993 in GILLHAM, 1995)
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Einen Überblick über die bisher gemessenen CKW-Abbauraten in Feldanwendungen ist in
Tab. 3.3 (VOGAN in einer Firmenbroschüre von ENVIROMETAL) gegeben.

organische Verbindun-
gen

Säulen-
inhalt

Anfangs-
konzentration

(ppb)

Halbwerts-
zeit

(h)

Nachweis-
grenze

(ppb)
Tetrachlorethen
(PCE)

100% Eisen 69
103
4407

1,4a

0,7a

0,4b

2,5
2,5
2,5

50% Eisen 107
4316

0,8a

0,7b
2,5
2,5

Trichlorethen
(TCE)

100% Eisen 175
56
49
998

0,3c

0,4a

0,6a

0,5b

1,4
3,0
3,0
3,0

50% Eisen 65
938
H90

0,5a

1,1b

1,7d

3,0
2,5
0,5

cis-1,2-Dichlorethen
(cis-1,2-DCE)

100% Eisen 371 2,0a 1,2

50% Eisen 371
450-600

5,7a

0,9d
1,2
0,5

Vinylchlorid
(VC)

100% Eisen 41 1,4a 0,8

50% Eisen 40-100
23

3,9d

3,0a
0,5
0,8

Tetrachlorkohlenstoff 100% Eisen 6000 0,1 3,5

50% Eisen 6000 0,1 3,5

a Militärstandort    b Industriestandort    c Industriestandort    d Feldversuch Industriestandort

Tab. 3.3: Zusammenstellung von CKW-Abbauraten aus Machbarkeitsstudien zu Fe0-
reaktiven Wänden an verschiedenen Feldstandorten (aus Firmenbroschüre ENVI-
ROMETAL)

3.2.1 Abiotische, reduktive Dehalogenierung von LHKW - Pro-
zeßvorstellungen

Trotz der sehr vielversprechenden Ergebnisse, die bisher insbesondere von der Arbeitsgruppe
um R.W. Gillham erarbeitet wurden (s. GILLHAM & O´HANNESIN, 1994, oder auch
GILLHAM, 1995), bestehen dennoch generelle Fragen, deren Beantwortung für eine Anwen-
dung dieser Technologie wichtig sind. So ist zwar der Prozeßablauf in den Grundzügen be-
kannt, die Reaktionen die zur Dehalogenierung an der Fe0-Oberfläche führen, sind hingegen
bei weitem noch nicht vollständig aufgeklärt.

Sicher ist bisher, daß die reduktive Dehalogenierung von LHKW ein abiotischer Prozeß ist,
wie Batchversuche belegen (Abb.3.4) (GILLHAM & O´HANNESIN, 1994). Sowohl die mit
einem Bakterizid behandelten Ansätze, als auch die unbehandelten Ansätze zeigen weitge-
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hend den gleichen Verlauf der Konzentrationsabnahme über die Zeit, so daß der bakterielle
Abbau allenfalls nur sehr gering sein kann. Im Einklang mit dieser Feststellung stehen zudem
die sehr geringen Besiedlungsraten der Fe0-reaktiven Wände in Feldanwendungen (GILL-
HAM & O´HANNESIN, 1994).

Abb. 3.4: Abbau von TCE in Batchversuchen mit Bakterizid und ohne Bakterizid.

Das Reduktionspotential der Halbreaktion Fe0/Fe2+ beträgt unter Standardbedingungen -440
mV und steht damit Reduktionspotentialen der Halbreaktionen von aliphatischen LHKW zwi-
schen +500 und +1500 mV gegenüber, was einer freien Energie von 150 bis 50 kJ pro Mol
Elektronenübergänge entspricht (vgl. z.B. MATHESON & TRATNYEK, 1994). Dieser hohe
Energiegewinn, der bei der Dehalogenierung von LHKW via Fe0-Oxidation entsteht macht
auch verständlich, warum diese Prozesse relativ spontan und ohne enzymatische Katalyse
durch Mikroorganismen ablaufen können. Der Abbau der LHKW kann angenähert durch eine
Kinetik Pseudo-1. Ordnung beschrieben werden und ist recht gut korreliert mit den Redukti-
ons- bzw. Oxidationspotentialen der LHKW (GILLHAM & O´HANNESIN, 1994; Abb. 3.5),
die auch durch die jeweiligen Chlorierungsgrade abgeschätzt werden können. Eine Ausnahme
bilden lediglich die Substanzen DCM, CA, DCA und in geringerem Maße c-DCE, die we-
sentlich langsamer abgebaut werden, als es nach dem jeweiligen Reduktionspotential der Hal-
breaktionen zu erwarten wäre. Die generell recht enge Beziehung zwischen Reduktionspoten-
tial der jeweiligen Halbreaktionen und der Abbaukinetik läßt vermuten, daß der Abbau auf
elektrochemischen Wege an der Oberfläche der Fe0-Partikel abläuft.
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Abb. 3.5: Logarithmierte t50-Werte gegen relative Halbreaktions-Reduktionspotentiale (V)
verschiedener LHKW; die t50-Werte beschreiben die Zeit in der die ersten 50% der
Ausgangskonzentration abgebaut werden, wobei eine Normierung auf einen Fe0-
Oberflächenwert pro Lösungsvolumen erfolgte (GILLHAM & O´HANNESIN,
1994)

Unter Einbeziehung der Dissoziation von Wasser setzt sich der Dehalogenierungsprozeß aus
den Gleichungen (3.1-3.4) zusammen bzw. läßt sich durch die Summengleichung (3.5) be-
schreiben (GILLHAM & O´HANNESIN, 1994).

2 Fe0 <==> 2 Fe2+ + 4 e- (Gl. 3.1)

3 H2O <==> 3 H+ + 3 OH- (Gl. 3.2)

2 H+ + 2 e- <==> H2 (Gl. 3.3)

X-Cl + H+ + 2e- <==> X-H + Cl- (Gl. 3.4)

__________ _____ __________

2Fe0 + 3H2O + X-Cl <==> 2Fe2+ + 3OH- + H2 + X-H + Cl- (Gl. 3.5)

Ohne die Berücksichtigung von H+ aus der Dissoziation von Wasser ergibt sich für den De-
halogenierungsprozeß Gl. 3.6.

Fe0 + X-Cl + H2O <==> Fe2+ + OH- + X-H + Cl- (Gl. 3.6)
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Nach MATHESON & TRATNYEK (1994) sind drei alternative Dehalogenierungsreaktionen
an der Fe0-Oberfläche in Betracht zu ziehen (Abb. 3.6). Theoretisch möglich sind neben ei-
nem direkten Elektronentransfer von der Fe0-Oberfläche zum chlorierten Kohlenwasserstoff
(A), auch eine Reduktion der chlorierten Kohlenwasserstoffe durch Fe2+ in der Lösung (B)
oder eine katalysierte Umsetzung der LHKW mit H2 , das durch die Reduktion von H2O an
der Fe0-Oberfläche gebildet wird. Da in Batchexperimenten die Anwesenheit von Fe0-
Oberflächen zur Reduktion der LHKW unbedingt notwendig war, während eine einfache Zu-
gabe von H2 und Fe2+ in die Lösung keinen Abbau zur Folge hatte, wird der direkte Elektro-
nentransfer von der Fe0-Oberfläche als wesentliche Reaktion angesehen (MATHESON &
TRATNYEK, 1994; SIVAVEC & HORNEY, 1995, WEBER, 1995). Neuere, hochauflösende
Oberflächenuntersuchungen von SIVAVEC et al. (1995a,b) deuten nun daraufhin, daß die
Oberfläche der Fe0-Oberfläche kohärent von Fe2+- und Fe3+-Ionen belegt ist. Aus diesem
Grund wird von diesen Autoren als Reaktionsmechanismus die Reduktion von LHKW durch
sog. strukturelles Fe2+ (d.h. an der Oberfläche gebundenes Fe2+) postuliert , das ein höheres
Reduktionsvermögen als in der Lösung befindliches Fe2+ aufweisen soll (vgl. KLAUSEN et
al.,1995). Dieses strukturelle Fe2+ wird nach Vorstellung dieser Autoren durch eine Oxidation
von Fe0 ständig erneuert. Als mögliche mineralische Phasen, die dieses sog. strukturelle Fe2+

aufweisen, kommen in erster Linie Amakinit Fe(OH)2, Magnetit (Fe3O4) und FeS bzw. FeS2

sowie verschiedene Modifikationen von "green rust" in Betracht. Dies wird auch durch Unter-
suchungen von SIVAVEC et al. (1997) bestätigt, die den reduktiven Abbau von LHKW in
Gegenwart dieser Mineralphasen belegen konnten.
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Abb. 3.6: Mögliche Abbaumechanismen von LHKW an Fe0-Oberflächen; (A) direkter Elek-
tronentransfer, (B) Reduktion durch Fe2+ und (C) Reduktion durch H2.

Nach Untersuchungen von SIVAVEC & HORNEY (1995) verläuft der Abbau von LHKW
wahrscheinlich sequentiell, d.h. in mehreren Dechlorierungsstufen, wobei jedoch die Abbau-
produkte an der Fe0-Oberfläche sorbiert bleiben und dort weiter dechloriert werden, so daß
keine Konzentrationserhöhung von diesen Substanzen in der Lösung zu beobachten ist. Zu
einer entsprechenden Hypothese kommen auch CIPOLLONE et al. (1995), die mit numeri-
schen Simulationsverfahren die Kinetik der Dechlorierungsreaktionen untersuchten und auch
eine Sorption der Abbauprodukte und deren weiteren Abbau an der Fe0-Oberfläche postulie-
ren. Diese Hypothese wird auch durch die wohl zur Zeit umfangreichste Untersuchung zu die-
ser Thematik von BURRIS et al. (1995) gefestigt, die als ersten Schritt der reduktiven
LHKW-Dehalogenierung die Sorption an die Fe0-Oberfläche experimentell nachweisen und
durch eine Langmuir-Adsorptionsisotherme beschreiben konnten. Nach deren Untersuchun-
gen wird dabei der größte Anteil der LHKW zunächst auf nichtreaktiven Oberflächen sorbiert
und dann stufenweise abgebaut. Wichtig auch im Hinblick auf die Dimensionierung von Fe0-
Reaktionswänden ist dabei der Befund einer Sorptionskonkurrenz zwischen verschiedenen
LHKW, während jedoch keine Konkurrenz bei der reduktiven Dehalogenierungsreaktion zu
beobachten ist.
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Eine ungeklärte Frage ist es zur Zeit noch, warum die Substanzen CA, DCM und DCA nur
sehr langsam durch eine Fe0-Oxidation abgebaut werden (VOGAN et al., 1995) und auch für
c-DCE und 1,1 DCE eine verlangsamte Dechlorierung festzustellen ist (CIPOLLONE et al.,
1995). Inwieweit sterische Gründe eine Rolle spielen können, wird von MILBURN et al.
(1995) und CIPOLLONE et al. (1995) diskutiert. Möglicherweise bedingt die Sterik ein unter-
schiedliches Adsorptionsvermögen an der Fe0-Oberfläche und somit auch verschiedene Ab-
bauraten, jedoch fehlt bisher jeglicher direkter spektroskopischer Nachweis.

3.2.2 Physikalische und chemische Einflußfaktoren auf die Um-
satzraten von aliphatischen LHKW

In den vergangenen zwei Jahren wurden von einer zunehmenden Anzahl von Arbeitsgruppen
die Abbauraten von verschiedenen LHKW via Fe0-Oxidation bestimmt. Ein Überblick über
die Halbwertszeiten beim Abbau verschiedener aliphatischer LHKW wurde bereits im Ab-
schnitt 3.2 in den Tab. 3.2 und 3.3 gegeben. Leider ist die Übertragbarkeit und Vergleichbar-
keit in vielen Fällen nicht gegeben, da die Abbauraten stark von physikalischen und chemi-
schen Versuchsbedingungen abhängig sind. In Tab. 3.4 ist deshalb qualitativ einmal der Ein-
fluß verschiedener Versuchsbedingungen auf die Abbauraten nach dem heutigen Stand der
Literatur zusammengestellt, um auch für verschiedene Grundwassertypen Bewertungsskriteri-
en betreffend der Fe0-Reaktivität aufstellen zu können.

Der wichtigste Parameter für die Höhe der Abbauraten ist die spezifische Oberfläche der Fe0-
Partikel, wobei eine direkte Proportionalität zwischen diesen beiden Größen besteht (Abb.
3.7) (MATHESON & TRATNYEK, 1994; SIVAVEC & HORNEY, 1995). Diese Beziehung
gilt für die meisten, der von den Autoren getesteten, 25 kommerziell erhältlichen Fe0-Formen,
die insgesamt eine Variabilität der spez. Oberfläche um den Faktor 10000 aufwiesen. Ebenso
existiert eine einfache lineare Beziehung zwischen der Oberflächenkonzentration, d.h. Fe0-
Oberfläche pro Volumen (m2/L), und der Abbauratenkonstante (SIVAVEC & HORNEY,
1995)(Gl. 3.7):

kbeob. = 0.000127 (Fe0-Oberfläche) + 0.00845 (Gl. 3.7)

Eine Steigerung der Abbauraten insbesondere bei elektrolytisch hergestellten Fe0 konnte wei-
terhin durch Anlösung der Fe0-Oberfläche mit Hilfe von Säuren oder Komplexbildnern er-
reicht werden. Diese Lösungsprozesse führen wahrscheinlich zu einer Auflösung von
FeII/FeIII-Oxidhydraten auf der Oberfläche der Fe0-Partikel und Schaffung einer erhöhten An-
zahl reaktiver Plätze. Ein entsprechender Effekt wird auch bei den reaktiven Eisenpartikeln,
die einen hohen Anteil von Fremdionen im Kristallgitter aufweisen, vermutet.
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Abb. 3.7: Beziehung zwischen spezifischer Fe0-Oberfläche und den Pseudo-1.Ordnung Ra-
tenkonstanten (aus SIVAVEC & HORNEY, 1995)

PCE  TCE c-DCE t-DCE 1,1-DCE  VC CT
spez. Oberfläche +

1
+

1 +1 +1 +1 +1 n.b.

