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Mechanische Bodenbearbeitungsverfahren zur Verbesserung der
Sanierungseffizienz bei in situ Mafinamen

Von Rainer Klein*

Kurzfassung: Die Sanierung von Boden- und Grundwasserkontaminationen durch in situ
MafBnahmen (meist eine Spiilung des Untergrundes mit Wasser oder Luft) hat sich in sehr vielen
Fillen als uneffektiv erwiesen. Ursache hierfiir sind die physikalisch-chemischen Eigenschaften der
Schadstoffe und die Heterogenitit des Untergrundes, die insbesondere die Verteilung der
Schadstoffe bestimmt. Diese wiederum beeinfluft in hohem Mafle die Schadstoff-Freisetzungsraten,
die entscheidend fiir die Sanierungseffizienz sind. Im Schadenszentrum treten weit verbreitet
organische Fliissigphasen DNAPLs (dense non aqueous phase liquids) oder LNAPLs (light non
aqueous phase liquids) auf, die entweder als trépfchenformig verteilte residuale Phase ("Blobs")
oder als kohidrente Lachen ("Pools") vorliegen. In Abwesenheit von organischer Fliissigphase
stellen gering permeable Bereiche im Untergrund, die bei alten Verunreinigungen iiber lange
Zeitraume Schadstoffe akkumulieren konnten, eine langanhaltende Schadstoffquelle dar. Durch die
Anwendung der mechanischen Bodenbearbeitung sollen die durch die Heterogenititen des
Untergrundes bedingten geringen Freisetzungsraten gesteigert und somit die Sanierungseffizienz
erhoht, bzw. die Sanierungszeit deutlich reduziert werden.

Im Rahmen dieser Arbeit wurden an ungestfrten, gestdrten sowie kiinstlich kontaminierten
Bodenproben in Sdulenversuchen die Schadstoff-Freisetzungsraten vor und nach einer mechanischen
Bodenbearbeitung bestimmt. Dabei wurden verschiedene Kontaminanten, sorbiert und in Phase
sowohl in der gesittigten als auch in der ungesittigten Zone beriicksichtigt.

Die Untersuchungen zeigten, daf die Effizienz der mechanischen Bodenbearbeitung und damit die
Verkiirzung der Sanierungszeit stark vom Schadensbild abhingt. Die Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung in der gesittigten Zone mit DNAPLs oder LNAPLs ist von der
Sittigungskonzentration der Schadstoffe und der Abstandsgeschwindigkeit des Grundwassers
abhingig, da diese den Sanierungszeitraum bestimmen. So kdnnen z.B. PAK-Schadensfille trotz
maximaler Freisetzungsrate aufgrund der geringen Loslichkeit der Schadstoffe und der geringen
Abstandsgeschwindigkeit des Grundwassers nicht in tiberschaubaren Zeitrdumen saniert werden.

Die grofte Steigerung der Sanierungseffizienz durch den Einsatz der mechanischen
Bodenbearbeitung 148t sich bei der diffusionskontrollierten Schadstoff-Freisetzung aus gering
permeablen Bereichen in der ungesittigten Zone erzielen. Hier konnten die Schadstoff-
Freisetzungsraten auch bei der Anwesenheit von residualer Phase entscheidend erhoht werden. Die
dazu notwendige hohe Abstandsgeschwindigkeit einer mobilen Phase ist nur mit Luft im
ungesittigten Bereich mdglich.

Die Anwendung der mechanischen Bodenbearbeitung zur Verbesserung der Sanierungseffizienz bei
in situ Mafinahmen ist daher nach den Ergebnissen dieser Arbeit auf die ungesittigte Zone
beschrinkt.

* Dissertation an der Geowissenschaftlichen Fakultit der Universitit Tiibingen
Anschrift des Verfassers: Rainer Klein, Tiefestrafle 2, 73257 Kongen



Soil mixing for the improvement of in situ remediation techniques

Abstract: At many contaminated sites remediation did not result in successful decontamination
even within long time periods. This is to some extent due to subsurface heterogeneities. Low
permeability zones in the subsurface, e.g. silt- and clay lenses, are not readily reached by advection
of a mobile phase (soil air or groundwater). The release of contaminants in these regions is limited
by molecular diffusion in aqueous phase, which is a very slow process resulting in very long
remediation times. Release of contaminants from residual phase which is determined by size and
distribution of liquid phase blobs in the porous medium depends on the interfacial area between the
mobile and residual phase.

Mechanical treatment causes a homogenization of soils which allows a more uniform advective flow
and reduces channeling effects. Mechanical treatment also leads to a size reduction of soil
aggregates and thus shortens diffusive distances into the mobile phase. Another effect of mechanical
treatment is an increase of the interfacial area between the residual phase and the mobile phase.
This results in an increase of the contaminant fluxes, e.g. during an in-situ soil vapor extraction.

In this dissertation results from a series of column experiments with disturbed and undisturbed soil
samples are presented. The data obtained from this experiments show that mechanical treatment in
the saturated zone is not suitable as a efficient remediation technique. Because of the low water
solubilities of organic compounds in water and the limited groundwater flow rates induced by
pumping through the treated zones only a miner reduction of contamination content is reached
during remediation. However, mechanical treatment in the unsaturated zone combined with soil
vapor extraction increases the flux of VOC (Volatile Organic Compounds) and thus leads to much
shorter remediation times less than an hour due to high flow rates of air. The remediation times
depend on the diffusion rate constant D,/a? which can be strongly influenced by the mechanical
treatment.

The removal efficiency of the mechanical treatment in the unsaturated zone was found to be
dependent on contaminant/media properties (e.g., pore size, water content, sorption) and the
intensity and duration of treatment. For improvement of the efficiency of soil decontamination, the
application of the mechanical treatment in the unsaturated zone seems to be a promising remediation
technique. :
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1. Einleitung

1.1 Altlastensituation

Die rasche Entwicklung der Technik und die
fortschreitende Industrialisierung seit Mitte des
19. Jahrhunderts haben nicht nur fiir den Men-
schen, sondern auch fiir die Umwelt grofie
Verinderungen bewirkt. Eine Folge dieser
Entwicklung sind die ca. 74 000 Altlastver-
dachtflichen in den alten Bundeslindern. Fiir
Baden-Wiirttemberg wird mit 35 000 - 40 000
Altlastverdachtflichen gerechnet, die sich ver-
mutlich je zur Hilfte auf Altablagerungen und
Altstandorte verteilen (SONDERGUTACHTEN
ALTLASTEN II, 1995). Vor allem an Altstand-
orten ist mit einem Eintrag von organischen
Schadstoffen in den Untergrund zu rechnen,
wodurch eine massive Gefihrdung des Grund-
wassers entstehen kann. Bei den meisten kon-
taminierten Standorten treten Verunreinigun-
gen auf, die sich bereits mehrere Jahre bis
Jahrzehnte im Untergrund befinden (,,Altla-
sten“). Die Schadstoffe konnten daher im Lauf
der Zeit gelost im Sickerwasser oder in fliissi-
ger Phase in grofere Tiefen transportiert wer-
den und iiber die molekulare Diffusion auch in
gering permeable Bereiche (Ton- oder
Schlufflagen) sowie in kleinste Poren pordser
Partikel (Bodenaggregate, Sand-/Kieskorner)
eindringen.

1.2 Problemstellung

Bei der Sanierung von Untergrundverunreini-
gungen durch organische Schadstoffe wird
heute mehr und mehr versucht, eine in situ De-
kontamination vor Ort durchzufiihren. Dadurch
entfallen der Transport und die kostenaufwen-
dige Deponierung des kontaminierten Materi-
als, wobei letzteres ohnehin nur einer Verlage-
rung des Problems gleichkdme. An vielen
Standorten lassen auch die baulichen Gegeben-
heiten oftmals nur in situ MaBnahmen als De-
kontaminationsverfahren zu.

Bei der in situ Sanierung von Untergrundver-
unreinigungen wird der Untergrund meist mit
Wasser oder Luft (mobile Phase) gespiilt. Die
Feststoffphase des Bodens und das Haft- sowie
Kapillarwasser bilden die immobile, d.h. sta-
tionire Phase. Vor allem bei in situ Verfahren,

aber auch bei anderen Sanierungsverfahren
zeigten jedoch die bisherigen praktischen Er-
fahrungen, daf die gesteckten Sanierungsziele
nur nach sehr langer Zeit und in vielen Fillen
iberhaupt nicht erreicht werden koénnen
(TRAVIS & DoTY, 1990).

Die hohe Persistenz mancher Untergrund-
verunreinigung ist durch verschiedene Fakto-
ren bedingt. Als limitierende Faktoren fiir die
Erfolgsaussichten von in situ MaBnahmen sind
neben den Schadstoffeigenschaften die hydrau-

‘lischen Parameter und insbesondere die Hete-

rogenitit des zu sanierenden Standortes zu
sehen. Aufgrund der in der Regel heterogenen
Untergrundbeschaffenheit gibt es Bereiche, die
durch Advektion kaum erreicht werden und
somit von einer mobilen Phase (i.a. Wasser
oder Luft) nicht oder nur in untergeordnetem
MaBe durchspiilt werden (TEUTSCH, 1993). So
bilden z.B. Ton-, Schluff- und Torflagen ge-
ringleitende Schichten in der wassergeséttigten
Zone, die vom Wasser vor allem umstromt
werden. Ahnliche GesetzmiBigkeiten gelten fiir
die Durchstrémung der ungesittigten Zone
durch Bodenluft, wobei Bereiche mit hoher
Wassersittigung nahezu luftundurchlissig sind
(KLEIN, 1992). Der Schadstoffaustrag aus die-
sen gering bzw. impermeablen Zonen wird
deshalb insbesondere durch die molekulare
Diffusion der Schadstoffe aus dem Feststoff in
das Porenwasser bestimmt (GRATHWOHL,
1992a). Aus den Arbeiten von PIGNATELLO et
al. (1990; 1993), ROBERTS et al. (1990) und
BALL & ROBERTS (1991) ist bekannt, dafl diese
langsamen Diffusionsvorgénge in vielen Fillen
fiir die in der Praxis beobachteten langen Sa-
nierungszeiten verantwortlich sind.

An vielen Standorten kommt hinzu, daB Schad-
stoffe auch in separater fliissiger Phase vorlie-
gen. Der heterogene Aufbau des Untergrundes
aus verschieden durchlédssigen Lagen und auch
die unterschiedliche Wassersittigung der Ein-
zelschichten in der ungeséttigten Zone rufen
dabei neben der hauptsichlich senkrechten
auch seitliche FlieBbewegungen hervor. Da-
durch konnen auch relativ groBe kohédrente
Phasenkdrper im  Untergrund entstehen
(Pools), bei denen nur eine geringe Kontaktfli-



che zwischen der organischen Fliissigphase
und dem perkolierenden Wasser/Luft vorhan-
den ist und somit nur eine geringe Losungsrate
vorliegt. Zusétzlich muf bericksichtigt wer-
den, daB die Durchléssigkeit des Untergrundes
bei der Anwesenheit einer separaten Phase
stark zuriickgeht, so daB es zu einer Umstrd-
mung der stark kontaminierten Bereiche
kommt, was mit einer weiteren Reduktion der
Losungsraten einher geht. Aufgrund verschie-
dener Arbeiten, z. B. POWERS ef al. (1992),
JOHNSON & PANKOW (1992) und LOYEK
(1997) kann man davon ausgehen, dafB die Lo-
sung von Phasenkorpern im Untergrund Jahr-
zehnte in Anspruch nehmen kann.

Aufgrund dieser inzwischen allgemein aner-
kannten Problematik (MACKAY & CHERRY,
1989) wird in den letzten Jahren intensiv an
der Entwicklung effizienter in situ Sanierungs-
maBnahmen gearbeitet. Man unterscheidet da-
bei im allgemeinen zwischen sogenannten akti-
ven Technologien und den passiven Methoden.
Bei letzteren zeichnet sich ab, daB die in situ
Reaktionswinde wohl zur Zeit das am weite-
sten entwickelte Verfahren darstellen und dabei
sicherstellen, daf abstromig von Schadensher-
den keine Grundwasserbelastungen mehr auf-
treten (TEUTSCH et al., 1996). Als aktive
Technologie zur Verbesserung der Sanierungs-
effizienz wurde in den letzten Jahren vielfach
der Einsatz von Tensiden diskutiert und zur
Abreinigung von Schadensherden vorgeschla-
gen (SABATINI & KNOX, 1992). Als weitere
Moglichkeit den Wirkungsgrad von in situ
MaBnahmen zu erhéhen, schlugen TEUTSCH &
GRATHWOHL (1993) das Konzept der mechani-
schen Bodenbearbeitung vor. LUTHY ef al.
(1994) diskutierten ebenfalls den Einsatz einer
mechanischen Bodenbearbeitung (,,s0il mi-
xing“) zur Verbesserung der Sanierungseffizi-
enz bei teerélkontaminierten Standorten. ,,Soil
mixing® wurde erst kiirzlich in den USA im
Rahmen eines Pilotversuchs von SIEGRIST et
al. (1995) bei der Dekontamination eines mit
leichtfliichtigen Schadstoffen kontaminierten
Standortes eingesetzt. Umfassende systemati-
sche Untersuchungen zu den Auswirkungen
einer mechanischen Bodenbearbeitung auf die
in situ Sanierungseffizienz wurden jedoch bis-
her noch nicht durchgefiihrt.

1.3 Zielsetzung

Das Ziel der vorliegenden Arbeit war es, zu
untersuchen, wie durch eine mechanische Bo-

denbearbeitung die oben genannten Beschrin- .

kungen bei in situ Verfahren aufgehoben bzw.
deren EinfluB verringert werden kann. Insbe-
sondere wurden folgende Auswirkungen der
mechanischen Bodenbearbeitung auf die bei in
situ Sanierungen vorhandenen Limitationen
erwartet:

o Durch die mechanische Bodenbearbeitung
und durch die damit einhergehende Homo-
genisierung sollen die hydraulischen Eigen-
schaften des Untergrundes verbessert wer-
den, so daf} eine VergleichmiBigung der
Spiilung im Untergrund erreicht wird. Dies
soll zu einer Steigerung des Schadstoff-
transports durch die mobile Phase fiihren,
da geringdurchlissige Zonen nach der Bo-
denbearbeitung ebenfalls erreicht werden
konnen.

e Zusitzlich sollen die mechanischen Boden-
bearbeitungsmanahmen eine Aggregatzer-
kleinerung bewirken, die zu einer Verkiir-
zung der Diffusionsstrecken fithren. Die
Dekontamination aus Bereichen geringerer
Durchléssigkeit durch Diffusionsvorginge
kann nach der Bodenbearbeitung wesentlich

~schneller erfolgen, da der Partikelradius
quadratisch in die Dekontaminationszeit
eingeht.

e Die mechanische Bodenbearbeitung soll
weiterhin durch die Homogenisierung des
Bodenmaterials auch eine Erhohung der
Kontaktflichen = zwischen  organischen
Schadstoffen in Phase und dem perkolieren-
den Wasser bzw. Luft bewirken. Dadurch
kann die Losungs- bzw. Verdunstungsrate
gesteigert und somit die Sanierungseffizienz
erh6ht werden.



2. Gruhdlagen

2.1 Verhalten organischer
Schadstoffe im Untergirund

2.1.1 Drei-Phasensystem Boden-
Wasser-Luft

Das Verhalten von organischen Schadstoffen
im Untergrund kann durch die Betrachtung des
Drei-Phasensystems Boden (Feststoffphase) -
Wasser (Fliissigphase) - Luft (Gasphase) dar-
gestellt werden. Solange organische Ver-
bindungen nicht als eigene Phase im System
Boden-Wasser-Luft auftauchen, kann in Ab-
hingigkeit von den jeweiligen Verteilungs-
koeffizienten, mit einer mehr oder weniger
gleichmiBigen Verteilung iiber alle drei Phasen
gerechnet werden (Abb. 2.1).

Gasphase
(Bodenluft)

C

.c& - CG fhui <} =H
LS Fliissigphase

or]
%N: G, (%v K, (Bodenwasser)
—————— Faststoffphase .
_y§_ -C (mineralische Matrix
m, S +org. Substanz)

Ve Ve Volumen der Gas-bzw. Fliissigphase [L3]
, -+ Trockenmasse des Bodens [M]

X ws © Schadstoffmasse in Gasphase, Wasser
und Boden [M] ‘

Co,ws - Schadstoffkonzentration in Gasphase,
Wasser [M/L3] und Boden [M/M]

H : Henrykonstante (Verteilungskoeffizient
Gasphase/Wasser) [-]

K, :Verteilungskoeff. Boden/Wasser [L3/M]

Abb. 2.1: Verteilung organischer Schadstoffe (nach
GRATHWOHL, 1989).

2.1.2 Das Kyc-Konzept

Beim K,-Konzept wird davon ausgegangen,
daBl die Sorption organischer Schadstoffe aus-
schlieBlich vom Gehalt des Bodens an organi-
schem Kohlenstoff C,, [%] gesteuert wird.
Der K¢ [L3/M] stellt praktisch eine iiber den
C,, normierte Form des Verteilungskoeffizi-
enten K, dar. Daher gilt auch:

C, % |

K,~Werte fiir organische Schadstoffe konnen
tiber empirische Korrelationen mit bekannten
physikalisch-chemischen Eigenschaften, wie
z.B. der Verteilung des Schadstoffes zwischen
Oktanol und Wasser K,y [-] oder der Wasser-
loslichkeit Cy s, abgeschitzt werden. Eine Zu-
sammenstellung solcher Korrelationen findet
sich in FETTER (1993).

2.1.3 Schadstoffe in Fliissigphase

Im Drei-Phasensystem des Bodens kénnen or-
ganische Schadstoffe NAPLs auch in eigener
fliissiger Phase auftreten (NAPLs - non aque-
ous phase liquids). Das Verhalten der NAPLSs
im Untergrund wird vor allem von den dort
auftretenden Kapillarkriften, der Dichte der
NAPLs und ihrer Viskositit bestimmt. Wih-
rend der Ausbreitung von NAPLs im wasser-
gesittigten Porenraum bewirken Oberflichen-
krifte zwischen dem Wasser und den NAPLs
eine Zuriickhaltung von trépfchenformig ver-
teilter organischer Phase "Blobs" im Poren-
raum. Diese zuriickgehaltenen residualen Blobs
verbleiben unter natiirlichen hydraulischen
Gradienten immobil im Porenraum (HUNT et
al., 1988). Die Ausbreitung der NAPLs im
Untergrund ist beendet, wenn die gesamte
Schadstoffmasse immobil in residualen Blobs
vorliegt, oder die NAPLs auf eine gering
durchldssige Schicht treffen, in welcher der
Kapillardruck des Wassers nicht iiberwunden
werden kann. Diese Situation fiihrt zur latera-
len Ausbreitung von kohirenten NAPL-Lachen
"Pools".

In der ungesittigten Zone ist die Residualsatti-
gung von NAPLs aufgrund des gréferen
Dichtekontrastes und der niedereren Oberfli-
chenspannung zwischen Luft und NAPL gerin-
ger als in der geséttigten Zone (WILSON et al.,
1990) in WILKINS et al. (1995). Dementspre-
chend bestimmten DUNMORE &  SCHOLS
(1974) in ungesittigten Sanden Residualsitti-
gungen fiir verschiedene organische Phasen mit

ca. 2% - 3%. Das Ausbreitungsverhalten von



NAPLs in der ungesittigten Zone wird zudem
von den zwischen der benetzenden Wasserpha-
se und der nichtbenetzenden Luftphase liegen-
den Benetzungseigenschaften der NAPLs im
Boden bestimmt. Die Benetzungseigenschaften
eines NAPLs im Dreiphasensystem des Bodens
konnen nach ADAMSON (1990) durch einen so-
genannten  Ausbreitungskoeffizienten X
(,»,spreading coefficient*) bestimmt werden.

Z: Gg/ w o.n/ w O-g/n [2_2]

Oy ist die Grenzflichenspannung Gas-Wasser,

Gy ist die Grenzflichenspannung NAPL-
Wasser und o, ist die Grenzflichenspannung
Gas-NAPL. Demnach tendieren NAPLs mit
positiven Ausbreitungskoeffizienten wie z.B.
Benzol und Toluol dazu sich als diinne Filme
zwischen der residualen Wasserphase welche
die kleineren Poren besetzt und der Gasphase
welche die groferen Poren erfiillt auszubreiten.
NAPLs mit negativem Ausbreitungskoeffizi-
enten wie z.B. PCE zeigen in der ungesittigten
Zone mit der Bildung von Blobs dasselbe Aus-
breitungsverhalten wie in der gesittigten Zone.
In einer neueren theoretischen und experimen-
tellen Arbeit (BLUNT et al., 1994) wird dage-
gen davon ausgegangen, dafl auch Verbindun-
gen mit negativem Ausbreitungskoeffizienten
durch die Ausdiinnung von Blobs dazu tendie-
ren in der ungesittigten Zone als diinne Filme
vorzuliegen. Diese Hypothese wird durch mi-
kroskopische Untersuchungen von HAYDEN &
VOICE (1993) sowie durch Betrachtungen der
Schadstofffreisetzungsraten (WILKINS et al.,
1995) gesiitzt.

Einen umfassenden Uberblick zum Verhalten
von organischen Fliissigphasen im Untergrund
geben MERCER & COHEN (1993) sowie
PANKOW & CHERRY (1996).

2.2 Schadstofffreisetzangspro-
zesse im Untergrund bei Sa-
nierungsmafnahmen

2.2.1 Diffusion aus impermeablen
Bereichen

Aus gering permeablen Bereichen im Unter-
grund;, die bei alten Verunreinigungen iiber
lange Zeitriume Schadstoffe akkumulieren
konnten, wird der Schadstoffaustrag bei Sanie-
rungsmafBnahmen durch die molekulare Diffu-
sion bestimmt (GRATHWOHL, 1992a).

Herrscht zu Beginn der Sanierung Sorptions-
gleichgewicht und ist die Konzentration in der
mobilen Phase, d.h. auflerhalb des impermea-
blen Bereichs, wihrend der Sanierung prak-
tisch null zu setzen, dann ist die diffusionsbe-
dingte relative Abnahme der Schadstoffmasse
im Korn bzw. Aggregat M,/M, in der Zeit ¢
durch folgende analytische Losung des zweiten

Fick “schen Gesetzes gegeben (CRANK, 1975):

=l ———exp—nzfzzg-‘it [2-3]
7?45 n? a? :

M,: Anfangsmasse im Korn/Aggregat [M]
M,: Masse zum Zeitpunkt t [M]
a:Korn/Aggregatradius [L]

D,: scheinbarer Diffusionskoeffizient [L*/T}

Fiir die diffusive Freisetzungsrate F [M/T] gilt
nach HAFNER et al. (1992):

F= M062§-Zexp[— n’n? 2;’—1‘] [2-4]
a p=1 . a

Der scheinbare Diffusionskoeffizient D, im

wassergefiillten Porenraum trigt der Porositit,

der Tortuositit und der Sorptionskapazitit

Rechnung: ‘ ’

[2-5]

D,  Diffusionskoeffizient im freien Wasser
[L*/T]

D,: effektiver Diffusionskoeffizient [L*/T]

n, n,: Porositdt, diffusionseffektive Porositiit [-]



p: Trockenraumdichte [M/L})
7 Tortuositdtsfakior [-]
a: Kapazitdtsfaktor (n+K,p) [-]

Der Tortuosititsfaktor t; [-] kann auch analog
zum Gesetz von ARCHIE (1942) als Funktion
der Porositit n [-] alleine abgeschitzt werden:

P - nl—m [2-6]

Der empirische Exponent m liegt fiir verschie-
dene Gesteine und Sedimente zwischen 1,5 und
3. In erster Ndherung kann ein Wert von 2
(WAKAO & SMITH, 1962) oder etwas dariiber
angenommen werden (GRATHWOHL, 1992b;
GRATHWOHL & KLEINEIDAM, 1995),

In der ungesittigten Bodenzone wird der Diffu-
sionskoeffizient einer Verbindung in der Bo-
denluft entscheidend vom Wassergehalt und
von der Porositit des Bodens beeinfluft.

Der effektive Diffusionskoeffizient D, gilt fiir
den Stofftransport unter stationiren Bedingun-
gen und ist eine Funktion der Gesamtporositit
und des volumetrischen Gehalts der Bodenluft.
Zur Abschitzung von D, in der ungesittigten
Zone kann der Ansatz von MILLINGTON &
QUIRK (196 1) verwendet werden.

3,3

o .
D, =D, 2 27
n H

D,,: Diffusionskoeffizient in Luft {L¥/T}
n,,: lufterfilllte Porositdt [-]
n: Gesamiporositdt [-]

Der Exponent von n,, wurde jedoch fiir Boden
mit geringem Luftanteil experimentell auf 3,1
korrigiert (SALLAM et al., 1984). Unter insta-
tiondren Bedingungen kann in der ungeséttig-
ten Bodenzone sowohl eine Sorption von
Schadstoffen an der Festphase des Bodens als
auch deren Losung im Haft- und Porenwasser
erfolgen. Dies mufl bei der Berechnung von
Diffusionskoeffizienten durch die Einbeziehung
von Sorptionskapazititen beriicksichtigt wer-
den. Der scheinbare Diffusionskoeffizient D,
berechnet sich in diesem Fall gemif: '

De . .
D, = mit
o

.” de

H H
n,: wassererfiillte Porositiit [-]

=R, + [2-8]

Durch Kombination von Gl. (2-7) und Gl. (2-
8) ergibt sich schlieBlich:

D n.?l ‘
D airair atr [2_9]

@ = o n?

Eine umfassende Betrachtung zu Diffusions-
vorgdngen in Boden und Sedimenten sowie ei-
ne Vielzahl von analytischen Losungen und
Approximationen fiir verschiedenen Anfangs-
und Randbedingungen findet sich in
GRATHWOHL (1994).

2.2.2 Losung organischer Phase

Die Losungs- bzw. Stoffiibertragungsrate F
[M/T] einer organischen Phase in Wasser be-

- ruht auf der nachfolgend geschilderten Modell-

vorstellung: An der Grenzfliche zwischen
Wasser und der organischen Phase erreicht die
Konzentration die Loslichkeit der jeweiligen
organischen Phase, bzw. die effektive. Loslich-
keit beim Vorliegen von organischen Gemi-
schen (vgl. Kapitel 2.2.3). Aus dieser stagnie-
renden Grenzfliche mit der Dicke o [L] gelan-
gen die gelosten organischen Stoffe durch die
molekulare Diffusion in das strémende Wasser
(Filmtheorie). F wird als Funktion eines Stoff-
libergangskoeffizienten & [L/T], einer treiben-
den Kraft AC [M/L?], der entlang der betrach-
teten FlieBstrecke x [L] zur Verfiigung stehen-
den Kontaktfliche A, [L*L? zwischen den
beiden Phasen und der vom Grundwasser senk-
recht zur Fliefrichtung durchstromten Fliche 4
[L?] ausgedriickt:

F =FkACA Ax [2-10]
A, bezeichnet hier die spezifische Kontaktfli-
che, die pro Einheitsvolumen [L?/L3] des pord-
sen Mediums zur Stoffiibertragung zur Verfii-
gung steht. Der Stoffiibergangskoeffizient &
entspricht nach dieser Modellvorstellung dem
Quotienten aus dem freien Diffusionskoeffizi-
enten im Wasser D,, und der Filindicke &:



[2-11]

Die treibende Kraft fiir die Stoffiibertragung ist
der Konzentrationsunterschied AC iiber die
Dicke der Grenzschicht 8 und wird gemeinhin
als die Differenz zwischen der Loslichkeit des
organischen Schadstoffes Cy;5, und der Kon-
zentration im strémenden Wasser Cy definiert.
Zur Bestimmung der Stoffiibertragungsrate
wurden eine Reihe von Laboruntersuchungen
durchgefiihrt. In den von MILLER et al. (1990)
beschriebenen kleinskaligen, eindimensionalen
Sdulenversuchen wurde eine rasche Einstellung
des Losungsgleichgewichts zwischen der orga-
nischen Phase (Toluol) und dem durchstro-
menden Wasser festgestellt, wobei das Wasser
gezwungen war, die Zone mit der organischen
Phase in Residualsittigung zu durchfliefien.
Die Sittigungslinge xg, (SCHULZ, 1988), d.h.
die Strecke die bendtigt wird, bis das schad-
stofffreie  Wasser beim Durchstromen der
kontaminierten @~ Zone  die  Sittigungs-
konzentration Cy s, erreicht (Abb. 2.2), betrug
im oben geschilderten Experiment nur ca. ei-
nen Zentimeter. Nach Uberschreitung der Sit-
tigungslinge fallt die treibende Kraft der Stoff-
ibertragung aus, die Stoffiibertragungsrate
geht daber gegen null. Von IMHOFF et al.
(1990) wurden bei dhnlichen Untersuchungen
ebenfalls sehr grofie  Stoffiibergangs-
koeffizienten bestimmt die gleichermafBen zu
einer schnellen Einstellung der Gleich-
gewichtskonzentration fithrten. Fiir den Fall
einer Siule die von reinem Wasser durchstromt
wird (Cy=0 bei x=0) , ergibt sich nach
POWERS (1994a) die Strecke x bis zum Errei-
chen einer bestimmten Konzentration Cy im
Eluat mit:

Abb. 2.2: Ausbildung der Sittigungsstrecke.

Valle ln{] Cy J [2-12]
X = - —_ -
Aok CW.Sat

v,: Abstandsgeschwindigkeit [L/T]

Dabei kann der Einfluf der Dispersion ver-
nachlissigt werden (WAKAO & FUNAZKRI,
1978). GI. (2-12) kann zur Berechnung der
Sittigungslénge xg, dienen wobei:

3
e En
A gio

6: Residualsdttigung mit organischer
Phase [-]
Qg,:  Radius der Blobs [L]

[2-13]

Bei Vernachlissigung der Anderung des Kon-
zentrationsgefilles 1468t sich die Sattigungslan-
ge Xg, nach GRATHWOHL (1997) einfach wie
folgt berechnen:

V. .Rn

X e

Ysa =g
0

[2-14]

Die oben genannten Befunde stiitzten die An-
nahme einer spontanen Einstellung eines loka-
len Gleichgewichtes (LEA - Local Equilibrium
Assumption). In einer weiteren Arbeit kamen
IMHOFF et al. (1994) zum SchluB, daB nur bei
groBlen NAPL-Blobs, mit einem relativ kleinen
Oberflichen/Volumen-Verhiltnis, die Stoff-
iibertragung limitiert wird und somit im Eluat
von Sédulenversuchen nicht die Sattigungs-
konzentration beobachtet wird. In einer theo-
retischen Arbeit konnten POWERS et al. (1991)
darlegen, daf die Auflosung von Phasen-
korpern unter Nichtgleichgewichtsbedingungen
nur bei relativ grofen Grundwasserstromungs-
geschwindigkeiten oder beim Auftreten von
geringen Séttigungsgraden zu beriicksichtigen
ist. In experimentellen Arbeiten konnte das
Auftreten von Nichtgleichgewichtsbedingungen
sowohl bei grofen Abstandsgeschwindigkeiten
z.B. (POWERS et al., 1992) als auch nach der
Entfernung eines Grofteils der organischen
Phase durch Losung (POWERS e al., 1994b)
beobachtet werden. BORDEN & KAO (1992)
sowie GELLER & HUNT (1993) beobachteten
dieselben Sachverhalte an NAPLs, die als
Schadstoffgemische vorlagen.



In heterogenen Sedimenten mit entsprechend
heterogener Verteilung der residualen Phase
kann es zur Ausbildung einer unregelmiBigen
. Losungsfront kommen (,dissolution finge-
ring“). Ursache hierfiir sind auf Heterogeniti-
ten zuriickgehende l6sungsbedingte Permeabi-
lititsverbesserungen, die einen Riickkopp-
lungseffekt auslosen, der bewirkt, daB sich
einmal ausgebildete UnregelmiBigkeiten der
Losungsfront fortlaufend verstirken. Damit
kénnen vor allem unter Feldbedingungen gro-
Bere Sittigungslingen auftreten (MAYER &
MILLER, 1996; IMHOFF & MILLER, 1996;
IMHOFF et al., 1996).

Die, aus diesen Versuchen erhaltenen Daten
zum Stoffiibergang zwischen NAPLs und Was-
ser werden als Korrelationsgleichungen unter
Verwendung von verschiedenen dimensions-
losen Grofen dargestellt (POWERS, 1992). Die-
se Korrelationsgleichungen setzen die dimensi-
onslose Form des Stoffiibergangskoeffizienten,
die Sherwoodzahl, mit dimensionslosen Gro-
fen, die das untersuchte System beschreiben,
wie z.B. die Reynoldszahl Re [-] oder den
NAPL-Séttigungsgrad & [-] in Beziehung. Die
Sherwoodzahl Sk [-] ist dabei meist wie folgt
definiert:

kl
Sh= [2-15]
D,, .
N charakteristische Linge, meist Korndurch-

messer [L}

Die Verwendung dieser dimensionslosen Kor-
relationsgleichungen erméglicht die Vorher-
sage von Stoffiibergangskoeffizienten iber ei-
nen grofien Bereich von Versuchsbedingungen
im jeweils untersuchten System. In MAYER &
MILLER (1996), sowie PANKOW & CHERRY
(1996), POWERS et al. (1991) und GUIGUER
(1993) finden sich Zusammenstellungen von
Sherwoodkorrelationen. Die dort aufgefiihrten
Korrelationen unterscheiden sich sowohl in der
Auswahl und Anzahl der gewdhlien dimensi-
onslosen Gréfen, als auch in den Werten. Ein
fiir ein bestimmtes System ermittelter
Stoffiibergangskoeffizient ist daher nicht ohne
weiteres auf andere Systeme libertragbar. Ge-
nerell gilt jedoch, daB bei geringen Fliefige-
schwindigkeiten und homogener Durch-

oM /
003
thiol, .,
o0t
0 —
0.5 1

stromung der residualgesittigten Zone alle
Korrelationsgleichungen die Einstellung eines
Losungsgleichgewichts schon nach kurzen
Fliefistrecken vorhersagen (LEA). Unter-
schiede in den Eluatkonzentrationen werden
von den o.a. Korrelationsgleichungen mir un-
ter Nichtgleichgewichtsbedingungen bei hohen
FlieBgeschwindigkeiten oder geringen Resi-
dualsittigungen prognostiziert.

Im Gegensatz dazu kann bei Pools aufgrund
der kleinen Kontaktfliche mit einer geringeren -
Losungsrate gerechnet werden. Tatsdchlich
konnten in Laborexperimenten von SCHWILLE
(1988) nach der Uberstromung eines Pools nur
Konzentrationen weit unterhalb der Sattigungs-
konzentration gemessen werden (Abb. 2.3).
Aus den von SCHWILLE (1988) ermittelten
Daten zur Poollosung konnten JOHNSON &
PANKOW (1992) iiber den Ansatz der semiinfi-
niten Diffusion aus einem konstanten Reservoir
(zuziiglich einem dispersiven Anteil bei
Grundwasserstromung) zeigen, daf in diesem
System die Losungsrate F [M/T] von dem Po-
rendiffusionskoeffizienten D, (D,= D n) [L*/T],
der transversalen Dispersion D; [L?/T], der
Pool-Linge L, [L] und -Breite, B, [L] sowie
der FlieBgeschwindigkeit v, [L/T] abhidngt und
analytische Losungen dazu vorstellen (Gl. 2-
16):

F = ZCW,Sat

P

nJ(Dp +D, v, L, 5
T
[2-16]

Die durch die relativ kleine Kontaktfliche be-
dingten geringen Losungsraten konnten auch
durch Laborexperimente zur PAK-Losung aus
einem Teerdlpool bestétigt werden (LOYEK &
GRATHWOHL, 1998).

Bei Feldversuchen wurde z.T. lokal eine Re-

Konzentrationsprofil im Wasser
nach Uberstromen des Pools

0,08.

OQN/Q&,sat : " -
Abb. 2.3: Losung aus Pools.




duzierung der relativen Permeabilitit durch die
Anwesenheit der organischen Phase festgestellt
die zu einem UmflieBen des kontaminierten
Bereiches fithren kann (GUIGUER & FRIND,
1994). Die Schadstofffreisetzung aus diesen
Bereichen findet somit nur durch die molekula-
re Diffusion statt. Durch die EinschlieBung
von organischer Phase in "dead end" Poren
ohne Kontakt zum flieBenden Grundwasser
kann es ebenfalls zu einer diffusionskontrol-
lierten Freisetzung von organischen Schadstof-
fen kommen (CONRAD et al., 1992). Die Stoff-
libertragungsrate aus diesen Zonen ist daher
geringer als aus Zonen mit direktem Kontakt
zum flieBenden Grundwasser.

2.2.3 Loisung aus organischen Ge-
mischen

Bei Gemischen organischer Verbindungen ist
die Wasserldslichkeit der einzelnen Kompo-
nenten von der Zusammensetzung des Gemi-
sches abhingig (BANERJEE, 1984, LANE &
LOEHR, 1992; LEE et al., 1992). Sie ist i.a.
geringer als die Wasserléslichkeit der Einzel-
substanz. Unter Annahme idealen Losungsver-
haltens folgt die Wasserldslichkeit der Kompo-
nente i (C¥; ys,) dem Raoult™ schen Gesetz:

C:,W.Sa: =X iCi.W,Sa: [2-17]

C* wsu: Konzentration der Komponente i in Was-
ser [M/L3] nach Raoult

X (n/Zn;) Molenbruch der Komponente i im
Gemisch [-]

Ciwsa: WasserlOslichkeit der Einzelkomponente i
[M/L?]

Bei gelosten Feststoffen, z.B. Teerdlen muf
fir die Wasserloslichkeit C; y s, die Loslichkeit

der unterkiihlten Fliissigkeit, ("subcooled li-

quid solubility" C;w..) angesetzt werden. Nach
LANE & LOEHR (1992) berechnet sich C;y
geméB:

10gC, oy =108C;,, 50 +0,00(MP—-T)
[2-18]
MP: Schmelzpunkt der kristallinen Verbindung

[°Cl
T: Systemtemperatur [°C]

2.2.4 Lisungsvermittiung durch
Triibe

Die solubilisierende Wirkung von Schwebstof-
fen (Triibe) gegeniiber organischen Verbindun-
gen resultiert aus ihrer Sorption an den mobi-
len Partikeln. Die scheinbare Loslichkeitserho-
hung durch Triibe kann daher wie folgt be-
schrieben werden:

#
w,Sat

=1+ K 2-1
Cy,sat Axke 2]

Clysw:  Scheinbare Wasserldslichkeit [M/L3]
Cwse:  Wasserloslichkeit [M/L?)
X: Gehalt an Schwebstoffen (Triibe) [M/L?]

Der Gehalt an Schwebstoffen X kann iiber ei-
nen Eichfaktor Fy, [M/(LP’FNU)] direkt aus
den gemessenen Triibewerten 7 [FNU], (FNU:
formacin nephlometric unit) abgeleitet werden.

X=F,, xT [2-20]

Die Bestimmung von Fg, erfolgt liber den Zu-
sammenhang von Feststoffgehalt und Triibe.

2.3 Limitationen im Untergrund
bei in situ Sanierungen

2.3.1 In situ Verfahren

Bei der in situ Sanierung von Untergrundver-
unreinigungen wird der Untergrund meist mit
einer mobilen Phase, Wasser (hydraulische
Verfahren) oder Luft (pneumatische Verfah-
ren), gespiilt. Die Feststoffphase des Bodens
und das Haft- sowie Kapillarwasser bilden die
immobile, d.h. stationire Phase. Eine Dar-
stellung von hydraulischen und pneumatischen
in situ Sanierungsverfahren sowie deren Kom-
binationen findet sich in LFU (1995). Aller-
dings zeigt die Erfahrung der letzten 20 Jahre,
da die hydraulischen und pneumatischen in
situ Verfahren in vielen Fillen sehr ineffizient
sind. Die erniichternde Erkenntnis lautet, daf
z.B. die Sanierung von Grundwasserkontami-
nationen durch die verbreiteten klassischen
»pump-and-treat“ Technologien in iiberschau-



baren Zeitrdumen als unmoglich angesehen
werden muB (TRAVIS & DOTY, 1990).

2.3.2 Limitierende Faktoren fiir die
Sanierungseffizienz

Die limitierenden Faktoren fiir die mangelnde
Sanierungseffizienz bei in situ MaBnahmen
sind:

a) in der Heterogenitit des Standortes und

b) in den physikalisch-chemischen Eigen-
schaften der Schadstoffe zu suchen.

a) Heterogenitit des Standortes: Die Schad-
stofffreisetzungsraten der in Kapitel 2.2 aufge-
fiihrten Prozesse sind direkt oder indirekt von
der Ausbildung der Untergrundheterogenitit,
vor allem von der Verteilung der hydrauli-
schen Parameter, abhingig. Im Fall der diffu-
sionslimitierten Schadstofffreisetzung wird die
GroBe der impermeablen Bereiche und somit
die Linge der Diffusionsstrecke a direkt durch
die Untergrundheterogenitat bestimmt. Die
Heterogenitit des Untergrundes bestimmt auch
die Ausbreitung und Verteilung von NAPLs
und ist somit fiir das im Untergrund vorliegen-
de Schadensbild verantwortlich. Die Lisungs-
raten von NAPL-Kontaminationen héngen
wiederum entscheidend vom Schadensbild
bzw. der Kontakifliche organische Pha-
se/Wasser bzw. Luft ab (vgl. Kap. 2.2.2).
Grundsétzlich nimmt mit der Zunahme der
Untergrundheterogenitit die Sanierungseffizi-
enz an einem Standort ab.

b) Physikalisch-chemische Eigenschaften der
Schadstoffe: Die Schadstofffreisetzungsraten
der in Kapitel 2.2 aufgefiihrten Prozesse sind
auch durch die physikalisch-chemischen Eigen-
schaften der Schadstoffe limitiert. So kénnen
die Schadstoffkonzentrationen in der mobilen
Phase (Gas oder Wasser) nicht die jeweilige
Loslichkeit bzw. Gleichgewichtskonzentration
liberschreiten. Diese Limitation tritt vor allem
bei Anwesenheit von NAPLs im Untergrund
auf. Im Fall der diffusionskontrollierten Schad-
stofffreisetzung ist die Sanierungseffizienz
durch den scheinbaren Diffusionskoeffizienten
D, limitiert, der wiederum vom Kpy bzw. Ky
der jeweils betrachteten Verbindung abhingt.

2.3.3 Biologische in situ Sanierungs-
verfahren

Biologische Sanierungsverfahren sind aufgrund
der eingeschrinkten Bioverfiigbarkeit der
Schadstoffe bedingt durch die physikalisch-
chemischen Eigenschaften der Schadstoffe und
der Heterogenitdt des Untergrundes ebenfalls
limitiert. Im Idealfall bauen aber die natiirlich
im Boden vorhandenen Mikroorganismen die
bioverfiigbaren (d.h. in wiBriger Phase vorlie-
genden) organischen Verbindungen vollstindig
zu Kohlendioxid und Wasser ab (SCRIBNER et
al., 1992). Dabei wird die Abbaugeschwindig-
keit durch die vorliegenden Milieufaktoren
(Elektronenakzeptoren, Redoxpotential, Tem-
peratur, pH-Wert, anorganische Nihrstoffe)
bestimmt. Aber selbst bei Vorliegen optimaler
Milieubedingungen wird das Abbauverhalten
von organischen Schadstoffen entscheidend
von deren mikrobieller Verfiigbarkeit gesteuert
(BREURE et al., 1992; WEIBENFELS et al.,
1993). Ohne eine deutliche Erhéhung der Bio-
verfiigbarkeit sind mikrobielle in situ Sanie-
rungen insgesamt wenig effektiv. Die Abbau-
barkeit organischer Schadstoffe wird im fol-
genden kurz diskutiert.

2.3.3.1 Polyzyklische Aromatische Koh-
lenwasserstoffe (PAK)

Es ist seit langem bekannt, daB neben mono-

cyclischen Teerinhaltsstoffen auch z. B.
Naphthalin in Wasser und Boden einem natiir-
lichen mikrobiologischen Abbau unterliegt
(LFU, 1991). Vor allem unter aeroben Bedin-
gungen l4ft sich der natiirlich ablaufende mi-
krobiologische Abbau von PAKs, darunter vor
allem Naphtbalin, erheblich beschleunigen
(STIEBER et al., 1993). Dies wurde auch bei
einer mikrobiologischen in situ Sanierung ei-
nes ehemaligen Gaswerks beobachtet, bei der
durch Zugabe von Sauerstoff eine fast voll-
stindige Entfernung von Naphthalin aus dem
Grundwasser erreicht wurde. Weiterhin wurde
dabei beobachtet, daf die héher kondensierten
PAK nicht abgebaut wurden, solange den Mi-
kroorganismen noch monocyclische Aromaten
bzw. Naphthalin verfiigbar waren (WURDE-
MANN et al., 1995).



2.3.3.2 Bioventing

In einem Diesel- oder Mineraldlgemisch vor-
liegende Aliphaten und BTEX-Aromaten wer-
den nur durch aerobe Mikroorganismen, die
Sauerstoff fiir den Abbau organischer Substan-
zen benétigen, effektiv abgebaut. Unter der
Annahme, daB die Kohlenwasserstoffe bei der
Normierung auf den Kohlenstoffgehalt durch
eine Methylengruppe (CH,) reprisentiert wer-
den konnen, 1dBt sich der vollstindige mikro-
bielle Abbau der Kohlenwasserstoffe (C-
normiert) durch folgende Reaktionsgleichung
darstellen: '

3
CH, +0,=C0, +H,0  21]

Nach dieser Reaktionsgleichung werden 1 g
Kohlenwasserstoffe zu 3,1 g CO, mineralisiert.
Erhohte CO, Gehalte in der Bodenluft konnen
daher ein Hinweis auf den mikrobiellen Abbau
von organischen Schadstoffen sein (WEIS,
1992; ERHARD, 1992). Bei der Kenntnis der
Stofffliisse von CO, und auch O, an einem
Standort ist demnach eine Quantifizierung des
biologischen Abbaus moglich (LAHVIS &
BAEHR, 1996). Die Verbesserung der Mileu-
bedingungen fiir aerobe Mikroorganismen kann
in der ungesittigten Zone vielfach allein durch
die herkdmmliche Bodenluftabsaugung und
damit durch die Spiilung des Untergrunds mit
atmosphirischem Sauerstoff erreicht werden
~bioventing“ (HICKEY, 1995). Bei Bodenluft-
absaugungen, die unter aeroben Bedingungen
abbaubare Schadstoffe aus dem Untergrund
entfernen, muf} also in jedem Fall bei der Bi-
lanzierung der mikrobiologische in situ Abbau
der Schadstoffe mit beriicksichtigt werden. Der
Anteil der durch mikrobiologische Abbau-
prozesse entfernten Schadstoffmasse ist vom
Schadstoff, den Milieubedingungen und der
Luftabsaugrate abhingig. Literaturangaben zur
Quantifizierung des Anteils des biologischen
Abbaus an der Gesamtabnahme der Schad-
stoffmasse schwanken daher bei verschiedenen
Labor- und Feldversuchen stark (15% - 85%),
(HICKEY, 1995; MOYER et al., 1996; LIDONG
& LUNDEGARD, 1996; LAHVIS & BAEHR,
1996).
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2.4 Moglichkeiten zur Verbesse-
rung der Sanierungseffizienz

Die Effizienz von in situ Sanierungen 148t sich
ganz allgemein durch den Einsatz von thermi-
scher, chemischer oder mechanischer Energie
verbessern. Durch das Einbringen von Wirme
und Losungsvermittler, z.B. Tenside kdnnen
die durch die physikalisch-chemischen Eigen-
schaften der Schadstoffe verursachten Limita-
tionen iiberwunden werden. Durch die Anwen-
dung der mechanischen Bodenbearbeitung
konnen die, durch die Heterogenititen des
Untergrundes bedingten, Limitationen iiber-
wunden werden.

2.4.1 Auswirkungen einer Tempera-
turerhohung

Der EinfluB der Temperatur auf den Dampf-
druck organischer Verbindungen ist wesentlich
grofer als auf die entsprechende Wasserlds-
lichkeit (SCHWARZENBACH et al., 1992). Da-
her sind die Auswirkungen einer Tempera-
turerhbhung in der ungesittigten Bodenzone
grofler als im gesittigten Bereich. Bei Anwe-
senheit von organischer Phase im ungesittigten
Bereich wirkt sich eine temperaturbedingte
Dampfdruckerh6hung unter Gleichgewichtsbe-
dingungen direkt auf die Sanierungseffizienz
aus. Ohne die Anwesenheit von organischer
Phase wirkt sich eine temperaturbedingte Er-
héhung des Dampfdrucks durch die Erhohung
der Henry-Konstante H [-] indirekt auf die Sa-
nierungseffizienz aus. Nach REISINGER &
GRATHWOHL (1996) kann die relative Zu-
bzw. Abnahme der Henry-Konstanten Hp/Hy
[-] bei einer Temperaturinderung von T1 [K]
nach 72 [K] durch folgende Gleichung abge-
schitzt werden (vgl. SCHWARZENBACH et al.,

1995):
HT2 ... ex{ 4—1— _.I_le 't
H, rn r2)] ™
AH vap AH ;
R R

2-22]

Der Temperaturkorrekturfaktor B [K] 148t sich
aus der universellen Gaskonstanten R (8,314



Pam3-mol’-K?'], der Verdampfungsenthalpie
AH,,, [kJ-mol"] und der Exzess-Losungs-
enthalpie AH,® [kJ-mol™] bestimmen. Fir PCE
fanden REISINGER & GRATHWOHL (1996) fiir
den Temperaturkorrekturfaktor B einen Wert
von 4918 [K].

