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Kurzfassung

Eine Risikoabschatzung beziglich einer Gefahrdung des Schutzgutes Grundwasser kann im
Rahmen der Vorgaben der Bundesbodenschutzverordnung (BBodSchV) mittels einer Si-
ckerwasserprognose erfolgen. Auf welchen Transportpfaden gelangen jedoch die Schadstof-
fe durch die ungesattigte Bodenzone bis hin ins Grundwasser? Neben den zumeist sowohl in
der gesattigten als auch in der ungesattigten Zone gut untersuchten Pfaden: Lésungstrans-
port, Transport von Schadstoffen in Phase und diffusive Ausbreitung leichtfliichtiger Schad-
stoffe in der Bodenluft wird die Verlagerung von Schadstoffen gebunden an mobile Partikel
im Sickerwasser oft vernachlassigt. Die Ergebnisse dieser Arbeit zeigen, dass der partikel-
gebundene Schadstofftransportpfad in der ungesattigten Bodenzone in verschiedenen Sze-
narien den Anteil mobiler Schadstoffe, die mit dem Sickerwasser ins Grundwasser gelangen,
signifikant erhoht.

Der Transport von Partikeln und von partikelgebundenen Schadstoffen wird in der Bodenzo-
ne durch zahlreiche hydraulische und hydrochemische Randparameter beeinflusst. Ver-
suchsreihen, die mittels einer naturnahen ungesattigten Saulenversuchsanlage durchgefiihrt
wurden, zeigten, dass Bodensubstrate mit einem dso-Wert > 0,5 mm den Partikeltransport
favorisieren, wohingegen d;o-Werte < 0,5 mm eine hohe Partikelabscheidung beglinstigen.
Dabei bildet sich in den feinkdrnigeren Substraten eine homogene Infiltrationsfront aus, die
auch den Feinporenbereich erfasst und somit die Partikelabscheidung begtinstigt. Die Aus-
bildung von diskreten Bodenfingern in den grobkornigeren Materialien fuhrt auf Grund der
verringerten Kontaktflache Gas-Wasser und der héheren FlieRgeschwindigkeiten zu einer
reduzierten Partikelabscheidung. Dieser Effekt der verringerten Partikelabscheidung
ist ebenfalls bei zunehmender Beregnungsintensitat zu erkennen. Die FlieRbedingungen des
Systems sind somit eine relevante Steuergrof3e fur den Partikeltransport.

Bei einer Variation der PartikelgréRe zeigte sich, dass die geringsten Filterfaktoren bei einem
Partikeldurchmesser von 0,2 ym nachzuweisen waren. Gréfere und kleinere Partikel wurden
starker abgeschieden, wobei ab einer Partikelgré3e von 6 um ein Plateau der Filterfaktoren
erreicht wurde.

Ein Vergleich der Versuchergebnisse mit den Modellvorhersagen basierend auf der Filter-
theorie zeigte in zahlreichen Punkten keine Ubereinstimmung. Prozesse wie Filmfluss und
eine Sorption der Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache, die in der ungesattigten Zone
auftreten, werden in der Filtertheorie nicht berlcksichtigt. Daraus folgt, dass eine Anwen-
dung der Filtertheorie flr die ungesattigte Bodenzone zu signifikanten Fehlinterpretationen
im Rahmen einer Risikoprognose und somit zu einer potenziellen Gefahrdung von Rezepto-
ren fihren kann. Die Anwesenheit von oberflachenaktiven Substanzen bewirkt eine Verande-
rung der Grenzflacheneigenschaften, die zu einem verstarkten Partikeltransport im Boden
fuhrt.

Neben der Hydraulik beeinflusst die Hydrochemie des Sickerwassers signifikant die Verlage-
rung von Partikeln in der Bodenzone. Die Versuchsergebnisse zeigen, dass niedrige lo-
nenstarken im Bereich < 1*10™ mol/l, die haufig in sandigen Bodensubstraten anzutreffen
sind, einen Transport von Partikeln beglinstigen. Zugleich war ein unterschiedlich starker
Einfluss verschieden valenter lonen auf die Partikelabscheidung zu beobachten. Kalzium-
lonen fihren bei gleicher molarer Konzentration zu einer deutlich héheren Partikelabschei-
dung als in Anwesenheit vergleichbarer molarer Konzentrationen von Natrium-lonen. Dieser
Unterschied im Koagulationsverhalten verstarkte sich tendenziell im Bereich niedrigerer lo-
nenstarken.



Eine experimentelle Simulation der fur die ungesattigte Bodenzone charakteristischen insta-
tionaren hydraulischen und hydrochemischen Bedingungen verdeutlichte, dass durch eine
Verringerung der lonenstarke des Sickerwassers, durch z.B. ein einsetzendes Regenereig-
nis, eine Partikelmobilisierung hervorgerufen wird. Auch eine Erhéhung der Beregnungsin-
tensitat fuhrte zu einer limitierten Freisetzung zuvor abgelagerter Partikel. Beregnungspau-
sen flhren durch den Anstieg der lonenstarke im Sickerwasser und einer Verlangsamung
bzw. Stagnation der Sickerwasserfront zu einer verstarkten Partikelabscheidung.

Organische Huminstoffpartikel zeigten einen signifikanten Einfluss auf den Transport von
Phenanthren. Mit Huminstoffen equilibrierte Phenanthren-Lésungen erreichten nach Passa-
ge der Saulenflllung signifikant erhdhte Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser. Hohe
Huminstoffgehalte in Béden begunstigen somit den partikelgebunden Transport organischer
Schadstoffe.

Zusatzlich zu den Versuchsreihen zum Partikeltransport wurde in Szenarienmodellierungen
mit dem Programm SMART ermittelt, unter welchen Randbedingungen der Transport von
Partikeln gleichzeitig zu signifikanten partikelgebundenen Schadstoffkonzentrationen am Ort
der Beurteilung fihrt. Die Modellierungen zeigten flir hydrophobe organische Schadstoffe,
dass der partikelgebundene Schadstofftransport hochgradig von hohen Partikelkonzentratio-
nen und grofRen Partikeldurchmessern favorisiert wird. Der partikelgebundene Anteil organi-
scher Schadstoffe hangt unmittelbar von dem Sorptionsverhalten zwischen Schadstoff und
Partikeln ab. Hochsorptive Schadstoffe werden dabei favorisiert partikelgebunden transpor-
tiert.