Temperatur n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. +5

Durchflußge-
schwindigkeit

n.b. ?+/-
2,11

+
12,13

n.b. n.b. n.b. n.b. +
8,14

LHKW-Anfangs-
Konzentration

n.b. ?+/-
7

-
15

n.b. n.b. n.b. n.b. ?
8

pH n.b. +
16/-2 n.b. n.b. n.b. n.b. -

5,14

O2
n.b. -

2 n.b. n.b. n.b. n.b. -
3

NO3

- n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b.

SO4

2- n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. n.b. +
5,6

HS
-

+
4

+
4 n.b. n.b. n.b. n.b. +

6

S
(-II)

,s +
4

+
4,9 n.b. n.b. n.b. n.b. +

6

HCO3

- n.b. n.b. +
5

+
5 n.b. n.b. n.b.

Acetat n.b. n.b. +
5

+
5 n.b. n.b. +

5

Zitronensäure n.b. +
10 n.b. n.b. n.b. n.b. n.b.

Tab. 3.4: Einfluß physikalischer und chemischer Randbedingungen auf die Abbauraten ver-
schiedener LHKW
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1SIVAVEC & HORNEY (1995); 2LIANG et al. (1995); 3HELLAND et al. (1995); 4HASSAN
et al. (1995); 5MILBURN et al. (1995); 6HARMS et al. (1995); 7ORTH & GILLHAM (1995),
8SCHERER & TRATNYEK (1995), 9HOLSER et al. (1995); 10HAITKO & BAGHEL (1995);
11MACKENZIE et al. (1995a); 12MACKENZIE et al. (1995b); 13THOMAS et al. (1995);
14MATHESON & TRATNYEK (1994), 15CLAUSEN et al. (1995), 16DAHMKE et al. (1997)

+ positiv korreliert, d.h. steigende Werte führen zu erhöhten Abbauraten
- negativ korreliert, d.h. steigende Werte führen zu niedrigeren Abbauraten
+/- kein signifikanter Einfluß bisher festgestellt
? widersprechende Ergebnisse
n.b. bisher keine Untersuchungen

In Tab. 3.5 sind die Ergebnisse (aus einer der wenigen Untersuchungen) betreffend des Ein-
flusses der Temperatur auf die Kinetik von Dechlorierungsreaktionen durch Fe0-Oxidation
(MILBURN et al., 1995) aufgeführt.

Tab. 3.5: Abbau von CT, c-DCE und t-DCE in deionisiertem H2O bei 25° und 55°C; An-
fangsratenkonstante k, berechnete Halbwertszeiten (t1/2 ) und Zeit, die für den Ab-
bau der ersten 50% der Anfangskonzentration benötigt wird (t50) (aus MILBURN
et al., 1995)

Der Vergleich der kinetischen Parameter zeigt, daß der Einfluß der Temperatur zwar signifi-
kant, aber nicht so sensitiv ist, um auch bei relativ konstanten Temperaturbedingungen im
Grundwasser große Abbauratenveränderungen erwarten zu lassen.

Intensiv diskutiert wird zur Zeit der Einfluß der Durchflußgeschwindigkeit auf die Abbau-
raten. Während in einer Reihe von Untersuchungen zur reduktiven Dechlorierung von LHKW
mit Fe0 zunächst kein signifikanter Einfluß der gewählten Durchflußraten ( 0.38 m pro Tag bis
zu 2.42 m pro Tag) auf die Abbauraten festgestellt wurde (GILLHAM & O´HANNESIN,
1994; LIANG et al., 1995; MACKENZIE et al., 1995a), werden nun zunehmend davon ab-
weichende Ergebnisse veröffentlicht (MATHESON & TRATNYEK, 1994; SCHERER &
TRATNYEK, 1995; MACKENZIE et al., 1995b; THOMAS et al., 1995). So ist nach Unter-
suchungen von MACKENZIE et al. (1995b) die Abbaurate bei einer Fließgeschwindigkeit
von 7 m pro Tag nur halb so groß wie bei hohen Transportraten um 13 m pro Tag. Bei noch
höheren Fließgeschwindigkeiten bleibt die Abbaurate jedoch konstant, was auf einen Über-
gang von transportlimitierten zu oberflächenreaktionsraten-limitierten Prozessen deutet. Ähn-
liche Modellvorstellungen werden auch zur Interpretation der Batch-Versuche von SCHERER
& TRATNYEK (1995) herangezogen, in denen der Einfluß der initialen Reaktanden-
Konzentration (LHKW und Fe0-Oberfläche pro Volumeneinheit) auf die Reaktionskinetik
untersucht wurde. Nach diesen Ergebnissen ist bei geringen LHKW-Konzentrationen die
Transportrate zur Oberfläche wesentlich kleiner als die Reaktionsrate, so daß der Massen-
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transport zur Oberfläche ratenlimitierend und direkt proportional zur Konzentration ist, was
durch eine Reaktion erster Ordnung beschrieben wird. Bei hohen Konzentrationen ist hinge-
gen die Prozeßkinetik durch die Reaktionsrate limitiert, so daß keine Abhängigkeit 1.Ordnung
zwischen Konzentration und Abbaurate mehr gegeben ist.

Der Zusammenhang zwischen pH-Wert und den Abbauraten läßt sich zwar für manche Fe0-
Chargen nach MATHESON & TRATNYEK (1994) als lineare Gleichung beschreiben (Abb.
3.8) (Gl. 3.8), kann jedoch nach den neueren Untersuchungsergebnissen nicht auf alle Syste-
me übertragen werden, da verschiedene, z.T. gegenläufig wirkende Prozesse auftreten können.

kbeob. = -0.018 pH + 0.20 (Gl. 3.8)

Abb. 3.8: Beziehung zwischen pH-Wert und der Pseudo-1.Ordnung-Ratenkonstanten bei der
Dechlorierung von CT durch Fe0 (aus MATHESON & TRATNYEK, 1994)

Hohe H+-Konzentrationen bewirken zunächst eine erhöhte Reaktivität der Fe0-Oberfläche, da
passivierende Ausfällungen von Fe(II/ III)-Oxidhydraten (Gl. 3.9a+b) bzw. Fe(II)-Karbonaten
(wie Siderit) auf der Fe0-Oberfläche weniger stabil sind. Ein typischer, derartiger pH-Effekt in
Fe0-reaktiven Wänden sind die mit dem Fließweg abnehmenden LHKW-Abbauraten, die gut
mit dem Anstieg des pH-Wertes von 8 bis auf Werte von 10 korrelieren (GILLHAM &
O´HANNESIN, 1994). Insbesondere die Magnetitbildung soll nach Untersuchungen von
SCHUHMACHER (1996) bei höheren pH-Werten sehr kohärente und wenig poröse Präzipi-
tatschichten abscheiden, die die Korrosionsraten und damit auch die LHKW-Reduktionsraten
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signifikant minimieren können, was ja als sog. Brünierungsverfahren, wenn auch unter ande-
ren Prozeßbedingungen, großtechnisch zur Passivierung von Fe0 genutzt wird. Ungeklärt ist in
diesem Zusammenhang die Bedeutung von Magnetit als selbständiges Reduktionsmittel be-
züglich LHKW, wie es von SIVAVEC et al. (1997) kürzlich gezeigt wurde. Wahrscheinlich
ist für eine starke Passivierung der Fe0-Oberfläche durch Magnetit aber eine relativ mächtige
Präzipitatschicht notwendig, was wiederum die Bedeutung des pH-Wertes in der Lösung un-
terstreicht. Die verstärkte Lösung von Fe0 bei niedrigen pH-Werten, die auch als anaerobe
Korrosion bzw. Säurekorrosion bezeichnet wird, kann aber auch zu einer erheblichen H2

Entwicklung führen (Gl. 3.10) und dadurch die Permeabilität und die Nettoreaktionsrate dra-
matisch verringern.

Fe2+ + 2 OH- <==> Fe(OH)2 (s, Amakinit) Gl. (3.9a)

Fe(OH)2(s) <==> Fe3O4(s, Magnetit) + H2O + H2 Gl. (3.9b)

2 Fe0 + 2 H2O + 2 H+ <==> 2 Fe2+ + 2 OH- + 2 H2 Gl. (3.10)

Als grobe Faustregel gilt, daß bei pH-Werten unter 4 die H2-Entwicklung sehr stark ansteigt,
während bis zu diesem pH-Bereich von einer fast gleich H2-Bildungsrate ausgegangen werden
kann (z.B. TÖDT, 1955). Die Gasentwicklung ist jedoch auch sehr abhängig von der Reakti-
vität des eingesetzten Fe0-Materials und wird in der Elektrochemie durch den Begriff der ma-
terialspezifischen Überspannung beschrieben. Die Überspannung gibt dabei an, welche Span-
nung zusätzlich zum Standardpotential aufgebracht werden muß, damit Redoxreaktionen zwi-
schen der Fe0-Oberfläche und z.B. H+ ablaufen können. Mit anderen Worten ausgedrückt ist
eine niedrige Überspannung mit einer hohen Redoxreaktivität des Fe0 gleichzusetzen. Die
Überspannung beeinflußende Faktoren setzen sich aus Eigenschaften des Fe0-Partikels wie
Legierungsbestandteile, Gefügeform, Bearbeitungszustand, Oberflächenstruktur und natürlich
den Eigenschaften des Grundwassers wie Fließgeschwindigkeit und chemische Zusammenset-
zung zusammen. So verhalten sich z.B. kalt deformierte Fe0-Partikel reaktiver und besitzen
eine geringere Überspannung als heiß verformte Partikel.

Bei der Auswahl des Fe0-Reaktormaterials muß deshalb stets darauf geachtet werden, die Re-
aktivität der Fe0-Sorte an den Chemismus des Grundwassers anzupassen. Generell kann ge-
sagt werden, daß Fe0- Sorten, deren Überspannung in Gegenwart des kontaminierten Wassers
groß genug ist, um eine H2-Gasphasenbildung zu vermeiden, für den langzeitigen Reaktorbe-
trieb besser geeignet erscheinen als stärker reaktive Materialien. Die geringere Reaktivität
bedeutet aber auch eine größere Dimensionierung des in-situ Reaktors, so daß diese Kosten
gegenüber einem häufigeren Austausch von reaktiverem Material oder einer H2-Entlüftung
abgewogen werden müssen. Die Preise für verschiedene Fe0-Chargen variieren dabei zur Zeit
zwischen 350 DM bis 800 DM t-1. Ein weiteres Kriterium ist auch die Umweltverträglichkeit
der Fe0-Sorten, die z.T. aus Schrott hergestellt werden und recht großes Spektrum und hohe
Konzentrationen von "Nichteisenmetallen" enthalten können.

Auf Oberflächenpassivierungseffekte bei höheren O2-Konzentrationen aufgrund der Bildung
von Fe(III)-Oxidhydraten werden die geringeren Abbauraten von TCE und CT zurückgeführt
(LIANG et al., 1995; HELLAND et al. 1995). Eine Ausnahme bildet lediglich das durch Fe0-
Oxidation kaum abbaubare DCM, dessen Abbau nach Untersuchungen von HELLAND et al.
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(1995) unter oxischen Bedingungen gesteigert wird. Deshalb favorisieren diese Autoren sogar
oxische Bedingungen bei der reduktiven Dechlorierung von CT, um die Bildung von refraktä-
ren Abbauprodukten wie DCM zu vermeiden. Ein weiterer Effekt oxischer Bedingungen im
anströmenden Grundwasser ist die Permeabilitätsverringerung der Fe0-reaktiven Wand durch
die Ausfällung von Fe(III)-Oxidhydraten, was bei hohen O2-Konzentrationen auch zu einer
hydraulischen Blockade im Anstrombereich der reaktiven Wand führen kann (MACKENZIE
et al., 1995b). Gekoppelt mit der Verringerung der Fließgeschwindigkeit ist auch eine Ab-
nahme der Reaktionsratenkonstanten. Für erhöhte NO3

--Konzentrationen sind entsprechende
Beeinflussungen der LHKW-Abbaurate zu erwarten, jedoch fehlen bisher experimentelle Er-
gebnisse. Lediglich für den Abbau von 1,2-Dibromo-3-Chloropropane (DBCP) via Fe0-
Oxidation konnte gezeigt werden, daß höhere NO3

--Konzentrationen (3.3 - 28.3 mg/l) zu einer
Verzögerung des Einsetzens der Dehalogenierungreaktion um bis zu 20 Minuten führt
(SIANTAR et al., 1995). Selbst niedrige NO2

- -Konzentrationen von 4.3 mg/l bewirken eine
Abnahme der Ratenkonstanten um 15%.

Ein starke Erhöhung der Reaktionsratenkonstanten für den reduktiven LHKW-Abbau via Fe0-
Oxidation kann durch die Zugabe oder den Einbau von S-Spezies in die Eisenphase erreicht
werden (LIPCZYNSKA-KOCHANY et al., 1994; SCHREIER & REINHARD, 1994;
HARMS et al., 1995; HASSAN et al., 1995). So soll hochreines Fe0 trotz hoher spezifischer
Oberfläche nur eine geringe Reaktivität gegenüber LHKW aufweisen. Durch Zugabe von HS-

in gelöster Form oder in fester Form als FeS2(Pyrit) kann aber die Dechlorierungsraten drastisch
erhöht werden (HASSAN et al., 1995). Die ratensteigernde Wirkung des Pyrits bzw. der S2--
Ionen wird auf zwei Prozesse zurückgeführt (HARMS et al., 1995). Zum einen reagieren
S2-

(gel.) bzw. FeS2 mit O2, so daß die O2-Konzentration wie auch die Bildung von Fe(III)-
Oxidhydraten minimiert wird (Gl. 3.11 und Gl. 3.12).