Der EinfluB der Temperatur auf die Henry-
Konstante wurde bisher nur fiir einige in die-
sem Zusammenhang relevanten Verbindungen
experimentell untersucht (GOSSETT, 1987). Fiir
eine Reihe chlorierter Kohlenwasserstoffe zeigt
sich zwischen, bei ca. 10 °C gemessenen und
mittels Gl. (2-22) berechneten, Werten eine
sehr gute Ubereinstimmung. Im Falle chlo-
rierter Kohlenwasserstoffe nimmt die Henry-
konstante bei einer Temperaturerniedrigung
von 25 °C auf 10 °C und einem mittleren
Wert von 4000 K fiir den Temperaturkorrek-
turfaktor B etwa um die Hilfte ab.

Unter der Annahme von Gleichgewichtsbedin-
gungen konnte KLEIN (1992) bei einer Tempe-
raturerh6hung von 10 °C auf 20 °C eine Hal-
bierung der Sanierungsdauer fiir einen CKW-
Schadensfalls errechnen. Eine Temperaturer-
héhung bedingt zudem eine Abnahme des
Sorptionskoeffizienten (Kyc bzw. K,). REI-
SINGER (1995) fand bei einer Temperaturerho-
hung um 10 °C eine Abnahme der Sorptions-
koeffizienten K, je nach dem untersuchten Bo-
denmaterial, zwischen ca. 16,5 und 30 %.

Unter Nichgleichgewichtsbedingungen wirkt
sich eine Temperaturerhhung durch die Ver-
groBerung der scheinbaren Diffusionskoeffizi-
enten D, in Wasser bzw. Luft aus. Diffusions-
koeffizienten im Wasser D,, und ihre Tempe-
raturabhéngigkeit konnen nach HAYDUK &
LAUDIE (1974) und WORCH (1993) abgeschiitzt
werden. Nach WORCH (1993) gilt fiir den frei-
en Diffusionskoeffizienten in Wasser:

3,595E -7T
Daq = Wo,ss

T: Temperatur [K]

n: Viskositdt des Wassers [Pa s}

M: Molekulargewicht der diffundierenden
Verbindung [g/mol]

[2-23]
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Die Abhingigkeit der dynamischen Viskositit
n von der Temperatur wird nach ATKINS
(1990) durch die Gl. (2-24) beschrieben:

)

1,37023(7 - 20) + 8,36 x 10~*(T" - 20)>
109+ T

[2-24]

Viskositit des Wasser bei 20°C
[Pa s]

N20°

Freie Diffusionskoeffizienten in Luft D, und
ihre Temperaturabhingigkeit kénnen mit der
FSG-Methode (LYMAN et al., 1990) abge-
schitzt werden:

0,
1 1
0 OOIT”S[———- + ——]
’ M M

air

D, =

ar

[2-25]
Py )’
Molekulargewicht der diffundierenden Ver-
bindung [g/mol]

Molekulargewicht der Luft [g/mol]

Druck der Gasphase [atm]

molares Volumen der Luft [cm3/mol]
molares Volumen der diffundierenden Ver-
bindung [cm3/mol]

S

Experimentelle Untersuchungen zu tempera-
turbedingten Verdnderungen der Austragsraten
zeigen allerdings noch kein einheitliches Bild
(WU & GSCHWEND, 1986; STEINBERG et al.,
1987; GEWALD, 1995). Von FARRELL (1992)
mit TCE an Borden Sand durchgefiihrten Ex-
perimente zeigten bei einer Temperaturerho-
hung von 15 °C auf 30 °C eine Erh6hung der
Desorptionsraten um den Faktor 2.

2.4.2 Auswirkungen beim Tensidein-
satz -

Tenside sind grenzflachenaktive Verbindungen
mit lipophilen und hydrophilen funktionellen
Gruppen. Dies bedingt eine gute Wasserlos-
lichkeit bei gleichzeitiger Affinitdt zu hydro-
phoben Substanzen. Oberhalb einer bestimmten
kritischen Konzentration - der sogenannten
kritischen Mizellenkonzentration (CMC) - bil-



den Tenside geordnete Aggregate, die als Mi-
zellen bezeichnet werden (NEUMULLER, 1977).
Hydrophobe Verbindungen koénnen im Innern
der Mizellen gewissermafen geldst werden,
was zu einer scheinbaren Erhohung der Was-
serléslichkeit fithrt (WEST & HARWELL, 1992;
YEOM et al., 1995). Fiir die Loslichkeitserho-
hung gilt die Beziehung (KILE & CHIOU,
1989):

L]

C,
— = 1 +cmon Kmon,W +cmic Kmic,W [2'26]
X 4
C* w: Konzentration der Komponente i in der
wdfrigen Tensidlgsung [M/L3]
Ciy: Konzentration der Komponente i in Wasser
M/L3]
C...: Konzentration des Tensids in monomerer
Form [M/L?]
C,... Konzentration des Tensids in Micellen-
Form [M/L?]
K,nw: Tensid/Wasser-Verteilungskoeffizient
[L3/M]
K w Tensid/Wasser-Verteilungskoeffizient
[L3/M]

Fir Tensidkonzentrationen die deutlich iiber
der CMC liegen, kann C,,K,,, wvernachlissigt
werden. Zusitzlich kann K, w tiber den Koy
abgeschitzt werden (VALSARAI ef al., 1989).
Fir Triton-X 100, ein nichtionisches Tensid,
fand PYKA (1994) folgende Beziehung:

*

Cw

=1+ ¢, 035K, [227]

Gw

Die Erhohung der Wasserloslichkeit von orga-
nischen Schadstoffen durch den Einsatz von
Tensiden wurde in Labor- und Felduntersu-
chungen schon vielfach beschrieben und zur
beschleunigten Abreinigung von Schadensher-
den vorgeschlagen (PENNEL et al., 1994;
ABDUL & ANG, 1994; SABATINI & KNOX,
1992; WEST & HARWELL, 1992).

Bei Tensidkonzentrationen unterhalb der CMC
entstehen durch adsorbierte Tensidmolekiile
zusitzliche Sorptionsplitze fiir die Schadstoffe.
Analog zu den Mizellen werden diese als Ad-
mizellen bezeichnet (NAYYAR et al., 1994).
Durch die Bildung der Admizellen wird der
Gehalt an organischem Kohlenstoff f,- in der
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Bodenmatrix erhoht (EDWARDS et al., 1994).
Dadurch kommt es zu einer Erhohung des
Verteilungskoeffizienten K, der Schadstoffe
zwischen Feststoff- und Wasserphase. Die ent-
sprechend erhohte Retardation kann in Form
einer Sorptionssperre (PAK-Fixierung) fiir die
Abstromsanierung genutzt werden (WAGNER ef
al., 1994).

Tenside setzen jedoch bei Konzentrationen
iiber der CMC auch die Grenzflichenspannung
zwischen Wasser und der hydrophoben Ober-
fliche der Schadstoffphase stark herab
(MERCER & COHEN, 1990). Dadurch kann der
Kapillardruck, der eine Bewegung der resi-
dualen Phase verhindert, reduziert werden, so
daB es zu einer Mobilisierung von residualer
Phase kommen kann (PENNEL et al., 1994).
Der Kapillardruck P, [Nm?] ist eine Funktion
der Grenzflichenspannung O [Nm], des Be-
netzungswinkels O und des Porenradius r [mm]
(BEAR, 1979).

2.4.3 Auswirkungen der mechani- .
schen Bodenbearbeitung

Die moglichen Auswirkungen einer mechani-
schen Bodenbearbeitung des Untergrundes
werden im Folgenden sowohl fiir die Freiset-
zungsprozesse organischer Schadstoffe bei:

a) diffusionskontrollierter Schadstofffreiset-
zung sowie

b) losungskontrollierter Schadstofffreisetzung
als auch auf die

¢) hydraulischen Parameter ausgefiihrt.

a) Diffusionskontrollierte Schadstofffreiset-
zung: Eine Erhéhung des diffusionskontrol-
lierten Austrags ist nach Gl. (2-4) nur durch
eine Erhohung des Diffusionskoeffizienten
oder eine Verkiirzung der diffusionswirksamen
Strecke méglich. Durch den Einsatz der me-
chanischen Bodenbearbeitung kann eine Zer-
kleinerung der impermeablen Bereiche (Aggre-
gate) im Untergrund bewirkt werden und somit
zu einer Verkiirzung der diffusionswirksamen
Strecke fiilhren. Nach Gl. (2-4) geht die Ag-
gregatgr6fe a quadratisch in die Freisetzungs-
rate ein, d.h., daB bei einer Reduzierung der
Aggregatgrofe auf ein Zehntel mit einer Redu-



zierung der Dekontaminationszeit auf ein Hun-
dertstel zu rechnen ist (Gl. 2-28).

2
t a
L= (—’j [2-28]
L, \4,

t,/ty: Verhdltnis der Sanierungszeiten

b) lésungskontrollierte Schadstofffreiset-

zung: Durch den Einsatz der mechanischen
Bodenbearbeitung konnen infolge einer Zer-
kleinerung des Phasenkorpers grofere Kontakt-
flichen organische Phase/Wasser entstehen, die
wiederum die Freisetzungsrate (vgl. Gl. 2-10)
in das Wasser erhdhen. Durch Umformung
von Gl. (2-12) erhdlt man den EinfluB der
Kontaktfliche A, auf die Eluatkonzentration

(Gl. 2-29):
P(—xkAo )
=1-ex [2-29]
vx ne

Die Erhébung der Eluatkonzentration hingt di-
rekt mit der Auflosungszeit der kugelférmig
angenommenen Phasenkdrper zusammen. Un-
ter Verwendung von Gl. (2-29) und GI. (2-13)
148t sich das Verhiltnis der Auflésungszeiten
unterschiedlich grofier, kugelférmig angenom-
mener Phasenkorper (Blobs) bei konstantem
Blobradius ag,, vereinfacht ausdriicken als:

Cy

CW.Sal

LI [2-30]

I, Qg

Bei einer Reduzierung der Blobgrofe auf ein
Zehntel ist fiir einen einzelnen Tropfen ,,blob“
ebenfalls mit einer Reduzierung der Dekonta-
minationszeit auf ein Zehntel zu rechnen (Gl.
2-30). Das in Gl. (2-30) ausgedrtickte Verhilt-
nis der Auflosungszeiten gilt nur fiir Bereiche
im Saulenversuch bzw. im Aquifer die vor
dem Erreichen der jeweils giiltigen Sitti-
gungslinge liegen. Durch Vergrofierung der
Kontaktflichen wird die Sittigungslinge stets
verkiirzt, so daB die Schadstoffkonzentration
im Wasser schneller die Sittigungskonzentrati-
on erreichen kann.

Die Gl. (2-28) und (2-30) beschreiben das
Verhilinis der Sanierungszeiten mit und ohne
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den Einsatz der mechanischen Bodenbearbei-
tung, unabhéngig vom auftretenden Schadstoff.
Dies bedeutet, dafl die relative Verkiirzung der
Sanierungsdaver durch Anwendung der me-
chanischen Bodenbearbeitung fiir alle Schad-
stoffe gleich ist. '

c¢) Hydraulische Parameter: Durch das Ein-
bringen von Warme und Ldsungsvermittlern in
den Untergrund werden nur Bereiche beein-
fluBt, die durch die Advektion erfaBt werden.
Geringdurchléssige Bereiche werden von die-
sen Maflnahmen praktisch nicht bzw. nur lang-
sam erreicht. Durch den Einsatz der mechani-
schen Bodenbearbeitung wird eine Homogeni-
sierung der hydraulischen Parameter erwartet,
die zu einer gleichméBigeren Durchspiilung des
Untergrundes fithren kann. Durch die Durch-
stromung von vorher undurchlissigen Berei-
chen wird eine Steigerung der Effizienz von
Mafnahmen (Temperaturerhohung, Tenside)
erwartet, welche die durch die physikalisch-
chemischen Eigenschaften der Schadstoffe ver-
ursachten Limitationen iiberwinden.

2.5 Stofftransport im Grundwas-
ser

Die Fliefvorginge in porsen Medien werden
von der Darcy-Gleichung beschrieben:

[2-31]

Q ist die DurchfluBmenge pro Zeit [L3/T], K
die hydraulische Leitfahigkeit [L/T], Jh/d der
hydraulische Gradient [-] und A die durchflos-

‘sene Querschnittsfliche [L?]. Ausgedriickt als

Geschwindigkeitsbeziehung ergibt sich:

Q_ x&
AKo’l

[2-32]

Vs
vy Filter-oder Darcygeschwindigkeit [L/T]
Bei der Filtergeschwindigkeit wird die Quer-

schnittsverringerung durch das Aquifermaterial
nicht beriicksichtigt.



2.5.1 Advektion

Unter Advektion versteht man den Transport
der Wasserinhaltsstoffe in Richtung der Was-
serstromung mit der Abstandsgeschwindigkeit
v, [L/T]. Die Abstandsgeschwindigkeit bertick-
sichtigt im Gegensatz zur Filtergeschwindig-
keit die effektive Porositit des Mediums:

K oh (2-33]
y = ——— -
om0l
Die effektive advektionswirksame Porositit n,
[-] umfafit das Porenvolumen in dem die Flief-
vorgénge stattfinden. Eine Konzentrationsfront
wird durch die - Advektion ohne Veridnderung
ihrer Kontur fortbewegt.

2.5.2 Hydrodynamische Dispersion

Die hydrodynamische Dispersion bewirkt eine
Vermischung und Aufweitung der Konzentrati-
onsfront und umfafit die molekulare Diffusion
und die mechanische Dispersion. Die moleku-
lare Diffusion erfolgt auf Grund von Konzen-
trationsgradienten und setzt keine advektiven
Vorgénge voraus. In pordsen Medien muBl mit
dem Porendiffusionskoeffizienten D, [L?/T]
gerechnet werden (DOMENICO & SCHWARTZ,
1990; FETTER, 1993):

D,=—*w~D,n [2-34]

Die mechanische Dispersion resultiert aus un-
terschiedlichen FlieBgeschwindigkeiten abhéin-
gig von den PorengrdBen, der Ausbildung der
Poren und dem Auftreten individueller, unter-
schiedlich langer Fliefistrecken (FETTER,
1993).

Der longitudinale mechanische Dispersions-
koeffizient Dy, [L¥T] d.h. der Dispersions-
koeffizient parallel zur Strémungsrichtung er-
gibt sich aus der longitudinalen Dispersivitit o
[L] und der Abstandsgeschwindigkeit v,.

DI(M) = (Xle [2"35]
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Die hydrodynamische longitudinale Dispersion
wird durch den hydrodynamischen longitudi-
nalen Dispersionskoeffizienten D, [L?*/T] cha-
rakterisiert:

D, =ayv, +D, [2-36]

Krotz (1973; 1975) fand aus etwa 1500 La-
borexperimenten qualitative Abhéngigkeiten
des longitudinalen Dispersionskoeffizienten D,
von den Eigenschaften des pordsen Mediums.
Die fiir die von ihm durchgefiibrten Laborex-
perimente relevanten Abhédngigkeiten sind

nachfolgend aufgefiihrt:

—~ Mit abnehmender Porositit, d.h. zuneh-
mender Verdichtung nimmt D, zu.

- D, ist bei Vorhandensein von Uber- oder
Unterkorn grofier als fiir echte Einkorn-
Medien.

- D, steigt mit zunchmendem Ungleichfor-
migkeitsgrad.

— Bei abnehmendem K-Wert ist meist eine
Zunahme des Dispersionskoeffizienten D
zu beobachten.

— Dispersivitdtsmessungen unterschiedlicher
Einkornsande ergaben fiir D, Werte im Be-
reich des mittleren Korndurchmessers
(BEAR, 1972; SpITZ, 1985). Die in weiteren
Experimenten gemessenen Dispersivititen
eines Sandgemisches lagen deutlich iiber
den Werten der Einkornmaterialien (SPITZ,
1985; SCHROTER, 1983).

— In einem pordsen Medium mit wohldefi-
nierten Heterogenitdten fiihrte die Trans-
portmodellierung zu erhShten dispersiven
Transportanteilen. Wenig durchlissige Lin-
sen beeinfluften dabei den dispersiven
Stofftransport in Lingsrichtung stirker als
besser durchldssige Heterogenititen (SPITZ,
1985).

2.5.3 Transportgleichungen

Der eindimensionale Transport von geldsten
nichtreaktiven Stoffen (konservative Tracer) in
homogenen pordsen Medien kann unter statio-
niren Bedingungen mit der Advektions-
Dispersions-Gleichung  beschricben werden
(FREEZE & CHERRY, 1979):



oC 2
oc_,¥c_

o Tl oaw? [2-37]

oc
* ox
x: Fliefstrecke [L]

Durch Sorption wird eine im Vergleich zur
Abstandsgeschwindigkeit verringerte Trans-
portgeschwindigkeit einer gelosten Verbindung
bewirkt (Retardation). Das Verhiltnis der bei-
den Geschwindigkeiten definiert den Retardati-
onsfaktor R, [-]-

vx
R, = ;—c* [2-38]
v.: Transportgeschwindigkeit der geldsten

Verbindung [L/T]

Durch den Verteilungskoeffizienten K, kann
die sorptionsbedingte Retardation abgeschitzt
werden. Im linearen Fall ergibt sich (FREEZE
& CHERRY, 1979):

R, =1+K, [2-39]

P
n
Der Transport von sorbierenden Stoffen (reak-
tive Tracer) kann unter Gleichgewichtsbedin-
gungen durch die Einbindung des Retardations-
faktor R, 'in die Advektions-Dispersions-

Gleichung beschriecben werden (FETTER,
1993): :

C
Ra

82C
4 ot =D

C
, y -V, Ex— [2-40]

2.6 Stofftransport in der ungesiit-
tigten Zone

Unter Stofftransport in der ungesittigten Bo-
denzone wird hier der Transport von in der
stromenden Bodenluft geldsten gasformigen
Inhaltsstoffen verstanden. Diese Flie- und
Transportvorginge konnen entsprechend den
Vorgingen in der gesittigten Bodenzone be-
schrieben werden (Kapitel 2.5).
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Grundlage der Fliefvorginge in der ungesit-
tigten Zone ist wiederum die Darcy-Gleichung
in der die hydraulische Leitfihigkeit K durch
die pneumatische Leitfdhigkeit K, [L/T] und
der hydraulische Gradient Sh/& durch den
pneumatischen Gradienten Sh/d [-] ersetzt
wird:

oh
0=-K, E] A [2-41]
Weiterhin muf} in der ungesittigten Zone fiir
den Anteil der molekularen Diffusion an der
hydrodynamische Dispersion mit dem Poren-
diffusionskoeffizienten der Luft D, [L*/T] ge-
rechnet werden:

[2-42]

Der Retardationsfaktor der Bodenluft errechnet
sich mit:
K,p

nw
R,,=1+—n H+an

air

[2-43]



3. Labormethoden und Materialien

3.1 Konzeption der Laborunter-
suchungen

Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf die Schadstofffreisetzung bei
verschiedenen Schadstoffgruppen und Mo-
dellsubstanzen sowie die Verinderungen der
hydraulischen und pneumatischen Parameter
wurden in Sdulenversuchen - also unter mog-
lichst feldnahen Bedingungen - untersucht.
Saulenversuche wurden an ungestorten, ge-
storten und kiinstlich geschiitteten und konta-
minierten Sdulen in verschiedenen Gr6-
Benskalen sowohl unter wassergesittigten Be-
dingungen als auch unter ungesittigten Be-
dingungen durchgefiihrt. Im allgemeinen
wurde das Sdulenmaterial zunéchst mit Was-
ser oder Luft gespiilt. Das Eluat wurde dabei
auf den jeweiligen Schadstoff und weitere
Wasserinhaltsstoffe analysiert, auBerdem er-
folgte eine Bestimmung der hydraulischen
bzw. pneumatischen Parameter. Anschliefiend
wurde die mechanische Bodenbearbeitung
eingesetzt.

Die mechanische Bodenbearbeitung erfolgte
jeweils mit einem einfachen Werkzeug. Bei
der Bearbeitung der Grofsdulen wurde eine
1 m lange Stahistange mit angeschweiiten
Auslegern (5 cm) verwendet. Der Antrieb er-
folgte durch ein handelsiibliches Riihrgerit
fiir Mortel oder Zement (Collomatic RG160,
1300 Watt). Die Kleinsdulen wurden mit ei-
nem entsprechend kleineren Werkzeug bear-
beitet (vgl. Abb. 3.5). Der Antrieb erfolgte in
diesem Fall mit einer Handbohrmaschine.

Danach erfolgte eine erneute Bestimmung der
veranderten hydraulischen bzw. pneumati-
schen Parameter, ebenso wurde der verin-
derte Schadstoffaustrag erfafit. Weiterhin
wurde der Einfluf von Tensidzugaben, auch
in Kombination mit der mechanischen Boden-
bearbeitung, auf den Schadstoffaustrag unter-
sucht. Nach Beendigung der Elution wurde
das Siulenmaterial wenn moglich extrahiert
um Massenbilanzen aufzustellen. Bei den
grofiskaligen Proben konnte aufgrund der um-
fangreichen Bodenmasse keine vollstindige
Extraktion erfolgen und daher auch in den
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meisten Fillen keine vollstindige Massenbi-
lanz erstellt werden (Ausnahme: CKW-
kontaminierte Probe). Bei den grofiskaligen
Proben besteht jedoch die Moglichkeit die er-
zielten Ergebnisse auf den Feldfall zu iber-
tragen. Bei den kleinskaligen Proben (Glas-
sdulen) erfolgte in allen Fillen eine vollstin-
dige Massenbilanzierung, da der gesamte In-
halt extrahiert werden konnte.

3.2 Versuchsaufbau (gesittigt)

Abb. 3.1 zeigt den prinzipiellen Ver'suchsauf-
bau der Sdulenversuche unter gesittigten Be-
dingungen.

Dabei wurde eine Bodenprobe in einer Siule
durch Anlegen eines Gradienten bzw. An-
schluf} einer Peristaltikpumpe (Ismatec) mit
Wasser gespiilt. Das Sauleneluat wurde aufge-
fangen und der jeweiligen Analytik zugefiihrt.
Im Eluat konnte zudem der Durchbruch kon-
servativer und reaktiver Tracer erfafit werden.
An der Sdule befanden sich Auslafoffnungen
zur Anbringung von Piezometern.

Dieser grundsitzliche Versuchsaufbau wurde
in den Untersuchungen je nach Fragestellung
mehr oder weniger stark modifiziert. Diese
Modifizierungen betrafen vor allem die Di-
mensionierungen der Versuchssidule und ihre
Befiillungen. Im Einzelnen kamen folgende
Modifikationen des Versuchsaufbaus zur An-
wendung;:

3.2.1 GroBsiulen

Tracer-
Vorratsgefa ~ Plezometer Deteldion S;:nrau&ﬁrﬂgts mit
deion, on! chtetem
(deion, Wesser) W Septum
Perigtaltiic-|..,

Entltftungskapiiare

Pumpe
i

org. Losemittel

Sauleneluat

i ! Filter-
PVC-Schlauch  Schittung

Abb. 3.1: Schematischer Versuchsaufbau der was-
sergeséttigten Saulenversuche.
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Abb. 3.2: Schematische Darstellung der kiinstlich
befiillten Sulen (Quarzsand mit eingebauten Aue-
lehmheterogenititen).

Fiir die Versuche wurden Edelstahlsdulen mit
einer Linge von 1 m und einem Innendurch-
messer von 0,22 m verwendet. In zwei Fillen
konnten aus der gesittigten Bodenzone mit
dem Rammkernbohrverfahren durch den Ein-
satz einer speziellen Bohrschappe, welche die
oben beschriebene Stahlsidule aufnahm, unge-
storte PAK-kontaminierte Proben entnommen
werden. In einem weiteren Versuch wurde
gestortes PAK-kontaminiertes Bodenmaterial
in diese Stahlsiulen eingebaut. Dariiber hin-
aus wurden diese Stahlsdulen mit kiinstlich
geschiittetem Quarzsand und darin eingebau-
ten gering durchléssigen, z.T. kontaminierten
Auvelehmkorpern befiillt. In Abb. 3.2 ist die
Befiillung dieser S#ulen schematisch darge-
stellt. Die Sdulenexperimente mit den in Abb.
3.2 dargestellten Befiillungen A, B und C
wurden im Rahmen einer Diplomarbeit
durchgefiihrt (LEMP, 1996).

Eine ausfiihrliche Beschreibung des Ver-
suchsaufbaus und der verwendeten Materiali-
en findet sich bei LEMP (1996).

3.2.2 Kleinsiulen

_ Filterkies

Auelehm

16¢cm
Quarzsand

6 cm
Abb. 3.3: Schematische Darstellung der Versuche
an Kleinsdulen. Links: gestort eingebautes, kon-
taminiertes Probenmaterial; Rechts: kiinstlich ge-
schiitteter Quarzsand mit eingebauten Auelehmku-
geln.

Fiir diese Versuche wurden Glassiulen ohne
Piezometer mit einer Linge von 15 ¢cm und
einem Innendurchmesser von 6 cm verwen-
det. Es wurden sowohl Versuche mit gestor-
tem Probenmaterial als auch Versuche mit
kiinstlich geschiittetem Quarzsand und darin
eingebauten kugeligen gering durchlissigen,
z.T. kontaminierten Auelehmké6rpern durch-
gefiihrt. In Abb. 3.3 ist die Befiillung dieser
Séaulen schematisch dargestellt.

3.3 Versuchsaufbau (ungesittigt)

Abb. 3.4 zeigt den Aufbau der Sédulenversu-
che unter ungesittigten Bedingungen. Dabei
wurde eine ungestdrte Bodenprobe in einer
Edelstahlsdule mit einer Linge von 1 m und
einem Innendurchmesser von 0,40 m unter
Verwendung eines Kompressors mit Luft ge-
spiilt. Die ungestorte Bodenprobe wurde in
der gleichen Weise gewonnen wie in Kapitel
3.2 geschildert. Die aus dem Kompressor
austretende Luft wurde iiber einen Aktivkoh-
lefilter geleitet um eventuell in der Prefluft
vorhandene Kontaminationen zu entfernen.
Um ein Austrocknen der feuchten Proben und
damit eine Anderung der Permeabilitit zu
verhindern, wurde die in die Siule eingelei-

gasdichte Spritze—"

DurchfluBmessung

Coz-Detektion
=i |

Filterschicht

—_ Vvor mech. Bearbeitung
(ungestérte Probe)

nach mech. Bearbeitung

Filterschicht

Druckmefuhr
Luftbefeuchiun_g

Abb. 3.4: Schematischer Versuchsaufbau der
wasserungesittigten Siulenversuche (Spiilung mit
Luft).



tete Luft tiber eine Gaswaschflasche gefiihrt.
Das Siuleneluat wurde durch eine gasdichte
Spritze beprobt und der jeweiligen Analytik
zugefiihrt. Im Eluat konnte zudem der Durch-
bruch konservativer und reaktiver Tracer er-
faft werden. Als Gastracer wurde Kohlendi-
oxid (CO,) verwendet, das nach BREH ef al.
(1997) in der ungesittigten Zone die Anforde-
rungen an einen konservativen Tracer erfiillt,
wie durch den vergleichenden Einsatz von
Helium und Kohlendioxid festgestellt wurde.
Kohlendioxid als konservativer Tracer wurde
auch schon in Feldversuchen in der ungesit-
tigten Zone erfolgreich eingesetzt (BORHO et
al., 1995). Bei der Durchfiihrung von CO,-
Tracertests wurde am Lufteinla zusitzlich
eine CO,-Gasflasche und am Luftauslal ein
CO,-Detektor (Driager, Multiwarn IR KAT)
angeschlossen, der nach dem Prinzip der Ab-
sorption der Infrarotstrahlung funktioniert.
Die Aufzeichnung der Durchbruchskurven
erfolgte online am PC mit der Laborsoftware
Maxima 820. '

Weiterhin wurde ein von der Konzeption der
tibrigen Laboruntersuchungen etwas abwei-
chender Laborversuch durchgefiihrt (Abb.
3.5). Mit dieser Versuchsanordnung wurde
der EinfluB der Bodenbearbeitungsdauer auf
den Sanierungsgrad einer kontaminierten Bo-
denprobe untersucht. Fir diese Versuche
wurden nach oben offene Glasséulen mit einer
Linge von 15 cm und einem Innendurchmes-
ser von 6 cm verwendet. Die Versuche wur-
den mit ungestortem Probenmaterial durchge-

\) mech. Werkzeug
~ ca. 150 U/min

ca. 120 g T
Y Bodenmaterial
e
rae aa” ma Vakuumpumpe
(] Aktivkohle
-«—Gcm - \

Abb. 3.5: Schematische Darstellung der kleinska-
ligen Versuche zum EinfluB der Bodenbearbei-
tungsdauer auf den Sanierungsgrad.

fithrt, das in dieser Sadule unterschiedlich lan-
gen Behandlungszeiten der mechanischen Bo-
denbearbeitung ausgesetzt war. Nach der me-
chanischen Bodenbearbeitung erfolgte eine
Beprobung und Analyse der Bodenproben. In
der Siule konnte iiber eine Vakuumpumpe ein
Luftstrom erzeugt werden. Die Abluft wurde
iiber Aktivkohle gesaugt und konnte somit in-
direkt ebenfalls analysiert werden.

3.4 Probencharakterisierung

3.4.1 Ermittlung der hydraulischen
Parameter

Die Bestimmung der hydraulischen Durchlis-
sigkeit K erfolgte unter Anwendung des
Darcy-Gesetzes (Gl. 2-18) bei bekannter
Querschnittsfliche und Messung des Durch-
fluBes und der dabei auftretenden Potentialdif-
ferenz. Die Bestimmung der K-Werte mit die-
ser Methode erfolgte an dem Probenmaterial,
das sich in den in Kapitel 3.2 beschriebenen
GroBsdulen befand. Bei diesem Versuchsauf-
bau war die Moglichkeit gegeben die Siulen
mit Piezometern zu versehen um so die zur
Bestimmung des K-Wertes erforderliche Po-
tentialdifferenz zu messen. Aus den Durch-
bruchskurven eines konservativen Tracers
(NaCl) wurden als weitere hydraulische Pa-
rameter die effektive Porositit und die longi-
tudinale Dispersion abgeleitet. Die Erfassung
des Tracerdurchbruchs erfolgte iiber on-line
Messung der Leitfahigkeit des Eluats mit ei-
nem Phytec Datenlogger.

Zur Bestimmung der Porositit bei einer
symmetrischen Durchbruchskurve konnte an-
genommen werden, daf ein Porenvolumen
ausgetauscht wurde, wenn die Effluentkon-
zentration 50% der Eingangskonzentration
erreichte:

Otys
n, = 7 [3-1]
tos: Zeit bis zum Erreichen von C/Cy =0,5

\A Volumen der Siule [1.3]

Zur Bestimmung der Porositit bei einer un-
symmetrischen Durchbruchskurve wurde das
Porenvolumen durch die Ermittlung der Fli-



che oberhalb der Tracerkurve unter Einbezie-
hung des Flusses ermittelt (Gl. 3-2). Das dar-
aus resultierende Volumen entsprach dem Po-
renvolumen des Sdulenmaterials:

PV =[g(t,,+, ~ t,,)Q( - C—C;H 3-2]

Der longitudinale Dispersionskoeffizient kann
aus der zeitlichen Verzogerung berechnet
werden, in der die relative Effluentkonzentra-
tion von 0,159 auf 0,841 steigt:

[vx (t 0841 ~ 0,15 )] 2

2ty

D, =025 [3-3]

Durch die Differenzierung der sogenannten
Ogata & Banks-Losung (OGATA & BANKS,
1961) (Losung der allgemeinen Advektions-
Dispersions-Gleichung) nach der Zeit ergibt
sich nach JURY & ROTH (1990) folgende Ex-
ponentialfunktion:

d(cC
;z;(a)=ﬁ=

el

Diese Funktion kann durch numerische Inte-
gration als Néherung einer Durchbruchskurve
umgeformt werden:

&ogllBe -] o

Dieses Verfahren hat sich gegeniiber anderen
Approximationen der Ogata & Banks-Losung
als sehr stabil erwiesen und ist besonders fiir
Berechnungsverfahren wie Tabellenkalkula-
tionen geeignet (SCHUTH, 1994). Der Disper-
sionskoeffizient kann auch als Fittingparame-
ter in Gl. (3-4) bzw. Gl. (3-5) eingesetzt und
bestimmt werden.

(L-v, t)Z] 341

4Dt

19

3.4.2 Physikalisch-chemische Para-
meter

Bestimmung des Gehaltes an organisch ge-
bundenem Kohlenstoff C,, . Der organisch
gebundene Kohlenstoffgehalt der Bodenpro-
ben wurde mit pulverisierten Dreifachproben
tiber die trockenen Veraschung bei 980 °C in
einem Rosemount-Dormann Ofen Modell 183
iiber einen Boat Sampler ermittelt. Die De-
tektion erfolgte mit einem Kohlenstoffanaly-
sator Dohrmann DC-90 durch CO,-Messung
im Infrarotspekrum gegen eine Reverenzkii-
vette. Vor der Messung wurde der anorga-
nisch gebundene Kohlenstoff (z.B. CaCO;)
mit Salzsdure entfernt.

Triibe. Die Bestimmung des Triibungsgrades
des Eluats wurde mit einem nephelometri-
schen Triibungsmefigerit (HACH 2100N)
durchgefiihrt. Eine Triibbung von Wasserpro-
ben wird durch die Streuung des Lichtes an
Feststoffpartikeln verursacht. Die Triibung
wird vorzugsweise in nephelometrischen Trii-
bungseinheiten (FNU) ausgedriickt, was der
deutschen Bezeichnung Triibungseinheiten
Formazin (TEF) entspricht (HACH et al.,
1990).-

Korndichte. Die Bestimmung der Korndichte
erfolgte mit einem Hehum—Pyknometer (Ac-

cuPyc 1330).

Porositit. Die Porositit n bei bindigen Bo-
denproben ldBt sich nach HARTGE & HORN
(1992) mit Gl. (3-6) berechnen: :

n=1—£¢

S
P’ Trockenraumdichte
P> Korndichte

[3-6]

Wassergehalt. Der wurde nach DIN 18121
durch Ofentrocknung bei 105 °C bestimmt
und ist auf das Trockengewicht der Probe be-
zogen.

KorngroSenverteilung. Die Ermittlung der
KorngréBenverteilung erfolgte nach DIN
18123 durch Siebung und Schlimmanalyse.

DEV S4-Versuch. Das Elutionsverhalten von
Schadstoffen aus kontaminierten Bodenproben



wird in der Praxis meist mit dem DEV S4-
Verfahren durchgefiihrt (DIN 38414). Dabei
werden 100 g des kontaminierten Bodenmate-
rials in 1 L Wasser 24 h lang suspendiert und
nach Abzentrifugieren und Filtrieren die
Schadstoffkonzentration im {iberstehenden
Wasser gemessen. Ziel der DEV S4 Versuche
ist es, die maximale Konzentration der zu
untersuchenden Schadstoffe im Eluat zu er-
halten.

3.4.3 Eigenschaften der untersuch-
ten Schadstoffe

Das Schadstoffinventar bei diesen Untersu-
chungen beinhaltete teerdlkontaminierte Pro-
ben mit polyzyklischen aromatischen Kohlen-
wasserstoffen (PAK) von drei ehemaligen
Gaswerksstandorten, eine durch Dieselkraft-
stoff kontaminierte Bodenprobe mit BTEX-
Aromaten (Benzol, Toluol, Ethylbenzol, Xy-
lol) von einem ehemaligen Tankstellengelidnde
sowie eine mit leichtfliichtigen chlorierten
Kohlenwasserstoffen (LCKW) kontaminierte
Bodenprobe einer ehemaligen chemischen
Reinigung. Weiterhin wurde die Freisetzung
von konservativen Modellsubstanzen unter-
sucht.

Die Verbindungsklasse der PAK ergibt sich
aus der Kondensation mehrerer Benzolringe.

" PAK stellen eine Stoffgruppe dar, die in sich

eine grofie Variabilitit umweltrelevanter phy-
sikalisch-chemischer Eigenschaften aufweist
(Tab. 3.1). Reprisentativ fiir die grofe Band-
breite wihlte die amerikanische Umweltbe-
hérde (EPA) 16 Verbindungen aus (EPA-
Priority Pollutant List), die auch hierzulande
bei der Untersuchung und Beurteilung von
Teerkontaminationen zugrunde gelegt wird.

Dieselkraftstoffe bestehen nach FALBE &
REGITZ (1995) aus einem Gemisch schwer
entflammbarer fliissiger Kohlenwasserstoffe
und enthalten iiberwiegend Paraffine mit
Beimengungen von Olefinen, Naphthenen und
aromatischen Kohlenwasserstoffen. Thre Zu-
sammensetzung ist uneinheitlich und héngt im
Wesentlichen von der Herkunft des Rohdls
und der Herstellungsmethode ab. Als Haupt-
kontaminanten des untersuchten Diesel-
Schadensfalls wurden aufgrund eines GC-MS-
Screenings BTEX-Aromaten erkannt und da-
her als relevante Vertreter des Schadensfalls
untersucht. Unter dem Begriff - BTEX-
Aromaten werden im allgemeinen Benzol und
seine Homologen zusammengefafit. Sie ent-
halten im Gegensatz zu den PAK nur ein
aromatisches Ringsystem, das in der Regel
mit Methyl- bzw. anderen Alkylgruppen sub-
stituiert ist. In Tab. 3.2 sind die physikalisch-
chemischen Eigenschaften der in die Untersu-
chungen einbezogenen BTEX-Aromaten dar-
gestellt.

Tab. 3.1: Physikalisch-chemische Eigenschaften der 16 PAK der US-EPA Prioritéiten Liste.

Substanz Summen- Schmelz- Cw.sa log Kow
formel punkt bei 25°C * b °
[C°] [mg/L] [-]

Naphthalin C ol 80 30 3,35 3,37
Acenaphthylen C.H, 92 16,1% . 4,07
Acenaphthen CHy, 96 3,47 4,03 4,33
Fluoren Ci:Hyo 116 1,98 4,47 4,18
Phenanthren CiH, 101 1,29 4,63 4,46
Anthracen CiHyo 216 0,07 4,63 4,45
Fluoranthen CieHpo 111 0,26 522 5,33
Pyren CieHyo 149 0,14 5,22 5,32
Benzo[a]anthracen CisHy, 158 0,014 5,91 5,61
Chrysen CisHy, 255 0,002 5,91 5,61
Benzo[b]fluoranthen C,Hy, 167 0,0012 - 6,57
Benzo[k]fluoranthen CyH;, 217 0,00055 - 6,84
Benzo[a]pyren C,oH;, 179 0,0038 6,5 6,04
Dibenzo[a,hjanthracen C,H,, 262 0,0005 - 5,97
Indenof1,2,3-cd]pyren CnH), 163 0,062 - 7,66
Benzo[g,h,i]perylen C,H,, 222 0,00026 7,1 7,23

Angaben aus: * MACKAY & SHIU (1977); ® YALKOWSKY & VALVANI (1979); ¢ SIMS & OVERCASH (1983); *

WALTERS & LUTHY (1984).
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Tab. 3.2: Physikalisch-chemische Eigenschaften der untersuchten BTEX.

Substanz und Abkiirzung Summen- Dampfdruck *H Csa log Kow
formel log P, bei inLuftbei 20°C 25°C
25 °C 25°C 20°C*® b e
[atm] [] [mg/L] []
Benzol C¢H, 0,9 0,224 319 2,13 2,13
Toluol C.H, 1,42 0,275 110 2,69 2,69
Ethylbenzol, EB CgHyo 1,9 0,355 40 3,15 3,15
para-Xylol; p-X CgHjg 1,93 0,257 38 3,15 3,18
ortho-Xylol, 0-X CH,o 2,05 0,219 29 2,77 3,12
1,3,5-Trimethylbenzol, 1,2,5-Trim CH,, 2,48 0,266 14" - 3,42
1,2,3-Trimethylbenzol, 1,2,3-Trim CHy, - - - - 3,427
1,2,3,5-Tetramethylbenzol, 1,2,3,5-Tetr. CiH s - - - - 3,927

Angaben aus: * NIRMALAKHANDAN et al. (1988), ® VERSCHUEREN (1983) ¢ SCHWARZENBACH (1992), #
RIPPEN (1991), " berechnet aus Sittignngsdampfdruck und Wasserloslichkeit, * nach SCHWARZENBACH

(1992) erhoht sich der K,y pro Methylgruppe um ca. 0,5 (Faustformel).

Tab. 3.3: Physikalisch-chemische Eigenschaften der untersuchten LCKW.

Substanz u. Abkiirzung Summen- Henry- Sittigungs- log Koy
formel konstante konzentration in Luft 20 °C
bei 25 °C? bei 20 °C°® b ¢
[l [mg/L] [
Tetrachlorethen, PCE C,Cl, 0,723 126 2,60 2,88
Trichlorethen, TCE C,CL,H 0,392 415 2,29 2,29
cis- 1,2- Dichlorethen, CIS C,CLH, 0,383 955 # 1,48 -

Angaben aus: * GOSSET (1987), ® VERSCHUEREN (1983), ° GIGER et al. (1983), # RIPPEN (1991).

Die LCKW gehoren zur Stoffgruppe der ali-
phatischen Halogenkohlenwasserstoffe, wobei
bei den LCKW ein oder mehrere Wasserstof-
fatome der Kohlenwasserstoffe durch Chlor
substituiert sind. In Tab. 3.3 sind die physi-
kalisch-chemischen Eigenschaften der in die
Untersuchungen einbezogenen LCKW darge-
stellt. Die Kontamination der untersuchten
Bodenprobe wurde im wesentlichen durch
Tetrachlorethen (PCE) verursacht, die tbri-
gen auftretenden LCKW waren als Verunrei-
nigungen bzw. Metaboliten anzusehen.

Weiterhin wurden bei den Untersuchungen
auch verschiedene Tenside eingesetzt. Dies
waren im Einzelnen: Dowfax 8390, Triton X
100 und Terrasurf G80. Eine ausfiihrliche
Beschreibung der physikalisch-chemischen
Eigenschaften dieser Tenside findet sich in
DANZER (1998).

3.5 Probenaufbereitung und

Analytik

Zur Bestimmung der PAK-Freisetzungsraten
wurde das Siuleneluat in einem Extraktions-
gefd mit 10 mL Cyclohexan als Losemittel
aufgefangen. Dem Cyclohexan wurde zuvor
10 pL einer Mischung aus 5 deuterierten in-
ternen PAK-Standards (Naphthalin-d;, Acen-
aphthen-d;,, Phenanthren-d,;, Chrysen-d,,,
Perylen-d;;; AMCHRO, ASZ-014J-6) zuge-
geben. Nach der Extraktion wurde das Saule-
neluat 20 min auf einem Horizontal-Schiittel-
tisch geschiittelt, danach die {berstehende
Cyclohexanphase durch die Zugabe von deio-
nisiertem Wasser in den Flaschenhals gespiilt
und mit Pasteurpipetten in 20 mL Rollrand-
Gliser abpipettiert. Das Extrakt gering bela-
steter Proben wurde unter Stickstoffstrom auf
ca. 1 mL eingeengt. Fiir die Analyse am
GC/MS wurde das Extrakt in 2 mL Rollrand-
Gliser abgefiillt.

Die Extraktion der PAK aus den Bodenpro-
ben erfolgte mittels Aceton und Cyclohexan
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als Fliissigextraktion in einer abgewandelten
Form der LfU-Richtlinic (BLANKENHORN &
HORNUNG, 1992). Dabei wurde das Verhélt-
nis Losemittel/Boden gegeniiber der LfU-
Richtlinie verdoppelt.

Die Bestimmung der PAK-Gehalte der Was-
ser- und Bodenextrakte erfolgte mittels eines
GC/MS-Systems. Die verwendeten Gerite
und Analysenbedingungen sind in Tab. 3.4
zusammengestellt:

Tab. 3.4: Geritekonfiguration und Analysenpara-
meter des verwendeten GC/MS.
Gaschromatograph HP 5890 Series 11

Massenspektro- HP 5972 A

meter

Autosampler HP 7673

Injektor Temperatur- und druckpro-
grammierbarer  split/splitless
Injektor

Injektorparameter Anfangsdruck: 18 kPa, Tem-
peratur; 250°C  Injektions-

vol.: 1 uL
Trigergas Helium 5.0
Fluf konstant, 30 cm/min
Temperatur- 65°C 4 min, 10°C/min -
programm- 270°C,  270°C 10 min,
10°C/min - 310°C, 310°C
6,5 min
Trennsiule Restek XTI 5, 25m x
0,25 mm, Filmdicke 25 pm -
MS-Parameter El, 70eV, 315°C, SIM-
Modus

Die Analysenparameter der 16 PAK sowie
der 5 deuterierten Standards sind in Tab. 3.5
zusammengefafit.

Die quantitative Analyse der CKW- und
BTEX-Proben erfolgte durch Kapillar-Gas-

Tab. 3.5: GC/MS Analysenparameter der 16 PAK
und der 5 deuterierten PAK (fett) im single-ion-
monotoring-Modus (SIM) (Target-Ionen: kursiv,
Qualifier-Ionen).

SIM-Gruppen Startzeit Masse/Ladungs
{min} Verhiltnis [m/z]

Nap, Nap-dg 9,00 128, 64,102, 136
Any, Ace, Ace-d;, 13,75 152,76, 154, 164
Fin 16,50 166, 139, 82
Phe, Ant, Phe-d,, 18,52 178, 89, 152, 188
Fth, Py 21,16 202, 101, 88, 256,

176 '
Chr, BaA, Chr-d;, 24,58 228, 114, 101, 240
BbF-BKF, BaP, 28,21 252, 126, 113, 264
Perylen-d,,

Indeno,  DahA, 35,07 278, 276, 138, 139
BghiP

chromatographie (GC) mit ECD- und FID-
Detektor in Reihe. Die Eluat- bzw. Luftpro-
ben wurden mittels einer gasdichten 25 mL
Glasspritze entnommen und direkt in den GC
eingespritzt. Die Eichung des GC erfolgte mit
externen Luftstandards. Die CKW- und
BTEX-kontaminierten Bodenproben wurden
mittels einer Headspace-Methode (Dampf-
raum-Gaschromatographie) mit automati-
schem Probengeber (DANI HSS3950) unter-
sucht. Bei dieser Methode wurde die Probe
(1,5 g) durch Schiitteln in einer definierten
Menge Wasser dispergiert. Die Probe wurde
anschliefend in einem geschlossenen Roll-
randfldschchen in einem Heizbad erwirmt,
wobei sich ein Gleichgewicht zwischen dem
Wasser und dem Dampfraum einstellte, Ge-
messen wurde die Gasphase. Die verwendeten
Gerdte und Analysenbedingungen sind in
Tab. 3.6 zusammengestellt:

Tab. 3.6: Technische Daten des GC ECD/FID.

Gaschromatograph Carlo Erba HRGC Mega 5160
Trennsiule »fused silica®

Linge; Durchmesser 50 m; 0,32 mm i. D.
stationire Phase 1 um OVI (SE 30)

Trigergas Stickstoff 5,0
Injektor 150 °C; Split/Splitlos
Detektorbasis 230 °C
Trégergasvordruck 170 kPa
Split _ 25 ml/min
Make Up 140 kPa
ECD

Temperatur 240 °C
Referenzstrom 0,5 nA
Spannung 20-30 vV

FID

H, 70 kPa
synthetische Luft 110 kPa




Ergebnisse

4.1 Auswirkungen der mechani-

schen Bodenbearbeitung auf
die hydraulischen Parameter

Generell wird unter der mechanischen Boden-
bearbeitung eine Vermischung und Um- bzw.
Neuverteilung des vorliegenden Bodenmateri-
als und eine dadurch bedingte gleichférmigere
Verteilung des Bodenmaterials und der hy-
draulischen bzw. pneumatischen Parameter im
betrachteten System, hier die jeweilige Saule,
verstanden (Homogenisierung). Die Auswir-
kungen der mechanischen Bodenbearbeitung
konnen aber, wie im Folgenden gezeigt wird,
bei der Betrachtung einzelner hydraulischer
bzw. pneumatischer Parameter durchaus auch
zu einer Erhohung der Heterogenitét fithren.
Diese gegensitzlichen Aussagen rithren davon
her, daB die Heterogenitit eines Systems un-
terschiedlich definiert werden kann. Zum Ei-
nen konnen einzelne hydraulische bzw. pneu-
matische - Parameter, welche das System be-
schreiben und ihre Verinderung durch die
mechanische Bodenbearbeitung ohne Kenntnis
der genauen rdumlichen Verteilung der Para-
meter betrachtet werden und andererseits kann
die rdumliche Auflosung der definierten Hete-
rogenititen, die sich in verschiedenen Para-
metern, z.B. Durchlissigkeit, Porositit, Korn-
grofe deutlich unterscheiden und geometrisch
streng begrenzt sind, betrachtet werden.