Auf Basis der experimentellen und theoretischen Untersuchungen wurde ein zweistufiger
Entscheidungspfad Bodentyp / partikuldres Rlckhaltevermdgen entwickelt, der bereits im
Vorfeld einer Risikoabschatzung als Entscheidungshilfe hinsichtlich der Relevanz einer Mobi-
lisierung, eines Transports und des Rickhalts von partikelgebundenen Schadstoffen in der
ungesattigten Zone dient. Die erste Stufe des Entscheidungpfades betrachtet die Wechsel-
wirkung Schadstoff / Partikel und ermdglicht eine Bewertung des Sorptions- und Freiset-
zungsverhaltens der Schadstoffe gegentber den Partikeln unter den im System herrschen-
den Randbedingungen. Die Auswirkungen des Sorptions- und Desorptionsverhaltens sowie
der mittleren Sickerwassergeschwindigkeit auf den partikelgebundenen Schadstofftransport
lassen sich in ihrer Gesamtheit durch die Damkdhler-Zahl ausdricken. Dominiert hierbei die
Transportzeit gegeniber der Reaktionszeit herrscht ein Ungleichgewicht vor, das zu einer
Relevanz des partikelgebundenen Schadstofftransports fuhrt. Der partikelgebundene Schad-
stofftransport ist dabei fir Damkoéhler-Zahlen < 100 zu betrachten. Die zweite Stufe beurteilt
den potenziellen Partikeltransport. In Risikoprognosen, in denen infolge der Bewertung mit-
tels des Entscheidungspfades auf eine detaillierte Untersuchung des partikularen Transport-
potenzials verzichtet werden kann, fihrt dies zu einer deutlichen Kostenersparnis bei der
Sickerwasserprognose.



Abstract

In the context of a risk assessment by a seepage water prognosis, the question arises as to
which transport mechanism influences contaminant transport in the unsaturated zone. Apart
from the well-investigated transport processes of contaminants as dissolved in seepage wa-
ter, transport as a NAPL and diffusive distribution of volatile organic contaminants into the
gas-phase, the transport of particle bound contaminants often remains unconsidered. The
results of this thesis show that the particle facilitated transport mechanism of contaminants in
the unsaturated zone can lead in different scenarios to a significant increase of contaminant
concentrations in groundwater.

The transport of particles and particle bound contaminants in soils is influenced by several
hydraulic and hydrochemical conditions. The experiment series was executed by an unsatu-
rated soil column system which should simulate conditions that are close to the natural envi-
ronment. It appeared that the transport of particles was influenced by the size of the soil ma-
trix. Soil substrates with a dso-value > 0,5 mm strongly favour particle transport whereas d4o-
values </= 0,5 mm support particle deposition. Thereby a homogeneous infiltration front de-
veloped in the fine grained substrates. Seepage water reaches the fine pore spaces and thus
favours particle deposition. The development of discrete soil fingers in the coarse grained
substrates leads to a reduced contact area of the gas-water interface and the higher flow
velocities of seepage water to a reduced particle deposition. The effect of a reduced particle
deposition can also be observed with increasing irrigation intensity. The water flow conditions
seem to be a relevant factor influencing particle transport. A variation in particle size shows
that a minimum of filtration factors of particles can be observed at a particle size of 0,2 pm.
Particles larger and smaller in size were deposited to a greater extent. Up from a size of 6
pUm, particles reach a constant value in filtration factor. Comparing the experimental results
with model predictions which are based on filtration theory, it is obvious that filtration theory
cannot predict particle transport in the unsaturated zone. This is due to the neglecting of
processes like film flow and sorption of particles at the gas-water interface in filtration theory.
Hence it follows that an application of filtration theory for the unsaturated zone can contribute
to an underestimation of contaminant transport in seepage water and to an additional risk
potential for receptors. The presence of surface active substances effects a change in the
properties of the interfaces, which leads to an enhanced particle transport.

Besides the hydraulic conditions, the hydrochemical conditions of seepage water control par-
ticle removal. Low ionic strengths < 1*10* mmol/l, which are typical for sandy substrates,
enhance particle transport. Simultaneously, it was shown that ions with different valences
effect particle deposition in a dissimilar way. The presence of calcium ions in seepage water
leads compared to sodium ions at similar molar concentrations to a higher particle filtration
factor. This different coagulation behaviour increases towards lower ranges of ionic strength.
Transport experiments with natural goethite particles show no influence of pH-value of seep-
age water to particle deposition. The constant negative surface potential during the whole
applied pH-value range suggests an additional influence of sorbed substances at the particle
surface.

Organic particles like humic acids lead in unsaturated column experiments to a facilitated
transport of phenanthrene. Solutions containing the organic contaminant, which was pre-
equilibrated with humic acids, and compared with a pure phenanthrene solution, reached
significantly higher concentrations of phenanthrene in seepage water at the outflow of the
column.
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Experiments under transient hydraulic and hydrochemical conditions, which are typical for
the unsaturated zone, demonstrated that a decrease of ionic strength of seepage water
caused by a rain event contributes to a particle mobilization. An increase in irrigation intensity
also causes a limited release of already deposited particles. A decrease in flow velocity or a
stagnation of infiltration front caused by a break of irrigation leads to an increase of ionic
strength of seepage water and therefore affects an enhanced particle deposition.