2 FeS2(s) + 2 H2O + 7 O2 <==> 4 H+ + 4 SO4
2- + 2 Fe2+ (Gl. 3.11 )

4 Fe2+ + O2 + 4 H+ <==> 4 Fe3+ + 2 H2O (Gl. 3.12)

Zum anderen wird H+ durch die Pyritoxidation freigesetzt (Gl. 3.13 und Gl. 3.14), was eben-
falls zu einer Steigerung der Dechlorierungsreaktionen führt.

Fe3+ + 3 H2O <==> Fe(OH)3 + 3 H+ (Gl. 3.13)

FeS2(s) + 14 Fe3+ + H2O <==> 15 Fe2+ + 2 SO4
2- + 16 H+ (Gl. 3.14)

Weiterhin soll durch die Oxidation von chemiesorbierten S2- an der Fe-Oberfläche die Depo-
larisierung bei der H2-Bildung und auch die anodischen Lösungsreaktionen erhöht werden
(PEIFFER et al., 1992), so dass in Batchversuchen in Gegenwart von S2--Ionen ein verstärkte
Korrosion zu beobachten ist. Unter anaeroben Verhältnissen können die chemisorbierten S2--
Ionen hingegen die kathodische Reaktion von H+ zu H2 verhindern und so zu einer Herabset-
zung der Gesamtkorrosionsrate führen.

Wichtig im Hinblick auf Optimierungsansätze der Fe0-reaktiven Wand mittels FeS2 - Einmi-
schung sind Untersuchungen von SIVAVEC et al. (1995b), in denen bei Dechlorierungspro-
zessen von LHKW im Fe0-FeS2-S

2--System keine toxischen C-S Verbindungen (insbesondere
CS2) nachgewiesen werden, deren Bildung bisher von LIPCZYNSKA-KOCHANY et al.,
1994 und HARMS et al. (1995) in Erwägung gezogen wurden.
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Die Erhöhung der LHKW-Abbauraten durch SO4
2--Ionen ist nur bei höheren pH-Werten re-

levant und läßt sich durch Lösung von Fe(II)-Hydroxiden erklären (Gl.3.15), die die reduktive
Dehalogenierung an der Fe0-Oberfläche verlangsamen (HARMS et al., 1995).

Fe(OH)2(s) + SO4
2- <==> FeSO4

0 + 2 OH- (Gl. 3.15 )

Unter aeroben Bedingung führt die Oxidation von FeSO4
0 weiter zur Bildung von Fe(III)-

Hydroxiden (Gl. 3.16), zur Erniedrigung des pH-Wertes und zur erneuten Freisetzung von
SO4

2--Ionen, so daß quasi in einer Kettenreaktion Fe(OH)2(s) an der Fe0-Oberfläche abgebaut
wird. Durch die Bildung der Fe(III)-Oxidhydrate, die sogar einen stärkeren inhibierenden Ef-
fekt auf die LHKW-Reduktion an der Fe0-Oberfläche besitzen, ist der Effekt auf die Gesamt-
reduktionsrate jedoch weitgehend unklar.

4 FeSO4
0 + O2 + 10 H2O <==> 4 Fe(OH)3(s) + 4 SO4

2- + 8 H+ (Gl 3.16)

MILBURN et al. (1995) berichten weiterhin, daß HCO3
- bzw. CO3

2- und Acetat die Dechlo-
rierungsraten erhöhen, ohne jedoch genaue Ergebnisse zu nennen bzw. diese Beobachtung zu
deuten. Möglicherweise bewirkt Acetat genauso wie Zitronensäure (HAITKO & BAGHEL,
1995) durch Lösung von Fe(III)-Oxidhydraten eine Erhöhung der reaktiven Plätze auf der Fe0-
Oberfläche.

Zunächst weniger verständlich ist die Erhöhung der Dechlorierungsrate durch Zugabe von
HCO3

-. Zwar könnte bei niedrigen pH-Werten auch eine Lösung von Fe(II/ III)-Oxidhydraten
durch Bildung von Fe-HCO3-Spezies auftreten, dieser Effekt sollte jedoch nur gering sein.
Wesentlich bedeutender ist hingegen die H+-Freisetzung bei höheren pH-Werten, die aus dem
Speziesgleichgewicht HCO3

- / CO3
2- resultiert und bei hohen HCO3

--Konzentrationen die Säu-
rekorrosionrate erhöht. REARDON (1995) stellte dementsprechend in ausführlichen Fe0-
Korrosionsexperimenten fest, daß HCO3

- einen größeren verstärkenden Effekt auf die Korro-
sionsrate besitzt als SO4

2- und Cl-. Umgekehrt ist bei erhöhten CO3
2- aber auch eine Bildung

von FeCO3(Siderit) oder aber CaFe(CO3)2-Mischphasen begünstigt, wodurch eine Oberflächen-
passivierung und Erniedrigung der Abbauraten bedingt werden kann. Für ein natürliches
Grundwasser mit erhöhten HCO3

--Gehalten konnte eine derartige Verringerung der Abbaura-
ten und der Permeabilität innerhalb der Fe0-reaktiven Wand, hervorgerufen durch FeCO3-
Fällungen, beobachtet werden (z.B. MACKENZIE et al., 1995b). Die FeCO3-Bildung auf den
Fe0-Oberflächen ist aber nicht für alle Grundwassertypen problematisch, wie Langzeituntersu-
chungen von VOGAN et al. (1995) bzw. GILLHAM & O´HANNESIN (1994) belegen. Eine
Ursache dafür ist sicherlich die wenig kohärente Ausbildung der Karbonate auf der Fe0-
Oberfläche, die den Elektronentransfer zwischen Fe0 und LHKW vergleichsweise nur wenig
behindert (SCHUHMACHER, 1995).

Nach eigenen, bisher noch nicht veröffentlichten Daten (WÜST et al., in Vorbereitung) ist die
H2-Entwicklung , die direkt mit der Säurekorrosionsrate korreliert ist, zumindesten bei Ver-
wendung hochreaktiver Fe0-Chargen, das Hauptproblem hoher HCO3

--Grundwasser-
konzentrationen. Aufgrund der geringen Löslichkeit von H2 im Wasser (ca. 1 mg l-1) tritt bei
entsprechenden Wässern in Fe0-Reaktionswänden bereits nach sehr kurzer Betriebszeit eine
H2-Gasphase auf, die sowohl die Permeabilität als auch die angeströmte reaktive Fe0-
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Oberfläche dramatisch herabsetzen kann. Insbesondere die Ausbildung bevorzugter Fließbah-
nen kann die Vorteile hochreaktiver Fe0-Chargen in Säulenversuchen mehr als aufheben.

Eine genaue Zusammenstellung der kritischen Parameter, wie z.B. die Grenzkonzentrationen
bestimmter Komponenten, die kritischen Übersättigungszustände bezüglich FeCO3 oder auch
kritische minimale Fließgeschwindigkeiten hinsichtlich bestimmter Übersättigungszustände,
steht jedoch noch aus.

Die Wirkung von PO4
3- als Korrosionsinhibitor ist aus der Korrosionsforschung und Wasser-

forschung z.B. bei der Sanierung bereits korrodierter Wasserrohre aus Gußeisen schon relativ
lange bekannt. Als wesentlicher Prozeß wird dabei die Bildung von Fe3(PO4)2 auf den Fe0-
Oberflächen angesehen, wobei die Schichtdicken dieser Präzipitate in der Regel zwischen 0,1
bis 0,3 mm liegen (HELLMOLD & USAKOV, 1992).

Ebenfalls wenig untersucht ist der Einfluß von anderen organischen Komponenten auf die
Dechlorierungsraten. In Betracht kommen z.B. org. Stabilisatoren wie Pyridin, die die Kor-
rosion von Metallen durch LHKW verhindern (vgl. ARCHER, 1982), refraktäre natürliche
organische Substanzen wie Huminsäuren oder aber auch ionische und nichtionische Ten-
side. Nach VOGAN (1995) ist zwar der Einfluß von Stabilisatoren auf die Abbauraten nicht
bedeutend, jedoch fehlen auch hier bisher verläßliche Angaben zu Grenzkonzentrationen, ab
denen ein Einfluß auftreten kann.

3.2.3 Ansätze zur Optimierung der Reaktivität von Fe0-
Reaktionswänden

Die Ansätze zur Optimierung der Dechlorierungsprozesse von LHKW via Fe0-Oxidation kon-
zentrieren sich zur Zeit auf die Erhöhung der Reaktionsratenkonstanten, um erstens eine ge-
ringere Dimensionierung der reaktiven Wand zu erreichen und zweitens auch bisher nicht
dechlorierbare Stoffe wie DCM, DCA behandeln zu können.

Eine Strategie ist es, den pH-Wert im neutralen Bereich durch Zugabe von FeS2(pyrit) (Gl. 3.11
- 3.14) (HARMS et al., 1995; HOLSER et al., 1995; HASSAN et al.,1995; SIVAVEC et al.,
1995b) bzw. Zugabe von Al0 (Gl. 3.17 und Gl. 3.18) (DAHMKE & WÜST, 1995) zu puffern.

Al3+ + 3 H2O <==> Al(OH)3(solid) + 3H+ (Gl. 3.17)

bei pH-Werten >7

Al(OH)3(solid) + H2O <==> Al(OH)4
- + H+ (Gl. 3.18)

Leider wurden noch keine auf die Oberflächen normierten Abbauratenkonstanten von Pyrit -
Fe0-Mischungen publiziert, so daß der Vergleich zu den Abbauratenkonstanten in reinen Fe0-
Systemen nicht gezogen werden kann. Jedoch geben die nicht normierten Ergebnisse von
HARMS et al. (1995) zumindestens eine Tendenz an. Der t50-Wert, der die Zeit des Abbaus
der ersten 50% der Anfangskonzentration repräsentiert, ist in den FeS2-Fe0 System um den
Faktor 2-3 kleiner als in den reinen Fe0-System. Die Pseudo 1.-Ordnung-Ratenkonstanten für
den CT-Abbau variieren zwischen 1.89-3.2 (h-1) in den verschiedenen FeS2-Fe0-Gemischen
und sind damit z.T. auch wesentlich größer als die Ratenkonstante für Fe0 (1.77 h-1). Neuere
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Untersuchungen von MACKENZIE et al. (1997) zeigten jedoch, daß in Säulenversuchen
durch die Zumischung von Fe-S-Mineralen weder eine Steigerung der LHKW-Abbauraten
noch eine Verringerung der Karbonatbildung in den Säulen erreicht werden kann.

In Fe0/Al0-Batch-Versuchen konnten Steigerungen der Abbaurate um den Faktor 10 und mehr
erreicht werden (DAHMKE & WÜST, 1995). Zudem bilden Bimetall-Mischungen elektro-
chemische Lokalelemente, die die Reaktivität der Oberflächen steigern sollten (KORTE et al.,
1995a), wenn auch eine räumlich homogene Korrosion vom Standpunkt der beobachteten
Mikrokinetik möglicherweise für die Dechlorierungsreaktionen besser geeignet ist
(SCHLIMM, 1995). Ein Problem bei diesen hochreaktiven Lokalelementen ist wahrscheinlich
auch hier wieder die H2-Entwicklung, die die Permeabilität der reaktiven Wand deutlich ver-
ringern kann.

Die bisher beeindruckensten Steigerungen der Abbauratenkonstante um den Faktor 10-100 (!)
wurden bisher mit Bimetallgemischen aus Pd0 und Fe0, sogenanntem palladisierten Eisen,
erzielt (KORTE et al., 1995 a,b; SCHREIER & REINHARD; 1995, LIANG & GOODLA-
XON, 1995). Eigene Untersuchungen zeigen z.B. eine Steigerung um den Faktor 200 gegen-
über einfachen Fe0-Gemischen (DAHMKE et al., 1996). Zudem können damit auch relativ
stabile Verbindungen wie DCM, PCB, chlorierte Phenole wie auch Pentachlorophenol abge-
baut werden (z.B. GRITTINI et al., 1995). Soweit bekannt, wurde dieses Verfahren bereits
patentiert und ist insbesondere für on-site-Reaktoren geeignet. Der Verwendung des palladi-
sierten Eisens in reaktiven Wänden steht der relativ hohe Preis, die recht hohe Toxizität der
Pd-Spezies und deren Passivierung durch S-Spezies gegenüber, die bei entsprechender
Grundwasserchemie zu vollständigen Verlust der Katalysatoreigenschaften führen kann. Ei-
gene Untersuchungen deuten zudem daraufhin, daß auch durch die Bildung von Fe(OH)2 oder
anderer Präzipitate auf der palladisierten Fe0-Oberfläche die Katalysatorfunktion sehr stark
gemindert werden kann. Entsprechende Erfahrungen über Fe0-Gemische mit Ni0 als Kataly-
sator wurden kürzlich von GILLHAM et al. (1997) publiziert. Eine erste on-site Feldanwen-
dung der nickelbeschichteten Fe0-Partikel erbrachte wesentlich geringere Abbauraten als in
den Laborstudien, nach denen eine Verringerung der Halbwertszeiten um den Faktor 10 zu
erwarten gewesen wäre.

Andere Metalle wie Mg0, Zn0 oder Sn0 bieten gegenüber aliphtischen LHKW und chlorierten
Aromaten von den Abbauratenkonstanten her keine Alternative zu den bisher vorgestellten
Reduktionsmitteln (BORONINA & KLABUNDE. 1995). Lediglich für den Abbau von γ-
HCH zu Benzol bzw. Monochlorbenzol erwies sich Zink als sehr reaktiv (SCHLIMM,1995).