4.1.1 K-Werte

Die hydraulische Durchlissigkeit X [m/sec]
wurde gemiB der in Kapitel 3.4.1 beschriebe-
nen Vorgehensweise ermittelt. Die Bestim-
mung der K-Werte erfolgte jedoch erst nach
der sogenannten hydraulischen Konditionie-
rung, d.h. nach der Phase in der es in der
Siule nach dem Einbau des Probenmaterials
noch zu Umlagerungen und Setzungen des
Probenmaterials kommt. In Abb. 4.1 sind die
Ergebnisse der Durchlissigkeitsbestimmung
am Beispiel von Sdule A vor und nach der
mechanischen Bodenbearbeitung exemplarisch
dargestellt.
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Abb. 4.1: Hydraulische Durchldssigkeit vor und
nach der mechanischen Bodenbearbeitung.
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Die gewihlten K-Kontraste der kiinstlichen
Proben (ca. 107 m/sec des Auelehms und 10?
m/sec des Quarzsandes) entsprachen den K-
Kontrasten die durch Permeametermessungen
und Korngrofienanalysen an Probematerial des
Neckartalaquifers (Testfeld Horkheimer Insel)
ermittelt wurden (PTAK & TEUTSCH, 1994).
Eine grofierskalige Ermittlung der Verteilung
der hydraulischen Leitfdhigkeit in diesem Test-
feld z.B. durch Pumpversuche ergab jedoch
eine insgesamt deutlich groBere hydraulische
Leitfihigkeit mit einer geringeren Variations-
breite (PTAK & TEUTSCH, 1994). Dies wurde
auch von EINSELE (1979) und KLEINERT
(1976) an weiteren Aquiferen beobachtet.
Gleichermafien wurde bei den Sdulenversuchen
A bis D vor der mechanischen Bodenbearbei-
tung nur der K-Wert des gut durchlissigen
Quarzsandes bestimmt; die geringpermeablen
Linsen und Zonen hatten praktisch keinen Ein-
fluff auf den K~-Wert des Gesamtsystems.

Bei allen Séulenversuchen, ausgenommen
Sdule E (Abb. 3.2), kam es erwartungsgemif
nach der mechanischen Bodenbearbeitung zu
einer deutlichen Reduzierung der hydrauli-
schen Durchlissigkeit. Nach den empirischen
Beziehungen von HAZEN (1893) und BEYER
(1964) ist der KorngroBenanteil bis 10 % des
Gesamtgemenges (d,o) ein wesentlichen Faktor
fir die hydraulische Leitfahigkeit eines Lok-
kergesteins. Die Siebkurven des Séuleninhalts
zeigten im Fall der kiinstlich befiillten Siulen
nach der mechanischen Bodenbearbeitung ein
groferes. Korngrofenspektrum als das zuvor
getrennt vorliegende Siulenmaterial mit dem
jeweils relativ engen Korngrofienspekirum,
d.h. die sogenannte "wirksame Korngrofie"
(dyp) nahm ab. Die Reduzierung der hydrauli-




schen Durchlissigkeit durch die mechanische
Bodenbearbeitung konnte also auf die Einlage-
rung von feinkérnigem Material in die Poren-
rdume zwischen dem besser durchlissigen
Material zuriickzufiihren sein.

Eine weitere Moglichkeit die beobachtete ver-

ringerte hydraulische Durchlissigkeit nach der
mechanischen Bodenbearbeitung zu erkléren,
ergab sich unter Einbeziehung von Schlufifol-
gerungen, die aus Experimenten zu den Aus-
wirkungen der mechanischen Bodenbearbei-
tung auf die diffusionskontrollierte Freisetzung
von Modellsubstanzen im gesittigten Bereich
gezogen wurden (vgl. Kapitel 4.7). Hier
konnte bei gleichen Sand/Ton- Verhiltnissen
ebenfalls eine Vermischung der Korngréfen-
fraktionen beobachtet werden, die allerdings
zur Bildung gréBerer impermeabler Bereiche
als vor der mechanischen Bodenbearbeitung
fiilhrten. Eine Interpretation unter diesem Ge-
sichtspunkt fithrt die beobachtete Verringerung
der Durchlissigkeit der Sdule auf den geringe-
ren Querschnitt zuriick, den das gut durchlés-
sige Material nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung einnahm.

Beide Interpretationen lieferten eine ausrei-
chende Erklirung fiir die beobachtete vertin-
gerte hydraulische Durchléssigkeit nach der
mechanischen Bodenbearbeitung. Ob die Ver-
mischung der Ton- und Sandlinsen im gesit-
tigten Bereich nun zu einer Verringerung der
Durchlissigkeit der gesamten Sidulenmaterials
und somit zu einer Angleichung der K-Werte
filhrte oder ob die Vermischung grofiere un-
durchldssige Zonen als zuvor hervorbrachte,
ist jedoch von entscheidender Bedeutung im
Hinblick auf die Verdnderung der Schadstoff -
Freisetzungsraten durch die mechanische Bo-

denbearbeitung (vgl. Kapitel 4.7). Die Aus-
wertung . der Tracerversuche beziiglich der
longitudinalen Dispersion (Kapitel 4.1.2), so-
wie die Beobachtungen in Kapitel 4.7 legen
den Schluff nahe, daB die Bildung von grofie-
ren undurchldssigen Zonen als vor dem Bear-
beiten die wesentliche Wirkung der mechani-
schen Bodenbearbeitung in den durchgefiihrten
Saulenversuchen war. Dementsprechend kam
es nicht zur gleichmiBigen Einlagerung von
Feinmaterial in die Porenrdume der besser
durchlidssigen Zonen, sondern Anteile des gro-
ben, gut durchlissigen Materials wurden in das
undurchlissige Tonmaterial eingemischt, ohne
daf es zu einer Verbesserung der Durchiissig-
keit in diesen Bereichen kam.

Eine Reduzierung der K-Werte bei den Siulen
mit natlirflichem Probenmaterial wurde im Ge-
gensatz zu bei den Kkiinstlich befiillten Siulen
sowohl bei den ungestdrten als auch bei den
gestorten Proben kaum beobachtet (vgl. Tab.
4.1 und Tab. 4.2). Dies ist darin begriindet,
daf} bei den natiirlichen Proben die Zonen un-
terschiedlicher Durchldssigkeit ein weiteres
Korngrofienspektrum (dargestellt durch den
Ungleichférmigkeitsgrad U in Tab. 4.1) und
geringere K-Kontraste aufwiesen als die der
kiinstlich hergestellten Proben. Daher kam es
nicht in dem Mafle wie bei den kiinstlich ge-
schiitteten Sdulen zu einer Vergrdferung der
gering durchldssigen Zonen. Der relativ gerin-
ge K-Wert der kiesig, sandigen Probe KA ge.
Ist vermutlich auf die Anwesenheit von Teer-
phase in dieser Probe zuriickzufiihren. Durch
die Umverteilung dieser Teerphase als Folge
der mechanischen Bodenbearbeitung kann auch
die relativ grofie K-Reduzierung verursacht
worden sein.

Tab. 4.1: Einfluf der mechanischen Bearbeitung auf die K-Werte der kiinstlichen Proben. -

Siule Vol.-Anteil  Vol.-Anteil U des durch- K-Wert *~  Stand.-Abw. K-Minderung, bzw. -

Sand 0,5-0,8  Auelehm  stromten San- {m/sec) I-] . Brhhung* [%]
mm [%] [%] des [-] arith, Mittel ,

Siule A vor B, 85,6 14,4 1,3 2,16x10% 1,94%10°%

S#ule A nach B. 6,50%10°% 5,53x10°% 69,91

Siule B vor B. 79,5 20,5 1,3 4,54%x10°% 3,43%x10°%

Sidule B nach B. 7,23%x10°% 5,32%10°% 84,07

Saule C vor B. 82,8 17,2 1,3 1,13x10% 1,31x10°%

Séule C nach B. 1,09x10% 9,69x10:% 90,35

Siule D vor B. 94,0 6 1,3 6,20x10°% 4,01x10%

S#ule D nach B. 4,70%10% 3,20%10% 24,2

Siule E vor B. 94,0 6 1,3 2,35x10%  -9,84x10"

Siule E nach B. 7,22%10°% 3.22x10°% -32,54%

* B.: mechanische Bodenbearbeitung
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Tab. 4.2: Einflufl der mechanischen Bearbeitung auf die K-Werte der natiirlichen Proben.

Saulenmaterial Kornverteilung nach U |-] des durchstrom- K-Wert [m/sec] Stand.- K-Minderung,
DIN 4022° ten Siulenmaterials arith. Mittel Abw. [%]

G un. vor B. G, x 1,5 167 " 3,4x10% 4,4x10"
G un. nach B.* 167 3,5x10°% 8,8x10% -
KA un. vor B, G, § 45 8,110 9,24x10%
KA un. nach B. 45 7 .4%10% 8,7x10% 8,6
KA ge. vor B. G, § 84 2,7x10°% 1,2x10°%
KA ge. nach B. . 84 1,9%x10% 3,6x10°% 29,6
G un.: ungestorte Bodenprobe vom Standort Geislingen

KA un.: ungestdrte Bodenprobe vom Standort Karlsruhe

KA ge.: gestdrte Bodenprobe vom Standort Karlsrutie

B.: mechanische Bodenbearbeitung

*mechanische Bearbeitung erfolgte nur unvollstindig ‘
®G: >40% Kiesanteil; §, u: stark sandig, stark schluffig, (30%-40% der Gesamtprobe); x, u: steinig,
schluffig, (15%-30% der Gesamtprobe), s”: schwach sandig, (<15% der Gesamtprobe). Die Bestimmung
der Kornverteilung erfolgte iiber Nafisiebung DIN 18123,

Die Reduzierung der hydraulischen Durchlés-
sigkeit infolge der mechanischen Bodenbear-
beitung zeigte weiterhin bei den kiinstlichen
Proben eine deutliche Abhdngigkeit von der
anteilsmifBigen Zusammensetzung (Sand/Aue-
lehm) des Siuleninhaltes (vgl. Tab. 4.1). Die
Reduzierung der hydraulischen Durchlissigkeit
nach der mechanischen Bodenbearbeitung stieg
mit zunehmendem Anteil an gering durchlissi-
gem Feinmaterial in der Siule. Diese Beob-
achtung konnte bei den natlirlichen Proben
wahrscheinlich aufgrund der geringeren Unter-
schiede der K-Kontraste der einzelnen Zonen
und der insgesamt weiteren Korngrofienspek-
tren der einzelnen Zonen nicht nachvollzogen
werden.

Bei Siule E war die gering permeable Aue-
. lehmlage senkrecht zur DurchfluBrichtung
eingebaut. Der K-Wert der Gesamtséule ergab
sich daher als das harmonische Mittel der ver-
schiedenen K-Werte. Tatsichlich wurde bei
Siule E, bei gleicher Menge an eingebautem
Feinmaterial wie bei Sdule D, erwartungsge-
mif eine wesentlich geringere hydraulische
Durchlissigkeit vor der mechanischen Boden-
bearbeitung beobachtet. Nach der mechani-
schen Bodenbearbeitung wurde bei Saule E ein
groferer K-Wert gemessen als zuvor. Auch in
diesem Fall kam es zu einer Vergrofierung der
bindigen, gering durchlissigen Zone, die je-
doch zumindest teilweise auch besser durchlis-
sige Bereiche beinhalteten mufte, um den ge-
messenen K-Wert zustande zu bringen.
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Aus den Versuchen zu den Auswirkungen der
Bodenbearbeitung auf die hydraulische Durch-
lassigkeit kann auf eine Abhingigkeit der K-
Reduzierung von der Heterogenitit des Sy-
stems, d.h. den K-Kontrasten und dem Anteil
an Feinmaterial geschlossen werden. Die K-
Reduzierung kann als um so geringer ange-
nommen werden je geringer die Heterogenitit
d.h. die K-Kontraste sind und je kleiner der
Anteil an Feinmaterial des Systems ist. Diese
Effekte hatten bei natlirlichem Probenmaterial
daher keine so grofen Auswirkungen wie bei
dem kiinstlich hergestelitem Probenmaterial.
Bei KA un waren starke Schwankungen und
eine tendenzielle Abnahme der hydraulischen
Durchldssigkeit durch die Bildung von Bio-
masse in der Sdule zu beobachten. Die Bildung
von Biomasse erfolgte wohl aufgrund der ver-
besserten Milieubedingungen (O,-Zufuhr).

4.1.2 Tracerversuche

Anhand der Tracerversuche wurden die Ver-
inderungen des effektiven Porenvolumens
bzw. der effektiven Porositdt und des longitu-
dinalen Dispersionskoeffizienten durch die
mechanische Bodenbearbeitung  untersucht
(vgl. Kapitel 3.4.1).

Eine erhebliche Verdnderung der hydrauli-
schen Parameter durch die mechanische Bo-
denbearbeitung war auch bei der Betrachtung
der effektiven Porositdt bzw. dem effektiven
Porenvolumen der Sidule festzustellen. In Abb.
4.2 sind exemplarisch am Beispiel von Saule A
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Abb, 4,2: Tracerdurchgangskurven der Siule A vor
und nach der mechanischen Bodenbearbeitung.

die Tracerdurchgangskurven vor und nach der
mechanischen Bodenbearbeitung dargestellt.
Bei den kiinstlich befiillten Sdulen war bei
allen Versuchen eine deutliche Reduzierung
der effektiven Porositit, bzw. des effektiven
Porenvolumens feststellbar (vgl. Tab. 4.3).
Die Reduzierung der effektiven Porositit bzw.
des Porenvolumens war wiederum auf die
Vermischung von feinkérnigem Material mit
dem besser durchlissigen Material zuriickzu-
fithren.

Die Reduzierung der effektiven Porositit war
bei den Siulen mit natiirlichem Probenmaterial
sowohl bei den ungestorten als auch bei den
gestorten Proben deutlich geringer als bei den
kiinstlich befiillten Sdulen. Weiterhin wurde
die Porositit nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung mit zunehmendem Anteil an gering
durchlissigem Feinmaterial in der Sdule stir-
ker reduziert (vgl. Tab. 4.1 und Tab. 4.3).
Diese Beobachtung deckt sich mit Versuchen
an bindren Kugelgemischen (v. ENGELHARDT,
1960). In diesen Versuchen wurde der Einflu
der Mischung von zwei verschiedenen Gro-
Benklassen kugeliger Korner auf das Porenvo-
lumen untersucht. Dabei wurde festgestellt,
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Abb. 4.3: Gemessene Tracerdurchgangskurve der
Siule D und Modellierung.

daf} eine zunehmende Variabilitét in der Grofie
der Teilchen die Porenvolumina verkleinert.
Man kann dies durch Beobachtungen an Béden
bestitigen, wo ebenfalls bei der geringsten

Sortierung, wie z.B. im Geschiebe- oder So-

lifluktionsmaterial die dichtesten Lagerungen
auftreten. Zudem wurde bei diesen Versuchen
eine Verringerung der Porenvolumen mit zu-
nehmendem Anteil der kleineren Kérner bis zu
einem Anteil von ca. 40 % beobachtet. Die
Vermischung von feinkdrnigem und besser
durchldssigen Material erklirt auch die beob-
achteten Setzungserscheinungen des Sdulenin-
halts nach der mechanischen Bodenbearbei-
tung. Dementsprechend wurden die grofiten
Setzungserscheinungen bei den Versuchen
beobachtet in denen es zu den grofiten Redu-
zierungen der Porositdt und des K-Wert kam.

Die longitudinale Dispersion D, bzw. die Dis-
persivitdt o; wurde gemi8 der in Kapitel 3.4.1
beschriebenen Vorgehensweise ermittelt. In
Abb. 4.3 ist exemplarisch am Beispiel von
Sdule D eine gemessene Durchgangskurve des
Tracers sowie die bestmogliche Modellierung
des Tracerdurchgangs, mit D, als Fittingpara-
meter dargestellt.

Tab. 4.3: Anhand der Tracerversuche ermittelte hydraulische Parameter der kiinstlichen Proben.

PV n.  n,Reduktion o, nach Gl (3-3) o, nach Gl. (3-5) o, Erhéhung bzw. Erniedri-
L ] [%]} fcm] fcm) gung*
nach Gl. (3-3) [-]
Siule A vor B. 12,73 0,36 0,63 0,38
Siule A nach B. 7,9 0,25 30,1 1,76 1,3 2,8
Siule B vor B. 8,5 0,28 0,86 0,62
Siule BnachB. 7,4 0,21 22,1 2,2 2,2 2,5
Siule C vor B. 10,13 0,29 0,34 0,24
Siule CnachB. 7,65 0,22 24,5 3,5 3.1 10,3
Siule D vor B, 13 0,41 0,36 0,35
Siule DnachB. 11,76 0,37 9,5 0,47 0,48 1,3
Siule E vor B. 13,9 0,44 0,47 0,46
Siule E nach B. 13,6 043 2 0,45 0,45 0,96*
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Tab. 4.4: Anhand der Tracerversuche ermittelte hydraulische Parameter der natiirlichen Proben.

PV n, n, Reduktion o, nach Gl. (3-3) o nach Gl. (3-5) o, Erhohung
L] [ [%] [cm] [cm] nach Gl. (3-3) [-]

G un. vor B. 5,8 0,19 3,2 2,9

G un nach B. 5,8 0,19 - 3,2 29 -

K un vor B. 9,76 0,32 0,80 0,76

K un nach B. 9,15 030 . 6,3 0,88 0,79 1,1

K ge vor B. 20,55 0,17 3,8 3,62

_K ge nach B. 20,0 0,16 5,9 4,3 4,66 1,13

Eine vollstindige Modellierung des Tracer-
durchgangs war nicht zu realisieren, da die
verwendete Losung der Advektions-Dis-
persions-Gleichung von einem homogenen
porésen Medium ausgeht. Die Anpassung des
Modells an den gemessenen Tracerdurchgang
war daher um so besser je geringer der Anteil
an Feinmaterial, d.h. je geringer der Grad der
Heterogenitit war.

In Abb. 4.4 ist der direkte Vergleich der Tra-
cerdurchgangskurven bei gleichen Abstandsge-
schwindigkeiten am Beispiel von Sdule A, vor
und nach der mechanischen Bodenbearbeitung,
normiert auf das jeweils bei C/C,=0,5 be-
stimmte Porenvolumen, dargestellt. Wie aus
Abb. 4.4 und Tab. 4.3 zu ersehen ist, nimmt
die Dispersivitit nach der mechanischen Bo-
denbearbeitung bei allen Siulen zu (ausge-
nommen Siule E). Bei Siule E lag bereits vor
der mechanischen Bodenbearbeitung eine rela-
tiv hohe Dispersivitit vor, die durch die
Durchstromung der senkrecht zur Strémungs-
richtung eingebauten Schlufflage auf bevor-
zugten Wegsamkeiten verursacht sein konnte.
Nach der mechanischen Bodenbearbeitung kam
es durch den Wegfall der bevorzugten Weg-
samkeiten zu einer Erniedrigung der Dispersi-
vitit.

Die Dispersivitit hdngt vor allem von der
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Abb. 4.4: Tracerdurchgangskurven der Siule A vor
und nach der mechanischen Bodenbearbeitung (auf
das jeweilige Porenvolumen bei C/Co=0,5 nor-
niert).

Korn- bzw. Aggregatgréfie und dem Ungleich-
formigkeitsgrad der Probe ab (KLOTZ et al.,
1980). Bei den durchgefiihrten Siulenversu-
chen konnten vor der mechanischen Bodenbe-
arbeitung die Auswirkungen beider Effekte auf
die Dispersivitit beobachtet werden (LEMP,
1996). Dabei waren beide Effekte, wenn auch
in unterschiedlichem AusmaB fiir die beobach-
tete Erhohung der Dispersivitit nach der me-
chanischen Bodenbearbeitung verantwortlich.

Durch die gleichmiBige Einlagerung von
Feinmaterial in die besser durchlissigen gro-
fen Poren und dem damit erhdhten Ungleich-
formigkeitsgrad des effektiv durchflossenen
Séulenmaterials, also durch Veridnderungen im
Porenmalfistab, war die erhohte Dispersivitit
mit einer fritheren Ankunftszeit des Tracers
und einem spdteren Erreichen der Ausgangs-
konzentration allerdings nur unzureichend zu
erklidren. Die Erhohung der Dispersivitit kann
anschaulich nur, wie schon in Kapitel 4.1.1
erwihnt, mit der Bildung von gréfieren gering-
bis undurchldssigen Bereichen erklédrt werden,
die im Séulenmafstab zu grofieren Unterschie-
den der Fliefistrecken und damit zu unter-
schiedlichen Ankunftszeiten des Tracers fiihr-
ten. Die uneinheitliche Vermischung der unter-
schiedlichen KorngréBenfraktionen und somit
die VergroBerung der undurchlissigen Berei-
che konnte auch nach dem schichtweisen Aus-
bau des Probenmaterials visuell bestitigt wer-
den (LEMP, 1996). Wie bei den anderen hy-
draulischen Parametern wurde auch bei den
Auswirkungen der mechanischen Bodenbear-
beitung - auf die Dispersivitit ein deutlicher
Unterschied zwischen dem natiirlichen Pro-
benmaterial und dem kiinstlich hergestellten
Probenmaterial einerseits und dem kiinstlichen
Probenmaterial mit unterschiedlichem Fein-
kornanteil andererseits beobachtet. Die grofie-
ren Anderungen der Dispersivitit wurden wie-
derum bei den Proben mit der grofiten Hetero-
genitit (hohe K-Kontraste sowie hoher Fein-.



kornanteil vor der mechanischen Bodenbear-
beitung) festgestellt, da diese Charakteristik
die Ausbildung von grofieren undurchléssigen
Zonen beglinstigte.

Analog zur K-Reduzierung und der Reduzie-
rung der effektiven Porositit konnte die Erho-
hung der Dispersivitit als um so geringer an-
genommen werden je geringer die Heterogeni-
tdt d.h. in diesem Fall die K-Kontraste waren
und je kleiner der Anteil an Feinmaterial des
Systems war. Die Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung in Bezug auf die Dis-
persivitit waren daher bei dem natiirlichem
Probenmaterial geringer als bei dem kiinstlich
hergestelltem Probenmaterial (vgl. Tab. 4.3
und Tab. 4.4).

4.1.3 Triibe

Der Triibeaustrag wurde gemdf der in Kapitel
3.4.3 beschriebenen Vorgehensweise ermittelt.
In Abb. 4.5 sind die Ergebnisse der Triibebe-
stimmung am Beispiel von Sdule A graphisch
dargestellt.

In Abb. 4.5 erkennt man die erhohten Triibe-
werte infolge der mechanischen Bodenbear-
beitung, was mit einem verstirkten Austrag
von feinen Ton- und Schluffpartikeln einher
geht. Zu vergleichsweise geringen Anstiegen
der Triibewerte kam es jeweils zu Beginn der
Tracerversuche und wihrend des Tensideinsat-
zes. Dies kann auf beim Tracer- bzw. Ten-
sidstart in das System eingebrachte Luftblasen,
welche beim Aufsteigen in der Siule feinkor-
niges Material mitreien, zuriickzufiihren sein
oder durch die dispergierende Wirkung der
Salz- bzw. Tracerlosung verursacht werden.
Anhand eines in den Versuchen mit den kiinst-
lich befiillten Séulen verwendeten Auelehms
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Abb. 4.5: Triibeentwicklung im Elutionsverlauf bei
Saule A. ‘ :
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Abb. 4.6: Zusammenhang zwischen Feststoffgehalt
X [mg/L] und Tribe TR [FNU) fiir Suspensionen
eines Auelehms (lineare Regression).

Tab. 4.5: Triibewerte und Feststoffgehalte unmit-
telbar nach der mechanischen Bodenbearbeitung.

Triibe [FNU] Feststoffeehalt [g/L]
Séule A - 2980 1,1
Séule B 3570 1,3
Séule C 2340 0,87
Séule D 1820 0,68
Saule E 1560 0,58
G un. 1080 0,4
Ka un. 785 0,29
Ka ge 1300 0,48

wurde der Zusammenhang zwischen der Trii-
bung und dem Feststoffgehalt bestimmt. Durch
eine lineare Regression der Datenreihe wurde
der Eichfaktor mit 0,372 [M/(L®FNU)] be-
stimmt (Abb. 4.6). Dieser Eichfaktor erlaubte
eine Bestimmung der Feststoffgehalte der Was-
serproben aus den Triibewerten.

In Tabelle 4.5 sind die unmittelbar nach der
mechanischen Bodenbearbeitung auftretenden
Tritbewerte sowie die daraus mit dem oben
ermittelten Eichfaktor berechneten Feststoffge-
halte der Proben zusammengestellt.

Die Triibewerte erreichten besonders bei den
kiinstlich befiillten Proben mit grofem Fein-
kornanteil hohe Werte. Aber auch bei den
natiirlichen Proben traten Feststoffgehalte auf,
die bei einer grofmafstiblichen Anwendung
der mechanischen Bodenbearbeitung zu Ver-
stopfungen bei den eingesetzten Grundwasser-
entnahmesystemen fithren konnten.



4.2 Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung auf
die pneumatischen und boden-
physikalischen Parameter

4.2.1 Ungestorte Proben

Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf die pneumatischen und boden-
pysikalischen Parameter wurden an zwei unge-
stort entnommenen Proben aus der ungesittig-
ten Zone ermittelt. Beide Bodenproben konn-
ten aufgrund der Vorerkundungen des jeweili-
gen Standortbiiros sowie eigenen Beobachtun-
gen als Auffilllungsmaterial bestehend aus
Auelehmen vermischt mit Bauschutt (Ziegel,
Mauersteine, Betonstiicke) angesprochen wer-
den. Das Probenmaterial unterschied sich da-
hingehend, daf} bei der BTEX-Probe das grobe
Auffiillungsmaterial (bis zu Kiesgréfie) in den
Auelehm eingearbeitet war, wihrend bei der
CKW-Probe eine deutliche Zonierung zwi-
schen dem groben Auffiillungsmaterial (Kies-
und Steingréfe) und dem Auelehm vorhanden
war (Abb. 4.7). Da an beiden Probenahmeor-
ten die Auffiillungen bereits vor ca. fiinfzig
Jahren erfolgten und diese Auffiillungen tiber-
baut worden waren, lagen die ermiitelten Po-
renvolumina (vgl. Tab. 4.5) des Auelehms vor
der mechanischen Bodenbearbeitung innerhalb
der Schwankungsbreite der Porosititen (39 %-
56 %) von natlirlichen Schluffbéden (SCHEFFER
& SCHACHTSCHABEL, 1984). Der untersuchte
schluffige Anteil des Probenmaterials konnte
daher als reprisentativ fiir die in Stiddeutsch-
land hdufig anzutreffenden Auesedimente in
Talauen angesehen werden, auf denen in vielen
Fillen Industriestandorte mit dem entsprechen-
den Kontaminationspotential anzutreffen sind.

Die volumetrischen Anteile von Gas, Wasser
und Feststoff am 3-Phasen-System des unge-
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Abb. 4.7: Aufbau der CKW-Probe (links) und
der BTEX-Probe (rechts).
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storten Bodens sind exemplarisch am Beispiel
der BTEX-Probe in Abb. 4.8 dargestellt. Abb.
4.8 zeigt den geringen Anteil der Bodenluft am
3-Phasen-System der ungesittigten Bodenzone.

. Die boden-physikalischen Parameter des Aue-

lehms der beiden ungestorten Proben zeigten
eine fast vollstindige Sittigung des Poren-
raums mit Wasser (Tab. 4.5). Dieser hohe
Séttigungsgrad des Porenraums mit Wasser
war auch bei der Untersuchung eines natiirlich
gelagerten  Auelehmbodens  festzustellen
(KLEIN, 1992). Untersuchungen zur Gasdurch-
lassigkeit dieses Auelehmbodens ergaben fiir
vier Stechzylinderproben aus unterschiedlichen
Tiefen eines Bodenprofils bei Driicken von 0
bar bis 1 bar im Labormafstab keine Gas-
bzw. Luftdurchlidssigkeit. Bei Untersuchungen
zur Gasdurchlédssigkeit vergleichbarer verwit-
terter  pelitischer  Lockergesteine  stellte
GEWALD (1989), ebenfalls an Stechzylinder-
proben, eine signifikante Durchlédssigkeit fiir
Luft erst ab einem Wassersittigungsgrad unter

-60% fest. Bei Sittigungsgraden groBer als

60% existierte noch keine zusammenhéngende
Luftphase, d.h. es liegt keine effektive Poro-
sitdt fiir Luft vor. Die oben angefithrten Sitti-
gungsgrade des Porenraums mit Wasser und
die experimentelle Feststellung der Luftun-
durchldssigkeit, d.h. das Fehlen einer effekti-
ven Porositit fiir Luft, wurden an Stechzylin-
derproben mit einem maximalen Durchmesser
von 5.cm ohne erkennbare Makrostrukturen
(Fissuren, Bioturbationsspuren, 0.4.) ermittelt.
Die Bestimmung der effektiven Porositit fiir
Luft n, der gesamten Sidule (Durchmesser: 40
cm) anhand der durchgefiihrten Tracerversuche
erfaite jedoch diese Makrostrukturen und er-
gab die in Tab. 4.6 dargestellten Werte. Abb.

4.9 zeigt die bei der BTEX-Probe beobachtete

Tracerdurchgangskurve vor der mechanischen
Bodenbearbeitung.

Luftraum ‘(’;vas
asser
B Feststoff

Totyolumen

Volumen [%}]

Abb. 4.8: Volumetrische Anteile von Gas, Wasser
und Feststoff am 3-Phasen-System des ungestorten
Bodens (BTEX-Probe). :




Da die BTEX-Probe nur ca. die Hilfte der
Stahlsdule ausfiillte (vgl. Abb. 4.7) muBte von
den ermittelten Werten der effektiven Luft-
porositit das sehr grofe Totvolumen von 66 L
abgezogen werden. Der so ermittelte Wert der
effektiven Luftporositit war daher mit einem
hohen Fehler behaftet und somit nur als An-
haltswert aufzufassen, Bei dem auf diese Weise
fir die ungestrt entnommene BTEX-Probe
ermittelten Wert von 4 % effektivem Poren-
volumen fand die Luftstromung in der Probe
nicht homogen durch die Poren statt, sondern
war auf einzelne Fissuren und Makroporen,
analog zum Trennflichengefiige eines Fest-
gesteines, beschrinkt. Der fiir die ungestirte
CKW-Probe ermittelte und im Vergleich zur
" BTEX-Probe hohe Wert der effektiven Lufi-
porositit von 28,5 L bzw. 40,3 L (Tab. 4.6)
war auf das Vorhandensein von grofien lufige-
filllten Hohlrdumen zwischen den sich im unte-
ren Teil der Probe befindenden Mauersteinen
zuriickzufiihren (vgl. Abb. 4.7). Da sich die
Auelehmanteile der untersuchten Proben in
Bezug auf sichtbare Makrostrukturen nicht
unterschieden und auch die boden-
physikalischen Parameter der Proben ver-
gleichbar waren, konnte fiir den Auelehmanteil
der CKW-Probe ebenfalls eine inhomogene
Durchstromung auf einzelnen Fissuren und
Makroporen angenommen werden.

Weiterhin wurde an den ungestérten Proben
anhand der Tracerversuche nach Gl. (3-3) der
Dispersionskoeffizient D, und daraus abgeleitet
die longitudinale Dispersivitit o, bestimmt.
Die Tracerversuche wurden bei relativ hohen
Abstandsgeschwindigkeiten (ca. 2 m/h) durch-
gefiihrt um sicherzustellen, daB -die mechani-
sche Dispersion den dominierenden Vorgang
gegeniiber der molekularen Diffusion des Tra-
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Abb. 4.9: Tracerdurchgangskurve (CO,) bei der

BTEX-Probe vor der mechanischen Bodenbearbei-

tung. -

cergases in der Luft darstellte. Um mit der
longitudinalen Dispersivitit o, eine material-
spezifische Kenngrofie zu erhalten, wurde der
durch die Tracerversuche ermittelte hydrody-
namische Dispersionskoeffizient D, mit dem
darin enthaltenen Anteil der molekularen Dif-
fusion korrigiert. Da die Luft kein pordses
Medium durchflo, wurde der Anteil der mo-
lekularen Diffusion durch Abzug des moleku-
laren Diffusionskoeffizienten D, von CO,
(Tracergas) in Luft vom ermittelten Disper-
sionskoeffizient D, beriicksichtigt. Fiir D, von
'CO, wurde bei 15 °C mit der FSG-Methode
(LYMAN et al., 1990) ein Wert von 0,146
cm?/sec ermittelt. In Tab. 4.6 sind die direkt
ermittelten Dispersivititen und die mit dem
Anteil der Diffusion korrigierten Dispersiviti-
ten dargestellt. Eine Modellierung des Tracer-
durchgangs mit D, als Fittingparameter wurde
nicht durchgefiihrt, da die verwendete Losung
der Advektions-Dispersions-Gleichung von
einem homogenen pordsen Medium ausgeht,
das bei den ungesittigten Proben nicht gegeben
war. Die Permeabilitit der Proben konnte auf-
grund des Versuchsaufbaus nur unzureichend
bestimmt werden. Auf eine Darstellung wurde
daher verzichtet.

42,2 Mechanisch bearbeitete Proben

Nach Ermittlung der pneumatischen und bo-
den-physikalischen Parameter der ungestorten
Bodenproben wurde die mechanische Bodenbe-
arbeitung durchgefiihrt. Die mechanische Bo-
denbearbeitung erfafte im- Fall der CKW-
Probe den oben anstehenden ca. 40 cm méchti-
gen Auelehm vollstindig, konnte jedoch in der
darunter liegenden Zone mit grobem Material
nicht durchgefiihrt werden. Die BTEX-Probe
konnte aufgrund der in den Auelehm eingela-
gerten groben Bestandteile nur unvollstindig
aufgelockert werden, so daB nur die obersten
10 cm bis 15 cm des Auelehms erfafit wurden.

Die mechanische Bodenbearbeitung bewirkte in
der ungesittigten Zone in den bearbeiteten
Bereichen beider Proben ein Aufbrechen des
ungestorten kompakten Bodens in kleinere
Aggregate mit einem Durchmesser zwischen
3 cmund 10 cm. Der mittlere Aggregatdurch-
messer lag bei ca. 5 cm. Abb. 4.10 zeigt
schematisch anhand der BTEX-Probe die ent-
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Abb. 4. 10 Volumetnsche Anteile von Gas, Wasser
und Feststoff am 3-Phasen-System des Bodens
(BTEX-Probe) nach der mechanischen Bearbeitung.

standenen Aggregate sowie die deutlich in
Richtung der Bodenluft verschobenen Gas-
Anteile am 3-Phasen-System des Bodens.

- Abb. 4.11 zeigt die stark unterschiedlichen
Anteile von Gas, Wasser und Feststoff bei den
einzelnen durch die mechanische Bodenbear-
beitung entstandenen Aggregaten und der ge-
samten bearbeiteten Zone. Die entstandenen
Aggregate machten daher eine Unterscheidung
der ermittelten Porositdt der Gesamtprobe in
die Porositit zwischen den entstanden Aggre-
gaten, der sogenannten Interaggregatporositit
und der Porositit in den einzelnen Aggregaten,
der sogenannten Intraaggregatporositit not-
wendig. Die bei beiden Proben beobachtete
Zunahme der lufterfiillten Porositit (vgl. Tab.
4.5) war auf die neu entstandenen luftgefiillten
Hohlrdume zwischen den entstandenen Aggre-
gaten, also der Interaggregatporositit zurlick-
zufihren. Eine Zunahme der Intraaggregat-
porositit konnte nicht beobachtet werden.

Da durch die mechanische Bodenbearbeitung
keine Veridnderung des Wassergehaltes verur-
sacht wurde (vgl. Tab. 4.6) sind die Intraag-
gregatporen in den Aggregaten weiterhin zum
iberwiegenden Teil mit Wasser gefiillt.

Die Verinderungen der bodenphysikalischen

Parameter durch die mechanische Bodenbear-

Tab. 4.6: Boden-physikalische Parameter der Proben.
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Abb. 4.11: Volumetrische Antelle von Gas, Wasser
und Feststoff am 3-Phasen-System des Bodens
(BTEX-Probe) bei einzelnen Aggregaten (rechts)
- und der bearbeiteten Zone (links).
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beitung sind in Tab. 4.6 dargestellt. Durch die
verwendete Stechzylindermethode war es
schwierig représentative Probenahmen durch-
zufiihren, da die durch die mechanische Bo-
denbearbeitung entstandenen Aggregatdurch-
messer (3cm bis 10 cm) und die Durchmesser
der Stechzylinder (5 cm) in der gleichen Gro-
Benordnung lagen. Dementsprechend zeigten
die anhand dieser Methode bestimmten Ge-
samtporosititen (Interaggregat- und Intraag-
gregatporositit) der beiden untersuchten Pro-
ben relativ starke Abweichungen (vgl. Tab.
4.6). Die neu entstandene Interaggregatporo-
sitdit konnte auch durch die beobachtete He-
bung des Bodens. abgeschitzt werden. Das
Volumen des gehobenen Bodenmaterials ent-
sprach dem Volumen der neu entstandenen
Interaggregatporositit.

Durch die nach der mechanischen Bodenbear-
beitung durchgefiihrten Tracerversuche konnte
die Verdnderung der effektiven Porositit fiir
Luft bzw. die neu entstandene Interaggregat-
porositit festgestellt werden.

Bei der BTEX-Probe konnte nach der mecha-
nische Bodenbearbeitung bedingt durch den
geringen Auflockerungsgrad, aber vor allem
dadurch, daB das Totvolumen durch die unre-

Siulenmaterial Kornver- Porositit Wassergehalt Sittigung des Wassersittigung  spezifische
'teilung nach [-] [%] Porenraums des Porenraums  Dichte
v DIN 4022° ‘ mit Luft [%] [%] [g/cm?]
BTEX-Probe vor B. * U,t,g’s” 038,043 22;26,6 5,25; 6,4 94,75; 93,6 2,7
BTEX-Probe nach B. * , 0,74, 0,76 28; 31 *73;75 ©26,25; 27 2,7
CKW-Probe vor B. " U, %5, t°  0,41-0,47 25-28, 1-10 90-99 2,7
(44) 25,8)
) CKW-Probe nach B. " 0,49-0,57 (25) ©30-50; (39)  ©50-70; (61) 2,7
62

? Doppelbestimmungen, b Variationsbreite des Bodenproﬁls 4 Proben, Mittelwert in Klammern, ¢ Interaggre—

gatporositit



Tab. 4.7: Anhand der Tracerversuche ermittelte pneumatische Parameter der natiirlichen Proben.

Sdulenmaterial PV [L] Integra- PV* n*[-] n, aus Integra- o, nach Gl. o abziig-
tion liber Kurve  [L] aus aus tion iiber Kurve (3-3) lich D,
Gl. (3-2) C/C,=0,5 C/C,=0,5 {cm] [em)
BTEX-Probe vor B. (71)ca. 5 (63)- n.b. 0,04 14,6 9,7
BTEX-Probe nach B. D 63)n. b. n. b, n.b. 14,6 9,7-
CKW-Probe vor B. 403 28,5 0,25 0,35 20,5 *7,8
CKW-Probe nach B. 453 32,3 0,29 0,4 *34 *31

*Werte wurden nach Abzug von abgeschétztem Totvolumen 66 L ermittelt.
*FlieBgeschwindigkeiten variierte um den Faktor 1,1 daher o-ErhShung nicht gleich.
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Abb. 4.12: Tracerdurchgangskurven der CKW-
Probe vor und nach der mechanischen Bodenbear-
beitung.

gelmiBige Oberfliche der Bodenprobe nicht
mehr ausreichend genau abgeschitzt werden
konnte, eine Verinderung des effektiven Po-
renvolumens durch Tracertests nicht nachge-
wiesen werden. Bei der CKW-Probe konnte
anhand der durchgefiihrten Tracertests eine
Zunahme der effektiven Porositit bedingt
durch die neu entstandene Interaggregatporo-
sitdt beobachtet werden (vgl. Tab. 4.7). Die
ermittelten Tracerdurchgangskurven vor und
nach der mechanischen Bodenbearbeitung sind
in Abb. 4.12 dargestellt. Anhand der CKW-
Probe konnte auch die Verinderung der lon-
gitudinalen Dispersivitit durch die mechani-
sche Bodenbearbeitung ermittelt werden (vgl.
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Abb. 4.13: Tracerdurchgangskurven der CKW-
. Probe vor und nach der mechanischen Bodenbear-
beitung (auf das jeweilige Porenvolumen bei
C/Cy=0,5 normiert).

Tab. 4.7, Abb. 4.13). Die Erhohung der Dis-
persivitit durch die mechanische Bodenbear-
beitung kann eventuell auf die vergroBerten
Oberflichen und damit z.B. auf die zunehmen-
de Anzahl von ,dead end“ Poren zuriickge-
fiihrt werden. Weiterhin wiére auch eine Ver-
groBerung der Variation der Durchmesser der
Luftkanile bzw. Porenrdume und eine daraus
resultierende Variation der FlieBgeschwindig-
keiten, fiir die beobachtete erhohte Dispersion
denkbar. Eine eindeutige Erkldrung der beob-
achteten Dispersionszunahme 14t sich wegen
der Vielzahl der moglichen sich zum Teil
wahrscheinlich iiberlagernden Effekte die zu
Variationen der FlieBgeschwindigkeiten fiihr-
ten konnen und auch aufgrund der wenigen
durchgefiihrten Versuche, nicht geben.

4.3 Zusammenfassung und Dis-
kussion von Kapitel 4.1 und
4.2

e Im gesittigten Bereich wurde durch die
Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung bei den durchgefiihrten Siulenver-
suchen eine Verringerung des Porenvolu-
mens und damit einher gehend das Auftre-
ten von Setzungen beobachtet, Die Verrin-
gerung des Porenvolumens war vom Anteil
des Feinmaterials im System abhéngig.

e Im ungesittigten Bereich - wurde durch die
Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung bei den durchgefiihrten Saulenver-
suchen eine Vergriferung des Porenvolu-
mens und damit einher gehend das Auftre-
ten von Hebungen beobachtet.

* Im gesittigten Bereich kam es durch die
Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung zu einer VergroBerung der imper- -



meablen Zonen und somit zu einer Reduzie-
rung der K-Werte.

o Im ungesittigten Bereich kam es durch die
Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung zu einer Verkleinerung der imper-
meablen Zonen. Eine Steigerung der K-
Werte konnte zwar nicht gemessen werden,
kann aber aufgrund der beobachteten Ver-
dnderung der Bodenstruktur (kompakter,
dichter Boden = aggregierter Boden) als
gesichert angenommen werden.

Die unterschiedlichen Auswirkungen der me-
chanischen Bodenbearbeitung in der gesittigten
und der ungesittigten Zone waren wohl auf das
Vorhandensein bzw. Nichtvorhandensein der
Kohision zuriickzufilhren. Die Kohésions-
bzw. Anziehungskrifte der Bodenteilchen im
ungeséttigten Bereich bewirkten, dafl die durch
Lockerungsmafnahmen geschaffenen Aggre-
gate zumindest zeitweise stabil bleiben und
sich gegeneinander abgrenzen (HARTGE,
1978). Mit zunehmendem Wassergehalt nimmt
die Kohésion ab und ist bei breiigen Bdéden
null (PRINZ, 1982). Im gesittigten Bereich trat
daher keine Kohésion auf und die in den Séu-
len vorliegenden Tonkérper wurden durch die
mechanische Bodenbearbeitung nicht in kleine-
re Aggregate zerteilt wie bei den ungesittigten
Versuchen, sondern vermischten sich praktisch
vollstindig mit dem umgebenden Sand zu gro-
feren impermeablen Zonen als zuvor. Die
Kohision ist abhidngig vom Anteil der Ton-
minerale und tritt deshalb nur bei bindigen
Boden auf. Bei ungesittigten reinen Sandbdden
tritt daher keine Kohision auf und unter der
Annahme, daB die Kohision den entscheiden-
den Parameter fiir die Auswirkungen der me-
chanischen Bodenbearbeitung darstellt, wiren
bei reinen Sandbtden dhnliche Effekte wie in
der gesittigten Zone zu erwarten (Verkleine-
rung des Porenvolumens und Vergroferung
der geringdurchlissigen Bereiche).

e Die bei den ungesittigten Proben ermittel-
ten Dispersivititen waren bei gleicher Siu-
lenlinge (1 m) -eine MaBstabsabhingigkeit
der Dispersivitidt (GELHAR, 1986) scheidet
somit aus- grofer als die Dispersivititen der
gesittigten Proben.
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Dieser Unterschied kann auf das verstirkte
Auftreten individueller, unterschiedlich langer
FlieBstrecken der quasi "gekliifteten” ungesit-

tigten Proben zurtickgefiihrt werden

e Bei allen Sdulenversuchen wurde nach der
Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung eine Erhohung der Dispersion und
damit bei Betrachtung dieses Parameters ei-
ne Zunahme der Heterogenitit festgestellt.



4.4 Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung in
der ungesiittigten Zone auf
die Freisetzung von CKW

Um die Auswirkungen der mechanischen Bo-
denbearbeitung auf die Freisetzung organischer
Schadstoffe aus einer Bodenprobe beurteilen zu
konnen ist es notwendig, den Prozef der
Schadstofffreisetzung und die daraus resultie-
renden Freisetzungsraten zu ermitteln. Die Be-
antwortung dieser Fragestellung reduziert sich
oftmals auf die Feststellung des Befundes, ob
in der kontaminierten Bodenprobe bzw. an
dem Standort der Schadstoff in Phase vorliegt
oder nicht. Beim Vorliegen von Schadstoffen
in eigener Phase kann als mafgebender Frei-
setzungsproze§ die Losung bzw. Verdunstung
aus der organischen Phase angenommen wer-
den. Beim Nichtvorliegen von Schadstoffen in
eigener Phase kann als Freisetzungsprozef die
Diffusion der Schadstoffe aus impermeablen
Bereichen angenommen werden (vgl. Kapitel
2.2).

4.4.1 Ungestorte grofiskalige Probe

Bei den Erkundungen des Standortbiiros, der
Entnahme von Bodenproben wihrend der Pro-
benahme und im Verlauf des Versuches und
ihrer anschlieBenden organoleptischen und
analytischen Begutachtung konnten keine An-
zeichen fiir die Anwesenheit von organischer
Fliissigphase festgestellt werden. Die Nichtan-
wesenheit von organischer Phase in der ge-
samten Bodenprobe (ca. 0,125 m?) kann bei
diesemn grofien Bodenvolumen letztendlich
nicht aus der zwangslaufig begrenzten Auswahl
von Bodenproben sondern nur aus der Bepro-
bung der mobilen Phase (hier Bodenluft) ge-
schlossen werden, da die perkolierende Luft
die gesamte Bodenprobe durchstromt und da-
her das Elutionsverhalten die gesamte Probe
charakterisiert. '

Aus der Beprobung der Bodenluft ergaben sich
folgende Anhaltspunkte fiir das Nichtvorhan-
densein von Schadstoffen in Phase bzw. An-
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Abb. 4.14: Abhingigkeit der Schadstoffkonzentra-
tion von der Durchflufirate.

haltspunkte  einer  diffusionskontrollierten

Schadstofffreisetzung: '

— Die Schadstoffkonzentrationen (PCE) des
Eluats (ca. 3000 mg/m?®) im Gleichge-
wichtszustand vor Beginn der Elution wa-
ren deutlich unterhalb der Sittigungskon-
zentration (vgl. Tab. 3.3).

— Die Schadstoffkonzentrationen im Eluat der
Probe waren, nachdem die Schadstoffaus-
tragsrate im Verlauf der Elution auf einen
relativ konstanten niedrigen Wert abgefallen
war (vgl. Abb. 4.17), von der DurchfiuB-
rate der mobilen Phase (Luft) abhingig,
d.h. bei einer Erh6hung der Durchflufirate
wurde eine Erniedrigung der Eluatkonzen-
tration beobachtet und umgekehrt. In Abb.
4.14 ist dieser Zusammenhang fiir den Zeit-
raum zwischen dem 78. Tag und dem 92.
Tag nach Beginn der Elution dargestelit.

— Durch Normierung der Konzentrations- und
Durchflufwerte sowie der Austragsrate auf
das jeweilige arithmetische Mittel konnten
diese unterschiedlichen Parameter durch die
Abweichungen von ihrem Mittelwert mit-
einander verglichen werden (Abb. 4.15).
Dabei zeigte -sich, daB die Schadstoff-
austragsrate F [mg/h] von der Durchfluf-
rate weitgehend unabhingig war. Dieser
Sachverhalt wird auch durch den geringen
Variationskoeffizienten (Standardabwei-
chung dividiert durch den Mittelwert) der
Austragsrate wiedergegeben (Tab. 4.8).
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Abb. 4.15: Abweichung vom Mittelwert (1) von
Durchfluff, Konzentration und Austragsrate.

Diese Befunde konnen nach GRATHWOHL &
REINHARD (1993) dahingehend interpretiert
werden, daB eine durch die Diffusion limitierte
Austragsrate existiert, und somit eine Abhén-
gigkeit der Schadstoffdesorption von der
Durchflufmenge bzw. der Abstandsgeschwin-
digkeit nicht zu erwarten ist.

— Weiterhin zeigte sich zu Beginn der Elution
bei einer doppel-logarithmischen Darstel-
lung der Schadstoffaustragsrate gegen die
Zeit ein Kurvenverlauf der einer Geraden
mit der Steigung von -'4 entspricht (vgl.
Abb. 4.16).

Der Kurvenverlauf in Abb. 4.16 ist durch die

Kurzzeitapproximation von Gl. (2-4) fiir
(Dt/a*<0,1) gegeben:
D 1
= / e 4-1
F M eq3 T a2 ﬁ [ ]

Demzufolge nehmen die Freisetzungsraten bei
einer diffusionskontrollierten Freisetzung zu
Beginn der Desorption mit dem Kehrwert der
Wurzel der Zeit ab. In einer doppel-logarith-
mischen Darstellung der Schadstoffaustragsrate
gegen die Zeit erhilt man daher eine Gerade
mit der Steigung von -%.

Tab. 4.8: Vergleich von Durchfluf, Konzentration -

und Austragsrate vom 78-92 Versuchstag.

Durch-  Konzen- Austrags-
flup tration rate
[L/h]  [mg/m’] [mg/h]
Mittel der Werte vom 28,03 17,34 0,37
78-92  Versuchstag
(n=31)
Stabw. 15,46 9,35 0,054
Variationskoeffizient. 0,551 0,539 0,147

(Stabw./Mittelwert)
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Abb. 4.16: Abnahme der Schadstoffaustragsrate im
Lauf der Zeit in doppel-logarithmischer Darstel-
Iung.