In addition to the practical experiment series a modelling of particle bound transport of con-
taminants with the program SMART was implemented. In this respect it was considered
whether scenarios with different environmental conditions lead to significant particle bound
contaminant concentrations at the point of compliance. Sorption of contaminants at the mo-
bile particle fraction depends on contaminant specific parameters as well as particle specific
and substrate specific parameters. The modelling results show that particle bound transport
of contaminants is highly favoured by high particle concentrations and by large particle sizes.
To which extent contaminants are bound to particles depends on sorption behaviour between
contaminants and particles, whereas contaminants with a high sorptivity are favoured for a
particle bound transport.

Resulting from the experiment series and the modelling of different scenarios, a two-step
decision matrix soil type / particle retention capacity was developed. This matrix should, in
advance of a seepage water prognosis, enable decisions as to whether transport, retention
and mobilization of particle bound contaminants at a location is relevant or not. The first step
of the decision matrix considers the interaction between contaminant and particle and en-
ables an assessment of the particle sorption and desorption behaviour of contaminants in the
unsaturated zone. The implications of sorption and desorption behaviour as well as seepage
water velocity on particle bound transport of contaminants can be described by the Dam-
kdéhler number. If transport time dominates compared to reaction time, the system will be
characterized by a non-equilibrium. This implies a favoured particle bound transport of con-
taminants. The transport of particle bound organic contaminants has to be considered for
Damkdhler numbers < 100. The second step of the matrix estimates the potential particle
transport. If the application of this decision matrix in a risk assessment leads to the conclu-
sion that particles bound transport of contaminants is not a relevant migration path for con-
taminants at this site, a significant cost reduction can be obtained.
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1. Einleitung 1

1. Einleitung

1.1. Sickerwasserprognose & Partikel

Mit der Verabschiedung des Bundesbodenschutzgesetzes (BBodSchG) und der Bundesbo-
denschutzverordnung (BBodSchV) im Jahr 1998 und deren in Kraft treten im Jahr 1999 wur-
de eine bundeseinheitliche Bewertungsgrundlage fir die Vorgehensweise bei der Altlasten-
bearbeitung geschaffen. Damit wurden landerspezifisch unterschiedliche Bewertungsmal}-
stabe in diesem Feld abgelost. Dartuber hinaus stellt die Aufnahme des Bodens in den Vor-
sorgebereich als Konsequenz eines angestrebten nachhaltigen Schutzes der Bodenfunktio-
nen eine entscheidende Neuerung durch das Gesetz dar (FRENz 2000). In der Bundesbo-
denschutzverordnung wurden neue Begriffe und Beurteilungsmalstabe fir den Pfad Boden-
Grundwasser definiert. Es wurde darin festgelegt, dass eine Risikoabschatzung einer aktuel-
len oder in Uberschaubarer Zukunft zu erwartenden Grundwassergefahrdung ausgehend von
einer Schadstoffquelle in der ungesattigten Zone mittels einer Sickerwasserprognose erfol-
gen kann.

Im Rahmen einer Sickerwasserprognose
erfolgt eine Erhebung des Schadstoffinven-
tars und der Schadstoffkonzentrationen/-
frachten, die Uber das Sickerwasser ins
Grundwasser eingetragen werden kénnen.
Liegt dabei die stofflich schadliche Boden-
veranderung oberhalb der Grundwasser-
oberflache, so ist das BBodSchG anzu-

Ungesattigte . .
Bodenzone wenden. Rechtllcher" Ort der Beurteilung
(ODB) ist dabei der Ubergangsbereich zwi-
schen ungesattigter und gesattigter Zone
AV Ort der Beurteilung ‘ g g g g

(Abb. 1). Es gelten hier die Prifwerte der
BBodSchV fir den Wirkungspfad Boden-
Grundwasser. Der Ort der Beurteilung ist

Abb. 1 Ort der Beurteilung der mobilen Schad- jedoch in Abhangigkeit des Grundwasser-
stoffkonzentrationen im Rahmen der Sickerwas- standes und der Nachlieferung tber das

serprognose Sickerwasser ortlich und jahreszeitlich vari-

abel. Aus diesem Grund definieren in der
Praxis einzelne Bundeslander, unter anderem Hessen den gemessenen oder geschatzten
Grundwasserhdchststand als den Ort der Beurteilung. Befindet sich die Schadstoffquelle
jedoch im gesattigten Bereich, so greifen wasserrechtliche Vorschriften. Der Ort der Beurtei-
lung liegt hier am Ubergang der stofflich schadlichen Bodenveranderung zum umstrémenden
Grundwasser. Eine Sickerwasserprognose kann hier nicht greifen, da das Sickerwasser kei-
nen potenziellen Transportpfad fir den Schadstoffeintrag ins Grundwasser darstellt (HESSI-
SCHES LANDESAMT FUR UMWELT UND GEOLOGIE (HLUG) 2001).

In der Regel stimmt der Ort der Beurteilung aus Griinden der Erreichbarkeit nicht mit dem
Ort der Probennahme Uberein. Die dort vorliegende Schadstoffkonzentration kann somit
nicht direkt gemessen werden. Die Sickerwasserbeschaffenheit am Ort der Beurteilung muss
aus diesem Grund zumeist auf Grundlage der Untersuchungen des Bodenmaterials, der Bo-
denluft, des Sickerwassers und des Grundwassers aulderhalb des Ortes der Beurteilung ab-
geschatzt werden. Die BBodSchV sieht dabei drei Mdglichkeiten fur die Durchflhrung einer
Sickerwasserprognose vor:
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1. Untersuchungen im Grundwasserabstrom, die Ruckschlisse auf die Schadstoffkon-
zentrationen am ODB zulassen

2. In-situ Untersuchungen in der ungesattigten Zone (z.B. Beprobungen von Sickerwas-
ser, Stauwasser und Bodenluft)

3. Bestimmung des Schadstoffaustrags durch Bodenuntersuchungen im Labor (Saulen-
versuche, Elutions-/Extraktionsuntersuchungen, Gewinnung von Porenlésungen
durch Zentrifugation)

In diesem Zusammenhang ist auch die Verwendung von Stofftransportmodellen vorgesehen
(ScHMID 2001). Um eine verlassliche Aussage der aktuellen und zukinftigen Schadstoffge-
halte im Sickerwasser am Ort der Beurteilung erhalten zu kénnen, ist es innerhalb einer Si-
ckerwasserprognose unerlasslich, alle fir den Schadstofftransport relevanten Migrationspfa-
de der ungesattigten Zone in ihrer Gesamtheit zu erfassen und mit in die Risikobetrachtung
einzubeziehen (VAN DER SLOOT et al. 1997). Fur diese Schadstoffe ist eine Transportprogno-
se in der ungesattigten Zone zu erstellen (BAYERISCHES, LANDESAMT FUR WASSERWIRT-
SCHAFT 2001).