Weitere potentielle Ansätze zur Optimierung, die sich zur Zeit in der Planung befinden bzw.
zur Zeit untersucht werden, sind:

• Erstens das Anlegen einer elektrischen Spannung, wobei die Fe0-reaktive Wand als
Kathode benutzt wird und so eine 35-fache Steigerung der Abbaurate von CT möglich
sein soll (FESTA et al., 1995).

• Zweitens die Kombination von abiotischen und biotischen Abbauvorgängen in der Fe0-
reaktiven Wand (WEATHERS et al., 1995), wodurch eine Steigerung der Abbaurate
von TCM um den Faktor 37 erreicht wurde. Die wesentliche Idee ist dabei, H2 als
Elektronendonator in der reaktiven Wand zu generieren und so die biologischen Ab-
bauvorgänge zu unterstützen.
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• Drittens die Beschichtung der Fe0- Partikel in der reaktiven Wand mit Speiseöl CARY
& CANTRELL (1995), das sowohl als Falle für die LHKW wie auch als Schutzschicht
gegenüber anderen Oxidationsmitteln wie O2 wirken soll. Abbauraten für eine derarti-
ges System sind derzeit noch nicht bekannt. Generell erscheint es zweifelhaft, ob eine
Ölschicht auf der Fe0-Oberfläche tatsächlich die reduktive Dehalogenierung von
LHKW zu steigern vermag, da die dazu notwendige Sorption von LHKW an der Fe0-
Oberfläche durch eine Belegung mit einer stark sorbierenden Phase wie Öl eher behin-
dert wird.

3.2.4 Reduktive Dehalogenierung weiterer organischer Verbin-
dungen in Fe0-Reaktionswänden

Neben den bisher bekannten aliphatischen, halogenierten Kohlenwasserstoffen, die in Fe0-
reaktiven Wänden abgebaut werden können (s. auch Tab. 3.1), belegen neuere Arbeiten, daß
diese Technologie wahrscheinlich auch auf weitere org. Verbindungen, wie Hexachlorobenzol
(ASSAF-ANID & NIES, 1995), Pentachlorophenol (RAVARY & LIPCZYNSKA-
KOCHANY,1995), Nitrobenzole (AGRAWAL et al.,1995), 1,2-Dibromo-3-Chloropropan
(SIANTAR et al., 1995), 1,2,3-Trichloropropan (FOCHT & GILLHAM, 1995) ausgedehnt
werden kann.

Abbaubare Verbindungen zur Zeit nicht abbaubare
Verbindungen

Tetrachlorethen 1,2-Dichlorethan
Trichlorethen Chlorethan
cis-und trans-1,2-Dichlorethen Dichlormethan
Vinylchlorid
1,1,1-Trichlorethen
Tetrachlorkohlenstoff
Trichlormethan
1,2-Dibromethan
1,2,3-Trichlorpropan
1,2-Dichlorpropan
Freon 113

Tab. 3.6: Abbaubare und nicht abbaubare Substanzen in Fe0-reaktiven Wänden (VOGAN et
al., 1995)

Nicht erfolgreich im Hinblick auf die Anwendung in Fe0-reaktiven Wänden verliefen Abbau-
versuche mit Atrazin via Fe0-Oxidation (PULGARIN et al., 1995), das nur unter Licht abge-
baut wurde und PCB, deren Abbau nur bei erhöhten Temperaturen 200-600°C ablief
(CHUANG & LARSON 1995 a,b).
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3.2.5 Fixierung und Abbau anorganischer Spezies in Fe0-reaktiven
Wänden

Aufgrund des niedrigen Reduktionspotentials der Halbreaktion Fe0/Fe2+ von -440 mV können
auch eine Reihe von anorganischen, oxidierten, und potentiell grundwassergefährdende Spe-
zies wie NO3

- (SIANTAR et al., 1995), U(VI), Tc(VII) (CLAUSEN et al.,1995) und Cr(VI) (PO-
WELL et al. (1995 a,b), BLOWES et al., (1995), PULS et al. (1995) reduziert werden. So
wurde bei der on-site Wasseraufbereitung von CrO4

2--kontaminierten Grundwässern Fe0 mit
elektrochemischen und elektromagnetischen Verfahren eingesetzt (BOWDEN, 1989). Eben-
falls werden Fe0-reaktive Wände auch für die Sicherung von Problemstandorten mit radioak-
tivem Material in Erwägung gezogen (CLAUSEN et al., 1995). DWYER & MAROZAS
(1997) schilderten so kürzlich eine kosteneffiziente Feldanwendung einer Fe0-Reaktionswand
zur Sanierung U-kontaminierter Grundwässer. Neben U konnten mittels dieser Reaktions-
wand auch Substanzen wie Se, Mo und As durch den gekoppelten Reduktions-
/Sorptionsprozess aus dem Grundwasser entfernt werden.

Am besten untersucht und dokumentiert ist zur Zeit die Reduktion von Chromaten. Die Ent-
wicklung und auch Patentierung der Fe0-reaktiven Wand zur Reduktion von Chromaten geht
auf D.W. BLOWES (Univ. Waterloo/Ontario) zurück. Die wesentlichen Reaktionsschritte, die
diesem Prozeß zu Grunde liegen, sind (POWELL et al., 1995 a,b):

Fe0 <==> Fe2+ + 2 e- (Gl. 3.19)

2 H+ + 2 e- <==>  H2 (Gl. 3.20)

__________ _____ __________

Fe0 + 2 H+ <==> Fe2+ + H2 (Gas) (Gl. 3.21)

und

Fe0 <==> Fe3+ + 3 e- (Gl. 3.22)

CrO4
2- + 4 H2O + 3e- <==> Cr(OH)3 + 5 OH- (Gl. 3.23)

__________ _____ ___________

Fe0 + CrO4
2- + 4 H2O <==> FeCr(OH)6 + 2 OH- Netto Reakti-

on
(Gl. 3.24)

Die Festlegung von Cr(III) erfolgt dabei in Form von CrxFex-1(OH)3-Mischphasen (i.d.R. x =
0.25), deren Löslichkeitsprodukt wesentlich niedriger ist als das der reinen Cr(OH)3- bzw.
Fe(OH)3-Phase und bei pH-Werten zwischen 5-11 mit 10-6 mol pro l auch unterhalb der mei-
sten gesetzlichen Trinkwasserverordnungen liegt. Der Verlauf dieses Prozesses entspricht
einer Kinetik (Pseudo) 1.Ordnung (POWELL et al., 1995a,b), wobei auch die Größe der Fe0-
Oberfläche den stärksten Einfluß auf die Abbaurate besitzt. Säulenversuche zur Langzeitreak-
tivität der Fe0-Partikel gegenüber Chromat ergaben, daß selbst nach 150-fachen Austausch des
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Porenvolumens in einer dreijährigen Betriebszeit keine signifikanten Veränderungen der Re-
duktionsraten festzustellen waren (BLOWES et al., 1995). Das Problem stellten eher die Fäl-
lungsprodukte (CrFe(OH)6) in Bezug auf eine Verringerung der hydraulischen Permeabilität
dar. Eine Inhibierung des Reduktionsprozesses wurde bei erhöhten C- und S-Anteilen in der
Eisenphase festgestellt, während der Einbau von metallischen Fremdionen die Reduktionsra-
ten vergrößert (POWELL et al., 1995 a,b). Da bei der Chromatreduktion in der Summenglei-
chung (Gl. 3.20) H+ verbraucht bzw. OH--Ionen freigesetzt werden, kann über parallel ablau-
fende pH-Pufferreaktionen die Reduktionsrate auch erhöht werden.

Ein wichtiges, zyklisches pH-Puffersysten stellen dabei die Aluminosilikate (Tonminerale) bei
der Reduktion von CrO4

2- via Fe0-Oxidation dar (POWELL et al., 1995 a,b). Die wichtigsten
Reaktionen können wie folgt dargestellt werden:

Al2Si2O5 (OH)4(s) + 2 H2O <==> 2 H4SiO4 + Al2O3* 3 H2O(s) (Gl. 3.25)

Kaolinit Kieselsäure + Gibbsit

Bei pH-Werten > 7 kann Gibbsit unter Bildung von Al(OH)4
- als dominante Al Spezies gelöst

werden, was pro mol Gibbsitlösung der Freisetzung von 2 H+ entspricht (Gl. 3.22).

Al2O3* 3 H2O(s) + 2 H2O <==> 2 Al(OH)4
- + 2 H+ (Gl. 3.26)

Gibbsit

Ebenso werden bei der Reaktion von Kieselsäure mit Fe(III)-Oxidhydraten unter alkalischen
Bedingungen H+ freigesetzt (Gl. 3.28), wobei >FeOH als ein ladungsneutraler Oberflächen-
komplex anzusehen ist.

>FeOH + H4SiO4 <==> >FeOSi(OH)3 + H2O (Gl. 3.27)

>FeOSi(OH)3 <==> >FeOSiO(OH)2
- + H+ (Gl. 3.28)

Die Reaktionen Gl.3.27 und Gl.3.28 sind von besonderer Bedeutung, da durch die Korrosion
eine große Menge von Fe(III)-Oxidhydratoberfläche gebildet wird. Die Anlagerung von Kie-
selsäure an die Fe(III)-Oxidhydrate führt zu einer Untersättigung der Porenlösung hinsichtlich
von Aluminosilikaten, was eine Steigerung der Lösungsraten der Aluminosilikate und damit
zusätzlich Freisetzung von H+ zur Folge hat. Durch eine H+-Freisetzung wird wiederum die
Fe0-Oxidationsrate gesteigert.

Nach Untersuchungen von POWELL et al. (1995a,b) steigern sowohl Kaolinite wie auch
Montmorillonite die CrO4

2--Reduktionraten, wobei die Versuche mit Montmorilloniten eine
größere pH-Pufferwirkung besitzen und größere Umsatzraten bewirken. Aus diesem Grund
sollten Tonminerale als Zuschlagstoffe in der Fe0-reaktiven Wand möglichst mitverwendet
werden.

Eine Feldanwendung einer Fe0-reaktiven Wand zur Reduktion von Chromaten und LHKW
wurde bereits in North Carolina realisiert. Nach PULS et al. (1995) arbeitet die Anlage mit
gutem Erfolg hinsichtlich des Abbaus von TCE und der Reduktion von Cr(VI). Bisher existie-
ren aber noch keine Daten zum Langzeitverhalten und zum Austrag von kolloidalen Bestand-
teilen, was in Zukunft verstärkt untersucht werden soll. Vorläufige Ergebnisse des bisherigen
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Monitoring-Programms deuten darufhin, daß mit der Reaktionswand die Cr(VI)-
Einstromkonzentration von 6 mg l-1 auf Werte unterhalb von 0.01 mg l-1 gesenkt werden kann
(BLOWES et al., 1997).

3.3 Weitere reduktive pH-Redox-Reaktionswände

3.3.1 In-Situ Reaktionswände zur Behandlung von "Sauren Gru-
benwässern"

Zur Sanierung der sog. sauren Grubenwässer, die durch Verwitterung von pyrihaltigem Ge-
stein entstehen, existieren schon seit geraumer Zeit biotechnologische Ansätze als on-site
Technologie (z.B. SOMLEV & TISHKOV, 1994). Mit diesen on-site Reaktoren konnte neben
der Minimierung der SO4

2--Konzentration auch ein bedeutender Abbau bzw. eine Festlegung
von NO3

-, Schwermetallen und löslichen As-Spezies erreicht werden. So wurde die As-
Konzentration auf Werte unterhalb 0,1 mg l-1 gesenkt und für NO3

- war ein über 95%-iger
Abbau zu beobachten. Als besonders günstig erwies sich dabei als Reaktionsmaterial eine
Mischung aus relativ leicht abbaubarer organischer Substanz (Gl. 4.1) und Fe0 als Trägermate-
rial, das sowohl als terminaler Elektronendonator wirkt wie auch die Konzentration von gelö-
sten S2--Spezies durch die Fällung von Fe-Sulfidmineralen (Gl. 4.2) beschränkt. In den bisher
eingesetzten Reaktionswänden werden als Reaktorfüllung nicht näher bezeichnete "verschie-
dene Formen von organischem Material" zur Reduktion des SO4

2- eingesetzt (BLOWES et al,
1996b; BENNER et al., 1997).

SO4
2- + 2 CH2O <==> H2S + 2 HCO3

- (Gl. 4.1)

Fe2+ + 2 H2S <==> FeS2 + 4 H+ (Gl. 4.2)

Nach kurzer Anlaufzeit konnte mit dieser Art von Reaktoren im Labor eine Minimierung der
gelösten SO4

2--Konzentration von mehr als 1000 mg l-1 erreicht werden. Ebenso nahm wie
nach Gl. 3.29 und Gl. 3.30 zu erwarten die Konzentration von gelösten Fe (wie auch von an-
deren Spurenmetalle) aufgrund der Präzipitatbildung von Sulfiden z.B. FeS bzw. FeS2 ab,
während die Alkalität der Wässer anstieg. Dieser Prozeß wies eine Langzeitreaktivität von
mehr als 2 Jahren auf, wobei mehr als 10-15% des verwendeten organischen Materials bei der
SO4

2--Reduktion umgesetzt wurden. Ebenso vielversprechend verläuft zur Zeit eine erste
(kleine) Feldanwendung in der Nähe von Sudbury (Ontario). Innerhalb der Reaktorwand, die
eine Größe von 15 m (L) x 3,3 m (T) x 4 m (B = durchströmte Länge) besitzt, nahmen in ei-
nem Betriebszeitraum von 9 Monaten die SO4

2--Konzentrationen von 2400 - 4800 mg l-1 auf
Werte zwischen 60 - 3600 mg l-1 und die Fe2+-Konzentrationen von 260 - 1000 mg l-1 auf
Werte zwischen 1 -40 mg l-1 ab. Zudem stieg der pH-Wert von 5.8 auf 7.0 und die Alkalität
nahm von 0 - 60 mg l-1 (als CaCO3) auf Werte zwischen 700-3200 mg l-1 zu, was auch eine
signifikante positive Veränderung des Säurebildungspotential der abströmenden Wässer be-
dingt.