— Weiterhin war aus den durchgefiihrten Tra-
cerversuchen und den boden-physikalischen
Untersuchungen die heterogene Durchstro-
mung des Bodenkorpers bekannt (vgl. Ka-
pitel 4.2).

Aufgrund dieser Befunde konnte davon ausge-
gangen werden, daB die Schadstofffreisetzung
durch die molekulare Diffusion von PCE im
wassergefiillten Porenraum der impermeablen
Bereiche kontrolliert wurde.

Unter der Annahme einer diffusionskontrol-

lierten Schadstofffreisetzung 14ft sich im Fol-

genden das Elutionsverhalten der Probe wih-
rend der gesamten Versuchszeit beschreiben.
Die Elution der Bodenprobe 148t sich dabei in
drei Versuchsphasen gliedern (vgl. Abb. 4.17)..

1. Elution der ungestirten Probe:

Am ungestorten Probekorper waren vor Eluti-
onsbeginn die Verteilungsgleichgewichte ein-
gestellt. Nach Beginn der Elution war ein star-
ker Abfall der PCE-Austragsraten zu beob-
achten, wie er fiir den ProzeB der diffusions-
kontrollierten Desorption charakteristisch ist.
Nach dem zehnten Versuchstag wurde die Elu-
tion fitr 17 Tage unterbrochen um eine bei
konventionellen Bodenluftabsaugungen oft dis-
kutierte intermittierende Absaugung zu simu-
lieren (SCHATTNEY, 1992). In diesem Zeit-
raum konnte sich das Verteilungsgleichgewicht
zwischen der mobilen Phase (Luft) und der
immobilen Phase (Boden) wieder teilweise ein-
stellen. Dies fiihrte bei der Wiederaufnahme
der Elution zu einem Anstieg der Schadstoff-
konzentrationen und damit auch der Schadstof-

faustragsraten auf das Mehrfache der vor dem
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Abb. 4.17: Schadstoffaustragsraten iiber den gesamten Versuchszeitraum. Die Elution der Bodenprobe 146t
sich in drei Versuchsphasen gliedern: 1. Elution an der ungestorten Probe; 2. Elution an der Probe mit ausge-
prigter Wegsamkeit; 3. Elution an der aufgelockerten Probe.

Stillstand erreichten Werte. Geringe Austrags-
raten, bedingt durch die oben beschriebenen
Prozesse, lassen bei konventionellen Boden-
luftabsauganlagen eine intermittierende Be-
triebsweise als sinnvoll erscheinen, da da-
durch, bei insgesamt anndhernd gleicher
Schadstofffracht, ein geringerer Energieeinsatz
- aufgebracht werden mufl (SCHATTNEY, 1992).
Diese Mafinahme kann jedoch nur eine Opti-
mierung der Betriebskosten ermdoglichen und
nicht die Limitation durch die molekulare Dif-
fusion aufheben. Verglichen mit einer konti-
nuierlichen Mafinahme, bei der ein konstant
hoher Konzentrationsgradient zwischen mobi-
ler und immobiler Phase auftritt, ist dies beim
zeitweiligen Abstellen der Sanierungsanlage
nicht mehr der Fall. Daraus kann eine insge-
samt etwas lingere Sanierungsdauer resultie-
ren. Somit hat diese Mafnahme weder giinstige
Auswirkungen auf die Sanierungsdauer, noch

wird das Gefdhrdungspotential fiir das Grund-

wasser verringert (vgl. Abb. 4.21).
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2. Elution der Probe mit ausgeprigter Weg-
samkeit:

Der Anstieg der Austragsrate am 64 Tag der
Elution war auf die 8-tigige Stillstandszeit und
die Entnahme von Bodenmaterial aus der Ver-
suchssdule mittels einer Sondierung (&: 8 cm)
zuriickzufithren. Durch die Sondierung wurde
zum einen eine Storung des Aggregatgefiiges
verursacht, die neben der durch den Stillstand
verursachten teilweisen Gleichgewichtseinstel-
lung zu einer Erhdhung der Schadstofffreiset-
zung fihrte, zum anderen war fiir den weiteren
Verlauf dieses Teils der Elutionskurve die ge-
schaffene ausgeprigte Wegsamkeit fiir die
durchstromende Luft von Bedeutung. Durch
diese ausgeprigte Heterogenitit wurde die Bo-
denprobe nur noch durch die geschaffene Weg-
samkeit durchstrémt und es kam ebenfalls zu
einem schnellen Riickgang der Austragsraten.



3. Elution der aufgelockerten Probe:

Der Anstieg der Austragsrate am 92 Tag war
auf die zehnminitige Anwendung der mechani-
schen Bodenbearbeitung zurtickzufiihren. Die
mechanische Bodenbearbeitung bewirkte ein
Aufbrechen des im ungestorten Zustand als
Makrogefiige vorliegenden Bodenmaterials in
kleinere Aggregate (vgl. Kapitel 4.2) und da-
mit die Schaffung neuer Kontaktflichen und
eine Verkiirzung der diffusionswirksamen
Strecken (vgl. Kapitel 2.4.3). Dadurch konnte
die Gleichgewichtseinstellung zwischen der
mobilen und der immobilen Phase trotz des nur
. einen Tag dauernden Stillstandes vollstindig
erfolgen (Abluftkonzentrationen bzw. Aus-
_tragsraten wie zu Beginn der Elution). Im
weiteren Verlauf der Elution fiihrte die Ver-
kiirzung der diffusionswirksamen Strecken zu
einem merklich gesteigerten Schadstoffaustrag,
der besonders in der kumulativen Darstellung
der ausgetragenen Schadstoffmassen deutlich
wird (Abb. 4.18).

Der Wiederanstieg der Austragsraten am 159
Versuchstag nach einer 18-tigigen Unterbre-
chung der Elution war wiederum auf die Ein-
stellung des Gleichgewichts zwischen der mo-
bilen und der immobilen Phase zurilickzufiih-
ren. Durch den Austrag eines Grofiteils der
Schadstoffmasse wurden die zu Beginn der
Elution und nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung erreichten Gleichgewichtskonzentra-
tionen der Bodenluft bzw. Austragsraten. nicht
mehr erreicht.

4.4.2 Modellierung des Desorptions-
verlaufs

Eine durch eine Modellierung ethaltene aus-
sagekraftige Diffusionsratenkonstante 148t sich
nur mittels einer genau bestimmten Massenbi-
lanz erzielen. Trotz fehlerhafter oder ungenii-
gender Massenbilanz kann fiir frithe Zeiten der
Desorption eine perfekte Anpassung der Mo-
dellkurve an die Daten gelingen. Erst Daten
die zu einem spiteren Zeitpunkt der Desorpti-
on gewonnen werden, wiirden Abweichungen
von der Modellkurve zeigen.
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Abb. 4.18: Kumulativer PCE-Austrag wihrend der
Elution.

Bei Betrachtung der Kurzzeitapproximation
von Gl. (2-2) fiir (Dt/a?<0,1), (Gl. 4-2) zeigt
sich, daB eine Fehlbestimmung der Schad-
stoffmasse bei der Bilanzierung um den Faktor
x eine Abweichung um den Faktor x? von der
tatsichlichen Diffusionsratenkonstanten zur
Folge hat (da D,a? in Gl. (4-2) unter der
Wurzel steht).

M
M-—6

eq

Dt
7 a’

[4-2]

Eine exakte Bestimmung der Schadstoffmasse,
beispielsweise durch die Extraktion des ge-
samten Probenmaterials nach Abschlufi der
Elutionsversuche, war aufgrund der Proben-
menge nicht durchfiihrbar. Zur moglichst ge-
nauen Bilanzierung der Schadstoffmasse wur-
den daher im Rahmen einer Diplomarbeit
(GEISELMANN, 1996) aus der oben erwihnten
Sondierung am 56 Versuchstag sowie nach
Abschlul der Elutionsversuche am 177 Ver-
suchstag in Abstédnden von 10 cm Bodenproben
entnommen und auf ihren Schadstoffgehalt
untersucht. Die gefundenen Schadstoffgehalte
wurden jeweils dem entsprechenden Bodenho-
rizont zugeordnet. Die Gesamtschadstoffmasse
in der Séule vor Beginn der Elution setzte sich
dann aus der Schadstoffmasse in den Bodenho-
rizonten und der durch die Elution ausgetrage-
nen Schadstoffmasse zusammen. Tab. 4.9 zeigt
die dabei ermittelten Schadstoffmassen, die
sich um den Faktor 1,52 unterscheiden. Ein-
zelheiten der Schadstoffbilanzierung im Hin-
blick auf die Probenanzahl, Einzelwerte, Stan-




Tab. 4.9: Abschitzung der anfinglichen PCE-
Masse in der Probensiule.

Restmasse PCE [mg] im Boden am 17801445
56. Versuchstag

Masse PCE [mg] in der Abluft (1.-56.
Versuchstag)

geschitzte Anfangsmasse PCE [mg] in
der Siule (Restmasse + ausgetragene 2530483
Masse)

750438

Restmasse PCE [mg] im Boden am 1315:+301

177. Versuchstag

Masse PCE [mg] in der Abluft (1.- 2535+127
177. Versuchstag)

geschitzte Anfangsmasse PCE [mg] in

der Saule (Restmasse + ausgetragene 38504428
Masse

dardabweichungen, usw. siehe. GEISELMANN
(1996).

Die unterschiedlichen Ergebnisse der beiden
Abschitzungen beruhen vor allem auf der Va-
riabilitdt der Schadstoffgehalte der Bodenpro-
ben, die wiederum durch die Heterogenitét des
Bodenmaterials z.B. beziiglich des C,,-
Gehaltes bedingt waren (siche GEISELMANN,
1996). Die Messungen der PCE-Konzen-
trationen in der Abluft konnten dagegen mit
einem Fehler von nur 5% durchgefiihrt wer-
den. Die Abschétzung der Anfangsschadstoff-
masse in der Versuchssiule basiert daher auf
der AbschluBbeprobung am 177. Versuchstag,
da hier der Anteil der durch die Bodenluftab-
saugung ausgetragenen Schadstoffmasse an der
Gesamtschadstoffmasse grofier war als bei der
Abschitzung am 56. Versuchstag. Die bei der
Modellierung eingesetzte PCE-Schadstoffmasse
im Gleichgewichtszustand zu Beginn der Eluti-
on (M,,) betrug 3450 mg.

Die Modellierung wurde jeweils fiir die in
Abb. 4.17 aufgefithrten verschiedenen Phasen
der Elution mit der Diffusionsratenkonstanten
D, /a? als Fittingparameter durchgefiihrt:

~ Eluierung der ungestorten Probe vom 0. bis
10. Tag. '

— Eluierung der Probe mit ausgeprigter Weg-
samkeit (Sondierung) vom 64. bis 91. Tag.

— Eluierung der mechanisch bearbeiteten Pro-
be vom 92. bis 130. Tag.
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Abb. 4.19: Desorptionsraten (Kurven mit negativer
Steigung) und kumulativ ausgetragene Massen
(Kurven mit positiver Steigung). Oben: ungestorte
Probe; Mitte: Probe mit ausgeprigter Wegsamkeit;
Unten: Mechanisch bearbeitete Probe.

Dadurch erhielt man unterschiedliche Diffusi-
onsratenkonstanten D, /a? fiir die verschiedenen
Phasen der Elution, die aus der Anpassung der
berechneten Typkurven (Gl. 2-2; 2-4) an die
gemessenen Daten resultierten. Abb. 4.19 zeigt
die PCE-Freisetzungsraten sowie die kumulativ
ausgetragenen PCE-Massen fiir die verschiede-
nen Phasen der Elution und die bestmogliche
Anpassung des Modells. Die Anpassung des
Diffusionsmodells erfolgte durch Minimierung



Tab. 4.10: Eingesetzte Schadstoffmassen und er-
mittelte Diffusionsratenkonstanten D, /a? der ver-
schiedenen Phasen der Elution.

M, [mg] D./a?[1/sec]

ungestérte Probe 3450 1,5x10?
Probe mit Wegsam- 3220 4,0x101°
keit

mechanisch  bearbei-

tete Probe 1400 4,0x10®

der gewichteten Fehlerquadrate. Die Wichtung
erfolgte tiber die Beziehung:

(Meﬁwert - Modellwert) ? [4-3]
Mepwert

In Tab. 4.10 sind die aus der Modellierung er-
haltenen Diffusionsratenkonstanten D, /a? der
verschiedenen Phasen der Elution mit den je-
weiligen Ausgangsschadstoffmassen darge-
stellt. Die Schadstoffmassen wurden aus der
Anfangsschadstoffmasse und der durch die Ab-
saugung entfernten Schadstoffmassen berech-
net. Da die mechanische Bearbeitung der Bo-
denprobe- nur teilweise durchgefithit werden
konnte wurde bei der Elution der aufgelocker-
ten Probe nur die Schadstoffmasse die von der
mechanischen Bearbeitung beeinfluft wurde
berticksichtigt.

Durch die Abschitzung des scheinbaren Diffu-
sionskoeffizienten D, kann aus den ermittelten
Ratenkonstanten D,/a? der jeweilige Aggregat-
radius (effektive Diffusionsstrecke) a errechnet
werden. D, fiir PCE errechnet sich nach Gl.
(2-5) mit den in Tab. 4.11 angegeben Parame-
tern zu 4x107 cm?/sec. '

Tab. 4.11: Parameter zur Abschitzung von D,
(PCE).
D, bei 18°C (Gl. 2-12) [cm?/sec] 6,96x10°

n (vgl. Tab. 4.5) [-] 0,44

P (ke/L] 1,51
Kod [1  2,5940,22
Cors® [%] 0,5
D, [cm?/sec]  4x107

* Mittelwert aus GEISELMANN (1996); "Mittel der
empirischen K,c-Beziehungen abgeschitzt aus der
Léslichkeit von PCE von KARICKHOFF ef al.
(1979), KENEGA (1980), MEANS et al. (1980),
HASSET et al."(1983), CHIOU et al. (1983) sowie
des experimentell bestimmten Koc-Wertes fiir PCE
fiir Boden-Sand-LoB von GRATHWOHL (1990).
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Tab. 4.12: Berechnete und beobachtete Aggrega-
tradien.

Berechneter Beobachteter
Aggregatradius Aggregat-

a [cm] radius @ [cm]
ungestorte Probe 16,3 15-20
Probe mit Weg- 31,6 -
samkeit
mechanisch auf- 3.1 1,5-5
_gelockerte Probe

Die so ermittelten Aggregatradien zeigen eine
bemerkenswert gute Ubereinstimmung mit den
an der Probe beobachteten Aggregatradien
(Tab. 4.12). Der beobachtete Aggregatradius
der ungestorten Probe war auf das in Kapitel
4.2 angesprochene Makrogefiige zuriickzufiih-
ren, das vor der mechanischen Bodenbearbei-
tung in der gesamten Siule und danach noch in
dem von der mechanischen Bodenbearbeitung
nicht beeinflufiten Bereich der Siule vorlag.
Die deutlich kleineren Aggregatradien der me-
chanisch bearbeiteten Probe entstanden durch
das Aufbrechen des Bodens. Die, bei der Pro-
be mit der Wegsamkeit bestimmte Diffusions-
ratenkonstante ist nur als Fittingfaktor zu ver-
stehen, die das Elutionsverhalten der Probe im
Mittel beschreibt und die keine direkte physi-
kalische Bedeutung hat. Die Ubereinstimmung
der beobachteten und der berechneten Aggre-
gatgroflen kann als Bestitigung der ermittelten
Diffusionsratenkonstanten herangezogen wer-
den.

Weiterhin muBte bei einer realistischen Ab-
schitzung des scheinbaren Diffusionskoeffizi-
enten D, fiir PCE die Entwicklung der Kon-

~ zentrationsprofile C/C, im Lauf der Zeit in

den verschieden grofen Aggregaten nachvoll-
zogen werden konnen. Das Konzentrationspro-
fil in einem kugelférmig angenommenen poré-
sen Aggregat errechnet sich nach CRANK
(1975) mit:

C_ [l 22D
Co_l [Hm'z S,

n=l

—n?aD,t -4
S .

r: radialer Abstand vom Kornmittelpunkt
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Abb. 4.20: Berechnete PCE-Konzentrationsprofile
und Messungen an verschieden groflen Aggregaten;
C, bezieht sich auf Messungen direkt vor der me-
chanischen Bearbeitung.

Abb. 4.20 zeigt eine grundsitzliche Uberein-
stimmung der berechneten Konzentrationspro-
file mit den durchgefiihrten Messungen der
Schadstoffkonzentrationen, so daB von einer
realistischen Abschétzung des scheinbaren Dif-
fusionskoeffizienten D, fiir PCE und daher
auch von einer reprisentativen Wahl der ef-
fektiven Parameter die zur Bestimmung von D,
herangezogen wurden ausgegangen werden
kann.

Durch die aus der Phase der Elution an der
ungestorten Probe erhaltenen Diffusionsraten-
konstanten 14t sich der Schadstoffaustrag pro-
gnostizieren, der sich bei der Fortfithrung der
Elution an der ungestdrten Probe iiber den ge-
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Abb. 4.21: Gemessener Schadstoffaustrag und
durch Modellierung fiir die ungestérte Probe pro-
gnostizierter Schadstoffaustrag.

samten Elutionszeitraum ergeben hitte (Abb.
4.21).

Es zeigt sich, da} die nach der mechanischen
Bodenbearbeitung am 91 Versuchstag tatsich-
lich ausgetragene Schadstoffmasse (ca. 1450
mg) um den Faktor 3,6 iiber der von dem Mo-
dell fiir den ungestdrten Zustand flir den glei-
chen Zeitraum prognostizierten Schadstoffmas-
se lag (ca. 400 mg). Dieser erh6hte Schadstof-
faustrag stammte aus dem mechanisch bear-
beiteten Teil der Sidule mit den zerkleinerten
Aggregaten der, wie schon aus den Messungen
der Schadstoffkonzentrationen in den Aggre-
gaten hervorging (vgl. Abb. 4.20 Oben und
Mitte) nach Beendigung der Elution praktisch
saniert war. Dies wurde auch durch die Ab-
schluBbeprobung nach dem 177 Versuchstag
durch Messung der Schadstoffkonzentrationen
in verschiedenen Bodenproben nachgewiesen
(GEISELMANN, 1996). In den von der mecha-
nisch Bearbeitung nicht erreichten Bereichen
der Siule war dagegen keine deutliche Abnah-
me der Schadstoffkonzentrationen festzustellen
(Abb. 20 Unten).

Mit den aus der Modellierung gewonnen Ra-
tenkonstanten D,/a’ lassen sich die Schadstoff-
freisetzungsraten fiir verschiedene Szenarien
(ungestorte Probe, mechanisch bearbeitete
Probe und Probe mit Wegsamkeit) bei gleicher
Anfangsschadstoffmasse (3450 mg) und die
daraus resultierenden Sanierungszeiten berech-
nen und miteinander vergleichen (vgl. Abb.
4.22). '
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Abb. 4.22: Vergleich der PCE-Freisetzungsraten
(Kurven mit negativer Steigung) und des kumulati-
ven PCE-Austrags (Kurven mit positiver Steigung)
der unterschiedlichen Ratenkonstanten.

Tab. 4.13: Sanierungszeiten der Versuchssiule fiir
unterschiedliche Diffusionsratenkonstanten bei glei-
cher Anfangsschadstoffmasse (3450 mg).

D a2 90% 99%
[1/sec]  Sanierung Sanierung
[Tage] [Tage]
ungestorte Probe  1,5x10% 1759 3557
Probe mit Weg- 4x10° 6597 13339
samkeit .
mechanisch  auf- 4x108 66 133
_gelockerte Probe

Die Zeit um 90% bzw. 99% der Schadstoffe
zu entfernen kann ausgehend von der Lang-
zeitapproximation (D, #/4*20,15) von Gl

(2-2) wie folgt ermittelt werden:

. M a’
=|- - —-0.05
t ( O.233log[l Mej j D,

Die Ergebnisse dieser Berechnungen sind in
Tab. 4.13 zusammengefafit. Man erkennt die
grofen Unterschiede in den Zeitskalen, die von
den jeweils relevanten Aggregatgrofien abhin-
gen. Durch den Einsatz der mechanischen Bo-
denbearbeitung im vorliegenden Versuch laft
sich durch eine fiir die gesamte Sdule erzielte
Aggregatzerkleinerung (ca. 1,5 cm - 5 cm) der
Sanierungszeitraum um den Faktor 26 verkiir-
zen. Gleichzeitig wird deutlich, daf die ge-
schaffene Wegsamkeit (KurzschluB) und somit
eine erhohte Heterogenitit die Sanierungseffi-
zienz deutlich herabsetzt.

[4-5]
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Abb. 4.23: Einfluf} der Bodenbearbeitungsdauer auf
den Sanierungsgrad einer kontaminierten Boden-
probe.

4.4.3 Versuche an Kleinsiiulen

Neben dem Grofsiulenversuch wurde noch ei-
ne Versuchsserie mit kleinerskaligen Siulen
durchgefiihrt (vgl. Abb. 3.5) um insbesondere
den Zeitraum zu ermitteln, der zur vollstindi-
gen Sanierung einer kontaminierten Bodenpro-
be durch die mechanische Bodenbearbeitung
unter optimalen Bedingen notwendig ist. Die
Reduktion der anfinglichen Schadstoffkonzen-
tration in einer kontaminierten Bodenprobe
wihrend der dauernden intensiven Anwendung
der mechanischen Bodenbearbeitung ist in
Abb. 4.23 dargestellt.

Um eine Sanierungseffizienz >90% zu errei-
chen war eine Behandlungsdauer von 40 min
notwendig. Die Versuchsreihen mit und ohne
aktive Bodenluftabsaugung brachten nahezu
dieselben Ergebnisse (vgl. Abb. 4.23). Da Bo-
denproben vom Entnahmeort der grofskaligen
Versuche verwendet wurden, konnte auch bei
den kleinskaligen Versuchen von einer diffusi-
onskontrollierten Desorption der Schadstoffe
ausgegangen werden. Diese Annahme wiirde
wiederum die Unabhéngigkeit der Schadstoff-
freisetzungsrate von der Luftdurchflufirate er-
kldren, unter der Voraussetzung, da entweder
die rasche Gasdiffusion oder die advektive
Luftbewegung, die durch das mechanische
Werkzeug verursacht wurde, ausreichte, um
die in die Gasphase iibergegangenen Schadstof-
fe abzufiihren. Dieser Versuchsansatz wurde
ebenfalls zur Modellierung der Desorptionsra-
ten herangenommen und die Ratenkonstante
D /a® fir den Versuch mit aktiver Bodenluft-
absaugung ermittelt (Abb. 4.24), (Tab. 4.14).
Bei dieser intensiven mechanischen Behand-



)

lung wurde neben einer diffusionslimitierten
Freisetzung, zu Beginn ein Teil der Schadstof-
fe X; mit einer schnellen Ratenkonstante 4 frei-
gesetzt. Der schnell desorbierende Schadstof-
fanteil wird iiber eine Kinetik erster Ordnung
beschrieben. Die Langzeitdesorption wird
durch die Diffusion bestimmt. Beide Prozesse
konnen mit den Gl. (4-6) bzw. (4-7) modelliert
werden:

F
M,

2
q a

+ X; A (1—exp[— At])

[4-6]

M $ Sl el
+ X (1-exp[-4z])

[4-7]

X;: Anteil der schnell desorbierenden Schadstoff-
Fraktion mit Ratenkonstante A [1/sec]

(1-X,): Anteil der langsam desorbierenden, diffusi-
onskontrollierten Schadstoff-Fraktion mit Diffusi-
onsratenkonstante D /a® [1/sec]

Analog zur Grofsiule kann durch die Abschit-
zung des scheinbaren Diffusionskoeffizienten
D, aus der ermittelten Ratenkonstanten D,/a?
der Aggregatradius a errechnet werden (Tab.
4.15).

Auffillig ist jetzt die Diskrepanz des beobach-
teten und des berechneten Aggregatradius beim
kleinskaligen Versuch. Als Erklirung hierfir
kann die Beobachtung dienen, daf} bei bindigen
Boden nicht beliebig kleine Aggregatradien er-
reicht werden konnen. Wiahrend des mechani-
schen Bearbeitung wurden wohl laufend Ag-
gregate zerkleinert, die sich aber sofort wieder
an andere Aggregate anlagerten um im néch-
sten Moment wieder durch die mechanische
Bearbeitung abgeschert zu werden. Nach Be-
endigung der mechanischen Bodenbearbeitung
beobachtete man daher Aggregate, die deutlich
grofier waren als die Aggregate welche die er-
mittelte Diffusionsratenkonstante verursachten.
Mit der aus dieser Modellierung gewonnen
Ratenkonstanten D,/a? lassen sich die Schad-

= (1—)(})(6% Zexp[——nz 7l P—”—tD
n=1

J
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Tab. 4.14: Schadstoffmasse M., X, k; und ermit-
telte Diffusionsratenkonstante D, /a2.

Meq Xl k{ Da/a2
[mg] [] [1/sec] [1/sec]
2 0,35 0,008 1x10%

Tab. 4.15: Berechneter und beobachteter Aggregat-
radius der kleinskaligen Probe.

Berechneter Aggregat-  Beobachteter Aggregat-
radius a [cm] radius a [cm]
0,063 1-2
5 10.000 30
. B~ -
e
B G [+]
o 300 e 3 1o‘§‘
B 100 A N 2
B T N 8
£ 30 o 5 =
S N -
§_ 10 N £
9 3 - 33 2
8 00001 0,001 0,01 ot
Zeit [d]
Desorptionsrate kum. Masse Desorptionsrate kum. Masse
Daten Daten Modell Modell
] * eme——

Abb. 4.24: Desorptionsrate und kumulativ ausge-
tragenc Masse der mechanisch bearbeiteten kiein-
skaligen Probe.

stofffreisetzungsraten der verschiedene Szena-
rien (ungestorte Probe, mechanisch bearbeitete
Probe und Probe mit Wegsamkeit) um ein
weiteres Szenario (Ubertragung der bei dem
kleinskaligen Dauerversuch erzielten effektiven
Aggregatgrofie auf die GroBsiule) ergénzen
und bei gleicher Anfangsschadstoffmasse (3450
mg) die daraus resultierenden Sanierungszeiten
berechnen und miteinander vergleichen (Abb.
4.25).

Die Zeit um 90% bzw. 99% der Schadstoffe
zu entfernen, kann wiederum nach Gl. (4-5)
ermittelt werden. Die Ergebnisse dieser Be-
rechnungen sind in Tab. 4.16 dargestellt. Bei
einer Ubertragung der Freisetzungsraten, die
in den kleinskaligen Versuchen erzielt wurden,
auf die GrofBsdule wiirden daraus im Vergleich

Tab. 4.16: Sanierungszeit der GroBsiule fiir die
Diffusionsratenkonstante die bei dem kleinskaligen
Dauerversuch ermittelt wurde (Anfangsschadstoff-
masse 3450 mg).

D,/a? 90% 99%

[1/sec]  Sanierung  Sanierung
(] (h]
kleinskaliger 1,0x10* 0,6 1,3

Dauerversuch
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Abb. 4.25: Vergleich der PCE-Freisetzungsraten
(Kurven mit negativer Steigung) und des kumulati-
ven PCE-Austrags (Kurven mit positiver Steigung)
der unterschiedlichen Ratenkonstanten.

mit den in Tab. 4.13 aufgefiihrten berechneten
Sanierungszeiten sehr kurze Sanierungszeiten
resultieren.

4.4.4 Zusammenfassung

¢ Die Schadstofffreisetzung der CKW erfolgte
bei allen Versuchsphasen diffusionskontrol-
liert.

e Durch die Modellierung konnten fiir die
GroB- und die Kleinsdule die Diffusionsra-
tenkonstanten D,/a? bestimmt werden, wel-
che die Schadstofffreisetzung kontrollieren.

o Die Diffusionsratenkonstante D,/a? konnte
in den Versuchen durch die mechanische
Bodenbearbeitung durch Aggregatzerkleine-
rung z.T. stark erhoht werden, was zu ho-
heren Schadstofffreisetzungsraten fiihrte,
welche kiirzere Sanierungszeiten gegentiber
der ungestorten Probe zur Folge hatten.

¢ Bei der intensiven mechanischen Dauerbe-
arbeitung eines Bodens traten wéhrend der
Bearbeitung kleinere Aggregate auf als nach
Beendigung der Mafnahme vorlagen. Daber
erscheint bei einer Anwendung der mecha-
nischen Bodenbearbeitung eine Einleitung
der Luft in der Nihe der Schneide sinnvoll.
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4.5 Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung in
der ungesittigten Zone auf
die Freisetzung von BTEX

4.5.1 Ungestorte grofiskalige Probe

Erfahrungen aus der Erkundungs- und Sanie-
rungspraxis zeigten, daB beim Tankstellenbe-
triecb mit der Versickerung von organischen
Fliissigphasen (hier: Dieselkraftstoffe) gerech-
net werden muf. Bei den Erkundungen des
Standortbiiros, der Entnahme von Bodenpro-
ben wihrend der Probenahme und im Verlauf
des Versuches und ihrer anschlieBenden visu-
ellen und analytischen Begutachtung konnten
jedoch keine eindeutigen Anzeichen fiir die
Anwesenheit von organischer Fliissigphase
festgestellt werden. Eine organoleptische Be-
gutachtung der Bodenproben zur Feststellung
von organischer Fliissigphase war aufgrund der
sehr niedrigen Geruchsschwelle fiir Kohlen-
wasserstoffe von 1 pg/L - 5 ug/L (LFU, 1995)
nicht aussagekriftig. Auffallend war jedoch die
sehr heterogene Verteilung der Schadstoffe in
den einzelnen Bodenproben, wie sie vielfach
bei der Anwesenheit von Phase auftritt (vgl.
Abb. 4.36). Auf die mogliche Anwesenheit,
vor allem geringer Mengen von organischer
Phase in der gesamten Bodenprobe (ca. 0,09
m?®) konnte bei diesem grofien Bodenvolumen
letztendlich nicht aus der zwangsldufig be-
grenzten Auswahl von Bodenproben, sondern
nur aus der Beprobung der mobilen Phase (hier
Bodenluft) geschlossen werden, da die perko-
lierende Luft die gesamte Bodenprobe durch-
stromte und daher das Elutionsverhalten die
gesamte Probe charakterisierte.

Aus der Beprobung der Bodenluft ergaben sich
folgende Anhaltspunkte fiir das Vorliegen von
Schadstoffen in Phase:

— Die Schadstoffkonzentrationen (BTEX) des
Eluats im Gleichgewichtszustand vor Be-
ginn der Elution waren zwar deutlich unter-
halb der Sittigungskonzentration der Ein-
zelstoffe (vgl. Tab. 3.2). Die Sittigungs-
konzentrationen aus einem Gemisch (hier:
Dieselkraftstoff) ist jedoch immer niedriger
als die der Einzelstoffe (Raoult sches Ge-
setz). Unter der Annahme eines Gewichts-
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anteiles der einzelnen BTEX von 1 % am
Gesamtgewicht des Dieselkraftstoffes und
einem durchschnittlichen Molekulargewicht
des Dieselkraftstoffes von 227 g/mol (LEE
et al., 1992) lassen sich die Sittigungskon-
zentration der BTEX in einem Dieselkraft-
stoff abschitzen (Tab. 4.17). Die sich auf-
grund dieser Abschitzung ergebenden Sit-
tigungskonzentrationen in Luft fir die
BTEX liegen aufier fiir Benzol und Toluol
in der selben Grofienordnung wie die ge-
messenen Konzentrationen vor Beginn der
Elution. Die im Saulenversuch zu Beginn
auftretenden Konzentration konnen daher
als Sittigungskonzentrationen interpretiert
werden. Obwohl die tatsdchlichen Anteile
der BTEX am Dieselkraftstoff unbekannt
waren und somit auch die jeweiligen Satti-
gungskonzentrationen nur vage abgeschétzt
werden konnten, scheint aufgrund der gro-
Ben Abweichungen zwischen den Sitti-
- gungskonzentrationen nach Raoult und den
gemessenen Konzentrationen bei den leicht-
fliichtigen BTEX-Aromaten Benzol und
Toluol (Tab. 4.17) eine an leichtfliichtigen
Bestandteilen verarmte organische Phase
vorzuliegen.

- Die Eluatkonzentrationen der mehrfach mit
Methyl- bzw. Ethylgruppen substituierten
BTEX-Aromaten (EB, p-Xylol, o-Xylol,
1,3,5-Trim., 1,2,3-Trim. und 1,2,3,5-Tetr.)
zeigten zu Beginn der Elution wihrend der
ersten 9,5 Stunden, bzw. wihrend der er-
sten 6,2 Porenvolumen praktisch keine Ab-
nahme der Sittigungskonzentrationen (Abb.
4.26). Lediglich bei den leichtfliichtigen
BTEX Benzol und Toluol konnte eine signi-
fikante Abnahme festgestellt werden. Das

Tab. 4.17: Abgeschitzte Siitigungskonzentration
der BTEX in Luft aus einem Dieselkraftstoff,

Verbindung C¥G su Cs  Cgsq berech./

Raoult  Eluat C; beob.,

berech.  beob.

[mg/L) [mg/L] [1
Benzol 9,27 0,031 299
Toluol 2,71 0,039 69,4
EB 0,854 0,039 21,8
p-Xylol 0,81 0,182 4,6
o-Xylol 0,61 0,049 12,4
1,3,5-Trim. 0,264 0,028 9,4
1,2,3-Trim. - 0,016 -
1,2,3,5-Tetr, - 0,008 -




Auftreten der Sittigungskonzentrationen
iber mehrere Porenvolumen kamn z.B.
durch die Anwesenheit von tropfchenformig
verteilter organischer Phase (Blobs) im Sy-
stem erkldrt werden, da eine kohérente or-
ganische Phase (Pool) visuell aufgefallen
wire und bei der Desorption von Schadstof-
fen die Sittigungsstrecken in der Regel sehr
viel grofier als das hier betrachtete System
sind (GRATHWOHL, 1997). Die Abnahme
der Eluatkonzentrationen von Benzol und
Toluol nach ca. 3 Stunden bzw. 2 Poren-
volumen konnte durch den wahrscheinlich
geringen Anteil dieser Stoffe am Diesel-
kraftstoff und/oder durch die relativ hohen
Dampfdrucke dieser Verbindungen bedingt
sein. Durch die Abnahme der Verbindungen
mit hohem Dampfdruck in dem Gemisch
steigt der Molenbruch der Verbindungen
mit niedrigem Dampfdruck und es kann da-
her sogar zu einer geringen Zunahme der
Sattigungskonzentration kommen wie bei
1,2,3,5-Tetr. zu beobachten war (Abb.
4.26).

Das beobachtete Plateau zu Beginn der Elution
konnte auch auf eine Retardation der freige-
setzten BTEX zuriickzufiithren sein. Ein puls-
formiger Tracertest nach 20 Versuchstagen mit
CO, und TCA (Trichlorethan; log Koy 2,49),
(HANSCH & LEO, 1979) zeigte jedoch keine
signifikante Retardation von TCA gegeniiber
CO, (ohne Abb.). Die Hauptmasse beider Stof-
fe wurde nach einem PV detektiert. Der reak-
tive Tracer TCA zeigte lediglich im hinteren
Teil der Durchgangskurve eine geringe Retar-
dation gegeniiber dem konservativen Tracer
CO,. Diese nur sehr geringe Retardation war
auf die heterogene Durchstromung der Boden-
probe auf bevorzugten Fliefwegen und der
damit einher gehenden geringen Kontaktfliche
fir die, die Retardierung verursachenden

Konzentration [mg/m3]
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Abb. 4.26: Eluatkonzentrationen zu Beginn der

Elution.
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Sorptionsprozesse, sowie auf die hohe Ab-
standsgeschwindigkeit von ca. 12 m/h in der
Bodenprobe zuriickzufiihren. Eine Verursa-
chung des in Abb. 4.26 beobachteten Plateaus
tiber mehrere Porenvolumen durch eine Retar-
dation der BTEX ist daher als unwahrschein-
lich anzunehmen.

— Nach 9,5 Stunden wurde die FlufBrate von
45 1/h auf 60 1/h erhoht, Die Eluatkonzen-
trationen der mehrfach mit Methylgruppen
substituierten BTEX-Aromaten zeigten dar-
aufhin ebenfalls ein Abfallen der Sitti-
gungskonzentration auf ein niedrigeres kon-
stantes Niveau zwischen 20 h und 30 h nach
Elutionsbeginn (Abb. 4.27). Abweichungen
von den Sittigungskonzentrationen bei ho-
heren Abstandsgeschwindigkeiten wurden
auch von WILKINS et al. (1995) bei mit or-
ganischer Phase kontaminierten ungesittig-
ten Systemen beobachtet. In diesem Fall
war die von der Abstandsgeschwindigkeit
abhéingige Séttigungsstrecke linger als die
Séulenldnge. Die weitere Abnahme der
Eluatkonzentrationen war auf die Reduzie-
rung der Kontaktfliche der organischen
Phase mit der perkolierenden Luft und
schlieBlich bei den leichtfliichtigen Kompo-
nenten auf die vollstindige Verfliichtigung
der organischen Phase zuriickzufithren. Die
Abnahme der zuvor konstanten Eluatkon-
zentrationen erfolgte in der Weise, daff die

* Verbindungen mit hohem Dampfdruck (vgl.
Tab. 3.2) zuerst abgereichert wurden und
somit auch deren Eluatkonzentrationen am
schnellsten zuriickgingen. Die fortwihrende
Elution der Bodenprobe fiihrte schliefilich
auch zur Abnahme der schwererfliichtigen
Verbindungen.

Im weiteren Verlauf der Elution ergaben sich
aus der Beprobung der Bodenluft auch An-

Konzentration [mg/m?3}
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Abb. 4.27: Eluatkonzentrationen nach Steigerung
der Flufrate.
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haltspunkte  einer  diffusionskontrollierten

Schadstofffreisetzung:

— Die Schadstoffkonzentrationen im Eluat der
Probe waren, nachdem die Schadstoffaus-
tragsrate im Verlauf der Elution auf einen
relativ  konstanten  niedrigen @ Wert
(C/C,=0,03) abgefallen war (vgl. Abb.
4.31), von der Durchflufirate der mobilen
Phase (Luft) abhingig, d.h. bei einer Erho-
hung der Durchflufirate wurde eine Ernied-
rigung der Eluatkonzentration beobachtet
und umgekehrt. In Abb. 4.28 ist dieser Zu-
sammenhang fiir den Zeitraum zwischen
dem 81. und 82. Elutionstag nach Beginn
der Elution dargestellt.

— Durch Normierung der Konzentrations- und
DurchfluBwerte sowie der Austragsrate auf
das jeweilige arithmetische Mittel konnten
diese unterschiedlichen Parameter durch die
Abweichungen von ihrem Mittelwert mit-
einander verglichen werden (Abb. 4.29).
Dabei zeigte sich, daB die Schadstoff-
austragsrate F [mg/h] von der Durchflu-
rate weitgehend unabhiéingig war. Dieser
Sachverhalt wird auch durch den geringen
Variationskoeffizienten der Austragsrate
wiedergegeben (Tab. 4.18). '

Durchfiu® [L/h] Konzentration [mg/m?]
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Abb. 4.28: Abhingigkeit der Schadstoffkonzentra-
tion von der Durchflufirate.
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Abb. 4.29: Abweichungen vom Mittelwert (1) von

Durchflufirate, Schadstoffkonzentration und Aus-

tragsrate (Fracht),

Tab. 4.18: Vergleich von Durchflufrate, Konzen-
tration und Austragsrate (p-Xylol).

Durch-  Konzen-  Austrags-
fluBrate  tration rate
[L/h] fmg/m’] _[mg/h]

Mittel der Werte vom | 46,9 2,49 1,41

81 und 82 Versuchs-

tag (n=13)

Stabw. 31,75 2,07 0,545

Variationskoeffizient | 0,677 0,831 0,38

Diese Befunde konnen nach GRATHWOHL &
REINHARD (1993) dahingehend interpretiert
werden, daB eine durch die Diffusion limitierte
Austragsrate existierte (siehe Kapitel 4.4).

Im Gegensatz zu dem in Kapitel 4.4 (CKW-
Kontamination) geschilderten Kurvenverlauf
der Schadstoffaustragsrate gegen die Zeit
konnte bei einer doppel-logarithmischer Dar-
stellung die diffusionskontrollierte Freisetzung
nicht durch einen Gerade mit der Steigung von
-14 beschrieben werden. In diesem Fall erhielt
man einen Kurvenverlauf der einer Geraden
mit der Steigung von -1 entsprach (vgl. Abb.
4.30).

Da, wie oben ausgefiihrt, zu Beginn der Eluti-
on die Schadstofffreisetzung durch die Ver-
fliichtigung der Phasenkorper erfolgte, konnte
eine diffusionskontrollierte Schadstofffreiset-
zung mit der Randbedingung von Gl. (2-2)
(Konzentration in der mobilen Phase nahe null)
und dem typischen Kurvenverlauf erst nach der
vollstindigen Verfliichtigung der Phase, d.h.
nach Riickgang der Sittigungskonzentrationen
in der Bodenluft auf Konzentrationen nahe null
erfolgen.

Unter der Annahme, daB} ein diffusiver Schad-
stoffaustrag vorliegt wenn bei einer linearen
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Abb. 4.30: Abnahme der Schadstoffaustragsrate im
Lauf der Zeit in doppel-logarithmischer Darstellung
am Beispiel von p-Xylol (Hauptschadstoff).



Darstellung der logarithmierten Austragsraten
gegen die logarithmierte Zeit die Steigung der
Kurve -% betrigt, kann die Elutionszeit, die
bis zum Einsetzen der diffusionskontrollierten
Schadstofffreisetzung verstreicht (#,,) dadurch
erhalten werden, daB. man f,, in der Gera-
dengleichung (4-8) dahingehend wihlt, daB die
Steigung m sich dem Wert von -1 annghert.

log F=mxlog(t—1¢,)+b [4-8]
b= Konstante (Schnittpunkt der Geraden mit der
Abszisse)

Zur Erfiillung der o.g. Randbedingung wurde
festgelegt, da zum Zeitpunkt #,,, die Konzen-
tration C/C,, < 0,2 betragen mufite.

In Tab. 4.19 sind die auf diese Weise ermit-
telten Elutionszeiten, die bis zum Einsetzen der
diffusionskontrollierten  Schadstofffreisetzung
verstreichen (7,,), zusammengestellt.

— Deutlich erkennbar ist die Zunahme von t,,,
mit sinkendem Dampfdruck der Verbindun-
gen. Bei Verbindungen mit hohem Dampf-
druck kommt es wie schon erwihnt zu einer
schnellen Verfliichtigung dieser Kompo-
nenten aus dem Gemisch. Dementsprechend
kurz ist daher t,,. Bei Verbindungen mit
niedrigem Dampfdruck kommt es dagegen
nur zu einer langsamen Verfliichtigung die-
ser Komponenten aus dem Phasengemisch,
was wiederum grofie #,,~Zeiten bedingt.

Im Fall von 1,2,3-Trim. und 1,2,3,5-Tetr.
konnte aufgrund der geringen Abnahme von
C/C,, im Verlauf der Elution nicht von einer
diffusionskontrollierten  Schadstofffreisetzung
ausgegangen werden.

Tab. 4.19: Elutionszeiten, die bis zum Einsetzen
der diffusionskontrollierten Schadstofffreisetzung
verstreichen (f,,) und Steigungen im ungestorten
Zustand.

tlag m C/Co
Verbindung [Tage] I-] '
Benzol 0,44 -0,503 0,05
Toluol 0,68 -0,506 0,1
EB 0,72 -0,507 0,18
p-Xylol 1,375 -0,51 0,18
0-Xylol 1,45 -0,52 0,16
1,3,5-Trim. . 4,45 0,51 0,19
1,2,3-Trim. c/c, >0,2
1,2,3,5-Tetr.  C/C, >0,2
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Tab. 4.20: Auswirkungen von #, auf die Steigung.
Zeitverzogerung (t,,) [Tage] Steigung [-]

0,12 -0,81
0,17 0,76
0,3 -0,53
0,39 -0,59
0,44 -0,503

Tab. 4.20 zeigt am Beispiel von Benzol wie,
unter  Einhaltung der  Randbedingung
C/C,<0,2, durch Variation von #,, verschie-
dene Steigungen erzeugt werden konnen.

Diese Kurvenverldufe mit einer deutlich ande-
ren Steigung als durch das Diffusionsmodell
(Gl. 4-1) vorhergesagt, schlieBen eine diffusi-
onskontrollierte Schadstofffreisetzung jedoch
keineswegs aus.

Zum einen kann eine nicht vollstindig erfolgte
Gleichgewichtseinstellung bei der Schadstoff-
aufnahme zu einer ungleichformigen Konzen-
trationsverteilung innerhalb eines Aggregates
filhren. Unter der Annahme, daff die Konzen-
tration im Inneren eines Aggregates nahe null
ist kann die Freisetzungsrate durch folgende

Gleichung  (Kurzzeitapproximation) ausge-
driickt werden (GRATHWOHL, 1994):

F=M 3t ,f D, 4-9

~ e 27\ na?t’ s

t.: Zeit in der die nicht vollstindig erfolgte Schad-
stoffaufnahme stattgefunden hat

Nach Gl. (4-9) nimmt die Freisetzungsrate F in
einer doppel-logarithmischen Darstellung des
Kurvenverlaufs gegen die Zeit mit einer Stei-
gung von -1,5 ab.

Ebenso kann auch eine Desorption aus hetero-
gen zusammengesetzten Aggregatmischungen

‘erfolgen. Die in Kapitel 4.4 verwendeten ana-

Iytischen Losungen zur Beschreibung der dif-
fusionskontrollierten Desorption gelten nur fiir
Mischungen deren Komponenten sich um nicht
mehr als eine Grofenordnung unterscheiden
(WU & GSCHWEND, 1986). Bei einer hypothe-
tischen Mischung aus fiinf Komponenten bei
der jede Komponente 20% der Schadstoffma-
sse sorbierte und die Diffusionsratenkonstante
D,a? iber finf GroBenordnungen variierte
(das entspricht einer Anderung der Aggregat-



groBe um drei GroBenordnungen) konnte
GRATHWOHL (1994) einen Kurvenverlauf mit
einer Steigung von ca. -1 errechnen.

Die obigen Ausfiihrungen zeigen, daB bei einer
diffusionskontrollierten  Schadstofffreisetzung
aus -natiirlichen heterogen zusammengesetzten
und/oder sich nicht im Sorptionsgleichgewicht
befindenden Proben Kurvenverldufe resultieren
konnen die sich deutlich von dem durch die
verwendete analytische Losung in Kapitel
2.2.1 prognostizierten Kurvenverlauf unter-
scheiden konnen. Die Festlegung von #,, zur
zeitlichen Abgrenzung der Freisetzungsprozes-
se, die bei der Anwesenheit von Phase und bei
der diffusionskontrollierten Desorption der
Schadstoffe auftraten, war daher nur nihe-
rungsweise abzuschitzen.

— Aus den durchgefithrten Tracerversuchen
und den bodenphysikalischen Untersuchun-
gen war die heterogene Durchstromung des
Bodenkorpers bekannt (vgl. Kapitel 4.4).

Aufgrund dieser Befunde konnte davon ausge-
gangen werden, daB die Schadstofffreisetzung
sowohl durch die Verflichtigung von der Ad-
vektion zuginglicher organischer Phase als
auch nach deren Auflosung durch die moleku-
lare Diffusion der Schadstoffe im wasserge-
filllten Porenraum der impermeablen Bereiche
kontrolliert wurde.

Unter der Annahme dieser beiden hintereinan-
der folgenden Schadstofffreisetzungsprozesse
1dBt sich im PFolgenden das Elutionsverhalten
der Probe wihrend der gesamten Versuchszeit
beschreiben. Die Elution der Bodenprobe 16t
sich dabei in zwei Versuchsphasen gliedern
(vgl. Abb. 4.31):

1. Elution der ungestiorten Probe:

Am ungestérten Probekdrper war wie schon
angesprochen vor Elutionsbeginn das Gleich-
gewicht zwischen der organischen Phase und
der Bodenluft eingestellt. Aufgrund der kurzen
Sattigungsstrecke waren im Eluat (Abluft) nach
den ersten durchflossenen Porenvolumen eben-
falls die Sittigungskonzentrationen zu beob-
achten. Im weiteren Verlauf der Elution kam
es wie ebenfalls schon besprochen aufgrund
der Durchflufinderung zu einem Abfallen der
Konzentrationen im Eluat. Der nachfolgende
vermutete Ubergang von dem durch die Phase
dominierten Austragsverhalten und dem durch
die diffusive Nachlieferung der Schadstoffe
bestimmten Austragsverhalten war fiir jede
Verbindung unterschiedlich (vgl. Tab. 4.17)-
und korrelierte mit den Dampfdriicken der
Verbindungen. Nach dem achten Versuchstag
wurde die Elution fiir 25 Tage unterbrochen
um analog zur CKW-kontaminierten Boden-
probe eine intermittierende Absaugung zu si-
mulieren. In diesem Zeitraum konnte sich fiir

Austragsrate [mg/h]
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Abb. 4.31: Schadstoffaustragsraten tiber den gesamten Versuchszeitraum. Die Elution der Bo-
denprobe 1dBt sich in zwei Versuchsphasen gliedern: 1. Elution an der ungestérten Probe; 2.