Neben den zumeist sowohl in der ge-
sattigten als auch in der ungesattigten
Zone gut untersuchten Pfaden Lo6-
sungstransport, Transport von Schad-
stoffen in Phase und diffusive Ausbrei-
tung leichtflichtiger Schadstoffe in der
Bodenluft wird die potenzielle Verlage-
rung von Schadstoffen gebunden an
mobile Partikel im Sickerwasser oft
vernachlassigt. Zahlreiche organische
als auch anorganische Schadstoffe
weisen eine starke Sorptionstendenz
sowohl gegenliber der immobilen Bo-
denmatrix als auch gegenuber mobilen
Partikeln im Sickerwasser auf (Mc-
CARTHY & ZACHARA 1989, SCHIEDEK
1996). Der Sorptionsprozess von so-
wohl organischen als auch anorgani-
schen Schadstoffen kann durch Sorpti-
on an der festen Bodenmatrix eine Re-
tardation und somit zeitweilige Immobi-
lisierung beinhalten. Dariber hinaus
kann eine Sorption der Kontaminanten
an mobilen kolloidalen Partikeln im Sickerwasser ebenfalls der Retardation entgegenwirken-
de Konsequenzen flir deren Mobilitdt haben (Abb. 2). Besondere Relevanz besitzt dieser
Transportpfad fir stark hydrophobe organische Schadstoffe, Schwermetalle und Radionukli-
de (vor allem Aktinide) (KRETZSCHMAR et al. 1999, SCHAFER et al. 2003, SEAMAN et al. 1995).
MORI et al. (2003) konnten einen stark Partikel beeinflussten Transport von Americium und
Plutonium im Testfeld Grimsel nachweisen. Die Anwesenheit von Bentonitpartikeln steigerte
den Anteil von transportierten Schadstoffen von 20-30 % in Abwesenheit von Partikeln auf
60-80 %. FLURY et al. (2002) beobachtete einen nahezu unretardierten Transport von parti-

Schadstoff gelst
™. Schadstoff partikelgebunden

Abb. 2 Partikelgebundener Schadstofftransport im Si-
ckerwasser
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kelgebundenem Casium. Nach einem intialen Cs-Durchbruch (99,4 % des Gesamt-Cs-
Anteils) und einem Wechsel der lonenstarke konnte eine Mobilisierung von partikelgebunde-
nem Casium von 0,43 % des Gesamt-Cs-Anteils beobachtet werden. Dies entspricht 75,1 %
des in der Saule zunachst zurick gehaltenen Casiums. Nur 0,004 % des Casiums konnten
wahrend dieser Mobilisierung in der Lésung nachgewiesen werden. Ein stark Partikel beein-
flusster Transport von Atrazin konnte von HERMAN et al. (2002) in Lysimeter-Untersuchungen
nachgewiesen werden. Dabei betrug der partikelgebundene Anteil des Antrazins im Durch-
schnitt 20 % der transportierten Gesamtmasse.

Der Partikeltransport im Bereich des Grundwassers war bereits in zahlreichen Studien Kern-
punkt der Diskussion (DEGUELDRE 1994, GROLIMUND et al. 1996, HOFMANN 1998, KAPLAN
1993, KRETZSCHMAR et al. 1999, MCDOWELL-BOYER et al. 1986, PULS & POWELL 1992, RYAN
& GSCHWEND 1996). Dennoch ist die zentrale Frage ,Unter welchen Bedingungen kénnen
Partikel Uber das Sickerwasser ins Grundwasser gelangen?“ bisher nahezu unbeantwortet.
Neben den fir den Partikeltransport relevanten Transport- und Abscheidemechanismen, die
bereits aus der gesattigten Zone bekannt sind, ist im Bereich der Bodenzone mit weiteren
potenziellen Einflussparametern zu rechnen, die in einer Risikoabschatzung ebenfalls identi-
fiziert und quantifiziert werden mussen. Eine zentrale Rolle spielt hierbei die Bodenluft als
zusatzliches Medium in der ungesattigten Zone.

Die Mobilitat der Partikel und somit die Migration der potenziell daran sorbierten Schadstoffe
wird in der ungesattigten Bodenzone von verschiedenen hydraulischen und hydrochemi-
schen Parametern gesteuert. Die Bodenzone ist vor allem durch ihr hohes MaR an Instatio-
naritét gekennzeichnet. Vor allem durch einsetzende Regenereignisse bzw. durch eine An-
derung der Wassergehalte in der Bodenzone variieren die hydraulischen und hydrochemi-
schen Parameter, die auf die Partikel im Sickerwasser einwirken, zeitlich erheblich (Mc-
CARTHY & ZACHARA 1989, WAN & WILSON 1994a, WAN & WILSON 1994b, BERGENDAHL &
GRASSO 2000). Durch diese instationdren Verhaltnisse kénnen zuvor festgelegte Partikel
mobilisiert und mit dem Sickerwasser ins Grundwasser transportiert werden, wobei praferen-
zielle FlieRwege bei dem weiteren Transport eine entscheidende Rolle spielen (KAPLAN et al.
1993).