Ein weiterer einfacher, aber trotzdem sehr wirkungsvoller Ansatz zur Behandlung von sauren
Grundwässer ist natürlich auch die Verwendung von Karbonaten als Reaktormaterial. Sowohl
der pH-Wert, die Konzentrationen von Schwermetallen insbesondere Fe und eingeschränkt
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auch die SO4
2--Konzentration können mit derartigen Reaktionswänden verringert werden

(HEDIN et al., 1994), wodurch aber eine sehr große Aufhärtung des Wassers bedingt ist, was
bei weiteren Mischungsprozessen mit sauren Grubenwässern in der Regel jedoch eher positiv
zu beurteilen ist.

3.3.2 In-Situ Reaktionswände zur Fixierung von Schwermetallen

Ganz analog zu den oben geschilderten Reaktionen können organische Substanzen auch als
Reduktionsmittel bei einer mikrobiellen SO4

2--Reduktion zur Fällung von Schwermetallen in
Form von Sulfiden verwendet werden. Wichtige Bedingung ist dabei, daß die SO4

2--Gehalte
der kontaminierten Wässer groß genug sind, um innerhalb der Reaktionswand eine vollständi-
ge Schwermetallfällung zu erreichen. Dies kann für meisten Grundwässer jedoch als gegeben
angenommen werden. Bei zu hohen SO4

2--Konzentrationen kann zudem der Gehalt der toxi-
schen S2--Spezies im Abstrom bei dieser Art von Reaktionswänden stark ansteigen.

Die Verwendung von derartigen permeablen "biologischen" Reaktionsbarrieren zur Sanierung
von kontaminiertem Grundwasser im Bereich des Uranbergbaus wurde von THOMBRE et al.,
1997 untersucht. Die Grundwässer am bearbeiteten Standort (Shiprock, NM, USA) sind durch
sehr hohe Gehalte von SO4

2-, NO3
- und U gekennzeicnet, hinzukommen Belastungen des

Grundwassers durch erhöhte Konzentrationen von Sb, Cd, Mg, Mn, Na sowie Sr. Als Reak-
tormaterial wurde die Verwendung von Zellulose, Weizenstroh, Alfalfaheu, Sägespänen und
löslicher Stärkeverbindungen getestet, wobei die Zellusloseverbindungen insgesamt die gün-
stigsten Eigenschaften aufwiesen. Die Festlegung von U erfolgt in der Hauptsache in Form
einer reduktiven Fällung als UO2 ebenso konnte ein signifikanter mikrobieller Abbau von
SO4

2- und NO3
- in der Reaktionszone beobachtet werden. In einem ähnlichen Ansatz wurde

z.B. auch Zuckerrohrmelasse als Reduktionsmittel für SO4
2- getestet (ANONYMUS, 1996).

Ein andere Ansatz ist es Schwermetalle in Form schwerlöslicher Hydroxide innerhalb einer
Reaktionswand auszufällen. DEISMANN et al. (1995) konnte z.B. zeigen, daß durch den Ein-
satz von Flugasche UVI-Spezies schnell und nachhaltig aus der wäßrigen Phase entfernt wer-
den können. Interessant war bei diesen Untersuchungen, daß der Einsatz von Fe0 vergleichs-
weise wesentlich schlechtere Ergebnisse erbrachte. Die Autoren führen als Erklärungsmög-
lichkeiten entweder eine kinetische Inhibierung der Reduktion von UVI zu UIV, eine Inhibie-
rung der Uranit (UO2)-Fällung bzw. das Fehlen von frisch gefällten Fe-Hydroxiden, die als
starke Sorbenten für UVI wirken, an.

3.3.3 In-Situ Reaktionswände zur Behandlung nährstoffreicher
Wässer

Seit 1991 werden verschiedene Ansätze verfolgt, um Reaktionswände auch zur Behandlung
nährstoffreicher Wässer zu nutzen. Untersuchungen von ROBERTSON & CHERRY (1995,
1997) konzentrierten sich dabei vor allem auf den Abbau von NO3

-. Als reaktives Material
wurden verschiedene Formen von Corg. wie z.B. Sägespäne, Holzschnitzel etc. vermischt mit
Sand und Kies verwendet und bereits in mehreren Feldanwendungen für unterschiedliche
NO3

--Emittenten z.T. über vier Jahre erprobt. Die Reaktionswände haben innerhalb dieses
Untersuchungszeitraumes konstant einen 50-100%-igen (mikrobiellen) Abbau des jeweiligen
NO3

--N Gehaltes von bis zu 170 mg l-1 erreicht. Aufgrund der langfristig hohen Abbauraten
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und geringen Veränderungen in der Permeabilität gehen die Autoren von potentiellen Stand-
zeiten dieser Reaktionswandtypen von mehreren Dekaden aus.

Zur Entfernung von Phosphat aus dem Abwasser von Kläranlagen oder entsprechend belaste-
ten Grundwässern wurden von BAKER at al. (1997) verschiedene , nicht näher angegebene,
reaktiven Substanzen als Reaktormaterial sowohl in Laborversuchen wie auch in Feldanwen-
dungen geprüft. Mit den eingesetzten Substanzen, wahrscheinlich handelt es sich um Fe(III)-
Oxide und/oder Calciumcarbonate, konnten in einem über 3.6 Jahre permanent betriebenen
Säulenversuch über 90% des Phosphats sorbiert bzw. gefällt werden, wobei die PO4-P Was-
serkonzentration am Säulenausgang zwischen 0-0.3 mg l-1 lag.
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4. Oxidative pH-Redox-Reaktionswände
Zur Oxidation von Schadstoffen stehen zu Zeit nur wenige Materialien zur Verfügung, die in
Reaktionswänden eingesetzt werden können. Am bekanntesten und wahrscheinlich auch am
intensivsten untersucht sind die ORC´s (oxygen releasing compounds), die von der Firma
REGENESIS (USA) vertrieben werden. Eine kurze schematische Übersicht zu den Einsatz-
möglichkeiten dieses Materials wird in diesem Abschnitt gegeben, die jeweils neuesten Pro-
duktinformationen und Anwendungsgebiete können zudem unter der von REGENESIS be-
treuten homepage: http://www.regenesis.com abgerufen werden.

Bei den bisherigen Anwendungen wurden die ORC-Reaktionswände, im Gegensatz zu den
Fe0-Reaktionswänden, hauptsächlich zur Quellensanierung eingesetzt. Für diesen Zweck wer-
den Mischungen aus Sand und ORC mit speziellen permeablen Schläuchen in den Brunnen
eingebracht, die oberstromig zur Kontamination plaziert sind, so daß aerobe Verhältnisse im
Bereich der Kontamination erreicht werden. Abbaubar sind mit diesen aeroben Oxidationszo-
nen naturgemäß vor allem Verbindungen mit niedrigem Standardreduktionspotential wie
BTEX, aber auch bereits VC und z.T. nach ersten, vorläufigen Ergebnissen auch PAK´s (KO-
ENIGSBERG & SANDEFUR, 1996). Denkbar, und in Feld- und Laborversuchen auch bereits
realisiert, ist aber auch eine Abstromfahnensanierung in der die ORC´s durch Injektionsver-
fahren in den Untergrund eingemischt werden. Ein Problem der ORC-Anwendung wie auch
der direkten und indirekten O2-Injektion bleibt natürlich die Oxidation reduzierter Verbindun-
gen wie FeS oder FeS2 in der Sedimentmatrix, die z.T. den Erfolg einer Sanierungsmaßnahme
verhindern oder zumindestens die Kosten dramatisch erhöhen (BYERLEY et al, 1996). Ver-
bunden mit einer Sulfidoxidation kann zudem eine Versauerung des Grundwassers und eine
Remobilisierung von Schwermetallen sein.

4.1 Einige Produktangaben zu ORC´s

Die Produktion der ORC erfolgt durch eine Reaktion zwischen MgO (bzw. Mg(OH)2) und
H2O2 (Gl. 4.1), wobei das Gleichgewicht der Reaktion deutlich auf der Seite der Produkte
(_Gr

0= - 33.6 kcal/mol) liegt. Der Prozess läuft sehr schnell ab und verhält sich stark exotherm
(Enthalpie = -29.5 kcal mol-1)(FARONE, 1996).

MgO + H2O2 <==> MgO2 + H2O (Gl. 4.1)

Da MgO2 ist jedoch im Kontakt mit Wasser auch nicht stabil (_ Gr
0=-1.0 kcal mol-1) und zer-

fällt weiter unter Abspaltung von O2 zu Mg(OH)2 (Gl. 4.2).

2 MgO2 + 2 H2O <==> O2 + 2 Mg(OH)2 (Gl. 4.2)

Die Kinetik der O2-Freisetzung besitzt eine erste Ordnung in Bezug auf die MgO2-
Konzentration und läßt sich durch folgende Ratengleichung beschreiben:

- d(MgO2)/ dt = d (O2)/dt = k (MgO2) (Gl. 4.3)
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Da die Reaktion im Festkörper abläuft, ist die O2-Freisetzungsrate durch die Diffusion von
Wasser in die Feststoffmatrix und von O2 aus dem Feststoff von Bedeutung (FARONE,
1996). Gesteuert werden kann die O2-Freisetzungsrate zudem durch einen Einbau von Phos-
phaten in das MgO2-Gerüst während der Synthese. So ist es möglich, durch Verwendung von
höheren Phosphatanteilen (9 Gew.-%) eine O2-Freisetzung für eine Betriebszeit bis zu 16000
Std. zu erreichen. Weitherhin kann durch einen höheren Phosphatanteil auch die Gesamtfrei-
setzungsmenge gesteigert werden, was mit einer stabileren und damit permeableren porösen
Struktur des MgO2-Gerüstes in Verbindung gebracht wird.

Bei Feldanwendungen lag die Freisetzung von O2 zwischen 4 Monaten bei hohen Fließge-
schwindigkeiten und hoher Sauerstoffzehrung und einem Jahr bei geringem Grundwasserfluß
und geringer Konzentration von gelösten und partikulären Reduktionsmittel im Abstrom. Ge-
wöhnlich werden annähernd 10% des verfügbaren O2 über einige hundert Stunden mit einer
Freisetzungsrate 1. Ordnung in Bezug auf die MgO2-Konzentration freigesetzt. Das verblei-
bende O2 wird dann in Abhängigkeit vom Verbrauch mit einer Reaktionsrate nullter Ordnung
abgegeben. Bei den z.B. von BYERLEY et al. (1996) verwendeten Sand-ORC-Gemischen
(Verhältnis 1:1) beträgt der freisetzbare O2-Anteil ca. 3.4 Gew.-%.

Zur Lagerung, Handhabung und Transport von ORC´s werden vom Hersteller folgende Si-
cherheitshinweise gegeben. ORC´s dürfen als Oxidationsmittel die O2 freisetzen können nicht
mit brennbare Materialien gelagert werden, ferner sollte die Lagerung im Trockenen erfolgen,
da ab einer Feuchtigkeit von 3% eine Zersetzung des Materials erfolgen kann. Die Gesund-
heitsgefährdung von ORC´s wird vom Hersteller als gering eingestuft. Trotzdem wird beim
Umgang mit ORC´s das Tragen von Schutzkleidung und Arbeitsschutzbrillen empfohlen, wie
auch im Falle eines Haut- und Augenkontaktes ein sofortiges Ausspülen aufgrund des hohen
pH-Wertes notwendig ist.

4.2 Bisherige Feldanwendungen von ORC´s

Die ersten Feldanwendungen von O2-Barrieren mittels ORC´s wurden nach KOENIGS-
BERG & SANDEFUR (1996) an der Universität Waterloo im Testfeld Borden (BIANCHI-
MOSQUERA et al., 1994) und an der North Carolina State Universität (KAO & BORDEN,
1994) durchgeführt. Erstmals kommerziell wurde diese Technologie in Homer, Alaska
(MARLOW et al., 1995) eingesetzt. In einer Pilotstudie konnte für diesen Standort die größere
Effizienz des ORC-Einsatzes gegenüber „air sparging“ nachgewiesen werden, dessen Erfolg
im wesentlichen durch Fe(III)-Hydroxidbildungen im Bereich der Injektionsstellen beein-
trächtigt wurde. Mit Hilfe der ORC´s konnte der Benzolgehalt im Grundwasser von 320 ppb
auf 10 ppb und der gesamte BTEX-Gehalt von 1361 ppb auf 17 ppb gesenkt werden. Ähnlich
erfolgreich verlief nach Angabe des Herstellers auch eine Anwendung bei einem BTEX-
Schadensfall in New Mexiko, wo das ORC in 20 Brunnen eingebaut wurde um so eine "Sau-
erstoff-Barriere" zu errichten. In einem umfangreichen Monitoringprogramm wurde sowohl
der Anstieg der O2-Konzentration von Werten um 0 auf 10 mg l-1 wie auch die damit einher-
gehende Verringerung der BTEX-Konzentration auf Werte nahe der Nachweisgrenze belegt.
Ebenso konnte auch eine um 2 Größenordnungen erhöhte mikrobielle Aktivität der aeroben
Mikroorganismen festgestellt werden.
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5. Sorptionswände
Zur in-situ Sanierung von Grundwasserschadensfällen und Altlasten mit persistenten organi-
schen Stoffen (z.B. PCB, PAK, Pestizide etc.) bieten sich die universell einsetzbaren Sorpti-
ons-Reaktionswände an, die natürlich auch für stark sorbierende anorganische Kontaminanten
in Betracht kommen. So wurden z.B. großflächige Horizontalaktivkohlefilter erfolgreich zur
Entfernung von Pestiziden aus Themse-Uferfiltrat eingesetzt (BAUER et al., 1994) . Einige
Sorptionswände mit Aktivkohle als Reaktormaterial wurden ebenfalls bereits in Deutschland
realisiert bzw. befinden sich in der Bewilligungsphase. Dabei kann bei der Dimensionierung
der Sorptionswände auf eine beträchtliche Erfahrung aus der on-site Trinkwasseraufbereitung
mit Vertikalfiltern zurückgegriffen werden. Die wesentlichen Kriterien dafür wurden kürzlich
von GRATHWOHL (1996) aufgeführt und sollen hier, etwas verkürzt, direkt wiedergegeben
werden.