Elution an der aufgelockerten Probe.



die Verbindungen deren Freisetzung durch die
diffusionskontrollierte Desorption bestimmt
war das Verteilungsgleichgewicht zwischen der
mobilen Phase (Luft) und der immobilen Phase
(Boden) wieder teilweise einstellen. Dies
filhrte bei der Wiederaufnahme der Elution zu
einem Anstieg der Schadstoffkonzentrationen
und damit auch der Schadstoffaustragsraten auf
das Mehrfache der vor dem Stillstand erreich-
ten Werte. Die Erhohung des Schadstoffaus-
trags wurde durch die diffusive Nachlieferung
der Schadstoffe aus den impermeablen Berei-
chen verursacht. Daher konnte eine um so
groBere Zunahme der Austragsraten beobachtet
werden je geringer die Retardierung der Diffu-
sion ist. Die Retardierung der Diffusion stieg
mit zunehmendem K, an und dementspre-
chend nahm die Zunahme der Schadstoffkon-
zentrationen bzw. der Austragsraten von Ben-
zol iiber Toluol bis zu den mehrfach mit Me-
thylgruppen substituierten BTEX-Aromaten ab
(Tab. 4.19). Fiir 1,2,3-Trim. und 1,2,3,5-Tetr.
wurde aufgrund der nur relativ geringen Ab-
nahme der Austragsraten vor der Elutionspause
(bedingt durch die noch nicht erfolgte Ver-
fliichtigung der Phase) kein signifikanter An-
stieg der Austragsraten festgestellt. Wie bei
den Ausfiihrungen in Kapitel 4.4 gezeigt wer-
den konnte, wurde die Sanierungsdauer im Fall
der diffusionskontrollierten Schadstofffreiset-
zung durch die intermittierende Absaugung
nicht beeinfluft. Bei der Optimierung der Be-
triebskosten durch diese MafBnahme sollten
jedoch nach den vorliegenden Resultaten die
Stillstandszeiten der jeweiligen Kontamination
angepalit werden. Beim Vorliegen von Phase
ist eine intermittierende Betriebsweise nicht
sinnvoll.

Tab. 4.21: Vergleich der Anstiege der Eluatkon-
zentrationen nach dem ersten Stillstand und nach
der mechanischen Bodenbearbeitung.

Verbindung Anstieg der Anstieg der
Eluatkonzen- Eluatkonzen-
trationen nach  trationen nach
Stillstand (25  mech. Boden-

Tage) [-] bearbeitung [-]

Benzol 71,5 -

Toluol 11,0 51,3

EB 1,8 66,3

p-Xylol 3,5 81,5

o-Xylol 4,25 15,0

1,3,5-Trim, 1,8 19,6

1,2,3-Trim. 1,03 10,3

1,2,3,5-Tetr. 0,84 -
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2. Elution der aufgelockerten Probe

a) Erster Einsatz der mechanischen Boden-
bearbeitung.

Der Anstieg der Austragsrate am 53. Tag war
auf die zehnminiitige Anwendung der mechani-
schen Bodenbearbeitung zuriickzufiihren. In
Abb. 4.32 sind die Freisetzungsraten darge-
stellt die sich aus den, nach der Beendigung

- der mechanischen Bodenbearbeitung und Wie-

derinbetriebnahme der Absaugung, auftreten-
den Eluatkonzentrationen errechneten. Die
wihrend der Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung auftretende sehr hohe Frei-
setzungsrate ist in Abb. 4.32 nicht beriicksich-
tigt.

Die Eluatkonzentration aller BTEX blieben
nach der mechanischen Bodenbearbeitung zu-
néchst auf einem charakteristischen konstanten
Niveau (ca. 10 h bzw. ca. 10 PV) und kamen
den zu Beginn der Elution aufgetretenen Sitti-
gungskonzentrationen nahe, bzw. iibertrafen
diese sogar. Der Anstieg der Konzentrationen
nach Anwendung der mechanischen Bodenlok-
kerung war deutlich hoher als der Anstieg der
allein durch die Stillstandszeit verursacht wur-
de (Tab. 4.21).

Dieses nach der mechanischen Bodenbearbei-
tung auftretende Elutionsverhalten konnte
analog zum Elutionsverhalten der ungestorten
Probe wiederum als Schadstofffreisetzung aus
organischer Phase interpretiert werden.

Fir die Schadstofffreisetzung aus organischer
Phase sprach auch die hohe Schadstoffaus-
tragsrate die wihrend der Anwendung der
mechanischen Bodenbearbeitung auftrat. Die
Austragsraten wurden mittels den in Kapitel
3.3 beschriebenen Aktivkohlefiltern bestimmt,
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Abb. 4.32: Konzentrationen im Eluat nach dem
ersten Einsatz der mechanischen Bodenbearbeitung.
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Da vor der miechanischen Bodenbearbeitung
die Elution fiir 18 Tage ausgesetzt wurde, war
auch ein geringer Anteil der Austragsrate auf
eine teilweise Gleichgewichtseinstellung zwi-
schen den impermeablen Aggregaten und der
Bodenluft zuriickzufiihren. Aus dem mit
durchschnittlich ca. 2 mg/kg (p-Xylol) konta-
minierten Boden, der allerdings sehr heterogen
kontaminiert war (Messung an einem unge-
storten Randbereich) wurden wihrend der
zehnminiitigen Dauer der mechanischen Bo-
denbearbeitung ca. 12 mg p-Xylol freigesetzt.
Im Gegensatz dazu wurden bei der mit ca. 21
mg/kg kontaminierten PCE-Probe bei gleicher
Bearbeitungszeit und gleichem Werkzeug aus
einem ca. um den Faktor 2 groBeren bearbei-
teten Bodenvolumen nur etwa 2,7 mg PCE
entfernt, wobei die unterschiedlich groBen
behandelten Bodenvolumina allerdings auch
eine unterschiedliche Intensitit der mechani-
schen Bearbeitung bedingten.

Das bedeutete, daB die Freisetzungsrate von p-
Xylol (72 mg/h) wihrend der mechanischen
Bodenbearbeitung trotz der geringeren Ge-
samtbelastung um den Faktor 4,5 hoher war
als die Austragsrate von PCE (16,2 mg/h) und
kann auf die unterschiedlichen Freisetzungs-
prozesse (diffusionskontrollierte Freisetzung
<> 16sungskontrollierte Freisetzung) zuriickge-
fithrt werden.

Das Zurtickgehen der Eluatkonzentrationen
von dem konstanten Niveau der Sittigungskon-
zentrationen zu einer fiir die jeweilige Verbin-
dung eigenen Zeit korrelierte analog zum Elu-
tionsverhalten der ungestorten Probe, mit dem
Dampfdruck der jeweiligen Verbindung. Die
Elutionszeiten, die bis zum erneuten Einsetzen
der diffusionskontrollierten Schadstofffreiset-
zung voriibergingen (f,,) wurden entsprechend
dem Vorgehen bei der ungestdrten Probe be-
stimmt und sind in Tab. 4.22 dargestellt.

Da bei 1,3,5-Trim., 1,2,3-Trim. und 1,2,3,5-
Tetr. nach der mechanischen Bodenbearbeitung
nur ein geringer Riickgang der Eluatkonzen-
trationen auftrat und bei keiner f,, -Zeit die
Steigung von -'%4 erreicht wurde, konnte bei
diesen BTEX-Aromaten im beobachteten Zeit-
raum mit einer Schadstofffreisetzung aus Phase
gerechnet werden.
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Tab. 4.22: Zeitverzogerung bis zum Einsetzen der
diffusionskontrollierten Freisetzung und Steigungen
nach der mechanischen Bodenbearbeitung.

Zeitver- PV Steigung  R?

Verbindung

zogerung '[L]  []
[Tage]
Toluol 0,32 -0,496 0,88
EB 0,6 -0,505 0,92
p-Xylol 0,55 -0,499 0,97
o-Xylol R2 zu
niedrig
1,3,5-Trim. kein Ab-
1,2,3-Trim. fallen,
1,2,3,5-Tetr.  Plateau

b) Zweiter Einsatz der mechanischen Boden-
bearbeitung. '

Der Anstieg der Austragsrate am 74. Ver-
suchstag war wiederum auf die zehnminiitige
Anwendung der mechanischen Bodenbearbei-
tung zurtickzufiihren. '

Die Eluatkonzentration aller BTEX blieben
nach der mechanischen Bodenbearbeitung wie-
derum zunédchst auf einem charakteristischen
konstanten Niveau und kamen den zu Beginn
der Elution aufgetretenen Sittigungskonzentra-
tionen nahe, bzw. iibertrafen diese sogar (Abb.
4.33).

Dieses nach der mechanischen Bodenbearbei-
tung auftretende Elutionsverhalten konnte wie-
derum durch die Schadstofffreisetzung aus
organischer Phase interpretiert werden. Bei der
zweiten Anwendung der mechanischen Boden-
bearbeitung wurde sowohl ein noch ungestorter
Teil der Bodenprobe als auch ein bereits bear-
beiteter Teil behandelt. Die Schadstofffreiset-
zungsrate, die wihrend der Anwendung der
mechanischen Bodenbearbeitung auftrat, war
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Abb. 4.33: Konzentrationen im Eluat nach dem

zweiten Einsatz der mechanischen Bodenbearbei-
tung.



daher deutlich geringer als bei der ersten An-
wendung. So wurden aus dem mit durch-
schnittlich ca. 2 mg/kg p-Xylol kontaminierten
Boden (ungestort) wihrend der mechanischen
Bodenbearbeitung ca. 2,2 mg p-Xylol freige-
setzt.

Das Zuriickgehen der Eluatkonzentrationen
unter dafl Niveau der Sittigungskonzentratio-
nen zu einer fiir die jeweilige Verbindung ei-
genen Zeit korrelierte wie schon zuvor mit
dem Dampfdruck der jeweiligen Verbindung.

Die genannten Befunde fiihrten unter Einbezie-
hung der Ergebnisse von experimentellen Ar-
beiten iiber das Ausbreitungsverhalten von
organischen Fliissigphasen (vgl. Kapitel 2.1.3)
zu folgendem konzeptionellen Modell der
Schadstoffverteilung in der untersuchten unge-
storten Bodenprobe (Abb. 4.34):

Das Wasser als benetzende Phase besetzt im
Boden bevorzugt die kleinen Poren und umgibt
die Bodenpartikel mit einem Film, wihrend die
Luft die groBen Poren ausfiillt. Eine eindrin-
gende organische Fliissigphase hinterldft dann
aufgrund ihrer Benetzungseigenschaften an der
Grenzfliche Wasser/Luft Filme mit organi-
scher Fliissigphase. Zusitzlich zu diesen resi-
dualen Filmen wird weiterhin angenommen,
daB ein Teil der organischen Phase wihrend
der Schadstoffausbreitung isoliert im Poren-
raum zuriickbleibt. Dieser Teil der organischen
Phase verhilt sich gewissermafien wie unter
gesittigten Bedingungen. Aufierdem kann an-
genommen werden, daB ein weiterer Teil der
Schadstoffmasse sorbiert an der . Bodenmatrix
vorliegt.

Grundsitzlich ist beim Vorliegen von Phase im
Untergrund die Bodenluftabsaugung, aufgrund
der hoheren erzielbaren Durchflufiraten der
Luft in der ungesittigten Zone gegeniiber den
niedrigeren erzielbaren Durchflufiraten des
Wassers in der geséttigten Zone, als das effek-
tivere Verfahren zur Entfernung von organi-
scher Phase anzusehen (TRAVIS & MACINNES,
1992). Die Bodenluftabsaugung wird allerdings
uneffektiv, wenn wie oben ausgefiihrt die
Schadstoffe (auch Phase) in gering bis imper-
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Legende:
Poréses Medium mit sorbierten BTEX

‘ BTEX in Phase (Diesel)

\\\\\\\ immobiles Wasser
Abb. 4.34: Schematische Darstellung der Schad-

" stoffverteilung in der ungesittigten Bodenzone

(Modellvorstellung) nach WILKINS ef al. (1995).

meablen Bereichen vorliegen. Die mechanische
Bodenbearbeitung kann in diesem Fall dazu
filhren, daB Phase-Blobs, die der Advektion
vor der mechanischen Bodenbearbeitung nicht
zuginglich waren, nach der mechanischen Bo-
denbearbeitung Kontaktflichen mit der perko-
lierenden Luft ausbilden.

Die Auswirkung der mechanischen Bodenbear-
beitung auf den Schadstoffaustrag, die bei die-
ser Probe vor allem darin bestand isolierte
Phase zuginglich zu machen, wird besonders
in der kumulativen Darstellung der ausgetrage-
nen Schadstoffmassen deutlich und ist in Abb.
4.35 dargestellt. In Abb. 4.35 sind auch die
wihrend der mechanischen Bodenbearbeltung
ausgetragen Schadstoffmassen mit berucks1ch-
tigt.
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Abb. 4.35: Kumulativer BTEX—Austrag wihrend

der Elution und der mechamschen Bodenbearbel- v
tung.
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Abb. 4.36: Bodengehalte [mg/kg] in mechanisch bearbeiteten und unge-
storten Bereichen der Siule. Die einzelnen Proben sind in vertikalen Rei-

hen angeordnet.

Nach AbschluB der Elutionsversuche wurde
noch ungestort vorliegendes und mechanisch
bearbeitetes Saulenmaterial entnommen und
die Schadstoffgehalte bestimmt. Die Schad-
stoffkonzentrationen im ungestérten Boden-
material zeigten z.T. grofie Schwankungen, die
wohl auf die inhomogene Schadstoffausbrei-
tung wihrend der Kontaminationsphase und
das unterschiedliche Sorptionsvermdgen des
Boden zuriickzufiihren sind. Die Schadstoff-
konzentrationen im aufgelockerten Bereich der
Saule zeigten dagegen ein einheitliches Bild
und waren deutlich abgereichert gegeniiber
dem ungestérten Bodenmaterial (Abb. 4.36).
Durchschnittlich waren nach der Elution der
Séule in den mechanisch bearbeiteten Bodenbe-
reichen ca. 96% weniger Schadstoffe anzutref-
fen als in von der mechanischen Bearbeitung
unbeeinfluiten Bereichen.

4.5.2 Modellierung der Schadstoff-
freisetzung

a) Schadstofffreisetzung aus organischer
Phase :

In Systemen in denen die Séttigungsstrecke
kiirzer ist als die FlieBstrecke, entlang der die
Stoffiibertragung der Schadstoffe in eine mo-
bile Phase erfolgen kann, stellt sich in der
mobilen Phase die maximal mogliche Konzen-

. tration ein. Die Schadstoffaustragsrate errech-
. net sich im vorliegenden Fall einfach mit:

52

F=Cg,,0 [4-10]

Die Parameter Cgg, (Sittigungskonzentration
nach Raoult in Luft) und Q (Flufrate) kdnnen
dabei direkt aus dem Experiment bestimmt
werden. Mit diesem Modellansatz (Schadstoff-
freisetzung im (Losungs)-Gleichgewicht) kann
fiir alle FluBraten Q die nicht zu einer Verldn-
gerung der Sittigungsstrecke iber die o.g.
Fliestrecke hinaus fiihren die Schadstoffaus-
tragsrate bestimmt werden. Bei hoheren Fluf-
raten findet die Schadstofffreisetzung unter
Nichtgleichgewichtsbedingungen statt.

Fir diesen Fall laBt sich die Schadstoffaus-
tragsrate unter Verwendung der modifizierten
Sherwood-Zahl Sk*, welche die unbekannte
spezifische Oberfliche A, bereits enthalt, ab-
schitzen (POWERS et al., 1992; MILLER et al.,
1990):

kA dZ,
D

air.

Sh*= 411

dso: mittlerer Korndurchmesser

Die modifizierte Sherwood-Zahl Sh* kann
nach WILKINS ef al. (1995) fiir ungesittigte
Sandsdulen mit residualen NAPLs welche
durch einen Luftstrom verdampft werden,
durch folgende empirische Xorrelation fiir



verschiedene Flufraten bzw. Abstandsge-
schwindigkeiten ermittelt werden:

Sh*=1072" pe®%2 gL [4-12]
. d50 :
mit Pe=v, D [4-13]

air

d, ist die auf die Korngrofe eines Mittelsandes
(dy = 0,05 cm) normalisierte mittlere Korn-
grofie (entspricht ds,/dy,), Pe ist die Peclet-Zahl
und v, ist die Abstandsgeschwindigkeit der
Gasphase. Die Freisetzungsrate bzw. Fracht
berechnet sich dann mit:

Sh * air 4
F= —— AxAC [4-14]
d :
50 .
Der zusammengesetzte 'Stofﬁibertr,agungs-_

koeffizient k, (k, = k4, ) kann weiterhin durch
Umstellung von . Gl. (2-12) aus den Effluent-
daten eines Systems errechnet werden.

Ié—(vfjlr{ C)' 4-15

Der aus Gl. (4-15) erhaltene Stoffiibertra-
gungskoeffizient kann in Gl. (4-11) eingesetzt
werden und so die modifizierte Sherwood-Zahl
Sh* berechnet werden. In Tab. 4.23 ist die so
berechnete Sherwood-Zahl Sh* aus relativ
konstanten Effluentdaten von p-Xylol vom 20 -
30 Versuchstag und die aus der Korrelations-
gleichung (4-12) berechnete Sherwoodzahl Sh*
einschlieBlich der Eingabeparametern zusam-
mengestellt, Bei der-Wahl von ds, wurde die,
bei dieser heterogenen bindigen Bodenprobe
denkbare, grofie Spanne von 0,004 c¢m b1s 4
cm abgedeckt.

Eine Ubertragung der aus Gl. (4-12) abgelei-
teten Sherwood-Zahlen auf das hier vorliegen-
de System fithrt bei ds=0, 004 cm bzw. bei
dsp=4 cm zu einer Uberschatzung der Aus-
tragsraten um den Faktor 730 bzw. 2015 und
ist daher nicht durchfilhrbar. Sherwood-
Korrelationen fiir bindige Boden wurden bisher
in der Literatur nicht beschrleben, doch ist zu
vermuten, daf aufgrund der heterogenen
Durchstromung der Probe nur eine geringe
Kontakifiche A, fiir die Stoffiibertragung zur
Verfiigung steht und somit die beobachteten
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Tab. 4.23: Vergleich der nach Gl. (4-12), (Sher-
wood-Korrelation nach WILKINS ef al. (1995)). und
Gl. (4-11), (ungestorte Probe, p-Xylol vom 20-30
Versuchstag) ermittelten Sherwood-Zahlen.
Sh* (Gl. 4-12)  Sh* (Gl. 4-11;
[-1 Gl. 4-15)
Co/Cg5,=0,23
]

Sh* [] 9.5x10°_ 26,2 13x10% 0,013
ds[cm] 0,004 4° 0,004 4°
D, fem?/sec]® 0,067 0,067 0,067 0,067
Pel 0,016 15,9

x[m] 05 05
vim/h] 0,38 - 0,38
v, [m/h] 96 96

ko [m/h] 5,5x10°

* dsp aus dem mittleren Komdurchmesser der Siebli-
nie des bindigen Materials, ® ds, aus dem mittleren
Durchmesser der Steine und Aggregate € nach
WILKE & LEE (1955).

kleinen Sherwood-Zahlen und Stoffiibertra-
gungskoeffizienten eine - Erklirung finden.
Nach der mechanischen Bearbeitung der Pro-
ben ergaben sich bei gleichen Abstandsge-
schwindigkeiten zunichst die Sittigungskon-
zentrationen und daran anschliefend ein Ab-
fallen der Eluatkonzentrationen, so daB eine
Bestimmung des Stoffiibertragungskoeffizien-
ten  fiir steady-state-Verhiltnisse, d.h.  bei
gleichbleibender Kontaktfldche A,, nicht durch-
fithrbar war.

Da die Abhéngigkeit der Eluatkonzentrationen
bzw. der Schadstoffaustragsrate von der Ab-
standsgeschwindigkeit bzw. FluBrate im ‘vor-
liegenden " Versuch nicht untersucht wurde,
konnte tiber die Schadstoffaustragsentwicklung
in Anwesenheit von Phase bei hoheren FlieB-
geschwindigkeiten keine Aussage getroffen
werden. :

b) Diffusionskontrollierte . Schadstofffrei-
setzung ‘
Da bei der vorliegenden Bodenprobe aufgrund
der heterogenen Schadstoffverteilung und der
Bodenbeschaffenheit . (grofle Steine) keine re-
prisentative Bodenbeprobung. moglich. war,
lieB sich wegen der fehlenden Massenbilanz
eine Modellierung der Austragsraten nur. durch
die Miteinbeziehung der Schadstoffmasse Myin
den Fittingparameter sinnvoll durchfiihren.. Fiir

die Modellierung wurde die Kurzzeitapproxi-




mation von Gl. (2-4), (fir Dgt/a?<0,1) ver-

wendet:
F“-— 3M : 4 16
0 U 7za2t [ ]

Der bei der Modellierung verwendete Fitting-
parameter f3 [M\/l/t ] setzt sich wie folgt zu-

sammen:
D,
B=M, 2 [4-17]

Die Schadstoffaustragsrate F berechnet sich
dann entsprechend aus:

3
=T B [4-18]

In Abb. 4.37 sind die Austragsraten von p-
Xylol, die nach dem jeweiligen ¢,, der unge-
storten Probe bzw. nach der ersten Bodenbear-
beitung auftraten, sowie die nach Gl. (4-18)
berechneten Modellkurven aufgetragen. Der
Fittingparameter B wurde im Fall der unge-
storten Probe mit 0,048 [mg Ji/sec] im Fall
der mechanisch bearbeiteten Probe mit 0,082
[mg /1/sec] bestimmt. Die Zunahme des Fit-
tingfaktors B nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung war auf das Aufbrechen des im un-
gestorten Zustand als Makrogefiige vorliegen-
den Bodenmaterials in kleinere Aggregate (vgl.
Kapitel 4.2) und damit auf die Verkiirzung der
diffusionswirksamen Strecken (vgl. Kapitel
2.4.3) zuriickzufiihren.

Bei der beobachteten VergréBerung von B nach
der mechanischen Bodenbearbeitung um den
Faktor 1,7 hatte, unter der Voraussetzung daf
D, und M, konstant blieben, mindestens eine
Aggregatzerkleinerung um den selben Faktor
stattgefunden.

Da M, aber von Beginn der diffusionskontrol-
lierten Desorption der ungestorten Probe bis
zum Zeitpunkt £, nach der mechanischen Bo-
denbearbeitung abgenommen hatte und zudem
nur ein Teil der Schadstoffmasse von der me-
chanischen Bodenbearbeitung beeinflufit wur-
de, war eine Aggregatzerkleinerung um einen
groferen Faktor anzunehmen. Beobachtet wur-
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Austragsrate [mg/h]
3

T T T
nach der machanischen Bodenbearbeitung

ungestérte Probe
#=0,0048 [mgVi7set)

id
o
-

2 3 5 10
Zeit [d]

Abb. 4.37: Vergleich der Austragsraten und Mo-
dellierung (p-Xylol) der ungestérten Probe und
nach der mechanischen Bodenbearbeitung. Die Zeit
beginnt beim jeweiligen 2.

de eine Aggregatzerkleinerung etwa um den
Faktor 4 bis 5.

Durch den aus der Phase der Elution der unge-
storten Probe erhaltenen zusammengesetzten
Modeliparameter P lieB sich der Schadstof-
faustrag prognostizieren, der sich bei der Fort-
fiilhrung der Elution an der ungestorten Probe
iiber den gesamten Elutionszeitraum ergeben
hitte (Abb. 4.38). Aus Abb. 4.38 ist ersicht-
lich, daB der gemessene kumulative Austrag
deutlich unter dem von dem Modell prognosti-
zierten kumulativen Austrag liegt. Die Modell-
kurve und die gemessenen Daten niheren sich
erst durch den zweimaligen Einsatz der me-
chanischen Bodenbearbeitung wieder einander
an.

Fiir diese Abweichungen gibt es folgende Er-
klarungsméglichkeiten:

— Wihrend der Stillstandsphase vom 8 bis
zum 32 Versuchstag wurden insgesamt fiinf
Tracerversuche mit jeweils ca. zwei Stun-

kum. Masse
800 . .

Daten Modell
600 nalans

d'/
400 [
200 "4—““
0 S
0 20 40 60 80 100

Zelt[d]
Abb. 4.38: Vergleich der durch die Modellierung
prognostizierten ausgetragenen Masse an p-Xylol
der ungestérten Probe mit der tatsdchlich ausgetra-
genen Schadstoffmasse im ungestérten Zustand und
im mechanisch behandelten Zustand.



den Versuchszeit durchgefiihrt. Die dabei
ausgetragenen Schadstoffmassen konnten
aus versuchstechnischen Griinden nicht er-
fait werden.

Weiterhin kann das verwendete Diffusions-
modell eine zu hohe kumulative Masse vor-
aussagen. Zum Einen wurde fiir die Model-
lierung eine Kurzzeitlosung verwendet,
welche bei groferen Zeiten zu hohe Frei-

setzungsraten und daher auch eine zu hohe

kumulative Masse liefert. Diese Fehlbe-
stimmung kann, wie anhand der CKW
kontaminierten Probe abgeschitzt wurde,
allerdings hochstens 4% betragen. Zum
Anderen kann auch der Zeitpunkt ab dem
eine diffusionskontrollierte Schadstofffrei-
setzung stattfindet (z,,) spiter einsetzen als
wie er durch die oben beschriebene Vorge-
hensweise festgelegt wurde. Dadurch wer-
den mit dem Fittingfaktor B hohere Freiset-
zungsraten, als wie sie tatsdchlich beim Dif-
fusionsprozeB auftreten, beschrieben und
somit ist auch die daraus berechnete kumu-
lative Schadstoffmasse zu gro8.

Da die Milieubedingungen fiir die aeroben
Mikroorganismen in der Sdule durch die
mvor erfolgte Spiilung mit O,-haltiger Luft
giinstig beeinfluft wurden, fand wihrend
der Stillstandszeiten ein mikrobiologischer
Schadstoffabbau statt. Ein Hinweis auf die-
sen Vorgang lieferten CO, Messungen die
wihrend der Stillstandszeiten von 0,03
Vol.% (direkt nach Beendigung der Eluti-
on) bis auf Werte von ca. 1 Vol.% gegen
Ende der Elutionspausen anstiegen. Der
Hintergrundwert der atmosphérischen Luft
liegt nach RICHTER (1986) bei ca. 0,03
Vol.%. Unter Einbeziehung des gemesse-
nen volumetrischen CO,-Gehaltes (1%), der
Reaktionsgl. (2-21), dem in Kapitel 4.2 be-
stimmten Bodenluftvolumen (Tab. 4.6) und
dem Molvolumen sowie dem Molekularge-
wicht von CO, liBt sich eine Umsetzung
von ca. 0,44 g Kohlenwasserstoffen zu CO,
in den Elutionspausen abschitzen. Dabei ist
zu beriicksichtigen, daB der Abbau der
Kohlenwasserstoffe wahrscheinlich nur un-
vollstindig erfolgte und daher eine grofere
Abnahme der Ausgangsverbindungen zu
erwarten ist. Der Beitrag des mikrobiologi-
schen Abbaus zur Erklirung der, im Ver-
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gleich zum prognostizierten Austrag, gerin-
gen ausgetragenen kumulativen Schadstoff-
masse war daher als nicht unerheblich anzu-
sehen.

- Ein weiterer Hinweis auf die Bedeutung des
mikrobiologischen Abbaus ergab sich aus
der Auswertung der FID-Chromatogramme
der Abluft (Bodenluft) wihrend der ver-
schiedenen Phasen der Elution (Abb. 4.39).
Auffallend war bei der Wiederaufnahme der
Elution nach der ersten Elutionspause das
verstirkte Auftreten von Verbindungen zu
frithen Zeiten im Chromatogramm, d.h. mit
hohem Siedepunkt bzw. niedrigem Dampf-
druck, wie sie fiir die Abbauprodukte von
Alkanen/Alkenen, z.B. Methanol, Ethan,
Ethen typisch sind. Auch zu Beginn der
Elution (¢=0) traten diese Verbindungen
auf und wiesen so auf einen mikrobiologi-
schen Abbau hin, der allerdings aufgrund
der ungiinstigeren Milieubedingungen (kei-
ne Spilung mit sauerstoffhaltiger Luft)
nicht den Umfang wie nach der Eluti-
onspause erreichte. Durch die Stillstandszeit
vor der mechanischen Bodenbearbeitung
wire auch eine starke Zunahme der Abbau-
produkte nach der Wiederaufnahme der
Elution im Chromatogramm zu erwarten
gewesen. Diese Abbauprodukte wurden je-
doch durch die wihrend der mechanischen
Bodenbearbeitung erfolgte Absaugung ent-

" fernt. Das erneute Auftreten dieser Abbau-
produkte nach der Wiederaufnahme der
Elution am darauffolgenden Tag war auf
die, durch die mechanische Bodenbearbei-
tung bedingten, erh6hten Freisetzungsraten
und dadurch verbesserten Bioverfiigbarkeit
der Schadstoffe zuriickzufiihren.

Aus dem Chromatogramm ist weiterhin er-
sichtlich, daf3 nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung verstdrkt Peaks auftauchten, d.h.

‘Verbindungen freigesetzt wurden, die wihrend

w‘ ;A,, . A nach 1. moch,
Ak

nach 1. Stillstang

nach 185 h
M ™R . Boginn dor Elution

Abb. 4.39: FID-Chromatogramme der Abluft (Bo-
denluft) wihrend der verschiedenen Phasen der
Elution.



der anderen Phasen der Elution nur in gerin-
gem Mafe ausgetragen wurden. Dies konnte
darauf zuriickzufilhren sein, daf durch die
mechanische Bodenbearbeitung Schadstoffe aus
dem Innern von vorher nicht zuginglichen
Aggregaten freigesetzt wurden, die von einem
mikrobiellen Abbau noch unbeeinflufit waren.

Die erhohte Bioverfiigbarkeit der Schadstoffe
spiegelte sich auch in den CO,-Werten wieder
(Tab. 4.24). So war trotz einer kiirzeren Eluti-
onspause der CO,-Gehalt nach der mechani-
schen Bodenbearbeitung (3. Stillstand) hoher
als in den lidngeren Elutionspausen zuvor.

4.5.3 Versuche an Kleinsiulen

Neben dem GroBsidulenversuch wurde wieder-
um eine Versuchsserie mit kleinerskaligen
Sdulen durchgefithrt, um insbesondere den
Zeitraum zu ermitteln, der zur vollstindigen
Sanierung einer kontaminierten Bodenprobe
durch die mechanische Bodenbearbeitung unter
optimalen Bedingen erforderlich ist. Um den
EinfluB der auch kleinrdumig stark heteroge-
nen Schadstoffverteilung zu erfassen, wurden
zwei  Parallelversuche mit Bodenmaterial
durchgefiihrt, das aus einer Bodenprobe (ca. §
L Volumen) stammte, welche bei der Gewin-
nung der ungestdrten Grofsiule aus dem Un-
tergrund entnommen wurde. Die Reduktion
der anfinglichen Schadstoffmassen in den
kontaminierten Bodenprobe wéihrend der dau-
ernden Anwendung der mechanischen Boden-
bearbeitung ist in Abb. 4.40 dargestellt.

Die beiden Bodenproben zeigten beziiglich der
Schadstoffabnahme wiéhrend der mechanischen
Bodenbearbeitung auffallende Unterschiede. In
Probe A waren bei allen Schadstoffen nach 5
Minuten nur noch hochstens 20% der Aus-
gangsschadstoffmasse (M/M,=0,2) vorhanden.
In Probe B waren dagegen nach 5 Minuten

Tab. 4.24: CO,-Gehalte im Lauf der Versuches
(Bl.: Bodeniuft).

CO, [Vol. %]

atmosphdrische Luft 0,03
Bl. wihrend Elution 0,03
Bl. nach 1. Stillstand (33. Tag) 0,55
Bl. nach 2. Stillstand (50. Tag) 0,43
Bl. nach 3. Stillstand (71. Tag) 1,00
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noch bis zu iiber 50% der Ausgangsschad-.
stoffmasse vorhanden. Da Bodenproben vom
Entnahmeort des grofskaligen Versuches ver-
wendet wurden, konnte auch bei den kleinska-
ligen Versuchen sowohl mit einer Schadstoff-
freisetzung aus residualer Phase als auch von
einer diffusionskontrollierten Desorption der
Schadstoffe aus Aggregaten ausgegangen wer-
den. In Abb. 4.41 sind am Beispiel von Toluol
die unterschiedlichen Abnahmen der Schad-
stoffmassen bei den beiden Bodenproben dar-
gestellt. Auflerdem ist in Abb. 4.41 auch die
Abnahme der Schadstoffmasse von PCE (vgl.
Kapitel 4.4.3), das aufgrund seiner physika-
lisch-chemischen Eigenschaften (vgl. Tab. 3.3)
mit Toluol verglichen werden kann, darge-
stellt. Da beide Proben ungefihr die gleiche
Schadstoffbelastung aufwiesen (vgl. Tab. 4.25
und zudem die Bodenproben die gleichen bo-
den-physikalischen Eigenschaften besafien,
konnte bei Bodenprobe B aufgrund des selben
Austragsverhaltens wie bei der PCE-Probe von
einer  diffusionskontrollierten  Schadstoff-
freisetzung, wie sie bei der PCE kontaminier-
ten Bodenprobe vorlag, ausgegangen werden.
Die Nichtlinearitdt der Sorptionsisothermen
wird vernachlédssigt. Die schneilere Abnahme
der Schadstoffmasse bei Probe A kann auf eine
grofere Diffusionsratenkonstante oder aber auf
die Freisetzung aus organischer Phase zuriick-
zufiihren sein. Zur Ermittlung, der den beob-

hl

M/Mo [
1 T T T
Toluot E-B p-Xylol  o-Xylol
08 - - —— D
1,3,5-Trim 1,2,3-Trim 1,2,3,5-Tetr
—0— —¥ ——
06
04
0,2 —
0 = = Eee— 4
0 10 20 30 40
t [min]
M/Mo [}
1% T T . T
l“‘ Tol 8 p-Xylol  o-Xylol
0,8 RS -

0 10 30 40

t [min)
Abb. 4.40: EinfluB der Bodenbearbeitungsdauer auf
den Sanierungsgrad einer kontaminierten Boden-
probe. Oben Bodenprobe A, unten Bodenprobe B.



M/Mo [-]

Tab. 4.25: Schadstoffmassen M,, X,,, A und ermit-

1*\ Poa——— ('A) o | telte Diffusionsratenkonstanten D,/a? von Toluol
08 e e e und PCE (vgl. Tab. 4.14).
06 M, X A D /a?

' [mg] [-] [1/sec] [1/sec]
04 Probe A 5,5 0,8 0,008 1*10*
02 ProbeB 1,9 0,3 0,008  1*10*

' \&%\m PCE___ 2 035 0008  1*10*

% 10 20 30 %

t {min)

Abb. 4.41: EinfluB der Bodenbearbeitungsdauer auf
den Sanierungsgrad der toluol-kontaminierten Bo-
denproben A und B sowie einer PCE-
kontaminierten Probe.

achteten Freisetzungsraten zugrunde liegenden
Prozesse wurde versucht das erweiterte Diffu-
sionsmodell (Gl. 4-6 und Gl. 4-7) den Freiset-
zungsraten anzupassen (Abb. 4.42).

Wie aus Tab. 4.25 hervorgeht, lassen sich die
Freisetzungsraten und kumulativen Massen von
Probe B mit annihernd den gleichen Modellpa-
rametern wie bei der mit PCE kontaminierten
Bodenprobe beschreiben (vgl. Tab. 4.14).

Die Freisetzungsraten und die kumulativen
Massen von Probe A lassen sich nur unter
Zuhilfenahme eines sehr grofen Anteils einer
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Abb. 4.42: Freisetzungsraten und kumulativ aus-
getragene Massen (Toluol) der mechanisch bear-
beiteten kleinskaligen Bodenproben A (oben) und B

(unten).

schnell freigesetzten Schadstofffraktion X; (X;
=(0,8) an der Gesamtschadstoffmasse: an das
Modell anpassen. Die Schadstofffreisetzung
mit der Ratenkonstanten erster Ordoung A
kann, im Gegensatz zur Ratenkonstanten D, /a?
welche sich auf das Konzept der retardierten
Porendiffusion stiitzt, keinem physikalisch-
chemischen Proze zugeordnet werden. Bei der
untersuchten Probe kann die schnelle Raten-
konstante A und der hohe Anteil der Schad-
stofffraktion X; an der Gesamtschadstoffmasse
eventuell auf die Anwesenheit von Phase zu-
riickzufithren sein, die auch bei dem Grofiver-
such ein von der diffusionskontrollierten
Schadstofffreisetzung abweichendes Freiset-
zungsverhalten zeigte. Auch wenn der Prozef
der Schadstofffreisetzung zu Beginn der Bo-
denbearbeitungsmafinahme bei Probe A nicht
abschliefend geklirt werden konnte, traten bei
beiden Proben (A und B) zu spiteren Zeiten
ungefdhr dieselben Freisetzungsraten auf (vgl.
Abb. 4.42). Dies konnte bedeuten, daB bei
Bodenproben mit einem zu Beginn der mecha-
nischen Bodenbearbeitung von der diffusions-
kontrollierten  Schadstofffreisetzung  abwei-
chendem Freisetzungsverhalten, zu spiteren
Zeiten, die Schadstofffreisetzung wieder durch
Diffusionsprozesse kontrolliert werden.

Bei Probe B deren Schadstofffreisetzung tiber-
wiegend diffusionskontrolliert abléuft, 146t sich
fiir Verbindungen mit hohem Ky, d.h. mit
kleinem scheinbaren Diffusionskoeffizienten D,
tendenziell eine geringere Abnahme der Schad-
stoffmasse im Boden beobachten als bei Ver-
bindungen mit niederem Kjy (Abb. 4.40 un-
ten). Die Festmachung dieser Beobachtung
durch aus der Modellierung erhaltene abneh-
mende Diffusionsratenkonstanten bei zuneh-
mendem K,y konnte jedoch aufgrund der nur
ungeniigenden Anpassung der Daten an das
Modell nicht erfolgen.



4.5.4 Zusammenfassung

¢ Die Schadstofffreisetzung der BTEX in der

Groflsiule wurde zunidchst durch die Ver-
dunstung von der Advektion zuginglicher
Phase dominiert.

Aufgrund der grofien Oberfliche der Filme
mit organischer Fliissigphase wurde inner-
halb der ca. 50 cm langen Bodenprobe die
Sattigungsstrecke erreicht, d.h., dafi sich
am Siulenausgang die Sittigungskonzentra-
tionen einstellten.

Nach der Auflosung der zuginglichen orga-
nischen Phase (vermutlich Filme an der
Grenzfliche Wasser/Luft) stellte sich ein
Riickgang der Konzentrationen ein (Sitti-
gungsldnge > Sdulenldnge). Die einzelnen
Komponenten der organischen Phase wur-
den entsprechend ihrem Dampfdruck unter-
schiedlich schnell aus der organischen Fliis-
sigphase abgereichert.

Nach dem zu unterschiedlichen Zeiten be-
endeten Zeitraum der Phasenauflosung (7,
erfolgte die Schadstofffreisetzung durch
Diffusion aus Aggregaten (sorbierte BTEX)
und/oder der Freisetzung von Schadstoffen
aus isolierten Blobs im wassergefiillten Po-
renraum und deren anschliefenden Diffusi-
on im immobilen Wasser.

Durch die Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung wurden fiir vorher iso-
lierte Blobs Kontaktflichen mit der Boden-
luft geschaffen. Dabei ist es wahrscheinlich,
daf} diese Blobs beim Kontakt mit Luft wie-
derum Filme an der Grenzfliche Was-
ser/Luft bildeten und somit wieder relativ
schnell aufgeldst werden konnten. Ein Teil
der so zuginglich gemachten Schadstoffe
wurde dabei schon direkt wihrend der me-
chanischen = Bodenbearbeitung  entfernt.
Aufgrund der groBen Oberfliche der Filme
wurde wieder die Séttigungsstrecke erreicht
und am Siulenausgang wurden somit Sétti-
gungskonzentrationen beobachtet.

Nach dem zu unterschiedlichen Zeiten be-
endeten Zeitraum der Phasenauflosung (z,,)
erfolgte die Schadstofffreisetzung durch
Diffusion aus Aggregaten.
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e Die Modellierung der diffusionskontrol-

lierten Freisetzung und die Messung von
CO,-Gehalten ergab einen Hinweis, daB in
der Grofisiule ein mikrobieller Schad-
stoffabbau stattfand.

Die mechanische Bodenbearbeitung fiihrte
neben einer erhdhten Freisetzungsrate ver-
mutlich auch zu einer erhdhten Bioverfiig-
barkeit der Schadstoffe.

Die Kleinversuche zeigten, da unter-
schiedlich stark, vermutlich z.T. mit Phase,
kontaminierte Proben innerhalb von 40 min
durch die dauernde Anwendung der mecha-
nische Bodenbearbeitung abgereinigt wer-
den konnten und sich die Freisetzungsraten
zum Ende des Versuchs hin anglichen. Das
Auftreten von Phase in Bodenproben, die
mechanisch bearbeitet werden, verlingert
demnach in der ungesittigten Zone bei aus-
reichenden Abstandsgeschwindigkeiten der
mobilen Phase (Luft) die Sanierungsdauer
gegeniiber der  diffusionskontrollierten
Desorption nicht.



4.6 Diskussion der Ergebnisse
von Kapitel 4.4 und 4.5

4.6.1 Vergleichbarkeit und Einord-
nung der gefundenen Freiset-
zungsraten

Die gefundenen Freisetzungsraten der quantifi-
zierbaren klein- und grofiskaligen Siulenversu-
che mit PCE-kontaminiertem Bodenmaterial
koénnen insofern verglichen werden, als daB bei
beiden Versuchen das mechanische Werkzeug
zehn Minuten mit dem jeweiligen Bodenmate-
rial in Kontakt war. Der Dekontaminations-
grad, der aus dieser Kontaktzeit resultierte,
unterschied sich jedoch bei den Versuchen
erheblich. So wurden wihrend der mecha-
nischen Bearbeitung der Grofséule nur ca. 0,2
% der Schadstoffe, die vor der mechanischen
Bearbeitung in dem behandelten Bereich vorla-
gen, entfernt (GEISELMANN, 1996), wihrend
durch die mechanischen Bearbeitung der
Kleinsdule im gleichen Zeitraum ca. 75 % der
Schadstoffe entfernt wurden (vgl. Abb. 4.25).
Da bei den Versuchen die bodenphysikalischen
Parameter und der C,,-Gehalt gleich waren
und zudem bei beiden Versuchen die freige-
setzten Schadstoffe aus dem System entfernt
wurden (gleiche Randbedingungen) kann die
Diskrepanz der Sanierungsgrade nur durch die
unterschiedliche Leistungsfahigkeit der mecha-
nischen Bearbeitung erkldrt werden. Die Inten-
sitdt der mechanischen Bearbeitung wird daher
moglicherweise durch das Verhéltnis der Gro-
Be des mechanischen Werkzeugs sowie der
erzielten Drehzahl zum Volumen der zu bear-
beitenden Bodenprobe bestimmt. Bei der inten-
siven mechanischen Bearbeitung im kleinskali-
gen Versuch wird daher in Abhingigkeit der
Geschwindigkeit mit der das stindige Zerbre-
chen und die Neubildung von Aggregaten ge-
schieht, ein gemittelter effektiver Wert der sich
dauernd  indernden - Aggregatradien die
Desorptionsrate bestimmen. Bei der weniger
intensiven mechanischen Bearbeitung im
grofiskaligen Versuch bestimmten im Wesent-
lichen, die nach der zehnminiitigen mechani-
schen Bearbeitung vorliegenden Aggregatgro-
Ben die Desorptions-rate. Aufgrund der unter-
schiedlichen Intensitit der mechanischen Bear-
beitung kénnen daher die Freisetzungsraten der
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unterschiedlichen Versuche nicht unmittelbar
miteinander in Beziehung gesetzt werden.

WEST et al. (1995) und GIERKE et al. (1995)
bestimmten bei kleinskaligen Labor- bzw.
groBskaligen Feldversuchen mit TCE kontami-
niertem Bodenmaterial ebenfalls Schadstofffrei-
setzungsraten bei der Anwendung der mecha-
nischen Bodenbearbeitung (,,soil mixing“). Bei
diesen Versuchen (Dauerbehandlung) wurde
ebenfalls von einer diffusionslimitierten Schad-
stoffdesorption ausgegangen. In diesen Arbei-
ten erfolgte die mathematische Beschreibung
der Schadstoffabnahme im Boden durch die
Verwendung einer Exponential-Funktion mit
einer Ratenkonstanten erster Ordnmung A
[1/sec]. WU & GSCHWEND (1988) konnten
beim Vorliegen einer diffusionskontrollietten
Schadstofffreisetzung eine Beziehung zwischen
der Diffusionsratenkonstanten D,/a? und der
Ratenkonstanten erster Ordnung aufstellen,
indem sie die Exponential-Funktion mit der
Ratenkonstanten erster Ordnung A an das sphi-
rische Diffusionsmodell (Gl. 2-2) bei M/M,, =
0,5 anpafiten:

D,

A=221— [4-19]

a

Eine weitere Abschitzung von A kann durch

die Anpassung der Exponential-Funktion an

das Diffusionsmodell bei M/M,, = 0,2 erhalten
werden (WEST et al., 1995):

D,
A=142 ’ [4-20]
a
Die Schadstoffabnahme im Boden 148t sich‘

dann unter Verwendung einer Exponential-
funktion folgendermaBen berechnen:

AA;‘ =exp(—-Af)  [4-21]

eq

Abb. 4.43 zeigt die Daten des kleinskaligen
Versuch der CKW-kontaminierten Probe ohne
Absaugung und die Anndherung der beiden
Exponentialfunktionen an das sphérische Dif-
fusionsmodell.
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Abb. 4.43: Vergleich zwischen sphérischem Diffu-
sionsmodell und den Exponentialfunktionen, die
den Stoffiibergang mit den Ratenkonstanten erster
Ordnung A nach Gl. (4-18) und Gl. (4-19) beschrei-
ben.

Die Exponentialfunktion mit der Ratenkon-
stanten erster Ordnung A=14,2D,/a? nihert
sich dem sphérischem Diffusionsmodell in
zufriedenstellender Weise im gesamten Kur-
venverlauf an. Die Exponentialfunktion mit der
Ratenkonstanten erster Ordnung A=22,7D, /a2
zeigt dagegen eine sehr gute Anpassung an den
ersten Kurventeil des Diffusionsmodells, wih-
rend die Behandlungszeit, die fiir die Entfer-
nung eines Grofteils der Schadstoffmasse be-
notigt wird (z.B.: M/M,<0,2) unterschitzt
wird. :

Tab. 4.24 zeigt eine Zusammenstellung der in
den Versuchen und in der Literatur gefundenen
Freisetzungsraten. Der besseren Vergleichbar-
keit wegen wurden die gefundenen Diffusions-
ratenkonstanten fiir PCE mit dem scheinbaren
Diffusionskoeffizienten fiir TCE korrigiert.
Der scheinbare Diffusionskoeffizient fiir TCE
wurde mit den in Tab. 4.26 angegebenen Pa-
rametern berechnet.

Tab. 4.26: Parameter zur Abschitzung von D,
(TCE)

D, bei 18°C (Gl. 2-12) [cm?/sec] 7,87x10°S

nvgl. Tab. 4.5° [ 0,44

o) Ikg/L} 1,51

Kol [ 2,0940,27
Cog' [%] 0,5

D, [cm?/sec] 1,11x10%

® Mittelwerte aus GEISELMANN (1996); "Mittel der
empirischen X,-Beziehungen abgeschiitzt aus der
Loslichkeit von PCE von KARICKHOFF et al.
(1979), KENEGA (1980), MEANS et al. (1980),
HASSET et al. (1983), CHIOU ef al. (1983).

Tab. 4.27: Vergleich der gefundenen und beschrie-
benen Ratenkonstanten erster Ordnung A.

A
[U/min] [1/sec]

kleinskalig, Dauerbe- ca. 150 *3,97x10?
handlung (diese Arbeit)

grofskalig nach zehnmi-

niitigem Einsatz (diese ca. 10-15 * 1,65x10%
Arbeit)

kleinskalig (WEST ef al., ca.60  3,83x10°
1995), Dauerbehandlung

grofskalig (GIERKE et 9x10™ -
al., 1995), Dauerbe- 5-10 1,5x103
handlung

*umgerechnet fiir TCE und A

Weiterhin wurden diese umgerechneten Diffu-
sionsratenkonstanten als Ratenkonstanten erster
Ordnung A dargestellt (A=14,2D,/a?. In Tab.
4.27 sind auBerdem, als MaB fiir die Intensitét
der mechanischen Bearbeitung, die Umdre-
hungszahlen pro Minute {U/min} des mechani-
schen Werkzeugs angegeben. '

Auf die augenfillige Diskrepanz zwischen den
Stoffiibertragungsraten bei den eigenen Versu-
chen wurde schon eingegangen. Weiterhin fillt
auf, daB bei den kleinskaligen Versuchen von
WEST et al. (1995) und der vorliegenden Arbeit
praktisch die selben Stofflibertragungsraten
erzielt wurden, obwohl bei den, im Rahmen
dieser Arbeit durchgefiihrten Versuchen eine
hohere . Intensitit der mechanischen Bearbei-
tung angenommen werden kann (vgl. Tab.
4.24). Eine Erklirung kann in den von
SCHMUNK (1994) ermittelten C,,-Gehalten (ca.
0,1 %) der von WEST et al. (1995) verwende-
ten Bodenproben gefunden werden, die deut-
lich geringer sind als die im Rahmen dieser
Arbeit bestimmten C,-Gehalte (ca. 0,5 %)
(vgl. Tab. 4.11). Die relativ geringe Ab-
weichung der Stoffiibertragungsraten bei den
Laborversuchen von WEST et al. (1995) und
den Feldversuchen von GIERKE et al. (1995)
kann in der bei den Feldversuchen erfolgten
zusdtzlichen betrichtlichen Luftinjektion (28
m3/min - 40 m3/min) ihre Ursache haben, wel-
che zu einer intensiveren Bearbeitung des be-
handelten Bodens fiihrte. Auch GIERKE et al.
(1995) konnten in den Feldversuchen eine Be-
einflussung der Stoffiibertragungskoeffizienten
durch die Intensitit der Bodenbearbeitung fest-
stellen.