Neben den hydraulischen Parametern sind hinsichtlich einer Partikelmobilisierung auch die
hydrochemischen Milieubedingungen der ungeséattigten Bodenzone zu berlcksichtigen. Ef-
fekte, die die elektrochemischen Eigenschaften von Partikeln beeinflussen, kénnen ebenfalls
zu einer verstarkten Migration der Kontaminanten beitragen. So fuhrt z.B. eine Verringerung
der lonenstarke bzw. eine Verschiebung der ionaren Zusammensetzung von bivalenten zu
monovalenten lonen zu einer Veranderung der Ausdehnung der elektrischen Doppelschicht
der Partikel, was sich unmittelbar auf deren Stabilitdt auswirkt (ELIMELECH 1994). Auch der
pH-Wert des Sickerwassers hat einen entscheidenden Einfluss auf die Oberflachenladung
der Partikel und somit auf ihr Transportverhalten (SPOSITO 1998, BERGENDAHL & GRASSO
1999). Das Auftreten der beschriebenen Anderungen der Sickerwasserchemie ist in der un-
gesattigten Bodenzone auf Grund des raschen Wechsels von Niederschlagsereignissen und
Evaporationsperioden verstarkt zu beobachten. Organischen Makromolekulen, die in Abhan-
gigkeit des Bodentyps in ihrer Konzentration variieren, kommt bei dem partikular gebunde-
nen Transport von Schadstoffen eine besondere Bedeutung zu. Nach RYAN & GSCHWEND
(1990) kdnnen nahezu 50 % des organischen Kohlenstoffs an anorganische partikelgebun-
den vorliegen. Durch die Sorption von stark negativ geladenen Huminsauren an anorgani-
schen Feststoffphasen kénnen diese eine Abschattung ihrer oftmals positiven Oberflachen-
ladung erfahren. Dies resultiert in einem nahezu unretardierten Transport der Partikel durch
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die Bodenmatrix, die zumeist eine ebenfalls negative Oberflachenladung tréagt (KRETZSCH-
MAR et al. 1997, SWARTZ & GSCHWEND 1998).

1.2. Zielsetzung der Arbeit

Die in Abschnitt 1.1 beschriebenen bekannten Faktoren aus der gesattigten Zone, die die
Mobilisierung, die Rickhaltung und den Transport von Partikeln potenziell beeinflussen kén-
nen, sind bisher lediglich fir den Transport von Partikeln im Grundwasser quantifiziert wor-
den. Der partikelgebundene Schadstofftransport in der ungesattigten Zone ist im Vergleich
zur gesattigten Zone deutlich geringer erforscht. Eine umfassende Identifikation und Quanti-
fizierung der Einzelprozesse in der ungesattigten Zone fehlt nach wie vor. Die vorliegende
Arbeit soll auf dieser Basis zu einem besseren Verstandnis der Relevanz des partikelgebun-
denen Schadstofftransports in der ungesattigten Bodenzone flihren.

Die Arbeit wurde im Rahmen des BMBF-Fdrderschwerpunktes Sickerwasserprognose Pro-
jekt 02WP0199 finanziert. Das Projekt war dabei im Schwerpunktthema Transportprognose
angesiedelt. Wie bereits in Abschnitt 1.1 beschrieben, ist es fur die Durchfiihrung einer Risi-
koabschatzung im Rahmen einer Sickerwasserprognose unerlasslich, alle fir die Migration
von Schadstoffen in der ungesattigten Zone relevanten Prozesse zu identifizieren und zu
quantifizieren. Diese Arbeit konzentriert sich dabei auf den Prozess des Partikelgebundenen
Schadstofftransports in der ungesattigten Bodenzone. Weitere relevante Transportprozesse
wurden von Projektpartnern im Rahmen des Kooperationsverbundes ,Entwicklung und Vali-
dierung eines Modells zur Abschatzung der Stoffkonzentration am Beurteilungsort innerhalb
des BMBF-Foérderschwerpunktes untersucht. Das in Mainz durchgefiihrte Forschungsvorha-
ben (Arbeitsgruppe Prof. Dr. Schenk und Dr. Hofmann) stand dabei in enger Zusammenar-
beit mit den Arbeitsgruppen Dr. Schéttler / IfW Schwerte (partikulare Quellstarke & Wech-
selwirkungen Schadstoff / Partikel), Dr. Stieber / TZW Karlsruhe (Halbwertszeiten beim bio-
logischen Schadstoffabbau), Prof. Dr. Roth / Universitat Heidelberg (Anteil der raschen
Grundwasserneubildung / bevorzugte Wegsamkeiten) sowie Dr. Liedl und Prof. Dr.
Grathwohl / Universitat Tubingen (Transport- und Reaktionsmodell SMART).

Die Aufgabenstellung dieses Projektes zielte in einem ersten Schritt auf die Ermittlung der
tatsachlichen Transportwahrscheinlichkeit von Partikeln sowie die Identifikation und Beurtei-
lung der fur eine Partikelmodellierung erforderlichen Parameter (Abscheidung, Mobilisierung)
ab. Der Transport von Partikeln in der ungesattigten Zone ist dabei eine Funktion der hydrau-
lischen und hydrochemischen Randbedingungen sowie der Partikelcharakteristika. Die Be-
wertung der Relevanz der Einzelparameter sollte mittels eines ungesattigten Labortestver-
fahrens untersucht werden. Dabei sollten unter naturnahen Randbedingungen unterschiedli-
che stationare und instationare Verhaltnisse im 3-Phasen-System der ungesattigten Zone
simuliert und anhand der Ergebnisse die folgenden Fragen beantwortet werden.

Ungesattigte Saulenversuche

¢ Welche Relevanz besitzen die Parameter wirksamer Korndurchmesser (dso-Wert) der
Bodenmatrix, Partikelgréfie und Beregnungsintensitat (stationar) auf das Abscheide-
verhalten von Partikeln in der ungesattigten Bodenzone?

o Ist die Filtertheorie hinsichtlich einer Risikoabschatzung des partikelgebundenen
Schadstofftransports Ubertragbar auf die Verhaltnisse der ungesattigten Zone?