Erstens muß das verwendete Reaktormaterial natürlich eine hohe Sorptionskapazität gegen-
über den Kontaminanten aufweisen, zweitens eine hohe Durchlässigkeit insbesondere in gut
durchlässigen Grundwasserleitern besitzen sowie drittens eine schnelle Sorptionskinetik ge-
genüber dem Schadstoff aufweisen, so daß selbst bei hohen Grundwasserfließgeschwindig-
keiten und dementsprechend kürzeren Kontaktzeiten ein möglichst großer Anteil der Sorpti-
onskapazität ausgeschöpft wird. Da eine Sorptionsbarriere nur eine endliche Kapazität auf-
weist, wird bei Sorptionsbarrieren nach einer gewissen Betriebszeit stets ein Austausch des
Reaktormaterial notwendig. Diese Betriebszeit ergibt sich aus der Retardation der spezifi-
schen Schadstoffe im Filter und der Durchströmungsgeschwindigkeit. Der stoffspezifische
und empirisch zu bestimmende Retardationsfaktor (Rd) gibt bekanntermaßen an, wie oft das
Porenvolumen des Filters maximal ausgetauscht werden kann bis es zum Durchbruch der
Schadstoffe kommt. R(d) läßt sich unter Gleichgewichtsbedingungen aus dem Sorptionskoeffi-
zienten Kd, der Trockenraumdichte ρ (kg l-1) und der Porosität n berechnen (Gl.5.1).

Rd = 1 + Kd ρ/n Gl. (5.1)

Kd steht für das Konzentrationsverhältnis zwischen sorbierten (Cs) und im Wasser gelösten
Schadstoffen (Cw). Für hydrophobe organische Schadstoffe hängt Kd in erster Linie vom Ge-
halt des Sorptionsmaterials an organisch gebundenem Kohlenstoff ab. Für natürliches organi-
sches Material kann Kd aus dem foc-normalisierten Sorptionskoeffizienten Koc (=Kd/foc) be-
rechnet werden, der wiederum über empirische Beziehungen aus dem Oktanol/Wasser-
Verteilungskoeffizienten (Kow) abgeschätzt werden kann. Die meisten empirischen Beziehun-
gen gelten jedoch nur für organisches Material aus Böden (Humine) - bei reiferem organi-
schen Material werden bis zum Faktor 30 höhere Koc-Werte erreicht.

Die Sorption von organischen Schadstoffen z.B. auf Aktivkohle verläuft meist nichtlinear,
wobei die Sorptionskapazität bzw. der Kd-Wert mit zunehmender Konzentration (Cw) ab-
nimmt. Zur Beschreibung der Sorptionsisothermen wird meist das sog. Freundlich-
Sorptionsmodell (Gl. 5.2) verwendet:

q0 = KFr Co
1/n Gl. (5.2)
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KFr bezeichnet dabei den Freundlich-Sorptionskoeffizienten und 1/n ist ein empirischer Expo-
nent meist < 1. KFr hängt von den verwendeten Konzentrationseinheiten ab, was beim Ver-
gleich von Sorptionsdaten aus verschiedenen Studien beachtet werden muß. Kd ist damit wie
folgt von der Konzentration abhängig (Gl. 5.3):

Kd = KFr Co
1/n Gl. (5.3)

Für Cw = 1 entspricht der Kd dem KFr-Wert.

Die Sorptionskapazitäten (bzw. Kd-Werte) hängen bei organischen Schadstoffen vornehmlich
von der Wasserlöslichkeit der betreffenden Schadstoffe ab. Je geringer die Wasserlöslichkeit,
desto größer ist die Tendenz des Schadstoffs, die wässrige Phase zu verlassen und sich z.B.
auf der Aktivkohleoberfläche anzulagern. Da die Freundlich-Koeffizienten für alle Schadstof-
fe bei einer bestimmten Konzentration abgelesen werden (z.B. bei 1 mg l-1), die jedoch unter-
schiedlichen Aktivitäten der jeweiligen Stoffe im Wasser entspricht, müssen vor einem Ver-
gleich der Sorptionskapazitäten die Kd-Werte für gleiche Aktivitäten im Wasser (z.B. 10% der
Wassserlöslichkeit) berechnet werden, was dann eine nahezu lineare Korrelation zwischen
Löslichkeit und Kd ergibt.

Bei hohen Filtergeschwindigkeiten bzw. kurzen Kontaktzeiten kann vor allem bei stark sor-
bierenden Verbindungen aber nicht immer davon ausgegangen werden, daß das Sorptions-
gleichgewicht erreicht und damit die maximale Sorptionskapazität des Filters ausgeschöpft
wird. Unter solchen Bedingungen ist mit einem früheren Durchbruch der Schadstoffe durch
die Sorptionsbarriere zu rechnen. Zur Abschätzung der Durchbruchszeit bzw. der max. Be-
triebszeit muß in diesen Fällen auch die Sorptionskinetik der betreffenden Schadstoffe in der
Aktivkohle berücksichtigt werden. Die Sorptionskinetik von Schadstoffen in granularem Ma-
terial hängt vom diffusiven Transport der Schadstoffe in die porösen Partikel hinein und damit
auch von der Partikelgröße ab. Der scheinbare Diffusionskoeffizient beinhaltet sowohl den
Transport durch Porendiffusion (einschließlich Retardation) als auch die Oberflächendiffusi-
on. Für lineare Sorptionsisothermen (konstanter, d.h. konzentrationsunabhängiger Diffusions-
koeffizient) und verschiedene Anfangs- und Randbedingungen existieren einfache analytische
Lösungen zur Berechnung von Sorptionszeiten und -raten. Für nichtlineare Freundlich-
Isothermen sind numerische Lösungen notwendig. Je größer die Diffusionsstrecke (hier der
Partikelradius), desto länger dauert eine Annäherung an ein Sorptionsgleichgewicht. Da we-
gen der geforderten Durchlässigkeit des Reaktors nicht beliebig kleine Korngrößen gewählt
werden können, muß die Sorptionskinetik bei der Dimensionierung des Reaktors immer be-
rücksichtigt werden.

Nach SONTHEIMER et al. (1985) geht z.B. der Intrapartikel-Transport in Aktivkohle vor
allem auf die Oberflächendiffusion zurück. Für PAK werden Oberflächendiffusionskoeffizi-
enten in der Größenordnung von 7 x 10-13 m2 s-1 (Naphthalin) und 3,4 x 10-13 m2s-1 (Anthra-
cen) angegeben. Bei Partikeln von 3 mm Durchmesser wären demnach erst ca. 50% des Sorp-
tionsgleichgewichtes nach einer Kontaktzeit von etwa 1-2 Tagen erreicht.

Weiterhin ist bei der Dimensionierung von Sorptionsbarrieren zu berücksichtigen, daß im
Wasser enthaltene Stoffe insbesondere organische Substanz einerseits als Lösungsvermittler
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und auch als Konkurrent bei der Sorption wirken und die Kapazität einer permeablen Sorpti-
onswand herabsetzen andererseits aber auch im Falle einer Kosorption die Kapazität erhöhen
können.

Als Lösungsvermittler kommen in erster Linie organische Substanzen wie Humin- und Ful-
vosäuren sowie suspendierte Partikel und Kolloide in Betracht, die selbst hydrophobe Verbin-
dungen sorbieren können. Die lösungsvermittelnde Wirkung führt zu einer Verschiebung des
Sorptionsgleichgewichtes in Richtung des Wassers und damit zu einer Reduzierung der Sorp-
tionskapazität. Die relative Sorptions-Erniedrigung bzw. Löslichkeitserhöhung läßt sich aus
dem Gehalt (Fraktion) der im Wasser gelösten organischen Substanz (fDOC in kg l-1) und dem
fDOC-normalisierten Verteilungskoeffizienten des Schadstoffs zwischen organischer Substanz
und Wasser KDOC (l kg-1) berechnen (Gl. 5.4):

Kd x Kd,DOC
-1 = SDOCS-1 = 1 + fDOC KDOC (Gl. 5.4)

wobei SDOC und Kd,DOC die Wasserlöslichkeit (Sättigungskonzentration) und den Kd-Wert bei
Anwesenheit von DOC bezeichnen. KDOC nimmt mit abnehmender Wasserlöslichkeit (stei-
genden Kow) der zu lösenden organischen Verbindung und mit zunehmender Hydrophobizität
der gelösten natürlichen organischen Substanzen zu (KDOC = 0,35 Kow

0,937, nach PYKA,
1994). Wie eine einfache Rechnung zeigt, ist bei einem DOC-Gehalt des Wassers von 20 mg
l-1 (fDOC = 0,00002 kg l-1) erst für Verbindungen mit hohen Kow-Werten (> log Kow = 5 d.h.
etwa ab Fluoranthen) ein signifikanter Rückgang zu erwarten.

Eine konkurrierende Sorption von organischen Schadstoffen auf Aktivkohle wurde z.B. im
Falle der vergleichsweise gut löslichen (d.h. schlecht adsorbierbaren) C1-C2 Chlorkohlenwas-
serstoffe wie Chloroform beobachtet. Dabei können besser lösliche Verbindungen durch hö-
hermolekulare und gut sorbierbare natürliche organische Substanzen verdrängt werden, was
auch zu einer insgesamt geringeren Sorptionskapazität der Sorptionsbarriere führt.

Im Gegensatz dazu ist auch eine Kosorption von Schadstoffen durch bereits sorbierte natürli-
che organische Substanzen möglich. Dieses Konzept wird z.B. beim Aufbau von Sorptions-
barrieren mittels oberflächensorbierten kationischen Tensiden, organophilen Bentoniten etc.
verfolgt.

5.1 Potentielle Materialien für den Einsatz in Sorptions-
wänden

Die Auswahlmöglichkeiten für Sorptionsmaterial sind sehr groß und konnten im Rahmen
dieser Literaturstudie bei weitem nicht vollständig erfaßt werden. Um diesen Themenbereich
jedoch nicht vollkommen aus der Betrachtung herauszunehmen, sollen einige Ansätze kurz
dargelegt werden. Als natürlich vorkommende Sorptionsmaterialien kommen zum Beispiel
Sedimente mit hohen Koc-Werten wie kerogenhaltige Tonsteine und Kohlen mit hohem In-
kohlungsgrad (z.B. Anthrazit) in Betracht, aber auch Torfe und Braunkohlen, Fe(III)-,
Mn(IV)- und Al(III)-hydroxide und Tonminerale sowie Zeolithe in Betracht. Stoffspezifisch
können selbst Karbonate z.B für Cd ein hohes Sorptionsvermögen aufweisen. Für eine öko-
nomische Bewertung natürlicher Sorptionsmaterialien müssen Materialkosten, Filterlänge und
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daraus resultierende Betriebszeit gegeneinander abgewogen werden. In der Regel ist bei einem
Einsatz von natürlichen Sorbenten (z.B. bituminöser Schieferton) in einer permeablen Wand
aufgrund der relativ zur Aktivkohle niedrigeren Kd-Werte von wesentlich längeren Filterstrek-
ken und damit höheren Baukosten auszugehen. Da die reinen Materialkosten beim bituminö-
sen Schiefer immer noch 10% der Aktivkohle ausmachen, erscheint der Einsatz natürlicher
Sorbenten nur für stark hydrophobe Schadstoffe (z.B. 4-6-Ring PAK) sinnvoll. Erst bei
Kopplung von Sorption und biologischem Abbau der weniger hydrophoben Fraktion wie z.B.
der 2-3-Ring PAK könnte eine Verlängerung der Betriebszeit erreicht werden, die konkur-
renzfähig gegenüber Aktivkohle wäre.

Die insgesamt größten Erfahrungen hinsichtlich des Sorptionsverhaltens bestehen sicherlich
für die verschiedenen Sorten von Aktivkohlen, deren Einsatzmöglichkeiten in der Regel be-
reits in zahlreichen on-site Anlagen zur Wasseraufbereitung erfolgreich belegt wurde. Aktiv-
kohlen sind dabei aufgrund der großen inneren Oberfläche und ihrer Porenstruktur für die Ad-
sorption insbesondere für organische Schadstoffe besonders gut geeignet. Als grober Orientie-
rungswert kann davon ausgegangen werden, daß die Schüttdichte von Aktivkohle bei ca. 500
kg/m3 und die Porosität bei ca. 50% liegen, so daß der Kd direkt dem Kapazitäts- bzw. Retar-
dationsfaktor entspricht. Ökonomisch sinnvoll sind in den meisten Fällen Ativkohle-
Sorptionsbarrieren, in denen Retardationsfaktoren von über 1000 innerhalb der permeablen
Wand erreicht werden, da nur bei diesen hohen Werten eine ausreichend lange Betriebszeit
des in-situ Reaktors ohne kostenintensive Austauschmaßnahmen des Sorptionsmaterials ge-
währleistet erscheint. Unter diesem Aspekt könnte auch Adsorptionsmaterial auf Basis von
Huminstoffen von der Fa. ARCTECH Inc. (USA) relevant sein, das eine wesentlich höhere
Sorptionskapazität als Aktivkohle aufweist und insbesondere für (nicht näher definierte)
Schadstoffcocktails entwickelt wurde (JOHNSON et al., 1997).