Bei der Anwesenheit von organischer Fliissig-
phase kann mit sehr grofien Freisetzungsraten
gerechnet werden. Zwar wurde die Freiset-
zungsrate wihrend der mechanischen Bodenbe-
arbeitung beim Vorhandensein von Phase be-
stimmt (BTEX-Probe), jedoch konnte eine
Bestimmung des Stoffiibertragungskoeffizien-
ten k, nicht erfolgen, da keine Effluentkon-
zentrationen gemessen wurden, sondern die
Austragsrate iiber ein zeitintegrierendes Ver-
fahren (Aktivkohleadsorber) bestimmt wurde.
Eine Abschitzung iber die auftretenden Gro-
Benordnungen des Stoffiibertragungskoeffizi-
enten k, unterhalb der Sittigungslinge kann
mit Gl. (4-11) erfolgen. Die modifizierte
Sherwood-Zahl wurde mit dem Diffusions-
koeffizienten von TCE in Luft und fiir eine
KorngréBe dsp von 0,063 mm ermittelt. Um die
Freisetzungsratenkonstanten vergleichbar zu
machen, wurde die modifizierte Sherwood-
Zahl Sh* in die Ratenkonstante A (Asky) [1/sec]
libergefiihrt (GUIGUER & FRIND, 1994;
MILLER ef al., 1990). Die ausgeprigte Abhén-
gigkeit der Ratenkonstante A von der Ab-
standsgeschwindigkeit ist in Abb. 4.44 darge-
stellt.

Die so berechneten Freisetzungsratenkonstan-
ten beriicksichtigen allerdings nicht die Ab-
nahme der Kontaktfliche org. Phase/Luft im
Lauf der Zeit und gelten daher nur fiir kurze
Zeiten. '

Auch ohne Anwendung der mechanischen Bo-
denbearbeitung sind die bei der Anwesenheit
von Phase zu erzielenden Stoffiibertragungs-
koeffizienten k, im gewihlten Beispiel bei aus-
reichender Abstandsgeschwindigkeit (v,>2,5
m/h) grofer als die bei einer intensiven An-

kAo [1/sec]
0,06 -
"

0,05 —
0,04 L]
0,03 /
0,02
0,01 /

0

0 50 100 150 200 250

vx fm/h]
Abb. 4.44: Abhingigkeit vom Stoffiibergangs-
koeffizienten k4, =4 bei Anwesenheit von Phase
von der Abstandsgeschwindigkeit (vor dem Errei-
chen der Sittigungslinge).

wendung der mechanischen Bodenbearbeitung
im Fall einer diffusionskontrollierten Schad-
stofffreisetzung (vgl. Tab. 4.24). Es ist anzu-
nehmen, daf die Anwendung der mechani-
schen Bodenbearbeitung durch die Vergrofe-

rung der Kontaktfliche organische Phase/Luft

zu einer Erhchung der Freisetzungsrate fiihrt.
Diese hohen Freisetzungsraten finden jedoch
nur auf einer kurzen Wegstrecke, vor dem
Erreichen der Sittigungslinge, statt. Die Wei-
terentwicklung eines effizienten Werkzeugs zur
mechanischen Bodenbearbeitung beinhaltet
deshalb die Forderung nach einer méglichst
kurzen Wegstrecke zwischen dem Ort der
Schadstofffreisetzung und der Entfernung der
Schadstoffe aus dem Untergrund, auf der hohe
Fliefgeschwindigkeiten zu erzielen sind. Diese
Anforderung konnte durch die Konstruktion
von Injektions- und Entnahmetffnungen direkt
am Bodenbearbeitungswerkzeug erfiillt werden
(TEUTSCH et al., 1997). Bei der Durchfithrung
der mechanischen Bodenbearbeitung mit einem
derart gestaltetem Werkzeug ist beim Vorhan-
densein von Phase aufgrund der raschen Auf-
18sung nicht mit einer Verlidngerung der Sanie-
rungsdauer zu rechnen. Die Sanierungsdauer
wird vielmehr durch die bei der mechanischen
Bodenbearbeitung erzielte AggregatgroBe limi-
tiert (vgl. Kapitel 4.5.4).

4.6.2 Diffusionsvorginge im Poren-
Taum

In der ungesittigten Zone findet die Diffusion
in den Aggregaten sowohl im wasser- als auch
im luftgefiillten Porenraum statt.

WEST et al. (1995) stellten in Laborversuchen
zur mechanischen Bodenbearbeitung ebenfalls
eine diffusionskontrollierte ~Abnahme der
Schadstoffgehalte im Boden fest. Die Desorp-
tionsrate wird aber nach deren Ansicht durch
die molekulare Diffusion in der Bodenluft
(Intraaggregatporositit) der entstandenen Ag-
gregate kontrolliert, obwohl der lufterfiillte
Porenanteil nur 10 % betrdgt und somit die
Luft in bindigen Boden nur in einzelnen von-
einander isolierten Poren vorkommen kann
(vgl. Kapitel 4.2). Zudem erscheint der lufter-
fiillte Intraaggregatporenanteil von 10 % in
Anbetracht dessen, daB ein sehr dhnlicher bin-
diger Bodentyp beziiglich Kornzusammenset-



zung und Wassergehalt wie in den eigenen
Versuchen verwendet wurde, mindestens um
den Faktor 2 zu hoch. Die Autoren nehmen
weiterhin im Gegensatz zu den Ergebnissen
dieser Arbeit an, daf die nach Ende des Dau-
erversuchs zur mechanischen Bodenbearbei-
tung vorliegenden Aggregatgréfen die Schad-
stofffreisetzung bestimmen. Der bei WEST et
al. (1995) auftretende scheinbare Diffusions-
koeffizient der lufigefiillten Poren ist fir TCE
bei n,, =0,1 ca. um den Faktor 113 grofier als
der scheinbare Diffusionskoeffizient der im
Porenwasser auftreten wiirde. Bei der Berech-
nung der Aggregatgrofien aus der ermittelten
Diffusionsratenkonstanten mit dem Diffusions-
koeffizient in den luftgefiilllen Poren ergibt
sich daher bei WEST et al. (1995) ein um den
Faktor 10,6 grofierer Aggregatradius als er bei
der Berechnung der Aggregatgrofien aus dem
Diffusionskoeffizient im Porenwasser auftreten
wiirde.

Unter der Annahme, daf auch bei WEST et al.
(1995) von einer Diffusion der Schadstoffe im
wassergefiillten Porenraum ausgegangen wer-
den kann, tritt auch bei diesen Autoren eine
Diskrepanz zwischen den berechneten und den
beobachteten Aggregatradien bei der dauern-
den Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung auf.

Der scheinbare Diffusionskoeffizient D, fiir
PCE im lufterfiilllten Porenraum des in den
Versuchen verwendeten PCE-kontaminiertem
Bodenmaterials errechnet sich nach Gl. (2-5)
mit den in Tab. 4.28 angegebenen Parametern
zu 2,07x10% cm?/sec.

Der scheinbare Diffusionskoeffizient D, in den
luftgefiillten Poren ist mit den oben angegebe-
nen Parametern ca. um den Faktor 5 grofer als

Tab. 4.28: verwendete Parameter zur Abschétzung
von D, (PCE) im lufterfiillten Porenraum.

D, bei 18 °C (Gl. 2-27) [cm?/sec] 0,0765
Ngesam VEL. Tab. 4.5 -1 0,44
p [kg/L] 1,51
log Ky’ [ 2,610,22
n, vgl. Tab. 4.5 (-] 0,04

p [kg/L] 1,51
H (20°C) | 0,38
Crg [%] 0,5
D, [cm?/sec] 2,07x10°

# NIRMALAKHANDAN (1988) bei 20 °C.
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der scheinbare Diffusionskoeffizient im Po-
renwasser. Bei der Berechnung der Aggregat-
groBen aus der ermittelten Diffusionsratenkon-
stanten mit dem scheinbaren Diffusionskoeffi-
zient in den luftgefiillten Poren wiirde sich
daher bei den durchgefithrten Versuchen ein
um den Faktor 2,2 groferer Aggregatradius als
bei der Berechnung des scheinbaren Diffusi-
onskoeffizienten in den wassergefiiliten Poren
ergeben.

4.6.3 Auswirkungen der Temperatur
auf die scheinbaren Diffusions-
koeffizienten

Neben dem durch die mechanische Bodenbear-
beitung erzielten Aggregatradius a wird die
Schadstoffabnahme im Boden vom scheinbaren
Diffusionskoeffizienten D, bestimmt. D, ist
neben den physikalisch-chemischen Eigen-
schaften der diffundierenden Verbindung und
den physikalisch-chemischen Eigenschaften des
Bodens auch von der Temperatur abhingig.
Um die temperaturbedingten Auswirkungen
auf den scheinbaren Diffusionskoeffizienten
richtig abzuschétzen, muff beriicksichtigt wer-
den, daB sich die Temperatur mehrfach auf den
Diffusionskoeffizienten auswirkt. Die Tempe--
ratur wirkt sich sowohl auf den freien Diffusi-
onskoeffizienten in Wasser bzw. Luft aus, als
auch auf die Sorptionskapazitit des Bodens,
welche unter gesittigten und - ungesittigten
Bedingungen unterschiedlich definiert ist (vgl.
Kapitel 2). Die nachfolgenden Abschitzungen
des Temperatureinflusses gehen vereinfacht
von einer Abnahme des K; -Wertes von 20 %
bei einer Temperaturerhhung um 10 °C aus
(vgl. Kapitel 2). Die Auswirkungen der Tem-
peratur auf die Henry-Konstante wurden mit
Gl. (2-22) abgeschiitzt.

Die Auswirkungen einer Temperaturerhohung
unter geséttigten Bedingungen wurden fiir drei
sich in ihrem K,Wert insgesamt ca. um den
Faktor 10 unterscheidenden Verbindungen
(Benzol, PCE, EB) berechnet (Abb. 4.45). Die
in die Berechnung der scheinbaren Diffusions-
koeffizienten eingehenden Bodenparameter

reprisentieren das in den Versuchen verwen-

dete Bodenmaterial (Tab. 4.29).
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Abb. 4.45: Abhingigkeit des scheinbaren Diffusi-

onskoeffizienten D, in Wasser fiir Benzol, PCE und

EB von der Temperatur.

0

Tab. 4.29: Verwendete Bodenparameter zur Be-
rechnung der scheinbaren Diffusionskoeffizienten
im wassererfiillten Porenraum.

Benzol PCE EB
10g Koc bei 20°C [L/kgl 2,13 2,59 3,15
Joc [-] 0,005 0,005 0,005
plkg/l] 1,51 1,51 1,51
nil 0,44 044 044
D, Anderung (D, 70 °C 13,4 17,9 21,3

/D, 0 °C) um Faktor [-]

Wie aus Abb. 4.45 ersichtlich, werden die
verschiedenen Verbindungen in unterschiedli-
chem MaBe von einer Temperaturerhhung
beeinfluBt.

In Abb. 4.46 ist die relative Zunahme der
scheinbaren Diffusionskoeffizienten (bezogen
auf den scheinbaren Diffusionskoeffizienten bei
0 °C) dargestellt. Aus Abb. 4.46 ist ersicht-
lich, daB sich zwischen 0 °C und ca. 30 °C
eine Temperaturerh6hung bei allen drei Ver-
bindungen gleichermaBen auf den scheinbaren
Diffusionskoeffizienten auswirkt. Erst bei
Temperaturen liber 30 °C kommt es zu einer
unterschiedlichen starken Zunahme des schein-
baren Diffusionskoeffizienten.

Anderung Da um Faktor [-]

25
20 : 4

Benzoi
1BH o // .
10 —— /
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Abb. 4.46; Relative Zunahme von D, (Wasser) mit
steigender Temperatur.
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Tab. 4.30: Verwendete Bodenparameter zur Be-
rechnung der scheinbaren Diffusionskoeffizienten
im lufterfiillten Porenraum.

Benzol PCE EB
log K, [L/kg], 20°C 2,13 2,59 3,15
Joc [] 0,005 0,005 0,005
p lkg/L) 1,51 1,51 1,51
Tair [-] 0,04 0,04 0,04
n, [ 0,4 04 04
HI[], 25°C * 0,222 0,501 0,355
B K] 3816 4918 5000
D, Anderung (D, (0°C)/ 60,8 172,7 2262

D, (70°C) um Faktor [-]

- 6,0E-5

* alle Henry-Konstanten fiir 25 °C gemessen von
NIRMALAKHANDAN (1988).

Die Auswirkungen einer Temperaturerhéhung
wurden ebenfalls fiir ungesittigte Bedingun-
gen, unter der Annahme dafl die Schadstoff-
freisetzung von der Diffusion im luftgefiillten
Porenraum dominiert wird, fiir die drei o.g.
Verbindungen berechnet (Abb. 4.47). Die in
die Berechnung der scheinbaren Diffusions-
koeffizienten eingehenden Bodenparameter
reprisentieren wiederum das in den Versuchen
verwendete Bodenmaterial (Tab. 4.30).

Wie aus Abb. 4.47 ersichtlich ist werden die
verschiedenen Verbindungen wieder in unter-
schiedlichem MaBle von einer Temperaturerhé-
hung beeinflufit. Insgesamt konnen mit den in
Tab. 4.30 aufgefiihrten Parametetn vor allem
bei hoheren Temperaturen deutlich grofiere
scheinbare  Diffusionskoeffizienten erreicht
werden als unter gesittigten Bedingungen. Die
relative Zunahme der scheinbaren Diffusions-
koeffizienten (bezogen auf den scheinbaren
Diffusionskoeffizienten bei 0 °C) ist in Abb.
4.48 dargestellt.

Wieder wirkt sich von 0 °C bis ca. 30 °C eine
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Abb. 4.47: Abhingigkeit des scheinbaren Diffusi-

onskoeffizienten D, (Luft) fiir Benzol, PCE und EB
von der Temperatur.
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Abb. 4.48: Relative Zunahme von D, (Luft) mit
steigender Temperatur.

Temperaturerhohung fiir alle drei Verbindun-
gen in etwa gleichermafien auf den scheinbaren
Diffusionskoeffizienten aus (vgl. Abb. 4.46).
Bei Temperaturerh6hungen auf iiber 30 °C
kommt es zu einer sehr viel groferen Zunahme
des scheinbaren Diffusionskoeffizienten als in
der vorigen Betrachtung (vgl. Abb. 4.45 und
Abb. 4.46). Dieser Effekt kommt durch die
Miteinbezichung der temperaturabhéngigen
Henry-Konstante in den Kapazititsfaktor zu-
stande.

Die Frage ob die Diffusion im Boden im was-

ser- oder lufterfiillten Porenraum stattfindet,

hat bei den im Rahmen dieser Arbeit unter-
suchten Bodenverhiltnissen aufgrund des ge-
ringen Anteils von lufterfiillten Poren bei nie-
deren Temperaturen bis ca. 20 °C keine grofie
Bedeutung. Die scheinbaren Diffusionskoeffi-
zienten konnen sich jedoch bei hohen Tempe-
raturen (ca. 70 °C) bis zu einem Faktor 25
unterscheiden (Abb. 4.49).

Die Abhingigkeit der scheinbaren Diffusions-
koeffizienten von der Temperatur wird auch
durch die physikalisch-chemischen Eigen-
schaften des Bodens beeinfluft. Grundsitzlich
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Abb. 4.49: D, fiir Wasser und Luft (PCE) in Ab-
héngigkeit der Temperatur (Parameter aus Tab.
4.26 und Tab. 4.27).

nehmen die scheinbaren Diffusionskoeffizien-
ten mit abnehmender Porositdt, zunechmendem
Gehalt an organischem Kohlenstoff (fyc) und
zunchmendem K, ab. Bei einer gleichgerich-
teten Entwicklung der physikalisch-chemischen
Eigenschaften des Bodens dahingehend, daB
eine Abnahme der scheinbaren Diffusions-
koeffizienten unter gesittigten Bedingungen zu
beobachten ist, nimmt die Sensitivitit der
scheinbaren Diffusionskoeffizienten gegeniiber
Temperaturerhdhungen (D, bei 70 °C/D, bei
0 °C) zu (Tab. 4.31).

In der ungesittigten Zone nehmen die schein-
baren Diffusionskoeffizienten auBler durch die
oben genannten Parameter auch bei einer Ver-
ringerung der lufterfiillten Porositit ab. Die
Sensitivitit der scheinbaren Diffusionskoeffizi-
enten gegeniiber Temperaturerhhungen (D,
bei 70 °C/D, bei 0 °C) nimmt unter ungesit-
tigten Bedingungen, analog zu den gesittigten
Bedingungen, bei einer gleichgerichteten Ent-
wicklung der physikalisch-chemischen Eigen-
schaften des Bodens hin auf abnehmende
scheinbare Diffusionskoeffizienten, zu (Tab.
4.32).

Bei der Kenntnis des Einflusses der Tempera-
tur auf die scheinbaren Diffusionskoeffizienten
148t sich z. B. abschitzen, inwiefern eine
durch die mechanische Bodenbearbeitung un-
geniigend stattgefundene Aggregierung durch
eine Temperaturerh6hung des Bodens, z.B.

Tab. 4.31: EinfluB der physikalisch-chemischen
Eigenschaften des Bodens auf die temperaturbe-
dingten Anderungen (D, 70 °C/D, 0 °C) der
scheinbaren  Diffusionskoeffizienten  (gesittigte
Bedingungen). -
nll plkeg/ly focl-1 D,70°C/D,0°Cl-]
Benzol PCE EB
0,35 1,76 0,05 21,5 22,5 23,0
0,44 1,51 0,005 134 179 213
0,50 1,35 0,0005 6,7 8,5 13,1

Tab. 4.32: EinfluB der physikalisch-chemischen
Eigenschaften des Bodens auf die temperaturbe-
dingten Anderungen (D, 70°C/D, 0°C) der schein-
baren Diffusionskoeffizienten (ungesittigte Bedin-
gungen).
nl] ngl] focll D, 70°C/D, 0°CI-]
Benzol PCE EB
0,35 0,02 0,05 101,6 239,6 249,7
0,44 0,04 0,005 60,8 172,7 226,2
0,50 0,15 0,0005 22,7 40,2 92,1




durch erwirmte injizierte Luft, ausgeglichen
werden kann.

Wie die vorherigen Ausfiilhrungen zeigten,
miissen bei dieser Fragestellung die jeweiligen
Boden- und Schadstoffparameter beriicksichtigt
werden. Im gesittigten Bereich wurden die in
Tab. 4.29 aufgefithrten Parameter zur Berech-
nung der Temperatureffekte herangezogen.

Bei der durch die Diffusion im Porenwasser
kontrollierten Freisetzung von Benzol kénnte
bei einer Bodentemperatur von 10 °C eine
Verdopplung des Aggregatradius durch eine
Temperaturerh6hung um AT=35 °C kompen-
siert werden, um die gleiche Freisetzungsrate
zu erhalten (Abb. 4.50). Bei héheren Boden-
temperaturen wire ein groferes AT notwendig
um eine Verdopplung der Aggregatradien zu
kompensieren (vgl. Abb. 4.50).

Bei der durch die Diffusion im Porenwasser
kontrollierten Freisetzung von Ethyl-Benzol
sind deutlich niedrigere AT notwendig um eine
Verdopplung der Aggregatradien zu kompen-
sieren (Abb. 4.51). Dies liegt in dem groferen
Anstieg des scheinbaren Diffusionskoeffizien-
ten bei zunehmender Temperatur (vor allem ab
ca. 30 °C) von Ethyl-Benzol gegeniiber Benzol
begriindet (vgl. Abb. 4.46). Bei niederen
Temperaturen (7'< 30 °C) unterscheidet sich in
Abb. 4.46 der Anstieg der scheinbaren Diffu-
sionskoeffizienten der beiden Verbindungen
bei zunehmender Temperatur kaum. Daher
treten bei niedrigeren Temperaturen fiir Benzol
und Ethyl-Benzol dhnliche AT auf.

Im ungesittigten Bereich wurden die in Tab.
4.30 aufgefithrten Parameter zur Berechnung
der Temperatureffekte herangezogen. Bei der

14,2Da/a? [1/sec]
0,1

0,03
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0,0003 |-
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Abb. 4.50: Freisetzungsraten von Benzol bei einer
durch die Diffusion im Porenwasser kontrollierten
Freisetzung.

oo

|- a=0,056 cm

H ]
....................

: AT=ca, 42°C ===t
g i i—

AT=ca, 38°C —7
Pbces

65

14,2Da/a? [1/sec]
0,01

0,003
0,001
0,0003
0,0001

I-- 8=0,05 cm

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

....... A T:= ca. 30°C

a=0,2cm T §
0,00003 [-eoee " AT-':ﬂC
0,00001 [-8=0:4 i
/s
0,00000: i
% 10 20 30 40 50 60 70
TI'C}

Abb. 4.51: Freisetzungsraten von Ethyl-Benzol bei
einer durch die Diffusion im Porenwasser kontrol-
lierten Freisetzung.

.durch die Diffusion im lufterfiillten Porenraum

kontrollierten Freisetzung von Benzol sind
deutlich niedrigere AT notwendig, um eine
Verdopplung der Aggregatradien zu kompen-
sieren (Abb. 4.52) als dies bei der durch die
Diffusion im Porenwasser kontrollierten Frei-
setzung der Fall war. Dies ist in dem gréBeren
Anstieg der scheinbaren Diffusionskoeffizien-
ten bei zunehmender Temperatur in der unge-
sittigten Zone begriindet (vgl. Abb. 4.49).

Die noch geringeren AT, die im Fall der von
der Diffusion im lufterfiiliten Porenraum kon-
trollierten Freisetzung von Ethyl-Benzol auf-
treten (Abb. 4.53), resultieren wieder aus dem
groBeren Anstieg des scheinbaren Diffusions-
koeffizienten bei zunehmender Temperatur von
Ethyl-Benzol gegeniiber Benzol.

Aus den betrachteten Beispielen wird ersicht-
lich, daB die Auswirkungen einer Tempera-
turerhohung am bedeutsamsten fiir Verbindun-
gen mit einer hohen Sorptionsneigung (hoher
Kow, bzw. Kyo) und bei Boden mit hohem
Sorptionsvermogen, d.h. hohem C,,-Gehalt
und geringer Porositdt ist. Bei der durch die

Diffusion im Porenwasser kontrollierten
14,2Dala? [1/sec]
1 :
o1 AT=ca.21°C N B
a=0,05 cm e} >
0,01 - / {8 = e
/ fy
_/'/
0,001 1=0,1 cm
a=0,2 cm_ AT= ca, 26°C
0,0001 7 -
a=9.4 cm
0,00001 i

0 10 20 30 40 5 60 70
Tra
Abb. 4.52: Freisetzungsraten von Benzol bei einer
durch die Diffusion im lufterfiillten Porenraum
kontrollierten Freisetzung.
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Abb. 4.53: Freisetzungsraten von Ethyl-Benzol bei

einer durch die Diffusion im lufterfiillten Poren-

raum kontrollierten Freisetzung.

Schadstofffreisetzung, bei der die geringsten
Schadstofffreisetzungraten auftreten, sind die
Auswirkungen einer TemperaturerhShung auf
die Schadstofffreisetzungraten jedoch nicht so
ausgeprigt wie dies bei der durch die Diffusi-
on im lufterfiiliten Porenraum kontrollierten
Schadstofffreisetzung der Fall ist.

Aus den betrachteten Beispielen wird weiterhin
ersichtlich, dal eine bei der mechanischen
Bodenbearbeitung nur ungeniigend stattgefun-
dene Desaggregierung nicht unbeschrénkt
durch eine Temperaturerhbhung ausgeglichen
werden kann. Im glinstigsten Fall kann in der
gesittigten Zone eine Vergrofierung der Ag-
gregatradien um den Faktor 4 und in der unge-
sittigten Zone um den Faktor 8 durch eine
Temperaturerhébung (bis maximal 70 °C)
ausgeglichen werden. Diese Abschitzungen
gelten jedoch nur unter der Annahme, daf§ das
Bodenmaterial die jeweilige Temperatur voll-
stindig angenommen hat (Gleichgewichtsbe-
dingungen). Diese Annahme wird um so wahr-
scheinlicher je kleinere Aggregate durch die
mechanische Bodenbearbeitung  geschaffen
wurden.

4.6.4 Umsetzung der Laborergebnis-
se in die Praxis

Die Ergebnisse der Versuche zur mechani-
schen Bodenbearbeitung mit den Kleinsiulen
im BTEX-Fall zeigen, daf im Fall des Auftre-
tens von residualer Phase in Bodenproben die
Sanierungsdauer letztendlich durch die diffusi-
onskontrollierte Freisetzung limitiert wird. So
konnte eine Bodenprobe mit der Ratenkon-
stanten 0,008 1/sec innerhalb von 5 Minuten
auf M/M,< 0,1 abgereinigt werden, wihrend

eine Bodenprobe mit diffusionskontrollierter

- Freisetzung (D,/a? =10* 1/sec) erst nach einer

66

40 miniitigen Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung auf den selben Sanierungs-
grad abgereinigt werden konnte (vgl. Abb.
4.40).

Da die Parameter welche unter Feldbedingun-
gen die Schadstoffabnahme im Boden durch
die molekulare Diffusion und damit auch die
Auswirkungen der mechanischen Bodenbear-
beitung bestimmen, aufgrund ihrer grofien
Streubreite nur niherungsweise abzuschitzen
sind, 148t sich die Schadstoffabnahme, wie von
WEST et al. (1995) vorgeschlagen, auch durch
den einfachen Ansatz einer Exponentialfunkti-
on mit der Ratenkonstanten erster Ordnung
A=14,2D/a? beschreiben. Durch die Bezie-
hung der Ratenkonstanten erster Ordnung A
zr Diffusionsratenkonstanten D, /a? 148t sich
die Ratenkonstante erster Ordnung A aus den
grundlegenden Parametern welche in die Dif-
fusionsratenkonstante eingehen fiir verschiede-
ne Bdden abschitzen. Da in der ungesittigten
Zone die Diffusion in den Aggregaten sowohl
im wassergefiillten als auch im luftgefiillten
Porenraum stattfinden kann, gilt es zwei Fille
zu unterscheiden.

1. Bei der Diffusion im wassergesittigten Po-
renraum kann die Ratenkonstante erster
Ordnung A durch folgende grundlegende
" Parameter abgeschitzt werden:

2
e

D,n
A=142—22— [4-22]
(n + K, p)a
2. Bei der Diffusion im lufterfilllten Poren-
raum kann die Ratenkonstante erster Ord-

nung A entsprechend abgeschitzt werden:

. 31

Dairnair
A=142 [4-23]
(n +-’Zy—+——~—K"' p)n"a2
air H H

Wichtig fiir die Anwendbarkeit der mechani-
schen Bodenbearbeitung ist es einen Sanie-
rungszeitraum zu erreichen ‘der 6konomisch
realisierbar ist. Als Sanierungsziel wurde an-
genommen, dal M/M,<0,1 (M: Schadstoffma-
sse nach Beendigung der Sanierung), d.h. eine



Sanierungseffizienz>90% erreicht werden
muf. Durch die oben aufgezeigten Zusammen-
hinge laft sich, sofern die erforderlichen Pa-
rameter bekannt sind, fiir jede Verbindung und
jeden Boden ein maximal moglicher Aggregat-
radius angeben, der durch die Anwendung der
mechanischen Bodenbearbeitung erzielt werden
mufl, um in Okonomisch realisierbare Sanie-
rungszeitrdume zu gelangen. Dieser Zeitraum
liegt in Abhdngigkeit der Kosten, die z.B. bei
off site-Verfahren bzw. Deponierung des kon-
taminierten Materials auftreten, bei der Durch-
filhrung der mechanischen Bodenbearbeitung
mit Verfahren des Spezialtiefbaus, zur Zeit bei
ca. einer Stunde (TEUTSCH et al., 1997). Der
Standort bzw. der behandelte Bereich sollte
daher innerhalb einer Stunde abgereinigt wer-
den kdnnen.

Die Abschitzung des maximal moglichen Ag-
gregatradius a fiir einen bestimmten Behand-
lungszeitraum ¢ in Abhéingigkeit vom erzielten
Sanierungsgrad M/M,, 4Bt sich ausgehend von
Gl. (4-21) mit Gl. (4-24) durchfiithren:

—-14,2D, x t
“NVmM/M,

Die maximal moglichen Aggregatradien a um
diesen Sanierungszeitraum zu erreichen, wur-
den anhand von vier Beispielen mit den in
Tab. 4.33 aufgefiihrten Parametern abge-
schitzt. Zusitzlich zu den z.T. stark variieren-
den Boden- und Schadstoffeigenschaften wur-
den auch noch die Auswirkungen von ver-
schiedenen Temperaturen im Untergrund auf
die zu erzielenden maximal mdglichen Aggre-
gatradien beriicksichtigt. Die Auswirkungen
der Temperatur auf die maximal moglichen
Aggregatradien konnen bei Verfahrensvarian-
ten wie z.B. einer thermisch unterstiitzten me-
chanisch Bodenbearbeitung oder aber bei jah-
reszeitlich bedingten Temperaturschwankungen
bedeutsam werden.

[4-24]

Man erkennt die grofien Unterschiede der ab-
geschitzten maximal méglichen Aggregatradi-
en, die auf die unterschiedlichen Temperatu-
ren, Boden- und Schadstoffeigenschaften zu-
riickzufiihren sind. Im Fall von Benzol wurde
von einer Diffusion der Schadstoffe im lufter-
fiillten Porenraum der Aggregate (n,) ausge-
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Tab. 4.33: Abgeschitzte maximale Aggregatradien
bei unterschiedlichen Temperaturen, Boden- und
Schadstoffeigenschaften, die erreicht werden miis- -
sen um 90% der Schadstoffe in einer Stunde Be-
handlungszeit zu entfernen.

Benzol PCE - EB EB
log KoelL/kg]l 2,13 2,59 3,15 3,15
Joc [1] 0,0005 0,005 . 0,01 0,01
n-] 048 044 0,38 0,38
ng, (-] 0,15 - - -
T[°C] 10 10 10 50
D, [cm?/sec] 2,44 3,3 3,3 2,0
x10*  x107 x10% %107
a [em] 2 go,1 00,02 00,07

gangen was zu einem deutlich groBeren
scheinbaren Diffusionskoeffizienten D, fiiht.
Die gewihlten Beispiele stellen hinsichtlich der
Werte der scheinbaren Diffusionskoeffizienten
D,, die in der ungesittigten Zone bei leicht-
flichtigen Schadstoffen auftreten konnen, Ex-
treme dar. Die ermittelte maximal mogliche
Aggregatgrofie fiir Benzol wire in manchen
Fillen schon durch das im Boden vorliegende
Makrogefiige gegeben, so daB zur Sanierung
dieses hypothetischen Schadenfalls die Instal-
lation einer herkdmmlichen Bodenluftabsau-
gung ausreichen wiirde und somit der Einsatz
der mechanischen Bodenbearbeitung nicht
notwendig wire. Der ermittelte maximal még-
lichen Aggregatradius bei Beispiel 3 (Ethyl-
Benzol), betrigt bei einer Bodentemperatur von
10 °C nur ca. 0,2 mm und wird wohl bei der
grofmafstéblichen Anwendung der mecha-
nisch-pneumatischen Bodenbearbeitung nur
schwer zu realisieren sein, so daB bei solch
ungiinstigen Voraussetzungen auf den Einsatz
der mechanischen Bodenbearbeitung entweder
verzichtet werden muf3 oder lingere Behand-
lungszeiten in Kauf genommen werden miis-
sen. Fiir diesen ungiinstigen Fall wurde die
Auswirkung einer Temperaturerhbhung wéh-
rend der Behandlungszeit auf den maximal
moglichen Aggregatradius abgeschétzt. Der
notwendige Aggregatradius von 0,2 mm bei 10
°C kann bei einer Temperaturerhéhung um 40
°C auf ca. 0,7 mm gesteigert werden. Der
ermittelte maximal moglichen Aggregatradius
fir PCE wurde mit 10 mm bestimmt. Diese
AggregatgroBe sollte das bei der grofmaf8-
stiblichen Anwendung der mechanischen Bo-
denbearbeitung eingesetzte Gerdt bewerk-
stelligen konnen.



In Abb. 4.54 ist die Schadstoffabnahme im
Boden (M/M,) nach Gl. (4-20) fiir die in Tab.
4.33 angegebenen Parameter dargestellt. Der
Verlauf der Schadstoffabnahme gilt fiir alle
vier in Tab. 4.33 aufgefiihrten Beispiele.

Arbeitsgespriche mit Fachleuten aus dem Spe-
zialtiefbau lieBen erkennen, daB eine rein me-
chanische Zerkleinerung des Untergrundes aus
wirtschaftlichen Griinden (zu hohes Drehmo-
ment, d.h. zu groSe Bohrwerkzeuge) nicht
durchzufiihren ist. Diese Uberlegungen fithrten
dazu, daB zur Weiterentwicklung des mechani-
schen Bodenbearbeitungswerkzeugs zusitzliche
PreBluftéffnungen angebracht werden miissen
(mechanisch-pneumatisches Verfahren)
(TEUTSCH et al., 1997) (Abb. 4.55). Die mit
hohem Druck austretende Prefiluft bewirkt eine
Desaggregierung des bindigen Bodens und
damit auch eine Herabsetzung des Drehmo-
ments. Die austretende PreBluft entspannt sich
wihrend der Ausbreitung im Boden, was mit
einer entsprechenden Abkiihlung der Luft und
durch Wirmeaustausch auch des Bodens ver-
bunden ist. Eine theoretische Betrachtung der
Temperaturverhiltnisse beim Auflockern des
Bodens durch Druckluft zeigte, daB bei der
Verwendung von handelsiiblichen Kompres-
soranlagen je nach den gegebenen Randbedin-
gungen und Eingabeparametern mit Bodentem-
peraturen von 0°C bis 8°C gerechnet werden
kann (DEDEGIL & WEBER, 1996). Unter der
Annahme, da durch Prefluftinjektionen die
Bodentemperatur von 10°C - 12°C (SCHEFFER
& SCHACHTSCHABEL, 1984 ) auf 5 °C absinkt,
was auch bei einer oberflichennahen Bodenbe-
arbeitung im Winter vorkommen kann, ver-
kleinern sich die notwendigen Mindest-
aggregatradien um 10% - 15%. Die Durchfiih-
rung der mechanischen Bodenbearbeitung mit-
tels PreBluft bzw. im Winter beeintrichtigt

M/Mo
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Abb. 4.54: Schadstoffabnahme im Boden M/M,, fiir
die vier Beispiele von Tab. 4.33,

daher das Verfahren nur unwesentlich.

Durch die Verwendung von beheizten Druck-
behiltern (Kompressoren) kénnten sowohl die
Bodentemperaturen als auch die mechanische
Wirkung durch Erhohung des Luftdrucks er-
hoht werden. Auch unter diesem Aspekt ist
eine Betrachtung der Temperatureffekte not-
wendig und sinnvoll.

PrefRluft

Sondenrohr

Entnahme

kontaminierter
|~ Boden

Luftstrahl
~

Abb. 4.55: Schematische Darstellung der mecha-
nisch-pneumatischen Bodenbearbeitung.



4.7 Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung auf

die diffusionskontrollierte
Freisetzung im gesiittigten
Bereich

Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf die diffusionskontrollierte
Freisetzung aus impermeablen Bereichen in der
gesittigten Zone wurde anhand von Kleinséu-
lenversuchen mit kiinstlich geschiittetem
Quarzsand und darin eingebauten kugeligen
mit Kalium-Jodid (KJ) versetzten Auelehmkor-
pern untersucht (vgl. Kapitel 3.1). Diese Sdu-
lenversuche waren Gegenstand einer Diplo-
marbeit (LEMP, 1996) in der sich Einzelheiten
zum Versuchsaufbau, Versuchsdurchfiihrung
und Versuchsauswertung finden. Auf die Er-
gebnisse der Versuche konnte im Rahmen die-
ser Arbeit zurtickgegriffen werden.

Bei diesen Versuchen wurde zunichst vor An-
wendung der mechanischen Bodenbearbeitung
gepriift, ob das Konzept der diffusionskontrol-
lierten Freisetzung in dem untersuchten System
die beobachteten KJ-Konzentrationen im Eluat
beschreiben kann. Der diffusive FluB aus den
Aggregaten heraus lafit sich durch die Kurz-
zeitapproximation von Gl. (2-4) fiir Dt/a?<
0,15 bestimmen. Unter Einbeziehung der im
Versuch auftretenden DurchfluBmenge pro Zeit
Q ergibt sich die Konzentrationen im Eluat C
mit:

= [4-25]

Da KIJ als nichtreaktive Verbindung angesehen
werden kann, reduziert sich .der scheinbare
Diffusionskoeffizient D, in diesem Fall auf den
Porendiffusionskoeffizienten D, (D,= D).

Bei den durchgefiihrten Versuchen waren vor
der mechanischen Bodenbearbeitung alle in Gl
(4-25) eingehenden Parameter bekannt (LEMP,
1996). Abb. 4.56 zeigt beispielhaft an Sdule 1
die gemessenen KJ-Konzentrationen im Eluat
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Abb. 4.56: Gemessene und modellierte Konzentra-
tionen der kiinstlich befiillten Siule 1 mit definier-
ten Aggregaten.

und die anhand von Gl. (4-25) prognostizierten
Konzentrationen. '

Die Unterbrechung der Mefwertreihe kam
durch einen mehrstiindigen Stillstand der Elu-
tion zustande. Nach dem Neustart wurde zu-
nédchst ein Anstieg der Konzentrationen beob-
achtet, der darauf beruht, daf wihrend der

Stillstandszeit aus den Aggregaten herausdif-
fundierendes KJ erst nachdem das iiber den

Aggregaten vorhandene gering konzentrierte
Wasser ausgetauscht war im Eluat auftrat (nd-
heres siche LEMP, 1996). Wie Abb. 4.56 zu
entnehmen ist, ergab die reine Vorwirtsmo-
dellierung nach Gl. (4-25) eine gute Anpassung
an die Mefreihe. Der gewihlte Modellansatz
war daher ohne variable Fittingparameter fiir
diese Versuche giiltig.

Durch den Einsatz der mechanischen Bodenbe-
arbeitung erfolgte eine Verdnderung der vorher
klar definierten Aggregatradien der impermea-
blen Bereiche. In dem System war nun die in
Folge der mechanischen Bodenbearbeitung
entstandene effektive Aggregatgrofie der einzi-
ge unbekannte Parameter. Die Modellierung

dieser Siulenversuche lief sich jedoch unter

der Annahme einer einzigen neu entstandenen
Aggregatgrofie nicht befriedigend durchfiihren.
Die Modellierung wurde durch die Ausbildung
unterschiedlich groBer gering permeabler Zo-
nen erschwert. Durch die Erweiterung von Gl.
(4-25) in der Weise, dafl eine Aufteilung der
KJ-Masse auf zwei unterschiedliche Aggregat-
grofen ermoglicht wurde (Gl. 4-26), lieB sich
die Konzentrationsentwicklung, beispielhaft
durchgefiibrt bei Sdule 2, zufriedenstellend
nachmodellieren (Abb. 4.57).



Q
[4-26}
X Anteil der KJ-Masse in kleinen
Aggregaten [-]
X,=(1-X;): Anteil der KJ-Masse in grofien
Aggregaten [-]

Im Gegensatz zu Sédule 1 erfolgte beim Neu-
start der Sdule 2 kein Ansteigen der Eluatkon-
zentration. Aufgrund der mechanischen Durch-
mischung in Sdule 2 wurde das KJ-haltige
Lehmmaterial iiber das gesamte Sdulenvolumen
verteilt und konnte iiberall gleichméfig KJ
freigesetzt werden. In Tab. 4.34 sind die in die
Vorwirtsmodellierung eingehenden Aggrega-
tradien der kiinstlich befiillten Séulen sowie die
aus der Modellierung der Séiulenversuche nach
der mechanischen Bodenbearbeitung als Fit-
tingparameter erhaltenen Aggregatradien bzw.
die effektiven Diffusionsstrecken und die Ver-
teilung der KJ-Masse auf die Aggregate zu-
sammengestellt.
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Abb. 4.57: Gemessene und modellierte Konzentra-
tionen der kiinstlich befiillten Siule 2 vor (mit defi-
nierten Aggregaten) und nach der mechanischen
Bodenbearbeitung.

Tab. 4.34: Eingebaute und durch die Modellierung
nach der mechanischen Bodenbearbeitung erhaltene
Aggregatradien und Verteilung der KJ-Masse,

Eingebaute X, Aggregatradien
Aggregat-  [-] nach der mech.
radien Bodenbearbeitung
[cm] [cm]
a 2,

Siule 1 2,2
Saule 2 2,2 0,3 0,7 3,0
Séule 3 1,7
Saule 4 1,7 0,1 1,2 2,8
Saule 5 1,79 0,5 0,7 3,0
Sdule 6 1,38 0,3 0,58 3,0
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Aus Tab. 4.34 ist ersichtlich, daB es aufgrund
der Modellierungsergebnisse nach der mecha-
nischen Bodenbearbeitung neben dem Auftre-
ten kleinerer Aggregate auch zu einer Vergro-
Berung der Aggregate kam. Nach Versuchsen-
de wurden die Siulen entleert und das Material
untersucht. Dabei stellte sich heraus, da die
kugeligen Auelehmkérper durch die mechani-
schen Bearbeitung vollstindig zerstdrt wurden
und ein Gemisch aus Sand und Ton entstanden
war. Die Ergebnisse der Modellierung legen
den Schiuf nahe, daf es in dem Sand-Ton-
Gemisch groBere Bereiche gab, die relativ un-
durchldssig waren. Diese entstandenen groflen -
undurchldssigen Bereiche kOnnen auch als
Erklirungsmoglichkeit fir die Erhdhung der
Dispersion, wie sie bei den Grofisdulen beob-
achtet wurde (vgl. Kapitel 4.1), herangezogen
werden. Die grofien undurchldssigen Bereiche
fiihrten auch zu einer Verldngerung der Diffu-
sionsstrecken und somit insgesamt zu einem
geringeren KJ-Austrag im Vergleich zu den
unbehandelten Sidulen (Abb. 4.58).

In den Séulen 1-4 war ein Auelehmanteil von
ca. 21 Vol. % eingebaut. In den Siulen 5 und
6 betrug der Auelehmanteil nur ca. 6 Vol. %.
Auch bei diesem geringen Anteil der imper-
meablen Bereiche kam es jedoch zu einer Ver-
groferung dieser Bereiche (vgl. Tab. 4.34)
infolge der mechanischen Bodenbearbeitung
und somit langfristig nicht zu einer Steigerung
des KJ-Austrages.

Die ‘Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung in der gesittigten Zone unter den
gegebenen Versuchsbedingungen koénnen mit
einer Modellrechnung, bei der die versuchsbe-
dingten Elutionspausen wegfallen, nochmals
veranschaulicht werden. In Abb. 4.59 sind die
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Abb. 4.58: Vergleich der kumulativen KJ-Austrige
der mechanisch behandelten und der ungestorten
Séulen; mech. B.: mechanische Bearbeitung.
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Abb. 4.59: Vergleich der modellierten Freiset-
zungsraten (Kurven mit negativer Steigung) und des
kumulativen Austrags (Kurven mit positiver Stei-
gung) von KJ bei Siule 1 (ungestort) und Siule 2
(mechanisch behandelt) (Modellparameter: Aggre-
gatradien und X, sieche Tab. 4.34; M,=8,8 g;
D,=8x10" cm?/sec).

Auswirkungen der mechanischen Bodenbear-
beitung anhand der vorgegebenen bzw. ermit-
telten Modellparameter der Siulen 1 und.2
dargestellt. Die Freisetzungsraten wurden da-
bei analog zur Bestimmung der Eluatkonzen-
trationen mit folgender Formel bestimmt:

Da Da
Xz{\/"n‘&?z § az)

[4-27]

(D D
F=3Meql:X1L mft —';15‘ +

Aufgrund der mechanischen Bodenbearbeitung
kommt es kurzfristig zu einem Anstieg der
Konzentration bzw. der Freisetzungsrate, der
auf die Freisetzung aus den geschaffenen klei-
nen Aggregaten zuriickzufiihren ist. Nach dem
Austrag eines Grofiteils der Masse, die sich in
diesen Aggregaten befindet, wird die Freiset-
zungsrate durch die ebenfalls entstandenen
groBen Aggregate dominiert. Dies fithrt auf-
grund der lingeren Diffusionsstrecken zu nied-
rigeren Konzentrationen bzw. Freisetzungsra-
ten. Im betrachteten Zeitraum wird daher aus
dem Sidulenmaterial an dem die mechanische
Bodenbearbeitung durchgefiihrt wurde (Siule
2) insgesamt weniger Masse ausgetragen als
bei dem unbehandelten Siulenmaterial (Sdule

1).

Das Modell (Gl. 4-26) bietet auch die Mog-
lichkeit den diffusionsgesteuerten Schadstoff-
austrag reaktiver Verbindungen vorauszusagen.
Stellvertretend fiir organische Schadstoffe mit
hoher Sorptionsneigung und geringen schein-
baren Diffusionskoeffizienten wurde FTH aus-
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Abb. 4.60: Vergleich der modellierten Freiset-
zungsraten (Kurven mit negativer Steigung) und des -
kumulativen Austrags (Kurven mit positiver Stei-
gung) von Fluoranthen bei Siule 1 (ungestort) und
Séule 2 (mechanisch behandelt), (Modellparameter:
Aggregatradien und X, siche Tab. 4.34; M,,=1 mg;
D,=5,8x10° cm?/sec); Die mechanische Bearbei-
tung der Siule erfolgte wie in Abb. 4.59 nach fiinf
Stunden.
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gewihlt und die Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung auf die Schadstoff-
freisetzung simuliert (Abb. 4.60). Fiir diese
Modellierung wurden die ermittelten bzw.
bestimmten Aggregatradien a und die Vertei-
lung der Schadstoffmasse X; der Sdulen 1 und
2 verwendet. Der scheinbare Diffusionskoeffi-
zient D, wurde mit den in Tab. 4.35 aufge-
filhrten Parameter berechnet. Abb. 4.60 zeigt,
daB bei reaktiven Verbindungen die erhohte
Schadstofffreisetzung aus den kleinen Aggre-
gaten aufgrund der retardierten Porendiffusion
sehr viel linger anhdlt als dies bei der nichtre-
aktiven Verbindung KJ mit dem ungleich gré-
Beren Diffusionskoeffizienten der Fall war.
Mit den gewihlten Modellparametern setzt die
verminderte Schadstofffreisetzung aus den
entstandenen grofien Aggregaten erst nach liber
100 Tagen ein. Die verminderte Schadstoff-
freisetzung der grofen Aggregate bewirkt, dafl
nach ca. 580 Tagen die kumulativ ausgetragene
Schadstoffmasse der ungestorten Séule die der

Tab. 4.35: Parameter zur. Abschdtzung von D,
(FTH).
D, bei 18 °C (Gl. 2-5)

[cm?/sec]  5,88x10°

n [] 0,44
p kg/L]  1,5I
log Koy [ 5,12
C [%] 0,1

_D_: bei 18°C (GL. 2-23) [cm?/sec]  6,01x10°

. ® SIMS & OVERCASH (1983); Die Bestimmung des

KWertes erfolgte nach der K,./Koy~ Beziehung
von KARICKHOFF et al. (1979), (logKoc=1logKoy -
0,21).



mechanisch bearbeiteten Saule tibertrifft.

4.7.1 Zusammenfassung und Diskus-
sion der Ergebnisse

In der gesittigten Zone entstehen durch die
mechanische Bodenbearbeitung aus den
vorliegenden Aggregaten sowohl kleinere
als auch grofere Aggregate. '

Die Dauer der erhéhten Schadstofffreiset-
zung aus den kleinen Aggregaten ist bei re-
aktiven Verbindungen vom scheinbaren Dif-
fusionskoeffizienten D, abhingig.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen in der
ungeséttigten Zone kommt es in der gesét-
tigten Zone bei den durchgefithrten Labor-
versuchen nach der mechanischen Bodenbe-
arbeitung durch die Bildung von grofien
Aggregaten lingerfristig zu einer geringe-
ren Schadstofffreisetzung.

In der gesittigten Zone wire das Verfahren
der mechanischen Bodenbearbeitung durch
die Ausbildung grofier impermeabler Berei-
che und der damit einher gehenden Verlin-
gerung der Diffusionsstrecken bei Verbin-
dungen mit groBen Diffusionskoeffizienten
geeignet nach relativ kurzer Zeit geringere
Freisetzungsraten im Untergrund zu bewir-
ken.

e Bei reaktiven Verbindungen (z.B. PAK) ist
das Verfahren der mechanischen Bodenbe-
arbeitung zur Unterstiitzung von in situ Sa-
nierungen in der gesittigten Zone bei einer
diffusionskontrollierten Freisetzung unge-
eignet, da zwar die Freisetzungsrate durch
die teilweise Aggregatzerkleinerung erhoht
wird, diese jedoch sehr lange andauern
kann und die wihrend diesem Zeitraum
ausgetragene Schadstoffmasse im Verhiltnis
zur Gesamtschadstoffmasse gering ist.