1. Einleitung 5

e Spielen neben den aus der gesattigten Zone bekannten Prozesse in der ungesattig-
ten Zone weitere Prozesse eine Rolle fiir die Verlagerung von Partikeln?

e Welchen Einfluss besitzt die lonenstarke des Sickerwassers auf den Partikeltrans-
port?

e Bewirken instationare hydraulische und hydrochemische Verhaltnisse in der ungesat-
tigten Bodenzone eine Partikelmobilisierung?

e Favorisieren Huminstoffe die Verlagerung von Partikeln in der ungesattigten Zone?

o \Verstarkt die Anwesenheit von Partikeln den Transport von Phenanthren (Modellsub-
stanz organischer Schadstoff)?

In einer sich anschlielienden Szenarienmodellierung mit dem Programm SMART (Entwick-
lung Universitat Tubingen) sollte durch die Variation partikel- und schadstoffrelevanter Para-
meter die Relevanz des partikelgebundenen Transports auf Basis der Partikel-Schadstoff-
Wechselwirkung identifiziert und quantifiziert werden. Dazu sollten Szenarienmodellierungen
durchgefiihrt werden, in denen verschiedene Parameter auf ihre Auswirkungen auf den par-
tikelgebundenen Schadstofftransport untersucht werden sollten. Die gegebenen Fragestel-
lungen sind nachstehend aufgelistet.

Szenarienmodellierung

o Welchen Einfluss besitzen die Sorptionseigenschaften der Bodenmatrix (Verteilungs-
koeffizient (Ky4) Schadstoff-Boden) und der Partikel (Verteilungskoeffizient (Ky) Schad-
stoff-Partikel) sowie die Hydrophobizitat des Schadstoffs hinsichtlich des partikelge-
bundenen Schadstofftransports?

¢ Wie wirken sich in-situ entstandene Partikel (Lithologie Boden = Partikel) im Vergleich
zu Partikeln aus, die sich in ihrer Zusammensetzung gegenuber der Bodenmatrix un-
terscheiden und mit dem Sickerwasser eingetragen werden?

e Welche Auswirkungen besitzt die Partikelkonzentration auf den partikelgebundenen
Schadstofftransport?

e |st die Verlagerung von partikelgebundenen Schadstoffen vom Durchmesser der Par-
tikel abhangig?

o Welchen Einfluss besitzt der Durchmesser der Bodenmatrix auf die partikelgebunde-
ne Schadstoffverlagerung?

Eine Kombination der Ergebnisse des reinen Partikeltransports aus den ungesattigten Sau-
lenversuchen mit den Ergebnissen der Szenarienmodellierung zur Relevanz der Wechsel-
wirkung Schadstoff-Partikel sollte zu einem Entscheidungspfad Bodentyp / partikulédres
Riickhaltevermégen fuhren. Dieser Entscheidungspfad sollte bereits im Vorfeld einer Risiko-
abschatzung im Rahmen einer Sickerwasserprognose eine Entscheidungshilfe zur Relevanz
des partikelgebundenen Schadstofftransports darstellen. Durch Variation einer Vielzahl von
Randparametern mit praxisrelevanten Partikel-Quellstarken und Schadstoffkonzentrationen
sowie der Szenarienmodellierung sollte in diesem Entscheidungspfad dargestellt werden,
welche typischen Kombinationen verschiedener hydraulischer und hydrochemischer Stand-
ortparameter zu einer Gruppierung in die Falle ,favorisierend flr den partikelgebundenen
Schadstofftransport®, ,schwach favorisierend“ oder ,nicht favorisierend” fihren. Mittels dieser
Entscheidungshilfe soll bereits im Vorfeld der Untersuchungen zwischen flir den partikelge-
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bundenen Schadstoffransport relevanten und vernachlassigbaren Standorten entschieden
werden konnen. In Fallen, in denen infolge der Beschaffenheit des Bodenmaterials und der
Kombination der hydraulischen und hydrochemischen Randparameter auf eine detaillierte
Untersuchung des partikularen Transportpotenzials verzichtet werden kénnte, wirde dies im
Rahmen der Sickerwasserprognose zu einer deutlichen Kostenersparnis fuhren.
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2. Wassertransport ungesattigte Bodenzone

Die ungesattigte Bodenzone stellt durch die Vielfalt der an ihrem Aufbau beteiligten organi-
schen und anorganischen Komponenten ein komplexes System dar. Im Rahmen des Bun-
desbodenschutzgesetzes und der Bundesbodenschutzverordnung kommt einem nachhalti-
gen Schutz der verschiedenen Bodenfunktionen im Hinblick auf Retentionskapazitaten fir
Schadstoffe eine neue Bedeutung zu. Variationen der Bodeneigenschaften wirken sich un-
mittelbar auf die Schadstoffverlagerung ausgehend von einer Quelle im ungesattigten Be-
reich zum Ort der Beurteilung hin aus. Daraus folgt, dass eine genaue ldentifikation der am
Prozess der Schadstoffverlagerung beteiligten Parameter unverzichtbar ist. Hierbei ist von
einem 4-Phasen-System auszugehen. Neben der festen Bodenmatrix, der flussigen Sicker-
wasserphase und der Bodenluft ist im Hinblick auf eine Schadstoffverlagerung eine vierte
partikulare, im Sickerwasser mobile Feststoffphase zu beriicksichtigen. Die Mobilitat dieser
Phase hangt unmittelbar von der Wechselwirkung mit den Gbrigen Bodenparametern ab. Fir
den Partikeltransport signifikante Systemfaktoren sind dabei der Sickerwasserfluss, die Li-
thologie der Bodenmatrix sowie die Gasphase in der ungesattigten Zone. Die Merkmale die-
ser Parameter werden in den folgenden Abschnitten beschrieben.

21. Hydrodynamik des Sickerwassers

Die Bewegung des Sickerwassers in der ungesattigten Zone hangt neben den bodenexter-
nen Parametern der Beregnung bzw. der vorherrschenden Witterungsverhaltnisse signifikant
von den jeweiligen bodenhydraulischen Eigenschaften ab. Aus dem Zusammenspiel der
Eigenschaften des Bodengefliges und des bereits vorherrschenden Wassergehalts folgt, ob
sich die in den Boden infiltrierenden Niederschlage frei im Porenraum als Sickerwasser be-
wegen kdonnen oder an der Bodenmatrix adsorbiert werden. Diese Wechselwirkungen wer-
den durch die Einzelpotenziale des Bodenwassers beschrieben.