Weitere Ansätze sind reaktive, besonders strukturierte Dichtwandsysteme (EnviroWallTM) mit
Ton, die von der Fa. Envirotreat Limited (UK) entwickelt wurden und aufgrund der verän-
derten Eigenschaften des Tongefüges hydraulisch permeabel aber stark sorptiv sowohl gegen-
über organischen wie auch anorganischen Grundwasserkontaminanten sein sollen (McLEOD,
1997). Bei komplex zusammengesetzten Grundwasserkontaminationen können nach der Fir-
meninformation auch unterschiedlich modifizierte Tone eingesetzt werden, um das schad-
stoffspezifische Sorptionsvermögen dem Schadensfall anzupassen.

Für die Adsorption von As, U, und Ca wurden von HEYNE (1995) verschiedene Sorbenten
untersucht, wobei insbesondere Titanoxide bzw. Titanoxidhydrat und verschiedene Ionenaus-
tauscherharze, hauptsächlich als on-site Ansatz gute Ergebnisse erbrachten. Für die Sorption
und Fällung von As wurde von der Fa. DuPont auf der Basis von Fe-, Al- und Humussubstan-
zen Sorptionsmaterialien entwickelt, die geschätzte Standzeiten von mehreren Jahrzehnten
gewährleisten können (WHANG et al., 1997).
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5.2 Feldanwendungen von Sorptionswänden

Feldanwendungen und damit erste Erfahrungen von in-situ Aktivkohle-
Sorptionswandsystemen liegen bisher für die bereits oben aufgeführte Anlage zur Aufberei-
tung von pestizidbelastetem Uferfiltrat in England (BAUER et al., 1994) vor. In den USA
wurde kürzlich weiterhin eine Sorptionswand für eine Grundwasserverunreinigung durch
LHKW, Pentachlorphenol (PCP) und Tetrachlorphenol (TCP) installiert (PALMER, 1996,
persönliche Mitteilung zitiert in SCHAD, 1996). In dem letztgenannten Fall, bei dem ein
3,5 m mächtiger und als heterogen beurteilter Grundwasserleiter betroffen ist, wurde zur De-
kontaminantion und Kontrolle des kontaminierten Grundwassers ein "funnel and gate"-System
mit einer insgesamt 215 m langen, konventionellen Zement-Bentonit-Dichtwand und vier mit
Aktivkohle gefüllten in-situ-Reaktoren erstellt. Die Konstruktion der Reaktoren besteht aus
perforierten Stahlrohren (ca. 1,3 m Durchmesser). Ein Austausch des Reaktormaterials ist
damit bohrtechnisch oder z.B. durch Absaugen der A-Kohle möglich. Das Volumen der Re-
aktoren wurde so bemessen, daß für eine Ausgangskonzentration von ca. 200 µg l-1 bei einer
1%-igen Beladung ein Austausch der Aktivkohle alle drei Jahre zu erwarten ist.

In Deutschland wurde erstmals von der Fa. I.M.E.S. GmbH kürzlich eine Sorptionswand zur
in-situ Sanierung und Sicherung von PAK-Grundwasserkontaminantionen konzipiert
(SCHAD, 1996; GRATHWOHL,1997), die zur Sicherung und Sanierung einer PAK-
Kontamination an einem Gaswerksstandort in Karlsruhe eingesetzt werden soll. Das vorge-
schlagene "funnel and Gate"-System besteht aus zwei in-situ-Reaktoren innerhalb eines ca.
200 bis 240 m breiten Dichtwand. Sowohl für die Dichtwand wie auch für die in-situ-
Reaktoren ist eine Einschneidetiefe bis in den Grundwassernichtleiterhorizont (pliozäne Ton-
/Schluffschichten) in ca. 16 bis 18 m u. GOK notwendig. Die in-situ-Reaktoren sollen in
Stahlbetonbauweise in einer durch Stahlspundwände umschlossenen und gesicherten, trocke-
nen Baugrube erstellt werden, wobei neben der ausreichenden Permeabilität der in-situ-
Reaktoren die einfache und kostengünstige Austauschbarkeit des Reaktormaterials wichtigstes
Konstruktionsziel ist. Nach den Ergebnissen einer Strömungsmodellierung wird derzeit davon
ausgegangen, daß bei einer Nettogrundfläche von jeweils 1,8 x 10 m eine Durchflußrate von
ca. 1 -1,5 l s-1 pro in-situ-Reaktor zu erwarten ist. Nach den im Labor durchgeführten Säulen-
versuchen zur Bestimmung der Sorptionskinetik ist unter diesen Randbedingungen eine Be-
triebszeit der Reaktorfüllung von mehr als 5 Jahren zu rechnen. Mit dieses Betriebszeiten soll
das vorgestellte "funnel and gate"-Sanierungskonzept nach einer unabhängigen Kostenab-
schätzung im Rahmen der E3-4-Begutachtung von der Fa. TRISCHLER UND PARTNER das
mit Abstand kostengünstigste Verfahren darstellen.
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6. Zukünftige Perspektiven von Reaktionswänden
als Sanierungstechnologie
Die Anwendung von Reaktionswänden als Sanierungstechnologie beschränkt sich zur Zeit
hauptsächlich auf gut permeable Grundwasserleiter, meist in Form einer Abstromfahnensanie-
rung. Ein interessantes Ansatz wurde kürzlich von HO et al., (1995) publiziert, die durch eine
Kopplung von elektrokinetischen Verfahren und horizontalen und vertikalen Reaktionswän-
den auch eine Schadstoffquellensanierung in wenig permeablen Grundwasserleitern erreich-
ten. In diesem Verfahren werden zwischen den Elektroden die Reaktionswände so plaziert,
daß die durch das elektrische Feld mobilisierten Kontaminanten dort immobilisiert bzw. ab-
gebaut werden. Aufgrund des schichtigen Aufbaus von Elektroden und Reaktionszonen wird
dieses Verfahren in Anlehnung an das italienische Teigwarengericht auch als Lasagne-
Verfahren bezeichnet. Obwohl dieses Konzept im Labor bei der "Sanierung" von P-
Nitrophenol recht gute Ergebnisse erzielte, bleibt bei dieser neuen Technologie abzuwarten,
ob die Kosten für den Einbau der Elektroden und Reaktionszonen gegenüber herkömmlichen
Verfahren konkurrenzfähig sind.

Sehr vielversprechend sind weiterhin Ansätze von REINHART et al. (1997), die erste Ergeb-
nisse einer in-situ Anwendung von Fe0-Wänden in Kombination mit Ultraschall vorstellten.
Die Ultraschallanwendung soll im wesentlichen die Fe0-Oberflächen aktivieren und von an-
haftenden Präzipitaten befreien und so eine erhöhte und langfristigere Reaktivität bewirken. In
Batch- und ersten Säulenversuchen konnte durch die Anwendung von Ultraschall eine Steige-
rung der Umsatzrate um den Faktor 2 beobachtet werden. Die Autoren vertreten die Hypothe-
se, daß die Kombination auch für Feldanwendungen eine ökonomische Alternative gegenüber
herkömmlichen Fe0-Reaktionswänden darstellen könnte, da die Langzeitkosten der Fe0-
Reaktionswände, insbesondere die Standzeiten einzelner Fe0-Füllungen, gesenkt werden
könnten.

Neu ist auch der Ansatz Fe0 als Opferanode bei der elektrochemischen in-situ Aufbereitung
von Grundwässern zu verwenden, die mit anorganischen Stoffen kontaminiert sind. SHELP et
al., 1996 zeigten so kürzlich in Laborversuchen, daß aus einer derartigen Verwendung sehr
gute Ergebnisse hinsichtlich des pH-Wertanstiegs und der Abnahme der Schwermetallgehalte
in den sauren Grundwässern, die aus der oxidativen Pyritverwitterung stammen, resultieren.
Inwieweit diese Untersuchungen auch eine Alternative für die großflächige Aufbereitung der-
artiger Grundwässer darstellt, bleibt jedoch abzuwarten.

6.1 Aufbau von Reaktionszonen durch Injektion von flüs-
sigen und festen Substanzen

Ein weiterer Ansatz zur Schaffung von Reaktionsräumen im Untergrund besteht in der Injek-
tion von reaktiven Substanzen. Im Gegensatz zu den herkömmlichen Injektionsverfahren wird
aber nicht ausschließlich versucht, mit dem reaktiven Fluid den Schadstoff abzubauen bzw.
festzulegen, sondern im Vordergrund steht die Schaffung von räumlich stationären Reaktions-
zonen im Untergrund. Wesentliche Vorraussetzung ist dabei, daß die geochemischen Eigen-
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schaften der Gesteinsmatrix durch das reaktive Fluid in geeigneter Weise verändert werden
können. Insbesondere kommen hier den redoxpuffernden Mineralphasen z.B. den Fe- und
Mn-Mineralen im Gestein eine besondere Bedeutung zu, die je nach Wertigkeit sowohl als
terminale Elektronenakzeptoren wie auch als Elektronendonatoren im Untergrund fungieren
und deren Wirkung durch die reaktiven Fluide für den Schadstoffabbau bzw. -fixierung ver-
stärkt werden kann.

Eine der gebräulichsten Anwendungen ist der Aufbau von Reaktionszonen zur in-situ-
Enteisenung durch Injektion von O2 bzw. Luft. Dadurch können an einen Entnahmebrunnen
Oxidationszonen geschaffen werden, die eine Aufoxidation und Ausfällung von Fe(III)- und
Mn(IV)- Hydroxiden bedingen und zudem eine Sorptionsbarriere z.B. gegenüber As, Cr und
Ni bilden (ROTT & MEYERHOFF, 1993). Die Standzeiten derartiger Reaktionszonen sind
stark abhängig von der hydro- und geochemischen Zusammensetzung des anströmenden
Grundwassers sowie der Sedimentmatrix, variieren aber in der Regel zwischen wenigen Wo-
chen bis zu einem Jahr.

Zur Reduktion von CrVI wurden von GREENWELL et al. (1997) nicht näher definierte orga-
nische Verbindungen mit gutem Erfolg in den Untergrund eingebracht. Dadurch konnten lang-
fristig die Redoxverhältnisse in bestimmten Zonen anaerob und reduzierend gegenüber CrVI

gehalten werden. AMMONETTE et al. (1994) und FRUCHTER et al. (1997) verwendeten bei
einer vergleichbaren Cr(VI)-Grundwasserkontamination Na-Dithionit als anorganisches Re-
duktionsmittel. Zur Sanierung eines Feldstandortes wurden hierzu 77000 Na-Dithionit Liter in
den kontaminierten Grundwasserleiter eingebracht, wodurch innerhalb der Abstromfahne 60 -
100% des reaktiven Fe(III) zu Fe(II) im Sediment reduziert wurden. Die Wirkung der Fe(II)-
Phasen als Redoxpuffer in der behandelten Zone konnte auch nach einem Jahr durch vollstän-
dig anoxischen Verhältnisse und CrVI-Reduktion nachgewiesen werden. Die gelöste Cr-
Konzentration sank dabei durch Bildung schwerlöslicher FeCr(OH)6-Phasen auf Werte unter-
halb der Nachweisgrenze.

Ein Injektionsverfahren zur Schaffung von vornehmlich aus amorphen Fe(III)-Hydroxiden
aufgebauten Oxidations- und Sorptionszonen wurde von MORRISON et al. (1996) entwik-
kelt. In Laboruntersuchungen konnten derartige Zonen, die sowohl gegenüber U, Mo, Cr, Ra,
As, Cd, Cu, Zn und Pb eine Sorptionskapazität besitzen als auch den Abbau von Kohlenwas-
serstoffen wie BTEX stimulieren, in karbonathaltigen Aquiferen durch eine Injektion einer
FeCl3-Lösung (ca. 14 mg l-1) erreicht werden. Der Prozeß basiert auf einer pH-Wert-
Anhebung durch den Kontakt der sauren Lösung FeCl3-Lösung mit den Karbonaten, was zu
einer stärkeren Übersättigung und einer schnelleren Fällungskinetik der Fe(III)-Hydroxiden
führt. Nach den Untersuchungen von MORRISON et al. (1996) verlagern sich die gefällten
amorphen Fe(III)-Hydroxide bei normalen Grundwasserfließgeschwindigkeiten kaum und
bilden über längere Zeiträume eine räumlich stationäre Reaktionszone. Die hydraulische Per-
meabilität der Sedimentmatrix veränderte sich unter den untersuchten Randbedingungen nur
geringfügig zu niedrigeren Werten, lediglich während der Injektionsphase war durch eine
CO2-Gasphasenentstehung eine deutliche, aber aufgrund der relativ guten CO2-
Wasserlöslichkeit nur vorübergehende, Verringerung der Permeabilität festzustellen.

Zur Schaffung von Sorptionsbarrieren im Untergrund wude auch das Einspülen kationischer
Tenside vorgeschlagen (BURRIS & ANTWORTH, 1992). Kationische Tenside werden sehr
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stark von Mineraloberflächen sorbiert, belegen die Kornoberflächen und wirken dann ihrer-
seits als Sorbenten für organische Schadstoffe im Grundwasser.