Das Verfahren der mechanischen Bodenbear-
beitung konnte daher in der gesittigten Zone
unter bestimmten Voraussetzungen eher zur
Immobilisierung von Schadstoffen verwendet
werden. Bei den hier erhaltenen Ergebnissen
ist zu berlicksichtigen, daB die Versuche mit
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kiinstlich hergestelltem Probenmaterial mit
grofen K-Kontrasten durchgefithrt wurden.
Nach den Ergebnissen von Kapitel 4.1 ist zu
vermuten, daB sich bei der Durchfiihrung der
Versuche mit natiirlichem Probenmaterial kei-
ne so groflen impermeablen Zonen ausgebildet
hitten und daher groBere Freisetzungsraten als
die beobachteten zu erwarten gewesen wiren.

Die Auswirkungen einer dauernden mechani-
schen Behandlung des Bodens im geséttigten
Bereich wurden im Rahmen dieser Arbeit nicht
untersucht. Die Frage, ob es dabei auch in der
gesittigten Zone zur Reduzierung der effekti-
ven Aggregatgrofien und somit zu einer Steige-
rung der Austragsraten kommt, konnte daher
nicht beantwortet werden. Es ist zu vermuten,
dal durch den Wegfall der Kohdsion im gesét-
tigten Bereich keine kleinen voneinander abge-
grenzten Aggregate entstehen konnen. Zudem
wire eine hydraulische Kontrolle wihrend der
Bodenbehandlung, das heiBt die Abfiihrung der
freigesetzten Verbindungen, aufgrund der sich
ergebenden geringen K-Werte und der wihrend
der Behandlungszeit massiv auftretenden Tri-
be, die zu Verstopfungen bei den eingesetzten
Grundwasserentnahmesystemen fiihren kénnte,
nur schwer zu realisieren. Auch wire der par-
tikelgebundene Schadstofftransport wihrend
der Behandlungszeit, der zu einer nicht ver-
nachléssigbaren Menge an schadstoffbelastetem
Material on site filhren wiirde, nicht auBer acht
Zu lassen.



4.8 Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung auf
die Freisetzung von PAK aus

- Teerdl im geséittigten Bereich

4.8.1 Teerzusammensetzung und
PAK-Gleichgewichtswasser-
loslichkeiten :

Die Zusammensetzung der Steinkohlenteere an
den Standorten Geislingen, Tiibingen und
Karlsruhe wurde von WEIS (1997) bestimmt
und ist in Tab. 4.36 dargestellt. Die Summe
der 16 PAK an der Teerzusammensetzung
nimmt einen Anteil von >10 % ein. Der An-
teil von NAP gefolgt von PHE und FLN do-
miniert die PAK-Zusammensetzung. Demge-
geniiber erreichen die 5- und 6-Ring PAK von
BbF bis BghiP zusammen nur einen Anteil von
wenigen Prozent am PAK-Gesamtgehalt. Bei
der Gegeniiberstellung zeigten die Steinkohlen-
teere aus Geislingen und Tiibingen eine nahezu
gleiche Zusammensetzung, wihrend der Stein-
kohlenteer aus Karlsruhe mit ca. 18 Gew.%
einen wesentlich hoéheren PAK-Anteil an der
Teermasse aufwies.

Die experimentelle Bestimmung der PAK-
Gleichgewichtskonzentrationen im  Wasser
wurde mit einer Teerprobe aus Geislingen
durchgefiihrt (LOYEK, 1997). Die Berechnung

der  PAK-Gleichgewichtswasserloslichkeiten
unter  Annahme der  Giiltigkeit des
Raoult“schen Gesetzes erfolgte gemdB Gl. (2-
17). Das mittlere Molekulargewicht der Teere
zur Berechnung des Molenbruchs konnte nicht
direkt bestimmt werden, so daBl ein Wert von
250 g/mol, der beim Vergleich von gemesse-
nen und berechneten Wasserloslichkeiten der
Teerprobe aus Geislingen die beste Uberein-
stimmung zeigte, vereinfachend auch auf die
Teere aus Tiibingen und Karlsruhe angewendet
wurde. :

Die, -fiir den Teer aus Geislingen analysierten
PAK-Gleichgewichtskonzentrationen im Was-
ser, sowie die nach Gl. (2-17) berechneten
Werte der Teere Geislingen, Tiibingen und
Karlsruhe, sowie die Loslichkeiten der jeweili-
gen Einzelverbindungen als unterkiihlte Fliis-
sigkeit Ciw (Gl. 2-18) sind in Tab. 4.37
zusammengestellt.

Die fiir den Teer aus Geislingen berechneten
Wasserldslichkeiten stimmen relativ gut mit
den gemessenen Werten liberein (Tab. 4.37).
Beim Vergleich der berechneten Wasserlos-
lichkeiten weisen die Teere aus Geislingen und
Tiibingen entsprechend ihrer Teerzusammen-
setzung relativ dhnliche Werte auf. Die PAK-
Gleichgewichtswasserloslichkeiten des Teers
aus Karlsruhe liegen mit Ausnahme von NAP
generell iiber denen der Teere aus Geislingen

Tab. 4.36: Teerzusammensetzung der Standorte Geislingen, Tiibingen und Karlsruhe [Gew. %); prozentuale
Verteilung der 16 Einzel-PAK am PAK-Gesamtgehalt des jeweiligen Teers (kursiv).

PAK Teer Geislingen Teer Tiibingen Teer Karlsruhe
Gew. % % Gew. % % Gew. % %
NAP 4,49 40,0 5,37 50,6 3,74 20,7
ANY 0,24 2,2 0,60 5,7 0,92 5,1
ACE 0,07 0,6 0,10 1,0 0,54 3,0
FLN 0,80 7,1 0,45 4,3 1,51 8,4
PHE 1,65 14,7 1,57 14,9 3,94 21,8
ANT 0,58 5,1 0,35 3,3 0,64 3,5
FTH 0,68 6,1 0,66 6,3 2,15 11,9
PY 0,44 3,9 0,48 4,5 1,42 7.9
BaA 0,47 4,2 0,25 2,3 0,79 4,4
CHR 0,37 3,3 . 0,17 1,7 0,54 3,0
BbF - BKF 0,71 6,3 0,29 2,7 0,82 4,6
BaP 0,22 1,9 0,11 1,0 0,49 2,7
INDENO 0,17 1,5 0,05 0,5 0,27 . 1,5
DahA 0,14 1,2 0,05 05 0,07 0,4
_BghiP 0,19 1,8 0,08 0,8 0,21 1,2
2 16PAK 11,23 10,61 18,06
nicht identifi-
ziert 27,40 26,10 14,54
unléslicher
Rest 61,37 63,29 67,40
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Tab. 4.37: Experimentell bestimmte PAK-Gleichgewichtswasserloslichkeiten fiir den Teer aus Geislingen
(LOYEK, 1997) sowie nach Raoult berechnete PAK-Wasserloslxchkexten (Gl. 2-17) fiir die Teere aus Geislingen,

Tiibingen und Karlsruhe; NG: Nachweisgrenze.

4.8.2 Freisetzung aus GroBsdulen

Bei der Darstellung des PAK-Austrags aus den
teerolkontaminierten Proben wurde auf eine
Wiedergabe aller 16 PAK aus Griinden der
Ubersichtlichkeit und Anschaubarkeit verzich-
tet. Statt dessen wurden aus den 16 PAK 6
PAK ausgewdhlt, die hinsichtlich ihres Ky~
Wertes und der Wasserloslichkeit die 16 EPA-
PAKs reprisentativ vertreten. Dies waren:
Naphthalin (NAP), Acenaphthylen (ANY),
Phenanthren (PHE), Fluoranthen (FTH),
Chrysen (CHR) und Benzo[b]-fluoranthen
/Benzo[k]fluoranthen (BbF/BKF).

4.8.2.1 Probe aus Karlsruhe (gestort)

Bei dieser Probe konnte wihrend der Befiillung
der Sdule das Bodenmaterial visuell und orga-
noleptisch begutachtet werden. Dabei wurden
groBe Mengen von Teerphase festgestelit, was
auch durch die Extraktion des Bodenmaterials
bestétigt wurde. Dabei wurden PAK-Gehalte
bis zu 1000 mg/kg festgestellt.

Bei der Elution von Bodenmaterial ‘mit grofen
Mengen an organischen Schadstoffen in Phase
konnte bei einer Siulenlinge von einem Meter
davon ausgegangen werden, daB die Sitti-

gungsstrecke iberschritten wurde und somit
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. PAK Ciwsal Teer Geislingen , Teer Tiibingen  Teer Karlsruhe
berechnet gemessen’ berechnet berechnet berechnet
[pg/L] [pg/L] [pg/L] [pg/L) [pg/L)
NAP 119430 10584 10560 12530 8730
ANY 84494 144 340 823 1260
ACE 19967 31,5 21,9 32,8 174
FLN 18057 ‘ 185 219 124 410
PHE 8329 128 195 184 460
ANT 6384 36,4 52,1 31,3 : 57,4
FTH 2113 14,8 18,1 17,4 56,4 .
PY 2730 8,7 14,9 16,2 48,1
BaA 336 3,3 1,75 0,917 [ 2,92
CHR - 447 2,4 1,83 0,873 2,66
BbF - BkKF 354 <NG 0,252 0,102 0,290
BaP 147 <NG 0,322 0,157 0,721
INDENO ‘ 1668 3,0 2,58 0,788 4,05
DahA 131 <NG 0,164 0,0610 0,0812
BghiP 27,2 <NG 10,0489 0,0212 0,0514
T 16PAK 264296 11151 11428 13762 11206
I 16PAK- 144866 566 869 © 1232 2476
NAP
und Tiibingen. die Schadstoffe mit der maximal mdglichen

Konzentration, der Sittigungskonzentration,
ausgetragen wurden (vgl. Kapitel 2). Eine |
Uberpriifung dieser Annahme konnte durch die
Betrachtung der Eluatkonzentrationen vorge-
nommen werden. Abb. 4.61 zeigt die Konzen-
trationen der einzelnen PAK im Verlauf der
Elution vor der Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung.

Mit der Ausnahme von Naphthalin waren im
gesamten betrachteten Elutionszeitraum anni-
hernd gleichbleibende Konzentrationen iiber
mehrere Porenvolumen auch bei Variationen
der Fliefigeschwindigkeit zu beobachten. Die-
ses Elutionsverhalten lieB auf das Erreichen

der Gleichgewichts-, bzw. Sittigungskonzen-

tration des Eluats wihrend der Passage durch
die kontaminierte Bodensdule schliefen. Die

Konzentration [mg/L]
100
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o
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Abb. 4.61: Eluatkonzentrationen vor der mechanl-

 schen Bodenbearbeitung.



Abnahme der Naphthalinkonzentrationen er-
folgte dabei nicht durch die Auswaschung des
gut 16slichen Naphthalins aus der Teerphase.
Dies wurde durch Extraktion und die Ermitt-
lung der PAK-Gehalte von Bodenmaterial am
Sdulenende nach Beendigung der Elutionsver-
suche ermittelt, bei der keine signifikante Ab-
nahme der Naphthalinkonzentrationen im Bo-
denmaterial festgestellt wurde. Dennoch war
nicht auszuschlieBen, da durch bevorzugte
Wegsamkeiten in der Siule nur eine begrenzte
Kontaktfliche Teer/Wasser fiir den Stoffaus-
tausch zur Verfiigung stand und diese Kontakt-
fliche im Lauf der Elution eine Abreicherung
von NAP erfahren hatte. Diese ,Aus-
waschung” von NAP entlang der bevorzugten
Wegsamkeiten konnte die Konzentrationen von
NAP unterhalb der zu Beginn der Elution auf-
tretenden Gleichgewichtsloslichkeit erklédren.

Weiterhin konnte bei der hier untersuchten
Probe angenommen werden, dafl auch an die
spezifischen Standortbedingungen angepafite
Mikroorganismen mit dem Probenmaterial
entnommen wurden und diese durch die Eluti-
on der Probe mit nicht entgastem Wasser (sau-
erstoffhaltig) giinstige Milieubedingungen vor-
fanden. Somit war ein starker biologischer
Abbau von Naphthalin und daher eine Abnah-
me der Eluatkonzentrationen im Verlauf der
Elution anzunehmen. Eine Elution mit entga-
stem Wasser (sauerstofffrei) zur Minimierung
des biologischen Abbaus war aufgrund der
grofien eluierten Wassermenge (insgesamt ca.
4,7 m?) technisch nicht durchfiihrbar. Die ho-
her molekularen PAK ANY und PHE (drei
Ringe) zeigten aufgrund des eingeschrinkien
biologischen Abbaus nur eine geringe Abnah-
me der Eluatkonzentrationen. FTH, CHR und
BbE-BkF (vier bzw. fiinf Ringe) zeigten keine
Beeinflussung durch mikrobielle Aktivititen.

Da zu Beginn der Elution in der Probe kein
Sauerstoff vorhanden war, bzw. sich noch
keine unregelmiBige Losungsfront ausgebildet
hatte, wurde NAP zunichst mit der Satti-
gungskonzentration eluiert. Die gemessenen
Konzentrationen der PAK zu Beginn der Eluti-
on wichen allerdings von den nach Raoult be-
rechneten Sittigungskonzentrationen z. T.
erheblich ab (Tab. 4.38).
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Tab. 4.35: Vergleich der nach Raoult abgeschitzten
Werte der Sattigungskonzentrationen [pg/L] mit den
Werten aus dem Séulenversuch nach 2,8 PV [ug/L].

NAP ANY PHE FTH CHR BbF-

BkF

Cw.sa 8730 1260 460 564 2,66 0,29
Raouit

Cwe 7791 300 159 165 10 02
Siule '

In Anbetracht dessen, daB neben der unter-
schiedlichen ,Alterung“ des Teers im Unter-
grund, durch die Abreicherung gut wasserlos-
licher Verbindungen, auch die Teerzusammen-
setzung infolge der verschiederen Herstel-
lungsverfahren wihrend der langen Produkti-
onszeit eine erhebliche Variabilitit' aufweisen
konnte (IARC, 1985), wurden als Séttigungs-
konzentration die zu Beginn der Elution nach
ca. 2,8 PV auftretenden Eluatkonzentrationen
angenommen, da nach diesem Zeitpunkt die
durch den Einbau verursachte Triibe zuriickge-
gangen war (visuell klare Probe) und auch der
Austrag von mobilisierter Phase nach diesem
Zeitpunkt als unwahrscheinlich anzunehmen
war. ‘

Elutlon an der mechamsch bearbelteten Pro-
be

Nach der Elution von'125 PV wurde die me-
chanische Bodenbearbeitung durchgefiihrt und

- pach ¢inem einwdchigen versuchsbedingten

Stillstand wurde die * Elution wieder aufge-
nommen. Abb. 4.62 und Tab. 4.39 zeigen die
Auswirkungen diéser MaBnahme auf die relati-
ven Eluatkonzentrationen C/Co und die relatlve
Laslichkeitserhhung. ‘

Die mechanische Bodenbearbeitung hatte nur

Cc/Co
%0 mechanische ) ) Nap
10 : : Bodenbearbelfung n
: . § . Any
8 Y50 deoeo oo of| L°
1 B mmoplDo o g0 Phe
E »”
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Abb. 4.62: Auswirkungen der mechamschen Bo-
denbearbeitung auf d1e relativen Eluatkonzentratlo-
nen C/C,. ;



Tab. 4.39: Relative Lislichkeitserh6hung und rela-
tive Eluatkonzentrationen nach der mechanischen

Tab. 4.40: Berechnung der Loslichkeitserh6hung
(C'y.5a/Cw,sw) durch Triibe nach Gl. (2-19). Die

Bodenbearbeitung. Bestimmung der Ky Werte erfolgte nach der
Rel. Loslich-  C/C,nach der me- Koo/Koy-Beziehung von KARICKHOFF et al.
keitserhohung*  chanischen Boden- (1979), (logKyc=logKyy-0,21) sowie einem mittle-
bearbeitung ren C,, -Gehalt der Schwebstoffe von 0,1 [Gew.
NAP 11,5 0,4 %). Fiir eine starke Triibung (1300 FNU) wurde ein
ANY 3,3 0,85 Feststoffgehalt X von ca. 0,5 g/L ermittelt (vgl.
PHE 3,3 1,9 Kapitel 4.1.3).
FTH 4,5 5,7 log logK; Cysw Clwsy Chysa/
CHR 53 4.8 Kow* Cysu
Bbf-BkF . - [[1  [L/kg]l [pg/L] [pg/L) [
*Eluatkonzentration nach der mechanischen Boden- NAP 3,37 0,16 8730 8736,3 1,00076
bearbeitung dividiert durch die Eluatkonzentration ANY 4,07 0,86 1260 1268,3 1,0066
vor der mechanischen Bodenbearbeitung. PHE 4,46 1,25 460 464,1 ° 1,0089
FTH 5,33 2,12 56,4 60,1 1,066
eine geringe kurzfristige Erhohung der Eluat- CHR 35,61 2,4 2,66 2,9 1,12
konzentrationen zur Folge, die im Fall von BbF 6,57 3,36 029 0,622 2,14
PHE, FTH und CHR iiber die maximal er- *SIMS & OVERCASH (1983)

reichbaren Sittigungskonzentration hinausgin-
gen (Abb. 4.62, Tab. 4.39). Daher war die
beobachtete Loslichkeitserhhung wohl zu
einem grofien Teil auf den Austrag von Phase
zuriickzufiihren. Bei NAP war wihrend des
Elutionsstillstandes wiederum ein biologischer
Abbau anzunehmen, so daf nach Wiederauf-
nahme det Elution die Eluatkonzentration unter
der maximal erreichbaren Sittigungskonzen-
tration lagen. Da NAP jedoch vor der mecha-
nischen Bodenbearbeitung ebenfalls nur sehr
geringe Eluatkonzentrationen aufwies, erfolgte
hier die grofte Loslichkeitserhdhung. '

Eine weitere Moglichkeit, die nach der mecha-
nischen Bodenbearbeitung iiber den Siitti-
gungskonzentrationen liegenden Eluatkonzen-
trationen zu erkldren, liegt in der Losungsver-
mittlung durch Schwebstoffe (Triibe). Wie in
Kapitel 4.1.3 ausgefiihrt, war bei allen Versu-
chen unmittelbar nach der mechanischen Bo-
denbearbeitung eine starke Triibeentwicklung
festzustellen (im vorliegenden Versuch bis
1300 FNU). Eine Abschitzung der Loslich-
keitserh6hung verursacht durch Triibe zeigt
Tab. 4.40.

Tab. 4.40 zeigt, daB bei den auftretenden
Triibewerten allenfalls fiir BbF eine signifi-
kante Loslichkeitserh6hung zu erwarten wire.
Fiir die tbrigen PAK kann die Losungsver-
mittlung durch Schwebstoffe mit den in Tab.
4.40 getroffenen Annahmen vernachlissigt
werden. - :
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Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf den Austrag von mit Phase
kontaminierten Zonen, die linger als die Sitti-
gungsstrecke sind und die somit vom durch-
stromenden Grundwasser mit der Sittigungs-
konzentration verlassen werden, beschrinken
sich daher auf die eventuelle Mobilisierung
von Phase, da eine wesentliche Erh6hung der
Loslichkeit nicht erreicht werden kann. Eine
Erhohung der wiéssrigen Konzentration der
PAK durch Erhohung der Kontaktfliche infol-
ge der mechanischen Bodenbearbeitung kann
nur lokal auf Strecken, die kiirzer als die Satti-
gungsstrecken sind erreicht werden.

Auswirkungen einer Tensidspiilung

Nach der Elution von weiteren 76 PV wurde
die Séule iber einen Zeitraum von 10 PV mit
Triton X 100 in einer Konzentration von
1,65 g/L gespiilt (11fache CMC). Die Auswir-
kungen dieser Tensidspilung sind in Abb.
4.63 und Tab. 4.41 dargestellt.

c/co
1,000 T T
| | B Tensigspliung Nep
100 mechanische ] -
Bodenbearbeitung g Ay
1 — v o
1 0.0 * R P:e
* > 5
& | Fth
0,1 1 ~ [w}
LE n A n chr
001 LT Frulin iy || O
s : Bbf-Bkf
0,001 .
100 120 140 160 180 200 220 240 260 28 *

. PV i
Abb. 4.63: Auswirkungen der Tensidspiilung auf
die relativen Eluatkonzentrationen der PAK.



Tab. 4.41: Berechnete und gemessene Loslichkeits-
erhohung durch den Tensideinsatz.

log  Rel. Loslichkeits-  Rel. Léslich-

Kow*  erhohung nach  keitserhShung*
- PYKA (1994), gemessen

Gl (2-27) [ 5

NAP 3,37 2,3 1,17

ANY 4,07 7,8 7.2

PHE 4,46 17,7 38,5

FTH 5,33 124,5 139,5

CHR 5,61 236,3 ' 743

BbE 6,57 2146

*SIMS & OVERCASH (1983), *Eluatkonzentration
wihrend des Tensideinsatzes dividiert durch die
Eluatkonzentration vor dem Tensideinsatz.

Aus Abb. 4.63 ist zu erkennen, daB sich die
Tensidzugabe unterschiedlich auf die einzelnen
PAK auswirkt. Die relativen Eluatkonzentra-
tionen C/C, zeigten eine deutliche Ky~
Abhingigkeit (Tab. 4.41). Je groBer der hy-
drophobe Charakter eines PAK und somit des-
sen Koy-Wert, desto grofier war der solubili-
sierende Einflu der Mizellen auf die Eluat-
konzentrationen. Die beobachtete Loslichkeits-
erhéhung durch den Tensideinsatz lieB sich
niherungsweise mit der von PYKA (1994) ge-
fundenen Abschiatzung beschreiben (Tab
4.41).

In Gl. (2-27) 146t sich das Produkt aus Ky
und der Wasserloslichkeit Cy als anndhernd
konstant betrachten, so daB ab einer Tensid-
konzentration iiber 1 Gew. % die Wasserlos-

lichkeit Cy vernachlissigt werden kann und .

die erhohte Wasserloslichkeit C'y der PAK
nur noch von der Tensidkonzentration abhéngt
(GRATHWOHL & LOYEK, 1996). Dieser Effekt
zeigt sich in Abb. 4.64. Hier ndhern sich die
vor der Tensidspiilung sehr unterschiedlichen
Eluatkonzentrationen wihrend der Tensidspii-
lung einem gemeinsamen erhohten Konzentra-
tionsniveau an. Dies bedeutet, daB wahrend
der Tensidspiilung alle PAK mit annidhernd
gleicher Geschwindigkeit aus dem kortami-
nierten Bereich gelost wurden. Nach Beendi-

_gung der Tensidspiilung gingen die Eluatkon-

zentrationen der PAK, nach einer gewissen
Verzogerungszeit bedingt durch die Retardati-
on des Tensides, auf ihre urspriinglichen stark
unterschiedlichen Werte zuriick,

- Insgesamt wurden wihrend der gesamten Elu-

tionszeit ca. 9,6 g PAK ausgetragen. Dabei
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Abb. 4.64: Auswirkungen der Tensidspiilung auf
die Eluatkonzentrationen der PAK.

muf beriicksichtigt werden, daB NAP wahr-
scheinlich ebenfalls wie die iibrigen PAK mit
der maximalen Freisetzungsrate ausgetragen
wurde, jedoch die im Eluat gemessenen Kon-
zentrationen aufgrund des biologischen Abbaus
deutlich geringer als die Sittigungskonzentrati-
on waren und somit in die kumulativ ausgetra-
gene Masse ein geringere als die maximale
Freisetzungsrate einging. Die durch die me-
chanische Bodenbearbeitung ' erzielte Loslich-
keitserh6hung war nur von kurzer Dauer, da
die Phasenmobilisierung nur unmittelbar nach
der mechanischen Bearbeitung der Probe auf-
trat. Die beobachtete Loslichkeitserh6hung
beim Tensideinsatz ging nach dieser 16sungs-
verstirkenden Mafinahme zuriick und im Eluat
traten wieder die Konzentrationen auf, wie sie
vor dem Tensideinsatz beobachtet wurden.
Trotz des grofen Schadstoffaustrags wurde
zum Ende der Elutionsversuche bei den ho-
hermolekularen PAK keine verrmgerte Emissi-
on festgestellt (vgl. Abb 4, 64)

4. 8 2 2 Probe aus Karlsruhe (ungestort)

Die vorangegangenen Ausfuhrungen zur PAK-

‘Elution bezogen sich auf einen durch Auswa-

schungsvorgiinge nahezu unbeeinfluBten Teer.
Die Auswaschungsvorginge bzw. die PAK-
Losung fanden nur am Siulenanfang statt,
wihrend im ibrigen Teil der Siule aufgrund
der hohen residualen Sittigung und dem damit
verbundenen schnellen Erreichen der Sitti-
gungskonzentration, keme Abrelcherung der
PAK stattfand. -

Die Entwicklung der Eluatkonzentrationen der
ebenfalls einen Meter langen ungestorten Séule
mit einem geringen residualen Teergehalt un-

terscheiden sich deuthch vom vorherigen Fall
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AuBer bei CHR und BOLF-BKF gingen die
Eluatkonzentrationen schon nach wenigen PV
auf geringe Werte zuriick (Abb. 4.65).

Die Ursache hierfiir kann in der Auswaschung
der vergleichsweise gut 16slichen Teerinhalts-
stoffe aus dem in geringer residualer Sattigung
vorliegenden Teer und der damit verbundenen
Anderung der Gleichgewichtskonzentration
begriindet liegen.

Kleinskalige Siulenversuche mit gestortem
Probenmaterial, welche eine vollstindige Mas-
senbilanz erlaubten und mit dem selben Aqui-
fermaterial wie dem hier verwendeten durchge-
filhrt wurden zeigten, daB NAP nach 10 - 15
PV zu ca. 50 %-60 % aus dem System entfernt
worden war. Elutionsversuche mit dem selben
Bodenmaterial von WEIB (1997) zeigten nach
einigen PV sogar eine Entfernung bis zu 90%
der Ausgangsmasse. Auch ANY und PHE
wurden bei den Kleinsdulen zu einem gewissen
Prozentsatz aus dem System entfernt. Die be-
vorzugte Entfernung von gut wasserloslichen
Bestandteilen aus organischen Gemischen wur-
de auch schon von MACKAY et al. (1991) be-
obachtet. Die massive Abreicherung einiger
PAK im Teer hat nach Gl. (2-17) durch Ver-
kieinerung des Molenbruchs 7; auch Auswir-
kungen auf die Gleichgewichtswasserldslich-
keit. Die verringerte Wasserloslichkeit von
NAP wurde fiir verschieden starke Abreiche-
rungen im Teer exemplarisch berechnet (Tab.
4.42). Bei gleichbleibender Teermasse bedingt
unter der Annahme von idealem LOsungsver-
halten der Riickgang des Gewichtsanteils von
NAP an der Teermasse einen ebenso grofien
Riickgang der Gleichgewichtsldslichkeit (Tab.
4.42). Nach dem Raoult“schen Gesetz. (Gl. 2-
17) kommt es weiterhin durch die Abreiche-
rung von gut loslichen Teerinhaltsstoffen bei

Imgi] | l L/}
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10 Wochen  Bodenbearbeltun;
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AL 2 =
L] CHR
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Abb. 4.65: Eluatkonzentrationen im Verlauf der
Elution. ~
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Tab. 4.42: Verringerung der Wasserloslichkeit von
NAP aufgrund der Abreicherung von NAP im
Teergemisch (bei gleichbleibender Teermasse) nach
Gl. 2-17).

Gewichtsanteil Xar Cw.sa
[%] [l {mg/L]
3,74 (Tab. 4.33) 0,073 8,73 (Tab. 4.34)
2,0 0,039 4,67
0,374 0,0073 0,873

den gering wasserloslichen Verbindungen zu
einem. Anstieg des Molenbruchs und somit
auch der Wasserloslichkeit. Die Anderung der
Wasserloslichkeiten muf jedoch nicht beriick-
sichtigt werden, solange die Molenbriiche un-
ter 0,001 sind (BANJERIEE, 1984; BURRIS &
MACINTRYRE, 1986; MUNZ & ROBERTS,
1986). Dies trifft im vorliegenden Fall fiir
CHR und BbF-BKF zu.

Nach einer zehnwochigen Elutionspause war
eine Zunahme der Eluatkonzentrationen von
NAP, ANY, PHE und eingeschrinkt auch
FTH zu beobachten (Abb. 4.66). Dieses Ver-
halten kann nicht mit dem Raoult“schen Gesetz
erklirt werden und deutet auf das Vorliegen
von Ungleichgewichtsbedingungen wéahrend
der Elution hin.

Diese  Ungleichgewichtsbedingungen beim
Vorliegen von residualer Phase konnen ver-
schiedene Ursachen haben und werden exem-
plarisch an dieser Stelle besprochen:

e Abweichung vom idealen Lgsungsverhal-
ten o '

PYKA (1994) beobachtete in Batch-Versuchen
bei statischen Wasser/Teer-Verhiltnissen die

selben Sachverhalte wie in Tab. 4.42 darge-

C/Co
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Abb. 4.66: Auswirkungen der zehnwdchigen Eluti-

onspause auf die relativen Eluatkonzentrationen
C/C,. C



stellt. Bei zunechmenden statischen Was-
ser/Teer-Verhiltnissen lagen jedoch bei PYKA
(1994) die PAK-Gehalte im Wasser signifikant
unter den Konzentrationen, die bei idealem
Losungsverhalten zu erwarten gewesen wiren.
PYKA (1994) fithrte diese Abweichungen auf
Verinderungen der Eigenschaften des Teers
durch Auswaschung der vergleichsweise gut
wasserloslichen Verbindungen zuriick (Alte-
rung). Auch LUTHY ef al. (1993) beobachteten
Abweichungen vom idealen Ldsungsverhalten
bei der Elution von Teerproben und fithrten
die verringerte Stoffiibertragung auf die Aus-
bildung eines semirigiden Films auf der
Teeroberfliche zuriick. Nach NELSON et al.
(1996) entsteht dieser Film nicht durch die
Abreicherung = leichtldslicher Komponenten
sondern durch die Wechselwirkung der Teer-
bestandteile mit Wasser, die zu einer emulsi-
onsartigen Schicht an der Teer/Wasser Kon-
taktfliche fithrt. Bei der Ausbildung eines
Films oder einer Alterung des Teers, wodurch
die Freisetzung der PAK aus dem Teeraggregat
limitiert wird, miifite jedoch die Stoffiibertra-
gung aller PAK beeinflult werden. Tatsidchlich
aber zeigte sich fiir CHR und BbF-BKF keine
Verinderung der Eluatkonzentrationen im Lauf
der Elution.

e Zone der Stoffiibertragung wird kurzer
als die Sittigungsstrecke

Durch die fortlaufende Elution kommt es zur

t ta
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* [] B
Durchstémungs- . ng=O ng=O
richtung des = -
WaSSBrs ‘.—.—————’ ‘- ..................... ’
: Sittigungs- Stoffliber-
strecke tragungszone

Abb. 4.67: Fortschreiten der Stoffiibertragungszone
und der Sittigungsstrecke im Verlauf der Elution
(t;, t;) und Verkiirzung der Stoffiibertragungszone
zu einem spiteren Zeitpunkt t,, so daB die notwen-

dige Sittigungsstrecke zum Erreichen von C,, g im

Eluat nicht mehr erreicht wird (schematisch).
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Auflésung von Blobs am Siulenanfang . und
somit zu einer Bewegung der Stoffiibertra-
gungszone bzw. Losungsfront durch die Siule
(Abb. 4.66). Dies fithrt ab. einem bestimmten
Zeitpunkt dazu, daB die verbleibende FlieB-
strecke in der Saule < xg, ist und C, g, im
Eluat nicht mehx erreicht wird (vgl Abb
4.67).

Die Sittigungslingen fiir verschiedene Schad-
stoffe unterscheiden sich bei ansonsten glei-
chen Systembedingungen sowie gleichem A4,
nach Gl. (2-14) nur durch den Stoffiibertra-
gungskoeffizienten k& bzw. die unterschiedli-
chen aquatischen freien Diffusionskoeffizienten
D,, der Schadstoffe. Die Sittigungsstrecken
zweier Verbindungen unterscheiden sich dann
genau um das Verhiltnis ihrer Diffusions-
koeffizienten D,,. Die relative Anderungen der
Sattlgungsstrecken bezogen auf NAP fir die
betrachteten PAK ‘sind in Tab 4.43 zusam-
mengestellt.

Nach diesen Berechnungen wiirden aufgrund
der etwas lingeren Sittigungsstrecken die
Eluatkonzentrationen der hohermolekularen
PAK zuerst abnehmen, wihrend die nieder-
molekularen PAK noch mit der Sattigungskon- -
zentration eluiert werden. Im Siulenversuch
wurde jedoch ein zu diesen Uberlegungen ge-
genldufiges Verhalten beobachtet. CHR und
BbE-BKF zeigten keine Abnahme der Eluat-
konzentrationen, wihrend die Eluatkonzentra-
tionen der iibrigen PAK zuriickgingen.

. Unregelmaﬂlge Lisungsfront ,,dlssolutlon
fingering® :

Abb. 4.67 ,zeigi die: Auﬂﬁsuhg der Blobs‘ und
das Fortschreiten der Losungsfront in ideali-
sierter Weise. In heterogenen Systemen kann

Tab. 4.43: Relative Zunahme der Sittigungsstrecke
X5y (bezogen auf NAP) bei abnehmenden D1ff1151-
onskoeffizienten D,

- Dy [cm2/sec]* rel. Zunahme von Xg,

10°C ' bezogen auf NAP [-]
NAP 7,76x10° | -
ANY - 7,04x10t - . L1
PHE 6,52x10° S 1,19
FTH 6,01x10% 1,27
CHR 572x10¢ . ... 1,36
BbE-BKF ~ 542x10% . 1,43
*pnach WORCH (1993)



es jedoch zu einer unregelmiBigen Losungs-
front kommen (vgl. Kapitel 2), die dazu fiihrt,
daB aufgrund bevorzugter Wegsamkeiten die
Kontakifliche und Kontaktzeit Wasser/Phase
abnimmt. Dadurch kénnen im Eluat Konzen-
trationen unterhalb der Sittigungskonzentration
beobachtet werden  (Ungleichgewichtsbe-
dingungen), obwohl das System noch ausrei-
chend Phase enthilt um bei homogener Durch-
stromung die Sittigungskonzentration zu errei-
chen. Von diesem Prozeff miifiten wiederum
alle PAK gleichermafien betroffen werden, was
bei der hier betrachteten Séule nicht zutraf.

¢ Biologischer Abbau

Fiir die mikrobiologische Abbaubarkeit der
PAK ist die Zahl der aromatischen Ringe aus-
schlaggebend (vgl. Kapitel 2.3.3). Der mikro-
bielle Abbau hat daher auf die Eluatkonzentra-
tionen bzw. die relativen Eluatkonzentrationen
C/C, als einziger der bisher genannten Prozes-
se einen unterschiedlich starken Einfluf. NAP
als PAK mit nur zwei Ringen war daher vom
biologischen Abbau am stirksten betroffen und
wies nur noch geringe Eluatkonzentrationen
auf. ANY und PHE mit drei Ringen zeigten
einen geringeren Riickgang der Eluatkonzen-
trationen und CHR sowie BbF-BkKF mit vier
Ringen zeigten keinen Riickgang der Eluatkon-
zentrationen. Dieses unterschiedliche Verhalten
der PAK 148t sich mit der spezifischen biologi-
sche Abbaubarkeit der PAK korrelieren. Die

biologische Abbaubarkeit der PAK kann dem- -

zufolge bei einer limitierten Freisetzung der
PAK bei geringen residualer Sittigungen den
Grad des Ungleichgewichts bestimmen. Ein
sicheres Anzeichen fiir die mikrobiologische
Aktivitdt in der Sdule war die Bildung von
Biomasse, die z.T. zu erheblichen Schwankun-
gen der hydraulischen Durchlédssigkeit im Lauf
des Versuchs fiihrten (vgl. Kapitel 4.1).

Der Anstieg der Eluatkonzentrationen der ab-
baubaren PAK nach der Stillstandszeit diirfte
auf die Verschlechterung der Milieubedingun-
gen (Sauerstoffzehrung) zuriickzufiihren sein.
Dadurch konnten die wihrend der Stillstands-
zeit freigesetzten PAK nicht oder nur einge-
schrinkt abgebaut wurden. Nach Wiederauf-
nahme der Elution kam es durch die Verbessé-
rung der Milieubedingungen wiederum schnell
zu einer Abnahme der Eluatkonzentrationen.
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Das Auftreten von Ungleichgewichtsbedingun-
gen bei den durchgefiihrten Laborversuchen
kann nach den obigen Ausfithrungen auf den
mikrobiellen Abbau zuriickzufithren sein, da
dieser Prozefl als einziger Vorgang zu dem
beobachteten Verlauf der Eluatkonzentrationen
fithren kann. Die iibrigen diskutierten Prozesse
spielen im vorliegenden Fall wahrscheinlich
nur eine untergeordnete Rolle.

Unter Feldbedingungen tritt = bei Teerdl-
Kontaminationen, aufgrund der schlechteren
Milieubedingungen, allerdings ein weit gerin-
gerer mikrobiologischer Abbau auf, da vor
allem an kontaminierten Standorten meist re-
duzierende bzw. anaerobe Grundwisser ange-
troffen werden (FETTER, -1993). Es ist daher
zu vermuten, da an kontaminierten Standorten
die niedermolekularen PAK im Schadensherd
hohere Konzentrationen im Grundwasser auf-
weisen, als dies bei Laborversuchen der Fall
ist und daher im Feld mit einer hoberen Frei-
setzungsrate emittiert werden.

Die mechanische Bodenbearbeitung hatte fiir
die PAK, welche mit der Sittigungskonzentra-
tion eluiert wurden, keine Auswirkungen, da
in diesem Fall keine Mobilisierung von Phase
erfolgte. Durch die Erhchung der Kontaktfla-
chen org. Phase/Wasser, z.B. von Phase die
vor der Bodenbearbeitung in sogenannten dead
end Poren vorlag, konnte es bei den PAK die
nicht mit der Sittigungskonzentration eluiert
wurden (Ungleichgewichtsbedingungen), zu
einer Erhohung der Eluatkonzentrationen iiber
mehrere Porenvolumen kommen (Abb. 4.68).

C/Co .
1E+2
echanische ' NAP
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1Eola P * WMo o0hp g PﬂE
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1E-4 2 CHR
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:z 5 [ ™ n N IR ™ rﬁ BbF-BkF
80 20 240 260 280 aoh___*
PVI[1

Abb. 4.68: Auswirkungen der ‘mechanischen Bo-

denbearbeitung auf die relativen Eluatkonzentratio-
nen C/C,.



4.8.2.3 Probe aus Geislingen (ungestort)

Als Séttigungskonzentrationen wurden bei
dieser Sdule, die wihrend der ersten 30 PV
konstanten Eluatkonzentrationen angenommen.
Dieses Elutionsverhalten lie auf das Erreichen
der Gleichgewichts-, bzw. Sittigungskonzen-
tration des Eluats wéhrend der Passage durch
die kontaminierte Bodensiule schlieBen. Mit
Ausnahme von Naphthalin waren im Elutions-
zéitraum bis zur Tensidspiilung annidhernd
gleichbleibende Konzentrationen iiber mehrere
Porenvolumen auch bei Variationen der FlieB-
geschwindigkeit zu beobachten (Abb. 4.69).
Die gemessenen Konzentrationen der PAK zu
Beginn der Elution wichen allerdings von den
berechneten Sittigungskonzentrationen aus den
oben angefiihrten Griinden z.T. erheblich ab
(Tab. 4.44).

Durch die Tensidspiilung mit 4 g/L. Dowfax
8390, was der 2,5-fachen CMC entspricht,
kam es zu der schon bekannten Loslichkeitser-
héhung der PAK in Abhingigkeit des Koy
(Tab. 4.45).

Nach dem Tensideinsatz war ein Riickgang der
Eluatkonzentrationen zu beobachten. Der auf-

CiCo
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Abb. 4.69: Auswirkungen von Tensidspiilung,
Stillstand und mechanischer Bodenbearbeitung auf
die relativen Eluatkonzentrationen C/C.

Tab. 4.44: Vergleich der experimentell durch einen
Batch-Versuch bestimmten Séttigungskonzentratio-
nen [pg/L] (LOYEK, 1997) mit den Werten aus dem
Saulenversuch (Mittelwert nach 30 PV).

NAP ANY PHE FTH CHR BbF-
BkE

Cw su 10584 144 128
Batch

Cwsx 6953 295 93,1 6,87 -0,25 0,77
Siule

14,8 2,4 <NG*

*NG: Nachweisgrenze |
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Abb. 4.70: Auswirkungen von Ten‘sidspulung,
Stillstand und mechanischer Bodenbearbeitung auf
die Eluatkonzentratlonen

fallende Riickgang der Eluatkonzentrationen
von NAP und PHE und ANY nach dem Tensi-
deinsatz kann durch die Abreicherung dieser
PAK im Teerol wihrend des Tensideinsatzes
und dem dadurch bedingten Riickgang der
Gleichgewichtsloslichkeit bedingt sein. Nach
einer elfwochigen Elutionspause wurde aller-
dings ein Anstieg der Eluatkonzentrationen
beobachtet, der auf Ungleichgewichtsbedin-
gungen schliefen lieB. Der Riickgang der
Eluatkonzentrationen nach dem Tensideinsatz
konnte daher weitere Ursachen haben, die
nachfolgend angefiihrt sind: -

e Durch die erhohte Solubilisierung konnte es
zu einer verstirkten ,Alterung® und somit
zu einem Riickgang der Stoffubertragung
kommen !

e Die erhshte Solubilisierung kénnte auch die
Ausbildung einer unregelmifigen Ldsungs-
front beschleunigen 'und somit den Riick-
gang der Eluatkonzentrationen verursachen.

e Durch die Bildung von Admizellen auf den
Mineraloberﬂéichen kann es zu einer Fixie-

Tab. 4. 45 Losllchkeltserhohung durch den Tensi-
deinsatz.

Rel. L(J'slzchketts-

log Kow*

[ erhohung” [-]
NAP 337 53
ANY 407 8,7
"PHE 446 49,7
FTH 5,33 825
CHR . 5,61 2394
BbF .~ 657 518,4

*SIMS & OVERCASH (1983), *Eluatkonzentration
wihrend des Tensideinsatzes dividiert durch die-
Eluatkonzentration vor dem Tensideinsatz.




rung der PAK und somit zu einem Riick- '

gang der Eluatkonzentrationen kommen.

Welcher der Prozesse fiir den Riickgang der
Eluatkonzentrationen ‘mafgeblich verantwort-
lich war, 148t sich nicht festlegen. Wie auch im
vorigen Fall trigt wohl auch der biologische
Abbau zum Riickgang der Eluatkonzentratio-
nen und der Ausbildung des Ungleichgewichts
bei.

Die mechanische Bodenbearbeitung konnte in
diesem Fall nur unvollstindig durchgefiihrt
werden, da groBe Steine im Sdulenmaterial
einen wirkungsvollen Einsatz des mechani-
schen Werkzeugs verhinderten und somit nur

~ die obersten zehn Zentimeter bearbeitet werden

konnten (vgl. Kapitel 4.1). Der Einsatz der
mechanischen Bodenbearbeitung bewirkte da-
her nur eine kurzfristige vergleichsweise ge-
ringe Erhéhung der Eluatkonzentrationen
(Abb. 4.69 und Abb. 4.70).

4.8.3 Freisetzung aus Kkiinstlich be-
fiillten Grofisiulen

Die Freisetzung von PAK aus kiinstlich be-
fiillten und kontaminierten Grofsiulen wurde
an den Sédulen D und E untersucht (vgl. Kapi-
tel 3.1). Die in die Sdulen eingebrachten Aue-
lehmkdrper waren mit Teerdl in Phase (aus
Probe Ka un) kiinstlich kontaminiert, welches
innerhalb der undurchldssigen Auelehmkorper
einzelne Makroporen und Fissuren ausfiillte.
Dieses Schadensbild kann an kontaminierten
Standorten z.B. nach der Entfernung eines
Pools (durch Auflosung oder Mobilisierung),
der sich iiber einer gering durchlissigen
Schicht ausgebildet hat, auftreten. Aus dieser
Schadstoffverteilung resultiert eine begrenzte
Kontaktoberfliche Teersl/Wasser. Die Schad-
stofffreisetzung aus dieser Versuchsanordnung
kann man sich nach dem Modellkonzept von
RULKENS & BRUNING (1995) vorstellen:

Danach bewegt sich die Kontaktfliche Schad-
stoff/Wasser durch Auflésung des Schadstoffes
immer weiter ins Innere der Pore und das
Wasser besetzt den freigewordenen Raum.
Bedingt durch den kleinen Porendurchmesser
erfolgt der Transport von der Kontaktfléche

Schadstoff/Wasser durch das stagnierende Po-
renwasser mittels der molekularen Diffusion.
Diese Diffusionsstrecke wird dabei mit zuneh-
mender Auflésung der organischen Phase im-
mer ldnger (,shrinking core“ -Modell). Bei
Teerdl als komplexes Schadstoffgemisch mit
einem Anteil an unldslichen Bestandteilen ist
diese Betrachtungsweise stark vereinfacht und
146t einen quantitative Beschreibung der
Schadstofffreisetzung nicht zu. Die bei den
durchgefiihrten Siulenversuchen gemachten
Beobachtungen werden durch das oben be-
schriebene Schadensbild und der daraus resul-
tierenden Schadstofffreisetzung qualitativ be-
schrieben.

4.8.3.1 Siule D

Bei Sdule D waren mehrere in Fliefrichtung
ausgeldngte  zylinderférmige kontaminierte
Auelehmkorper eingebaut. Diese Auelehmkor-
per wurden umstrémt, so daB nur eine be-
grenzte Kontaktfliche Teerol/Wasser fiir die
Schadstofffreisetzung zur Verfiigung stand.
Aus diesem Grund traten im Eluat nur Kon-
zentrationen unterhalb der Sittigungskonzen-
trationen auf, welche aufgrund der sich verldn-
gernden Diffusionsstrecken weiter zuriickgin-
gen (Abb. 4.71). Durch den Einsatz der me-
chanischen Bodenbearbeitung wurden die Aue-
lehmkdrper zerstdrt was mit einem Anstieg der
Eluatkonzentrationen, die im Fall von FTH
und CHR die Sittigungskonzentrationen er-
reichten, verbunden war. Bei Siule D wurden
sowohl FTH als auch CHR tiber einen Zeit-
raum von ca. 100 PV mit der Sittigungskon-
zentration eluiert. Am Ende der Elution wurde

~ das Séulenmaterial iiber einen Zeitraum von 15
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PV mit Triton X 100 in einer Konzentration
8fach iiber der CMC gespiilt. Dadurch kam es
zu einem kurzfristigen Anstieg der Eluatkon-
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Abb. 4.71: Eluatkonzentrationen im Verlauf der
Elution bei Siule D.




zentrationen, die aber noch wihrend der Ten-
sidspiilung wieder stark zuriickgingen. -

4.8.3.2 Siiule E

Bei Sdule E waren zwei kontaminierte Aue-
lehmkorper senkrecht zur Fliefrichtung einge-
baut, die auf bevorzugten Fliefbahnen durch-
strdmt wurden (vgl. Kapitel 4.1). In Abb. 4.72
ist der gemessene Konzentrationsverlauf im
Sdulepeluat gegen die ausgetauschten Poren-
volumina dargestellt. Aufgrund der geringen
Kontaktfliche Teerol/ Wasser traten wiederum
nur Konzentrationen weit unterhalb der Sitti-
gungskonzentrationen auf, welche aufgrund der
sich verlingernden Diffusionsstrecke weiter
zuriickgingen. Durch den Einsatz der mechani-
schen Bodenbearbeitung wurden die kompak-
ten geometrisch definierten- Auelehmkorper
zerstort (vgl. Kapitel 4.1). Dadurch kam es zu

einem Anstieg der Eluatkonzentrationen, die,

analog zu Sdule D, im Fall von FTH die Sitti-

" gungskonzentration erreichten und aufgrund

des grofien Anteils von FTH an den Teerin-
haltsstoffen (vgl. Tab. 4.33) sowie der ver-
gleichsweise geringen Loslichkeit lang andau-
erten. Die librigen Teerinhaltsstoffe zeigten
ebenfalls einen Anstieg der Eluatkonzentratio-
nen unmittelbar nach der mechanischen Bo-
denbearbeitung, der aber aufgrund der héheren
Wasserloslichkeit (NAP) bzw. dem geringen
Anteil an den Teerinhaltsstoffen nach einigen
Porenvolumen zuriickging.