21.1. Potenzialkonzept & ungesattigter Wasserfluss

Die Bewegung des Bodenwassers hangt unmittelbar von dem Zusammenspiel der Einzelpo-
tenziale im Boden ab. Wichtige Teilpotenziale sind dabei das Matrixpotenzial y.,, das Gravi-
tationspotenzial v, das osmotische Potenzial y,, das Auflastpotenzial y, sowie das Druckpo-
tenzial y,. Auf der Basis dieser Einzelpotenziale, die zu einem Gesamtpotenzial y zusam-
menwirken (Gl. 1) (HARTGE & HORN 1999), lassen sich die verschiedenen Formen der Was-
serbewegung im Boden wie Infiltration, Dranung und kapillarer Aufstieg beschreiben. Die
Wasserbewegung folgt dabei stets dem Potenzialgefalle von héheren zu niedrigeren Poten-
zialen.

Gl. 1 W=y, ty Y, Y, Y,

Das Matrixpotenzial vy, entspricht dem Betrag an Arbeit, der verrichtet werden muss, um
einem Boden unter den gegebenen Druck- und Temperaturbedingungen in einer bestimmten
Hoéhe eine Mengeneinheit der Bodenldsung zu entziehen. Dabei beinhaltet dieses Potenzial
alle von der Bodenmatrix auf das Bodenwasser wirkenden Krafte. Vor allem sind hierbei die
Adhasionskrafte von Wassermolekiilen an der Bodenmatrix sowie die Kohasionskrafte der
Wassermolekille untereinander zu nennen. Die Adsorption des Bodenwassers an der immo-
bilen Matrix wird durch das Auftreten elektrostatischer Krafte, van-der-Waals-Krafte sowie
durch Wasserstoffbriickenbindung gesteuert. Somit kommt es an der Grenzflache Wasser /
Bodenmatrix zur Ausbildung von Wasserfilmen (BENECKE 1996). Die Dicke dieser Filme
nimmt mit zunehmendem Wassergehalt zu. Die Wasserfilme stehen zumeist in direktem
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Kontakt zu Menisken, die sich an Bertuhrungspunkten der Bodenteilchen bilden. Verursacht
wird die Bildung von Kapillarwasser durch die Tendenz einer Verkleinerung der Grenzflache
zwischen Luft und Wasser auf Grund hoher Grenzflachenspannungen. Dabei Uberwiegt mit
steigendem Wassergehalt der Anteil der kapillaren Krafte gegeniber den adsorptiven Kraf-
ten, die auf das Bodenwasser wirken. Dadurch dass das Matrixpotenzial dem Gravitations-
potenzial entgegengesetzt wirkt, erhalt es per Definition ein negatives Vorzeichen (HARTGE &
HORN 1999).

Das Gravitationspotenzial vy, entspricht dem Betrag der Arbeit, die aufgewendet werden
muss bzw. die verrichtet werden kann, um eine Bodenlésung in eine andere Bezugshdhe zu
verlagern. Das Bezugsniveau wird dabei stets so gewahlt, dass das Gravitationspotenzial ein
positives Vorzeichen erhalt.

Das osmotische Potenzial y, wird durch den hydrochemischen Ldsungsinhalt des Sicker-
wassers im Vergleich zu reinem Wasser verursacht. Eine von auf3en wirkende Kraft kann auf
die Bodenmatrix und im Falle eines nicht sofortigen Entweichens auf das Bodenwasser in
Form eines Auflastpotenzials y, Ubertragen werden. Das Druckpotenzial y, wird durch den
auf das freie Bodenwasser, das nicht vom Matrixpotenzial beeinflusst wird, wirkenden Luft-
druck gesteuert. Die drei zuvor beschriebenen Potenziale sind in der Praxis in Folge der Un-
zulanglichkeit der Messmethoden nur schwierig zu erfassen. Aus diesem Grund ist es sinn-
voll eine Annaherung an das Gesamtpotenzial durch Messung gut zu ermittelnder Teilpoten-
ziale zu verwenden. Dabei dient als Ublicher Ansatz die Definition des hydraulischen Poten-
zials y nach (Gl. 2) (BENECKE 1996, HARTGE & HORN 1999).

Gl. 2 Vi =W, +y.

Bodenwasserbewegungen finden solange statt, bis ein Potenzialgleichgewicht oberhalb und
unterhalb der Grundwasseroberflache (GWO), die als Bezugsniveau dient, erreicht ist. Am
Punkt des Bezugsniveaus ist das Gesamtpotenzial null. Im Zustand des Potenzialgleichge-
wichts entspricht der Wassergehalt kurz oberhalb der Grundwasseroberflache im Bereich
des Kapillarsaums dem kurz unterhalb der GWO. Der Wassergehalt der Bodenzone ober-
halb des Kapillarsaums steht in Abhangigkeit der Ausbildung des Porensystems des Bodens.
Der Zusammenhang zwischen dem Matrixpotenzial und dem jeweiligen Wassergehalt im
Boden lasst sich durch eine Wasserspannungskurve (pF-Kurve) darstellen. In dieser Sum-
menkurve sind die Wasseranteile mit zunehmendem Potenzial dargestellt. Dabei entspricht
der pF-Wert dem logarithmierten Wert der Wasserspannung. Diese fur Boden charakteristi-
schen Kurven unterscheiden sich in ihrem Verlauf in Abhangigkeit der Kérnung der Substrate
und ihrer PorengréRenverteilung (SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Mathematisch Iast
sich der Verlauf der Wasserspannungskurve unter anderem durch das Modell von VAN GE-
NUCHTEN (1980) beschreiben (Gl. 3).