Neben reaktiven und sorptiven Fluiden wird von KAPLAN et al. (1994) und CANTRELL et
al. (1997) auch die Möglichkeit untersucht, Fe0 in Form von Kolloiden in den Untergrund
einzubringen und so Reaktionszonen im Untergund aufzubauen. Neben den geringeren Bau-
kosten wäre ein weiterer Vorteil dieses Kolloidinjektionsverfahrens, daß in der Hauptsache
die gut permeablen Bereiche eines Grundwasserleiters, in denen der Hauptschadstofftransport
stattfindet, zu Reaktionszonen umgewandelt werden. Dies wäre insbesondere bei stark hetero-
genen Grundwasserleitern ein bedeutender Vorteil gegenüber herkömmlichen Reaktionswän-
den, da diese stets nach der höchsten Schadstofffracht ausgelegt werden müssen, so aber im
Bereich weniger permeabler Schichten stets überdimensioniert sind. Bei den Untersuchungen
verwendeten KAPLAN et al. (1994) mit organischem Material beschichtete Fe0-Partikel, die
nach einer bestimmten Fließstrecke nach Ablösung des Coatings sich in der Sementmatrix
ablagern soll. Problematisch scheint bei dieser Technologie aber immer noch die zielgerich-
tete Anreicherung von Fe0-Kolloiden in bestimmten, weiter entfernten Grundwasserleiterzo-
nen. Eine neuere Arbeit von CANTRELL et al. (1997) zeigt jedoch, daß bei Verwendung sog.
nicht-newtonscher Fluide als Träger für die Fe0-Kolloide die Ausbreitung im Untergrund stark
verbessert werden kann. Bei diesen sog. nicht-newtonschen Fluiden handelt es sich um Flüs-
sigkeiten, deren hohe Viskosität zwar das gravitative Absinken der Kolloide verhindert, aber
nicht mit einer abnehmenden hydraulischen Leitfähigkeit gekoppelt ist.

KORTE et al. (1997) untersuchten, inwieweit mit sog. "deep soil mixing"-Verfahren reaktive
Stoffe wie z.B. KMnO4 in den Untergrund eingebracht werden und zur Sanierung kontami-
nierter Bereiche beitragen können. Als weitere untersuchte Stoffe, die als Reaktionsmateriali-
en in den Untergrund mittels "deep soil mixing" oder anderer geotechnischer Verfahren ein-
gebracht werden können, sind z.B. die bereits erwähnten ORC´s oder Apatite zu nennen. MA
et al. (1993, 1995) konnten so z.B. zeigen, daß Pb zu 38-100% aus der wäßrigen Lösung
durch Zumischung von Apatit als Pb-Phosphat entfernt werden konnte und der wasserlösliche
Pb-Anteil in der Festfraktion dadurch um 60 bis 100% reduziert wurde. Die Untersuchungen
belegten zudem eine relativ schnelle Kinetik dieser Reaktion und nur einen geringen Einfluß
der verwendeten Mischtechnologie.

Zum Schluß soll auch noch auf die Zuschlagsmöglichkeit von reaktiven Materialien in Dicht-
wände hingewiesen werden (BRADL, 1997). Im wesentlichen wird bei diesem Ansatz der Fa.
Bilfinger + Berger Bauaktiengesellschaft versucht, mit Zuschlagsstoffen wie Corg-reichen To-
nen, Zeolithen, anorganischen Oxiden, Aktivkohle oder Flugasche die Diffusion von Konta-
minanten wie Schwermetalle oder org. Substanzen zu verlangsamen, ohne jedoch die rheolo-
gischen Eigenschaften, das Setzungsverhalten und die hydraulische Permeabilität negativ zu
verändern. Ein ähnlicher Ansatz wurde auch von EVANS et al. (1997) verfolgt, die als Zu-
schlagstoff zu einer herkömmlichen Boden-Bentonit-Dichtwand Attapulgit, Na-Chabazit und
Ca-Chabazit verwendeten. Nach Batch-Versuch konnten durch entsprechende Zuschläge die
Retardation von z.B. Cd und Zn in Boden-Bentonit-Dichtwänden erhöht werden.
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7. Rechtliche Aspekte bei Reaktionswand-
Systemen
Neben den technologisch bedingten Problemen, ergeben sich bei der Planung von passiven in-
situ Sanierungen auch einige juristische Fragestellungen hinsichtlich der Genehmigungsfähig-
keit, die bei weitem noch nicht abschließend geklärt sind und weitgehendes Neuland darstel-
len. Erste Denkanstöße, sowie grundlegende rechtliche Eckpunkte und Rahmenbedingungen
unter denen passive Sanierungsverfahren von Boden und Grundwasser in Betracht kommen,
wurden kürzlich erstmals von HEILAND (1996) dargelegt und sollen hier kurz z.T. leicht
modifiziert wiedergegeben werden.

Nach Einschätzung dieses Autors ist es unstrittig, daß auch passive in-situ Grundwassersanie-
rungsverfahren, wie Reaktionswände, regelmäßig einer wasserrechtlichen Erlaubnis nach § 7
WHG bedürfen. Dies gilt auch für Bodensanierungen, wenn das Grundwasser tangiert wird.
Die Rechtslage läßt sich dabei wie folgt beschreiben: "funnel-and-gate"-Systeme erfüllen ei-
nen wasserrechtlichen Benutzungstatbestand, da diese Anlagen bestimmt und geeignet sind,
ein Aufstauen, Absenken oder Umleiten des Grundwassers herbeizuführen (§ 3 Abs. 2 Nr. 1
WHG). Ob dieser Benutzungstatbestand auch bei einfachen permeablen Reaktionswänden
vorliegt, bedarf im Einzelfall der fachlichen Aufklärung. Insgesamt existiert für den Aspekt
einer Veränderung der Grundwasserfließrichtung jedoch ein breites Spektrum an Erkenntnis-
sen, Entscheidungshilfen und Lösungen , z.B. im Zusammenhang mit Tunnelbauten, Unter-
führungen oder dem Bau von Gebäuden, die im Grundwasser errichtet werden.

Dies ist für das Einbringen der Adsorptions- bzw. Reaktionsmaterialien in das Grundwasser
nicht der Fall. Ein wasserechtlicher Benutzungstatbestand ist dabei auch gegeben, da es sich je
nach Füllmaterialien um Maßnahmen handelt, die geeignet sind, dauernd oder in einem nicht
nur unerheblichen Ausmaß schädliche Veränderungen der physikalischen, chemischen oder
biologischen Beschaffenheit des Wassers herbeizuführen (§ 3 Abs. 2 Nr. 2 WHG). Geeig-
netheit bedeutet dabei nicht, daß die Schädigung zu erwarten ist, dann wäre regelmäßig keine
Erlaubnis zu erteilen, sondern, daß es nur Anhaltspunkte gibt, die eine Schädigung möglich
erscheinen lassen. Selbst bei weitgehend unproblematischen Stoffen wie Aktivkohle besteht
bei unsachgemäßen Einsatz und fehlender Kontrolle des eingebrachten Materials die Mög-
lichkeit einer Schädigung des Grundwassers, zumindestens ist diese z.B. bei einer starken
Desorption der Schadstoffe nicht auszuschließen. Deshalb ist ein Verfahren zur präventiven
Erlaubniskontrolle zwingend, wobei auch die Bildung von Metaboliten in der Reaktionswand
zu berücksichtigen ist.

Der Einsatz einer Reaktionwand bzw. eines "funnel-and-gate"-Systems erfordert weiterhin
während der gesamten Sanierungsdauer eine Überwachung, die die Funktionsfähigkeit des
Systems und die Störfallsicherheit gewährleisten. Sichergestellt werden muß weiter, daß das
reaktive Material gegebenenfalls ausgetauscht werden kann, falls die erforderlichen Quali-
tätseigenschaften nicht mehr eingehalten werden. Ebenso sind bereits zu Beginn des Bau einer
Reaktionswand Überlegungen anzustellen, was mit den in das Grundwasser eingebrachten
Anlagen nach Beendigung der Sanierung geschehen soll.
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Zusammenfassend können die rechtlichen Aspekte hinsichtlich der Erlaubnisfähigkeit von
passiven in-situ-Systemen nach HEILAND (1996) wie folgt dargestellt werden:

Eine Erlaubnisfähigkeit von passiven in-situ-Systemen ist dann gegeben, wenn es im Zulas-
sungsverfahren gelingt, nachzuweisen, daß eine schädliche Verunreinigung des Grundwassers
oder eine sonstige nachteilige Veränderung seiner Eigenschaften nicht zu besorgen ist oder
wenn dies nicht gelingt durch Bedingungen und Auflagen sicherzustellen, daß schädliche
Verunreinigungen oder sonstige nachteilige Wirkungen verhütet werden können.

Das den Wasserbehörden eingeräumte Ermessen verpflichtet diese, jeden Grundwasserscha-
densfall bzw. Altlast individuell nach den örtlichen geologischen, boden- und gewässerkund-
lichen Gegebenheiten sowie nach dem Gefährdungs- und Schadstoffpotential zu bewerten.
Bei der Ermessensausübung sowie bei den Prognoseentscheidungen kann auf die von der
herrschenden Fachmeinung anerkannten Erkenntnisquellen und im Einzelfall auf Fachgut-
achten zurückgegriffen werden. Nicht zuletzt spielt auch der Verhältnismäßigkeitsgrundsatz -
auch unter Wirtschaftlichkeitsgesichtspunkten - und die Effizienz der Schadensbekämpfung
eine entscheidene Rolle. Spätestens unter Verhältnismäßigkeitsgesichtspunkten sollte auch
eine vergleichende Bewertung mit "klassischen" Verfahren erfolgen.
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8. Fazit
Eine Reihe von Machbarkeitsstudien, Demonstrationsprojekten und Pilotanlagen zeigen, daß
Sorptions- und Reaktionswände eine vielversprechende, wirkungsvolle Sanierungsstrategie
für höher oxidierte, organische Spezies (hauptsächlich LHKW), hydrophobe organische Sub-
stanzen wie PAK und PCB sowie für anorganische Stoffe (z.B. Cr, U, As, Tc, SO4

2-, PO4
3-,

NO3
-) darstellen und somit (fast) das gesamte Spektrum relevanter Grundwasserkontaminan-

ten abdecken. Die größten Erfahrungen zum Betrieb von Reaktionswänden existieren dabei
für die sog. Fe0-Reaktionswände, die vornehmlich zum reduktiven Abbau von LHKW und der
Fällung von Cr eingesetzt werden. Die Reaktionsraten sind in diesen Systemen über die Zeit
erstaunlich stabil und werden durch eine unterschiedliche Grundwasserchemie nur gering be-
einflußt (VOGAN et al., 1995). Nur in wenigen Feldanwendungen von Fe0-Reaktionswänden
wurde eine signifikante Abnahme der Reaktionsraten nach relativ kurzer Betriebszeit festge-
stellt, deren Ursachen noch wenig untersucht sind.

Die Kosten dieser Technologie für einen Sanierungsfall sind dabei nach internen Unterlagen
der Fa. ENVIROMETAL um ca. 40-20% geringer als Sanierungen mit herkömmlichen "pump
and treat"-Verfahren. Ähnliche Kosteneinsparungen werden auch für andere Reaktionswand-
typen berichtet. Diese Berechnungen für verschiedene, bereits realisierte bzw. geplante Sanie-
rungsanwendungen basieren auf einer kalkulierten Betriebszeit, in der Regel von 10 bis 20
Jahren, ohne Austausch des Reaktionsmaterials und sind aufgrund bisher fehlender Erfahrun-
gen im Langzeitbetrieb mit einer gewissen Unsicherheit behaftet. Bei der Höhe der Gesamtko-
sten wäre in allen Fällen aber auch ein einmaliger Austausch des Reaktionsmaterials nicht
teurer als "pump and treat"-Sanierungen.

Trotz dieser insgesamt sehr positiven Einschätzung sind aber auch einige Vorbehalte gegen-
über dieser Technologie zu nennen. Laborversuche unter beabsichtigt ungünstigen physikali-
schen und chemischen Randbedingungen zeigen z.B. für Fe0-Reaktionswände, daß insbeson-
dere die hydraulische Permeabilität langfristig nicht stabil ist, sondern sich in Abhängigkeit
von der Grundwasserchemie (insbesondere bei hohen O2-, SO4

2--, HCO3
-- und CO3

2--
Konzentrationen) drastisch verringern kann (MACKENZIE et al., 1995b). Insbesondere kann
eine H2-Entwicklung die Reaktivität des Fe0-Materials langfristig einschränken. Dies muß
entweder bei der Auslegung des "funnel and gate"-Systems berücksichtigt werden oder aber es
sind geeignete Maßnahmen beim Bau der reaktiven Wand zu treffen, die eine Verringerung
der reaktiven Oberfläche ausschließen. Ebenso kann die Veränderung der Fließgeschwindig-
keit zu einer derartigen Abnahme der Reaktionsratenkonstanten führen, so daß die Aufent-
haltszeiten in der reaktiven Wand selbst bei einem Sicherheitsfaktor von 2 nicht mehr ausrei-
chend für den Abbau der Kontaminanten auf den angestrebten Grenzwert sind (MACKENZIE
et al., 1995).

Eine ausreichende Vorerkundung der Wirkung des jeweiligen Grundwassers auf die gewählte
Fe0-Matrix in der reaktiven Wand mit Hilfe von Laborversuchen ist deshalb unumgänglich
und muß in die Kostenkalkulation einbezogen werden. Für diesen Zweck wurde bereits stand-
adisierte Säulenversuche konzipiert, die in jedem Falle mit dem weitgehend unveränderten
Standortwasser zu betreiben sind. Das gilt auch für die in dieser Literaturstudie erwähnten
weiteren Sorptions- und Fällungs-Reaktionswände.
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Insgesamt ist festzustellen, daß noch ein großes Erfahrungsdefizit sowohl beim Bau wie auch
zur Auslegung und Langzeitstabilität von Reaktionswänden besteht, was aber aufgrund der
kurzen Entwicklungsdauer dieser Technologie nicht verwunderlich ist. Die Erfahrungen der
nächsten Jahre in Pilot- und Demonstrationsprojekten werden sicherlich eine Vielzahl von zur
Zeit noch offenen Fragestellungen beantworten und die Möglichkeiten und Grenzen dieser
Technologie besser definieren lassen. Zur Sicherung und Sanierung von vielen Schadensfällen
schätze ich persönlich, trotz der gemachten Einschränkungen, diese Technologie aufgrund
ihrer prinzipiellen Überlegenheit gegenüber aktiven Verfahren als ökologisch und ökono-
misch zukunftsträchtigsten Ansatz ein.
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