Die Eluatkonzentrationen von FTH gingen erst
nach einer 10 PV andauernden Tensidspiilung
(Triton X 100, Sfache CMC) die temporéir zu
einer Erhéhung der Eluatkonzentrationen
fihrte, auf Werte wie sie vor der mechani-
schen Bodenbearbeitung auftraten zuriick.
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Abb. 4.72: Eluatkonzentrationen im Verlauf der
Elution bei Siule E.
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Aus den Auswirkungen der mechanischen Bo-
denbearbeitung auf die Eluatkonzentrationen
bei Sdule D und E kann auf eine VergréBerung

" der Kontaktfliche Teerol/Wasser geschlossen

werden, was bei einigen Stoffen zu einem an-
haltenden erhohten Austrag mit der Satti-
gungskonzentration fithrte. Nach den Ergeb-
nissen von Kapite] 4.1 und Kapitel 4.7 bildeten
sich wahrscheinlich sowohl grofie zusammen-
hiingende Bereiche mit einer relativ geringeren
Kontaktfliche Teer6l/Wasser und groéBeren
Diffusionsstrecken, als auch kleinere Aggre-
gate mit einer relativ groBen Kontaktfliche
Teerdl/Wasser und kiirzeren Diffusionsstrek-
ken. Bei den groBeren undurchlissigen Zonen
kann angenommen werden, daB sich ein Teil
der Schadstoffe im Innern dieser Aggregate
befindet und durch die Advektion nicht mehr
erreicht wird. Diese Schadstoffmasse wiirde
dann diffusiv mit einer geringen Freisetzungs-
rate emittiert werden. Der Anstieg der Eluat-
konzentrationen bzw. der Freisetzungsrate
nach der mechanischen Bodenbearbeitung war
daher wohl auf die Freisetzung aus den ge-
schaffenen kleinen Aggregaten zuriickzufiih-
ren. Nach dem Austrag eines GroBteils der
Masse, die sich in diesen Aggregaten befindet,
wiirde die Freisetzungsrate durch die ebenfalls
entstandenen grofien Aggregate dominiert wer-
den. Diese geringen Freisetzungsraten lieSen
sich jedoch im Versuchszeitraum aufgrund der
geringen Loslichkeit und dem groBen Anteil an
den Teerinhaltsstoffen bei FTH und CHR nicht
beobachten. ' ‘

Durch die Anwendung der mechanischen Bo- -
denbearbeitung kam es demzufolge zu einer
beschleunigten Entfernung der Schadstoffe aus
dem System. Fiir die Bewertung einer Grund-
wassergefdhrdung ist jedoch nicht die Schad-
stoffkonzentration bzw. Schadstoffmasse im
verunreinigten Erdreich ausschlaggebend, die
in diesen Fillen nach Beendigung- der Versu-
che abgenommen hatte, sondern vielmehr die
im Eluat auftretende Schadstoffkonzentration
bzw. Schadstofffracht (GABI, 1993). Diese
Betrachtungsweise 146t den Einsatz der mecha-
nischen Bodenbearbeitung bei gering wasser-
loslichen Schadstoffen wie den PAK bei dem
hier nachgebildeten - Szenario nicht - sinnvoll
erscheinen. Eine Reduzierung der Emission
nach der mechanischen Bodenbearbeitung war
bei ‘den durchgefiihrten Versuchen nur - durch



die Anwendung einer Tensidspiilung zu errei-
chen. Durch die Tensidspiilung wurde wahr-
scheinlich die Freisetzungsrate der entstande-
nen kleinen Aggregate so erhoht, dafl diese
nach Beendigung der Tensidspiilung keine
Schadstoffe mehr emittierten. '

4.8.4 Freisetzung aus Kleinskaligen
Saulenversuchen

Bei den kleinskaligen Saulenversuchen wurde
das selbe Bodenmaterial wie bei den Grofisdu-
len verwendet und homogenisiert und gestort
in Glassiulen eingebaut. Durch den gestorten
Einbau konnte davon ausgegangen werden, daf
die residuale Teerphase als isolierte Blobs im
Porenraum vorlag. Die einzelnen Proben un-
terschieden sich, abgesehen von der Teerzu-
sammensetzung welche von Standort zu Stand-
ort leicht variierte, nur in ihrem Teer6l-
Sittigungsgrad. Die kleinskaligen Versuche
erlaubten die Aufstellung einer Massenbilanz
der Schadstoffe und damit Aussagen iiber die
Effizienz . der durchgefiihrten MaBnahmen.
Aufgrund der Erkenntnisse aus den Grofsdu-
lenversuchen wurde bei den Kleinsdulen die
gekoppelte Anwendung der mechanischen Bo-
denbearbeitung und einer Tensidspiilung unter-
sucht. Zijel dieser kombinierten Sanierungs-
technik war es eine hohe Freisetzungsrate und
damit eine weitgehende Entfernung der Schad-
stoffmasse zu erzielen und gleichzeitig nach
Beendigung der MaBnahme eine geringere
Emission als zuvor zu erreichen.

4.8.4.1 Proben aus Geislingen mit ge-
ringem Teerol-Sittigungsgrad

Abb. 4.73 zeigt das schon bekannte Elutions-
verhalten der PAK mit dem starken Riickgang
der NAP-Konzentration und den gleichbleiben-
den Konzentrationen von FTH, CHR und BbF-
BKF. Durch die Tensidspiilung mit Dowfax
8390 dreifach iiber der CMC kam es zu einem
Anstieg der Eluatkonzentrationen, die aber
nach einigen PV, noch wihrend der Tensid-
spiilung bei allen PAK ca. um die Hilfte wie-
der zuriickgingen. Dieses Verhalten wurde
auch schon bei ungestorten Probe aus Geislin-
gen beobachtet (Kapitel 4.8.2.3). In Abb. 4.74

ist die relative Loslichkeitserhdhung darge-
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Abb. 4.73: Elutionsverhalten einer Probe mit nied-
rigerem Teerol-Sittigungsgrad (224 mg PAK/kg)
bei der gekoppelten Anwendung der mechanischen
Bodenbearbeitung und Tensideinsatz. '

stellt, die sowohl beim Tensideinsatz als auch
durch den Einsatz der mechanischen Bodenbe-
arbeitung auftrat. Beim Tensideinsatz wurde
eine deutliche Abweichung der nach Gl. (2-27)
prognostizierten Loslichkeitserh6hung von der
tatséchlich beobachteten Ldoslichkeitserhdhung
festgestellt (Abb. 4.74). Diese Abweichung
konnte durch eine Mobilisierung von Phase
wihrend des Tensideinsatzes durch Herabset-
zen der Grenzflichenspannung verursacht sein.
Der Riickgang der Eluatkonzentrationen wih-
rend der Tensidspiilung wire dann durch das
Abklingen der Mobilisierung zu erkldren. Bei
der Elution mit der maximalen erh6hten Was-
serloslichkeit wahrend der Tensidspililung wire
dann eine weitere Steigerung des Austrags
durch die mechanische Bodenbearbeitung nur '
durch die Mobilisierung von Phase moglich.
Die Erhéhung des Austrages der einzelnen
PAK miifite dann mit der Teerzusammenset-
zung korrelieren, an der die einzelnen PAK
hochst unterschiedliche Anteile besitzen (vgl.
Tab. 4.36). Dem gegeniiber steht die praktisch
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Abb. 4.74: Relative Loslichkeitserhéhung verur-

- sacht durch die mechanische Bodenbearbeitung und

den Tensideinsatz. Die Abschitzung der Loslich-
keitserhhung durch den Tensideinsatz erfolgte

nach Gl. (2-27). Ky, w wurde nach LOYEK (1997)
mit 0,25 K,y abgeschitzt.



fir alle PAK gleiche Konzentrationserh6hung
durch die mechanische -Bodenbearbeitung
(Abb. 4.74).

Eine weitere Moglichkeit die Abweichung der
prognostizierten Loslichkeitserhchung von der
tatséchlich beobachteten Loslichkeitserh6hung
wahrend des Tensideinsatzes zu erkliren, kann
in dem in der Siule stattfindenden mikrobiellen
Abbau zu finden sein. Der mikrobielle Abbau
bewirkte, da z.B. NAP vor dem Tensidein-
satz nicht mit der maximalen Konzentration
eluiert wurde und dadurch im Eluat Konzen-
trationen auftraten, die weit unterhalb der Sit-
tigungskonzentration lagen. Durch den Tensi-
deinsatz konnte eine Behinderung des mikro-
biellen Abbaus stattfinden, der ein Ansteigen
der Eluatkonzentrationen iiber die prognosti-
zierte Loslichkeitserhéhung hinaus bewirkte.
LAHA & LUTHY (1991) fanden z.B. eine Hem-
mung des Phenanthrenabbaus durch mehrere
Tenside mit guten PAK-solubilisierenden Ei-
genschaften, welche auf eine toxische Wirkung
der Tenside auf die Mikroorganismen zuriick-
zufithren war. Diese Ursache konnte die
scheinbar’ grofere LoslichkeitserhShung = der
gut abbaubaren niedermolekularen PAK gegen-
tiber der prognostizierten Loslichkeitserh6hung
bewirken. Der Riickgang der Eluat-
konzentrationen ausgehend von der maximalen
Wasserloslichkeit wihrend der Tensidspiilung
kann dann auf die schon genannten Prozesse
des ,dissolution fingering“ oder der ,Alte-

rung“ des Teers zurtickzufithren sein. Die nach -

dem Riickgang der Eluatkonzentrationen einge-
setzte mechanische Bodenbearbeitung bewirkte
einen kurzfristigen Anstieg der Eluatkonzen-
trationen, der durch die Schaffung neuer ,,fri-

- scher” Kontaktflichen oder durch die Neuver-

teilung bzw. Homogenisierung der residualen
Phase verursacht wurde. Der neuerliche Riick-
gang der Eluatkonzentrationen konnte wieder-
um auf die oben angefiihrten Prozesse zuriick-
zufiilhren sein. Durch die gekoppelte Anwen-
dung von mechanischer Bodenbearbeitung und
Tensidspiilung konnte ein Teil der Schadstoff-
masse entfernt werden (Abb. 4.75). Zur Ent-
fernung derselben Schadstoffmasse nur durch
die Elution mit Wasser hitten einige hundert
Porenvolumen ausgetauscht werden miissen.
Nach Beendigung der solubilisierenden Mafl-
nahmen wurden dessen ungeachtet die selben
Eluatkonzentrationen beobachtet wie vor Be-

mechanische
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Abb. 4.75: Reduktion der Schadstoffmasse im
Boden bei einer Probe mit geringem Teerdl-
Séttigungsgrad (224 mg PAK/kg).

ginn dieser MafBnahmen. Eine Verringerung
der Gefahr fiir das Grundwasser dahingehend,
daB aus dem kontaminierten Bereich eine ge-
ringere Emission erfolgte, ist nach diesen Ver-
suchsergebnissen nicht gegeben.

4.8.4.2 Proben aus Tiibingen mit hohem

}Teerol-Sattlgungsgrad

Abb. 4.76 zeigt das Elutionsverhalten einer
Probe mit hohem Teertl-Sittigungsgrad (ca.
6400 mg/kg). Die Eluatkonzentrationen der
PAK lagen im Bereich der in Tab, 4.37 abge-
schitzten Sattigungskonzentrationen und blie-
ben iiber ca. 150 PV auf einem konstanten
Niveau, Die Sittigungsstrecke war daher in
diesem Fall kiirzer als 15 cm (Saulenlinge)
und die PAK wurden mit der maximalen Aus-
tragsrate emittiert. Aufgrund des hohen Sitti-
gungsgrades und der daraus resultierenden
grofien Kontaktfliche Teerdl/Wasser fand wohl
bei den niedermolekularen PAK eine. so hohe
Freisetzung statt, da der mikrobielle Abbau

die FEluatkonzentrationen nicht erniedrigen
konnte.
mechanische
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Abb. 4.76: Elutionsverhalten einer Probe mit ho-
hem Teerol-Sittigungsgrad (6400 mg PAK/kg) bei
Anwendung der - mechanischen. Bodenbearbeitung
und Tensideinsatz. :
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Abb. 4.77: Relative Loslichkeitserhohung verur-
sacht durch die mechanische Bodenbearbeitung und
den Tensideinsatz. Die Abschitzung der Loslich-
keitserhohung durch den Tensideinsatz erfolgte
nach Gl. (2-27). Ky, w wurde nach LOYEK (1997)
mit 0,35 K,y abgeschitzt.

Nach 150 PV erfolgte als solubilisierende
MafBinahme wiederum der gekoppelte Einsatz
der mechanischen Bodenbearbeitung und einer
Tensidspiilung (Terrasurf G50, dreifach tiber
der CMC), (Abb. 4.76). In Abb. 4.77 ist die
relative Loslichkeitserhohung dargestellt, die

sowohl durch den Tensideinsatz als auch durch

den Einsatz der mechanischen Bodenbearbei-
tung auftrat. Beim Tensideinsatz wurde in
diesem Fall eine gute Ubereinstimmung der
nach Gl. (2-27) prognostizierten Loslichkeits-
ethohung mit der tatsdchlich beobachteten
Loslichkeitserhhung festgestellt (Abb. 4.77).

Die mechanische Bodenbearbeitung wurde in
diesem Fall vor dem Riickgang der durch den

Tensideinsatz erhohten Eluatkonzentrationen

durchgefiihrt. Die mechanische Bodenbearbei-
tung zeigte daher keine LoslichkeitserhGhung,
da die maximalen Eluatkonzentrationen schon
erreicht worden war.
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Abb. 4.78: Reduktion im Boden bei einer Probe
mit hohem Teerol-Sittigungsgrad (6400 mg
PAK/kg) bei Anwendung der mechanischen Boden-
bearbeitung und Tensideinsatz.

Abb. 4.78 zeigt die prozentuale Entfernung der
PAK aus dem Bodenmaterial. Auch bei der
Probe mit hohem Teerdl-Sittigungsgrad konnte
trotz einer deutlichen Reduktion der PAK-
Schadstoffmasse keine Verringerung der Emis-
sion festgestellt werden (Abb. 4.75).

4.8.5 Zusammenfassung

e Die Sittigungs- bzw. Gleichgewichtskon-
zentrationen konnen unter der Vorausset-
zung, daB die Sittigungsstrecke linger als
die Siulenlidnge ist, direkt mit einem Sau-
lenversuch bestimmt werden.

o Die Sittigungs- bzw. Gleichgewichtskon-
zentrationen von Teerdl vom selben Stand-
ort konnen sich zum Teil erheblich unter-
scheiden.

e Bei Proben mit geringem Teerol-Sittigungs-
grad konnte durch die Anwendung der me-
chanischen Bodenbearbeitung eine relative
Konzentrationserhhung im Eluat ca. um
den Faktor 5 festgestellt werden.

e Bei Proben mit hohem Teerdl-Sittigungs-
grad konnte durch die Anwendung der me-
chanischen Bodenbearbeitung keine LoOs-
lichkeitserh6hung festgestellt werden.

e Bei allen Versuchen mit PAK belasteten
Proben und sauerstoffhaltigen Wasser miis-
sen mikrobiologische Abbauprozesse be-
riicksichtigt werden und sollten bei weiteren
Versuchen durch geeignete biologische
Leitparameter quantifiziert werden.

e Bei allen Versuchen zur mechanischen Bo-
denbearbeitung konnte bei den PAK mit ge-
ringer Wasserloslichkeit keine Verringe-
rung der Emission nach dem Einsatz der

mechanischen Bodenbearbeitung festgestellt
werden.

e Bei der Kombination von mechanischer
Bodenbearbeitung mit einer Tensidspiilung.
konnten bei den durchgefiihrten Siulenver-
suchen z.T. erhebliche Schadstoffmengen
entfernt werden, jedoch wiederum keine



Verringerung der Emission nach dieser
Mafinahme festgestellt werden.

Die bei der mechanischer Bodenbearbeitung
auftretende Triibe trdgt nur unwesentlich
zum Schadstoffaustrag aus dem behandelten
Boden bei. -

Bei der mechanischer Bodenbearbeitung

kann durch die Mobilisierung von Phase ein

zusitzlicher Schadstoffaustrag erfolgen.
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4.9 Diskussion der Ergebnisse
zum lésungskontrollierten
Austrag

Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf die Freisetzungsrate bei der
Anwesenheit von organischer Phase wurde an-
hand der Freisetzung von PAK aus Teerdl be-
trachtet. Untersuchungen, zur Freisetzung aus
organischer Fliissigphase, die in der Literatur
beschriecben wurden, betreffen jedoch meist
Einphasensysteme die leichter quantifizierbar
sind als das komplexe Schadstoffgemisch Teer.
Die nachfolgenden Ausfithrungen zur Freiset-
zung aus organischer Fliissigphase und die
mutmaBlichen Auswirkungen der mechani-
schen Bodenbearbeitung auf die Freisetzungs-
rate beziehen sich daher zumeist auf Einpha-
sensysteme. '

4.9.1 Pools

Bei den durchgefiihrten Versuchen wurde
meist nur eine geringe Steigerung der Aus-
tragsrate durch die mechanische Bodenbear-
beitung festgestellt, welche auf die schon vor
der mechanischen Bodenbearbeitung vorhande-
ne relativ grofe Kontaktfliche Was-
ser/organische Phase zuriickzufilhren war. Bei
der Anwesenheit von organischer Phase im
Untergrund liegt die geringste Kontaktfliche
Wasser/organische Phase bei der Ausbildung
der organischen Phase als Pool vor (vergl.
Abb. 2.3). Eine maximale Steigerung der Frei-
setzungsraten bei der Anwesenheit von organi-
scher Phase im Untergrund durch die Anwen-
dung der mechanischen Bodenbearbeitung wire
daher durch die Auflésung eines Pools in
Blobs zu erwarten. Diese Blobs bieten dann
dem durchstrémenden Grundwasser durch das

grofe Oberflichen/Volumen-Verhiltnis  viel
Fliche, aus welcher der Schadstoffaustrag er-
folgen kann. Die Ausdehnung der residual ge-
sdttigten Zone bestimmt zusammen mit dem
Sittigungsgrad und der GrundwasserflieB-
geschwindigkeit die Schadstoffkonzentration
im Grundwasser. In Sdulenversuchen mit resi-
dualen Blobs wurden unter natiirlich auftreten-
den Abstandsgeschwindigkeiten Sattigungs-
strecken zwischen 5 cm und 30 cm ermittelt
(POWERS et al., 1994a; IMHOFF et al., 1993;
FITZER et al., 1995; MERKEL, 1996). Bei den
im Rahmen dieser Arbeit durchgefiihrten Sédu-
lenversuchen war die Sittigungsstrecke bei
Saulenmaterial mit hohen Teergehalten kleiner
als 15 cm (Saulenlénge: 15 cm). Neuere Un-
tersuchungen an einer, in einem Testfeld
kiinstlich in den Untergrund eingebrachten,
Schadensquelle mit residualer Phase (haupt-
sichlich PCE) zeigten, daB diese kurzen Sitti-
gungsstrecken auch im groferskaligen Feldfall
auftreten koénnen und daher im bisherigen Be-
obachtungszeitraum (ca. 3 Jahre) die Schad-
stoffe dort mit der Sittigungskonzentration
emittiert wurden (FRIND et al., 1997). Man
kann daher annehmen, daff bei der Auflésung
eines Pools in Blobs die Schadstoffkonzentrati-
on des Wasser nach dem Durchstrémen des re-
sidual gesittigten Bereiches die Sittigungskon-
zentration erreicht (vergl. Abb. 2.2). Unter
dieser Annahme 148t sich die Austragsrate ein-
fach berechnen als:

F - Cw'sa, than [4'28]

h:  Aquifermdchtigkeit [m]

In Tab. 4.46 werden die Auflosungszeiten ver-
schiedener organischer Schadstoffe, die als
Pool oder als Blobs vorliegen, miteinander
verglichen. Einschrinkend muB hinzugefiigt
werden, dafl FRIND et al. (1997) weiterhin

Tab. 4.46: Vergleich der Losungszeiten von Pools (Gl. 2-16) und Blobs (Gl. 4-28).

Schadstoff Pool Blobs Cwsu [mg/l]
30 kg TCE 2,2 {Jahre] 15,5 [Tage] 1100

30 kg PCE 16 [Jahre] 114 [Tage] 150

30 kg Teer mit 4% NAP = 1,2 kg NAP 9,6 [Jahre] 68 [Tage] 10%

30 kg Teer mit 1,6% PHE = 0,48 kg PHE 320 [Jahre] 6,3 [Jahre] 0,12%

30 kg Teer mit 0,4% BaA = 0,12 kg BaA 3200 [Jahre] 62,6 [Jahre] 0,003*

* nach Raoult
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feststeliten, daf durch die verringerte Durch-
lassigkeit der Schadensquelle gegeniiber dem
Aquifermaterial aufgrund der residualen Blobs
und der damit verbundenen hauptsichlichen
Umstrdmung der Schadensquelle, die FlieS-
linien, welche die Schadensquelle passierten
auf eine schmale und gering michtige Strom-
rohre fokussiert wurden. Anderungen der
Fliefcharakteristik, wie sie nach FRIND et al.
(1997) zu erwarten wiren, wurden bei den
Angaben in Tab. 4.46 nicht beriicksichtigt. Die
_Angaben in Tab. 4.46 beriicksichtigen weiter-
hin nicht, dal zum Ende der Auflosung der
Losungsproze unter Ungleichgewichtsbe-
dingungen ablauft (POWERS et al., 1991) was
eine verringerte Losungsrate zur Folge hat.
Die Angaben der Auflosungszeiten fiir die
PAK beriicksichtigen zudem nicht die Ande-
rungen der Molenbriiche der PAK im Teerdl
(Raoult“sches Gesetz) und somit die Abnahme
der Gleichgewichtsldslichkeiten. Die berech-
neten Losungszeiten der Blobs in Tab. 4.46
stellen daher die geringst mogliche Aufld-
sungszeit der residual gesittigten Zone dar und
verldngern sich aufgrund der genannten Pro-
zesse. Die Berechnungen erfolgten mit den Gl.
(2-16) und Gl. (4-28) und gehen von einer
Porositit von 0,35, einem aquatischen Diffusi-
onskoeffizienten von 7,6x10™ m?2/sec, einer
transversalen Dispersivitit von 9.5x10° m und
einer Abstandsgeschwindigkeit von 5 m/Tag,
sowie einer Pool-Linge L, von 3 m, einer
Pool-Breite B, von 1 m und einer Aquifer-
méchtigkeit 2 von 1 m aus.

Durch den Vergleich der Freisetzungsraten von
Pools mit den Freisetzungsraten von Blobs er-
hilt man (bei gleicher Schadstoffimasse) eine
allgemeine Gleichung, die das Verhilinis der
Auflosungszeiten fiir dieses Szenario (Pools=

'\ vx= 0,1 m/Tag
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o z\ vx=1 mTag
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Abb. 4.79: Verhiltnis der Auflosungszeiten fiir
Pools und Blobs bei verschiedenen Pool-Lingen
und Abstandsgeschwindigkeiten.

Blobs) beschreibt:

tpoot v.hn
tws 4D, +D,)L,

[4-29]

Iroor  Auflosungszeit der org. Phase bei Anwesen-
heit eines Pools

tmo:  AuflOsungszeit der org. Phase bei Anwesen-
heit.-von Blobs

Das Verhiltnis der Auflosungs- bzw. Sanie-
rungszeiten ist in Abb. 4.79 dargestelit. In die
Berechnungen gehen die oben genannten Aqui-
ferkennwerte ein. Aus Abb. 4.79 ist ersicht-
lich, daB bei der Auflésung eines Pools in
Blobs im gewihlten Beispiel die Sanierungszeit
im giinstigsten Fall um den Faktor 90 verrin-
gert werden kann. Das Verhiltnis der Aufls-
sungs- bzw. Sanierungszeiten, d.h. die Effizi-
enz der mechanischen Bodenbearbeitung ist
nach Abb. 4.79 stark vom "Schadensbild"
(Pool-Linge) abhingig.

Die Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung bei Schadensfillen mit Pools ist wie
Tab. 4.46 zeigt von der Loslichkeit des Schad-
stoffs abhingig, da diese die erreichbare Sanie-
rungszeit bestimmt. Daher scheidet die mecha-
nische Bodenbearbeitung als unterstiitzendes
Sanierungsverfahren beim Vorliegen von
Teerol-Pools aus, bei CKW-Pools lidge die
Anwendung in einem Grenzbereich.

4.9.2 Fortschreiten der Losungsfront
bei Losungsgleichgewicht

Generell ist die Phasenauflosung im gesittigten
Untergrund ein langsamer ProzeB auch wenn
nach den obigen Ausfithrungen davon ausge-
gangen werden kann, daB die Losung beim
Vorkommen von Blobs im Grundwasser in den
meisten Fillen unter Gleichgewichtsbedingun-
gen abliauft. Die Geschwindigkeit mit der die
Losungsfront v,, im homogenen Gleichge-
wichtsfall voranschreitet, berechnet sich nach
GELLER & HUNT (1993) und GRATHWOHL
(1997) niherungsweise mit:



Cw,suVxMe
Vigs = 0,0 [4-301
Die Residualsittigung 6 kann aus dem Sétti-
gungsgrad des Porenraums S° (= Volumen
Schadstoffphase/Porenvolumen) und der Poro-
sitit berechnet werden (0=S°n). p, bezeichnet
die Dichte der organischen Phase.

Abb. 4.80 zeigt am Beispiel von TCE und
PCE das langsame Voranschreiten der Lo-
sungsfront, d.h., daB auch unter optimalen Be-
dingungen (Gleichgewichtsbedingungen) sehr
lange Zeitrdume bendtigt werden, um eine
Kontamination mit residualer Phase aufzuld-
sen. Die Berechnung der Geschwindigkeit der
Losungsfront wurden fiir einen Séttigungsgrad
von 0,05 und einer Porositit von 0,3 durchge-
filhrt. Der Quotient aus Abstandsgeschwindig-
keit und der Geschwindigkeit der Losungsfront
gibt an wie oft das Porenvolumen getauscht
werden muf, bis sich die residuale Schadstoft-
phase aufgeldst hat, wobei der Riickgang des
Sattigungsgrades vernachléssigt wird
(GRATHWOHL, 1997). Um TCE bzw. PCE
vollstindig zu losen, miiite das Porenvolumen
ca. 80 mal bzw. iiber 600 mal ausgetauscht
werden. Die Auflésungszeit wird, da die
Gleichgewichtskonzentration des Wassers nach
dem Verlassen des kontaminierten Bereichs er-
reicht wurde, durch die im gesittigten Bereich
nicht unbegrenzt steigerbare Abstandsge-
schwindigkeit limitiert. So kann die in Abb.
4.80 als maximal angegebene Abstandsge-
schwindigkeit von 5 m/Tag nur in unmittelba-
rer Nihe eines Entnahmebrunnens tberschrit-
ten werden. Im ungesdttigten Bereich tritt diese
Limitation zurtick, da durch die im Vergleich
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Abb. 4.80: Fortschreiten der Losungsfront in ei-
nem mit residualer Phase kontaminiertem Unter-
grund fiir PCE und TCE in Abhingigkeit der Ab-
standsgeschwindigkeit.

mit Wasser bessere Durchldssigkeit der Luft,
die in dem Unterschied der dynamischen Vis-
kositit von Luft und Wasser begriindet ist, ho-
here Abstandsgeschwindigkeiten erzielt werden
konnen. Unter der Annahme, daf} der Gradient
i - obwohl Luft stromt - liber die Wassersdu-
lendifferenz ermittelt wird, ist bei einem trok-
kenen Boden die Durchlissigkeit bzw. die Ab-
standsgeschwindigkeit der Luft bei 10 °C um
den Faktor 74 grofer als bei gleicher Druck-
differenz die . Abstandsgeschwindigkeit von
Wasser im gesittigten Boden. Die geringere
Effizienz von hydraulischen Mafinahmen ge-
geniiber pneumatischen Verfahren bei Konta-
minationen mit organischer Phase liegt daher
nicht in der geringen Wasserloslichkeit der
Schadstoffe begriindet -bei CKW und BTEX
ist z. B. die Sittigungskonzentration in Luft
z.T. deutlich geringer als die Wasserloslich-
keit- sondern in der limitierten Durchlissigkeit
des Bodens fiir Wasser. Wie in Kapitel 4.1
ausgefiihrt, verringerte die mechanische Bo-
denbearbeitung im gesittigten Bereich die
Durchléssigkeit fiir Wasser und wiirde dadurch
die Austragsrate reduzieren. Bei Nichtgleich-
gewichtsbedingungen dagegen kann durch die
mechanische Bodenbearbeitung durch Vergré-
Berung der Kontakifliche und/oder die Wie-
derherstellung einer regelmiBigen Losungs-
front eine Steigerung der Austragsrate erfol-
gen. Dabei muB jedoch beachtet werden, daB
die dann erreichten Sanierungszeiten in einem
realistischen zeitlichen Rahmen liegen.

4.9.3 Losung von Blobs im freien
Wasser

Die geringe Geschwindigkeit der Phasenaufls-
sung im gesittigten Bereich 148t sich auch bei
der Betrachtung der Auflosung eines einzelnen

Blobs unter Ungleichgewichtsbedingungen ver-
anschaulichen,

Die Auflosungszeit eines sphirischen Blobs,
der in einer ihn umgebenden Fliissigphase
(freies Wasser) mehr oder weniger gut 16slich
ist, 14Bt sich nach RULKENS & BRUNING (1995)
mit der Sherwood-Beziehung von PERRY &
GREEN (1984) fiir Reynoldszahlen Re<1, d.h.
kleine Fliefgeschwindigkeiten, folgenderma-
Ben abschitzen:



. Py
s = 2D C

aq “eq

[4-31]

ty50 Auflosungszeit [t)
ro: Anfangsradius des Blobs [L)
Po: Dichte des Blobs [M/L3]

Diese Gleichung wurde zur Abschitzung der
bendtigten Aufldsungsdauer von Blobs in Bo-
denwaschanlagen entwickelt und gilt daher
nicht fiir ein pordses Medium. Die Auflo-
sungsdauer eines Blobs in einer Bodenwasch-
anlage ist als geringer anzunehmen als im po-
rosen Medium, so daB die aus Gl. (4-31) be-
rechneten Losungszeiten als Mindestlosungs-
zeiten anzusehen sind.

Diese einfache Betrachtungsweise setzt voraus,
daf der Konzentrationsgradient zwischen dem
stagnierenden Wasserfilm an der Bloboberfli-
che und dem perkolierenden Wasser immer
maximal ist, was in der Realitdt nicht immer
gegeben ist und sich daher die Auflosungszei-
ten verlingern konnen. Im Gegensatz dazu
wirde bei hoheren Flieigeschwindigkeiten
oder grofieren Blobs die grofiere Reynoldszahl
einen positiven Effekt auf den Stoffiibertra-
gungskoeffizienten ausiiben und somit kiirzere
Auflésungszeiten bedingen.

Fiir die Auflésung von organischer Phase die
sich in einer Pore mit der Linge L befindet
und diese vor Beginn der Auflosung komplett
ausfiillt, geben RULKENS & BRUNING (1995)
eine dhnliche Losung an.

2
p,L
by = [4-32]
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Abb. 4.81: Auflosungszeiten fiir verschieden grofie

Blobs mit dem Radius 7, bzw. Auflsungszeiten

von organischer Phase, die sich in Poren mit der

Linge L befindet.

In Abb. 4.81 ist der Einflu des Blobradius

bzw. der Porenlinge sowie der Gleichge-
wichtsloslichkeit C,, auf die Auflosungszeit
dargestellt. Der Abbildung liegt die Annahme
eines aquatischen Diffusionskoeffizienten D,
von 10° cm?/sec und einer Dichte des organi-
schen Schadstoffes p, von 1 g/cm3 zugrunde.
Mit diesen Annahmen wiirden bei einer Blob-
grofe die im Bereich der KorngréBe eines
Feinsandes liegt (J: ca. 0,1 mm) die Aufls-
sungszeit), in Abhédngigkeit der vorliegenden
Gleichgewichtslgslichkeit, von ca. 4 Minuten
bis zu iiber 70 Stunden reichen.

Aus Abb. 4.81 ist ersichtlich, daB fiir Blobs
mit einer geringen Wasserl6slichkeit lange
Aufldsungszeiten benétigt werden. Im Gegen-
satz zu den vorigen Ausfithrungen ist bei die-
ser Betrachtungsweise nicht die ausgetauschte
Wassermenge limitierend, da der Losungspro-
zef} nicht in einem por6sen Medium stattfindet
sondern in einer Bodenwaschanlage, die soviel
Spiilwasser bereitstellt, daB die Aufrechterhal-
tung der Nichtgleichgewichtsbedingungen bzw.
des Konzentrationsgradienten bestehen bleibt.
Die Aufldsungszeit ist in diesem Fall durch die
BlobgroBle, die Wasserloslichkeit und den
aquatischen Diffusionskoeffizienten D,, limi-
tiert. Zur Beschleunigung der Auflosungszeiten
wire bei Schadstoffen mit hohen K,y,-Werten
und dementsprechend geringen Wasserloslich-
keiten der Einsatz von Tensiden denkbar.

Der maximale Blobradius ry,, der in einen
kontaminierten Bereich in der gesittigten Zone
auftreten diirfte, damit dieser Bereich innerhalb
einer bestimmten Zeit f,, abzureinigen wire,
148t sich ausgehend von Gl. (4-31) abschétzen:

2t,.D, C

ag —eq

Do

Poior = [4-33]

Fiir PCE wiirde sich bei einer vorgegebenen
Auflosungszeit bzw. Sanierungsdauer von 1
Stunde (vgl. Kapitel 4.5) ein maximaler
Blobradius von 0,02 mm, und entsprechend fiir
TCE ein maximaler Blobradius von 0,07 mm
ergeben. Es sei hier nochmals angemerkt, daf
sich die so ermittelten Blobradien im pordsen
Medium, aufgrund der verringerten Zugéng- -
lichkeit der Blobs und der durch die hydrauli-



sche Leitfihigkeit limitierten austauschbaren
Wassermenge, bei der gleichen Sanierungsdau-
er verkleinern wiirden.

Diese BlobgroBen entsprechen ungefihr der
Korngrofe eines Feinsandes (&: 0,063 mm -
0,2 mm). Bei einem enggestuften feinsandigen
Aquifermaterial konnen diese Blobgrofien
Hnatiirlich® auftreten oder bei weitgestufteren
oder gradierten Aquifersedimenten, in denen
die Blobs als groBe verzweigte Korper, soge-
nannte ,,Ganglien“ mit einer geringen Kontakt-
fliche Phase/Wasser, vorliegen (POWERS,
1992), durch den Einsatz der mechanischen
Bodenbearbeitung hergestellt werden. Dabei
sind allerdings zwei Aspekte zu beriicksichti-
gen:

— Die mechanische Bodenbearbeitung miifite
bei Aquifersedimenten, die keine engge-
stuften Kornverteilungen besitzen, iiber den
gesamten Auflosungszeitraum durchgefiihrt
werden, da sich ansonsten nach Beendigung
der mechanischen Bodenbearbeitung im Po-
renraum wieder groflere Blobs, als die fiir
die geforderte Sanierungszeit notwendigen,
bilden konnten.

— Bei der in situ Sanierung einer Kontamina-
tion mit residualer Phase lieflen sich Un-
gleichgewichtsbedingungen nur auf einer
sehr kurzen Wegstrecke zwischen der Was-

“sereingabestelle und der -Entnahmestelle
aufrechterhalten. Die Reichweite einer sol-
chen in situ Sanierung wire daher sehr ge-
ring, da sie maximal die Sattigungsstrecke
von ca. 10 cm bis 30 cm erreichen kénnte.
Eine Verldngerung der Séttigungsstrecke
und dadurch eine Vergroferung der Reich-
weite wire nur durch sehr grofie Fliefige-
schwindigkeiten im Untergrund zu errei-
chen.

In der ungesittigter Zone konnte anstatt mit
dem aquatischen Diffusionskoeffizienten mit
dem Diffusionskoeffizienten in Luft gerechnet
werden, der ca. um den Faktor 10.000 grofier
ist als der aquatische Diffusionskoeffizient.
Dadurch wiirde der Auflésungsproze in der
ungesittigten Zone bedeutend schneller erfol-
gen (Faktor 10.000) bzw. diirften um den
Faktor 100 grofere Blobradien auftreten um
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die selbe Sanierungszeit wie in der gesittigten
Zone zu gewihrleisten. Zudem liefen sich in
der ungesittigten Zone hohere Abstandsge-
schwindigkeiten der mobilen Phase (Luft) als
in der gesittigten Zone erzielen und sich da-
durch die Reichweite der Sanierung betricht-
lich erhohen lassen.

4.9.4 Liosung von Blobs im pordsen
Medium

Sowohl WILKINS et al. (1995) in der ungesit-
tigten Zone als auch POWERS (1992) in der ge-
sdttigten Zone entwickelten, unter Verwendung
der gleichen Sande, Sherwood-Beziehungen
um das Freisetzungsverhalten von NAPLs zu
charakterisieren.  Diese = Sherwood-Korre-
lationen werden in Gl. (4-34) firr die unge-
sdttigte Zone und in Gl. (4-35) fiir die gesit-
tigte Zone als zusammengesetzte Stoffiiber-
tragungskoeffizienten k, dargestellt, um einen
direkten Vergleich zu erméglichen:

[4-34]

— ~0.42 110,38,,0,62 70,44
ko =10 Dair vx d50

ko = 102,69D:&0v3,60d;g,73U0,37 [4_35]
Der Vergleich von Gl. (4-34) und Gl. (4-35)
zeigt die Ahnlichkeit und die Unterschiede der
Stoffiibertragung unter gesittigten und unge-
sittigten Bedingungen. Die Abhiingigkeit des
Stoffiibertragungskoeffizienten von der Flief}-
geschwindigkeit ist unter gesittigten als auch
unter ungesittigten Bedingungen praktisch
gleich, was nahelegt, dal Luft und Wasser die
gleiche FlieBdynamik aufweisen. Im Gegensatz
dazu zeigen die Exponenten, welche mit den
Eigenschaften des pordsen Mediums verkniipft
sind, unter gesittigten und ungesittigten Be-
dingungen grofBe Abweichungen voneinander.
Unter gesittigten Bedingungen tritt eine inver-
se Korrelation zwischen der -Losungsrate und
der Korngrofie auf, wihrend unter ungesattig-
ten Bedingungen eine positive Korrelation zwi-
schen der Losungsrate und der Korngréfe
auftritt. Unter gesittigten Bedingungen ist
weiterhin eine Abhédngigkeit der Losungsrate
vom Ungleichférmigkeitsgrad zu beobachten,
wihrend unter ungesittigten Bedingungen kei-
ne Abhingigkeit der Losungsrate vom Un-



gleichformigkeitsgrad auftritt. Als Erklirungs-
moglichkeit fir diese Phinomene wird von
WILKINS et al. (1995) das unterschiedliche
Schadensbild der NAPLs sowie die unter-
schiedliche Flieficharakteristik der mobilen
Phase in der gesittigten und ungeséttigten Zo-
ne angefiihrt. Die unterschiedlichen Auswir-
kungen der Korngrofe auf die Losungsrate
werden dabei folgendermaBen diskutiert:

Im gesittigten Bereich ist mit der Abnahme der
Korngréfe auch eine Abnahme der Blobgrofie
der organischen Phase zu beobachten
(POWERS, 1992). Dadurch vergrofert sich bei
gleichbleibender Schadstoffmasse die Kontakt-
fliche organische Phase/Wasser, was zu einem
Anstieg des Stoffiibertragungskoeffizienten k,
filhrt. In der ungeséttigten Zone besetzt das
Wasser als benetzende Phase die kleinen Po-
ren. Eine Abnahme der KorngroBe und damit
ein Ansteigen der Wassersdttigung durch die
Zunahme der Kapillarkrifte bedingt eine ver-
ringerte Zugédnglichkeit der organischen Phase
durch die mobile Phase (Luft). Dadurch wird
die Kontaktfliche organische Phase/Luft ver-
ringert, was zu einer Abnahme des zusammen-
gesetzten  Stoffiibertragungskoeffizienten %,
fiihrt. In Abb. 4.82 ist fir TCE die Abhingig-
keit des Stoffiibertragungskoeffizienten von der
Fliefgeschwindigkeit sowie der Korngrofie
unter gesittigten (Gl. 4-35) und ungeséttigten
Bedingungen (Gl. 4-34) dargestellt. Der Ab-
bildung liegt die Annahme eines aquatischen
Diffusionskoeffizienten D, fir TCE von
7,6x10° cm?sec und eines Diffusions-
koeffizienten in Luft D, fir TCE von 0,083
cm?/sec zugrunde. Fiir den Ungleichformig-
keitsgrad U wurde unter gesittigten Bedingun-
gen 5 gewihlt. Bei den gewihlten Beispielen
wire die insgesamt grofte Losungsrate nach
den Modellvorstellungen von POWERS (1992)
und WILKINS et al. (1995) unter gesittigten
Bedingungen zu erzielen. Allerdings muf hier
beriicksichtigt werden, daB unter gesittigten
Bedingungen die erzielbare Abstandsgeschwin-
digkeit im Untergrund die Losungsrate limi-
tiert. Im ungesittigten Untergrund sind dage-
gen sehr viel hohere Abstandsgeschwindigkei-
ten als im gesittigten Untergrund zu erzielen,
was mit einer hoheren Ldsungsrate einher
geht.
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Abb. 4.82: Abhingigkeit des Stoffiibertragungs-
koeffizienten (TCE) von der FlieBgeschwindigkeit
sowie der Korngrofie unter gesittigten (Gl. 4-35)
und ungesittigten Bedingungen (Gl. 4-34).
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Die Ausfithrungen zeigen, da im pordsen
Medium nicht grundsitzlich davon ausgegan-
gen werden kann, daB in der ungesittigten Zo-
ne die Auflésung von residualer Phase schnel-
ler vonstatien geht als in der gesittigten Zone,
da die Auflosungszeit von der Korngréfie ab-
hingig ist. Der Einsatz der mechanischen Bo-
denbearbeitung bei Kontaminationen mit resi-
dualer Phase scheint allerdings nur in Kombi-
nation mit einer ausreichenden Abstands-
geschwindigkeit der mobilen Phase sinnvoll,
die nur in der ungesittigten Zone mit Luft er-
reichbar scheint. In der ungesittigten Zone ist
nach den Ergebnissen von Kapitel 4.5 anzu-
nehmen, daB aufgrund der eingeschrinkten
Zuginglichkeit der organischen Phase die nied-
rigere Stoffiibertragung durch die mechanische
Bodenbearbeitung gesteigert werden kann.

4.9.5 DEV S4-Versuch

Die Auswirkungen der mechanischen Boden-
bearbeitung auf die auftretenden Eluatkonzen-
trationen bei der Behandlung eines kontami-
nierten Bodens konnten mit dem in Deutsch-
land weit verbreiteten DEV S4-Versuch abge-
schitzt werden, da bei beiden Verfahren der
kontaminierte Boden mechanischer Energie
ausgesetzt wird. Insgesamt lagen Ergebnisse
von 8, im Rahmen der vorliegenden Arbeit
durchgefiihrten, kleinskaligen Séulen- und
DEV S4-Versuchen (WEIB, 1997) fiir jeweils
das selbe Bodenmaterial vor. Durch die me-
thodischen Schwichen des DEV S4-Versuches
(sehr hohe Triibewerte, Emulsionsbildung,
Sorptionsverluste beim Filtern) und den langen
Zeitraum der zwischen Probenahme und Ana-
Iytik der Schadstoffe lag, lieBen sich die, durch



den Schiittelversuch und durch die mechani-
sche Bodenbearbeitung erzielten Elnatwerte bei
den untersuchten Bodenproben nicht verglei-
chen. So lagen beim DEV S$4-Versuch bei al-
len Bodenproben die Eluatkonzentrationen fast
aller PAK unter dem Wert, ‘der in den Siulen-
versuchen vor dem Einsatz der mechanischen
Bodenbearbeitung erreicht wurde.

Bei einem' Vergleich der PAK-Gesamtgehalte
im Eluat von Bodenproben mit residualer
Teerphase von insgesamt iiber 30 DEV S4-
Versuchen mit Sdulenversuchen (WEIS, 1997)
zeigte sich, daB bei hohen Anteilen an resi-
dualer Phase die Konzentrationen im DEV S4-
Versuch z.T. oberhalb der Sittigungskonzen-
tration lagen, wie es auch bei der Anwendung
der mechanischen Bodenbearbeitung beobach-
tet wurde. Bodenproben mit sorbierten PAK
zeigten im DEV S4-Eluat durch die Zerkleine-
rung der Bodenaggregate beim Schiittelvorgang
(Verkiirzung der Diffusionsstrecken) meist um
ca. Faktor 30 hohere Eluatkonzentrationen als
im entsprechenden Siulenversuch (WEB,
1997). Bei einer gelungenen Durchfiihrung des
DEV S4-Versuchs lieien sich demzufolge die
maximalen Eluatwerte, die bei der mechani-
sche Bodenbearbeitung kurzfristig erwartet
werden konnen, abschitzen. '

%



5. Zusammenfassung und Schluifolgerungen

An ungestorten und gestorten Bodenproben
von kontaminierten Standorten, sowie an
kiinstlich kontaminierten Bodenproben wurden
anhand von Siulenversuchen die Schadstoff-
Freisetzungsraten sowie die hydraulischen
bzw. pneumatischen Parameter vor und nach

einer mechanischen Bearbeitung der Boden-

proben bestimmt. Dabei wurden verschiedene
Kontaminanten, sorbiert und in Phase sowohl
in der gesittigten als auch in der ungesittigten
Zone beriicksichtigt. Die bei den verschiede-
nen Untersuchungen wirksamen Prozesse
konnten eindeutig identifiziert und parametri-
siert werden. Damit war auch eine Modellie-
rung dieser Prozesse moglich.

e Die durchgefiihrten kleinskaligen Versuche
zeigten, dafl durch die mechanische Boden-
bearbeitung in der ungesittigten Zone die
Freisetzungsraten ausreichend erhoht wer-
den konnen, um in akzeptablen Zeitrdumen,
d.h. im Stundenbereich, eine Sanierung der
kontaminierten Bodenproben zu ermogli-
chen.

e Im Gegensatz dazu zeigten die durchge-
fiihrten Versuche in der gesittigten Zone,
daB hier die Freisetzungsraten durch die
mechanische Bodenbearbeitung nicht ent-
scheidend erhoht werden konnten und daher
eine Sanierung der kontaminierten Boden-
proben nicht in akzeptablen Zeitrdumen er-
folgen konnte.

Die Ursachen fiir die unterschiedlichen Aus-
wirkungen der mechanischen Bodenbearbei-
tung auf die Freisetzungsraten in der gesiittig-
ten und ungesattigten Zone konnten in folgen-
den Griinden gefunden werden:

— Bei sorbierten Schadstoffen und diffusions-
kontrollierter Schadstoff-Freisetzung:

Eine uneingeschriinkte Aggregatzerkleinerung
durch die mechanische Bodenbearbeitung fand
nur im ungesittigten Bereich statt, wihrend im
geséttigten Bereich sowohl eine Aggregatzer-
kieinerung, als auch die Bildung von gréBeren
impermeablen Bereichen auftrat. Eine Ver-
kiirzung der Diffusionsstrecken und damit eine
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Steigerung der Freisetzungsrate der gesamten
Schadstoffmasse trat daber nur im unge-
sittigten Bereich auf, wihrend im geséttigten
Bereich fiir die Hauptmasse der Schadstoffe
eine Verldngerung der effektiven Diffusions-
strecken und damit eine Reduzierung der Frei-
setzungsraten auftrat.

— Bei Schadstoffen in Phase und 16sungskon-
trollierter Schadstofffreisetzung:

Eine Vergrofierung der Kontaktfliche organi-
sche Phase/Wasser durch die mechanische
Bodenbearbeitung trat sowohl im gesittigten
als auch im ungeséttigten Bereich auf. Jedoch
ist die notwendige hohe Abstandsgeschwindig-
keit der mobilen Phase, um eine entsprechend
hohe Freisetzungsrate zu erzielen, die schlieB-
lich zu akzeptablen Sanierungszeitriumen
fithrt, nur fiir Luft im ungeséttigten Bereich
moglich.

Die Anwendung der mechanischen Bodenbear-
beitung zur Verbesserung der Sanierungseffizi-
enz bei in situ Mainahmen ist daher nach den
Ergebnissen dieser Arbeit auf die ungesiittigte
Zone beschrinkt. Die Wirkungsweise der me-
chanischen Bodenbearbeitung in der ungesit-
tigten Zone 148t sich folgendermafen zusam-
menfassen:

Beim Einsatz der mechanischen Bodenbear-
beitung in der ungeséttigten Bodenzone handelt
es sich um eine durch mechanische Behandlung
begleitete Bodenluftabsaugung. Ahnlich wie
bei der konventionellen Absaugung beruht die
Wirksamkeit des Verfahrens auf der Verfliich-
tigung von organischen Schadstoffen und deren
advektiven Entfernung durch eine Luftstro-
mung. Durch die mechanische Behandlung
kann jedoch im Gegensatz zur konventionellen
Absaugung erreicht werden, da organische
Phase, die in fiir die Advektion unzugingli-
chen Bereichen vorliegt, Grenzflichen mit der
perkolierenden Luft ausbildet und dadurch aus
dem Boden entfernt werden kann. Durch die
mechanische Bearbeitung der ungesittigten
Zone kommt es zu einer Vergroferung des
Porenvolumens, wodurch sich deutlich héhere
Volumenstrdme im behandelten Untergrund



erzielen lassen, die z.B. bei der Anwesenheit
von organischer Phase zu einer erheblich
schnelleren Auflosung des Phasenkorpers fith-
ren, als dies bei einer konventionellen Absau-
gung der Fall wire. Dabei sind insbesondere
auch in zuvor wenig permeablen Zonen durch
die mechanische Verbesserung der pneumati-
schen Durchléssigkeit hohe Luftdurchflufraten
zu erzielen. AuBlerdem wird durch die Zerklei-
nerung der Aggregate die diffusions-
kontrollierte Freisetzung sorbierter Schadstoffe
erhoht. Bei den durchgefiihrten Untersuchun-

gen konnte festgestellt werden, daB die Limi-

tierung der Freisetzungsrate bei der mechani-
schen Bodenbearbeitung durch die Diffusion
der Schadstoffe aus den entstandenen Aggre-
* gaten heraus gegeben war und nicht durch die
Auflésung der organischen Phase verursacht
wurde. Aufgrund dieser Erkenntnis konnten
fir eine groBmafBstdbliche Anwendung der
mechanischen Bodenbearbeitung fiir ein noch
zu entwickelndes optimiertes Gerdt, die zu
erzielenden Aggregatgrofen festgelegt werden
die einen okonomischen Einsatz dieser Tech-
nologie ermdglichen.
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