Die Wasserspannungskurve stellt eine Summenkurve der Wasseranteile bei verschiedenen
Kapillaraufstiegshéhen dar. In einem sandigen Substrat ist auf Grund seiner Porengrof3en-
verteilung der Aufstieg zunachst gering. Er erfolgt erst bei relativ hohen Potenzialen. Der
weitere Anstieg der Kurve ist dabei umso steiler, je gleichférmiger der Sand ist. Bei feinkdr-
nigeren Substraten wie Schluff und Ton setzt der Kapillaraufstieg im Vergleich zu einem
Sand bereits bei niedrigeren Potenzialen ein. Abb. 3 zeigt, dass mit zunehmendem Wasser-
gehalt das Matrixpotenzial abnimmt. Gleichzeitig nimmt die ungesattigte Wasserleitfahigkeit
Zu.
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Gl. 3 6 =6 +

(6, -6,)

T (et T

Mit: 9,// = der zur Wasserspannung v, zuzuordnende Wassergehalt [-]

6. = Wassergehalt bei Sattigung [-]

0. = Restwassergehalt bei der Obergrenze der Wasserspannung, bis zu der die

Gleichung gelten soll [-]

a = Kehrwert der Wasserspannung bei steilstem Kurvenverlauf [1/m]

Vm = Matrixpotenzial [m]

a und b = voneinander unabhangige Parameter, die die Steilheit der Kurve

beschreiben [-]

Da sich eine Veranderung des Gefiiges (z.B. Quellen und Schrumpfen in Tonbdden) unmit-
telbar auf die Porengrofienverteilung auswirkt, beeinflusst dieser Vorgang ebenfalls den Ver-

lauf der Wasserspannungskurve.

o

Entwisserunn
======== Bewigserung

Léssboden
(LJe)

Wasserspannung i, (oF )

¥
0 10 20 aa 40 ab
Wascorgahalt & [Vol.-%)

Abb. 3 Beziehung zwischen Wassergehalt und
Wasserspannung bei vollstandiger und teilweiser
Bewasserung und Entwasserung (Hysterese)

(SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002)

Neben dem Einfluss der Kérnung und des
Gefliges auf den Verlauf der pF-Kurve
zeigt sich auch eine Abhangigkeit von der
Richtung der Wassergehaltsanderung. Der
Be- und Entwasserungsverlauf der Kurve
unterscheiden sich voneinander. Ursache
fur die Hysterese ist die fiir die Be- und
Entwasserung gegensatzliche Wirkung von
Porenhalsen und die Veranderung der Be-
netzbarkeit des Substrats (Abb. 3). Wird
die Be- oder Entwasserung zum Zeitpunkt
einer Teilbe-/entwasserung unterbrochen,
so ergeben sich im Vergleich zu einer voll-
stdndigen Bewasserung oder Dranage
unterschiedliche Kurvenverlaufe fir die
darauf folgenden Be- und Entwasserungs-
vorgange. Unterschiedliche Porenquer-
schnitte des Substrats fihren dazu, dass
die Reihenfolge der Entwasserung der Po-

ren (grob vor fein) andere Abfolgen fur die Menisken vorfindet als die Bewasserung, bei der
die Fein- vor den Grobporen wassergesattigt sind. Dieser Vorgang wird in Abhangigkeit der
Geschwindigkeit der Bewasserung durch unterschiedlich grofle Anteile von Lufteinschlissen
weiter verstarkt. Darlber hinaus ist im Hinblick auf die Benetzbarkeit des Substrats in der
Regel der Vorriickwinkel groer als der Riickzugswinkel (HARTGE & HORN 1999).

Fur die Beschreibung der Wasserbewegung in der ungesattigten Bodenzone in Folge von
Potenzialunterschieden wird analog zur gesattigten Zone die Flie3gleichung nach DARCY
verwendet. lhre Anwendbarkeit ist flr sehr geringe Wassergehalte umstritten. Das Ausmaf
der Wasserbewegung ist zum einen abhangig von dem antreibenden Potenzialgefalle sowie
von der Wasserleitfahigkeit des Bodens, die eine Funktion des Wassergehaltes darstellt

(SCHNEIDER 2001) (GI. 4).
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Gl. 4 qr=—K(t9)>"ﬁ
dz

Mit: g = Wassermenge, die durch einen Fliequerschnitt pro Zeiteinheit
hindurchstromt [m3/m#*s]

h = Potentialunterschied als Héhe ausgedrickt [m]
z = Entfernung zum Bezugsniveau [m]

0 = Volumetrischer Wassergehalt [-]

K = substratspezifische Wasserleitfahigkeit [m/s]

Unter der Voraussetzung eines laminaren Flusses gilt die DARCY-Gleichung gleichermalen
fur gesattigte wie flr ungesattigte Verhaltnisse in der Bodenzone. Kombiniert man die
DARCY-Gleichung mit der Kontinuitatsgleichung fur die vertikale eindimensionale Wasser-
bewegung in der ungesattigten Zone (Gl. 5), so ergibt sich Gl. 6 (BENECKE 1996, SCHNEIDER
2001).

do dg
Gl.5 —=-_
dt dz
Gl.6 a’_é’ :i K(0) %
dt dz dz
Gl.7 h=y, (0)+z

Mit: ., = Matrixpotenzial [m]

Aus Gl. 6 und Gl. 7 ergibt sich die Strémungsgleichung fiir das Sickerwasser in der ungesat-
tigten Zone (GI. 8) zu

Gl. 8 40 _ 4| g W |41
dt dz dz

Durch Einfiihrung der spezifischen Wasserkapazitat C [1/s] (Gl. 9), die der Steigung der pF-
Kurve entspricht, ergibt sich die instationare Stromungsgleichung fur die ungesattigte Si-
ckerwasserbewegung als Funktion von v, (RICHARDS-Gleichung) (Gl. 10).

Gl 9 coy =29
dy,

GI. 10 c)yWe ~ 4| ko WYu |1
dt dz dz

Sie beschreibt die Veranderung des Wassergehaltes einer Volumeneinheit Boden in einer
Zeiteinheit als Summe der Flisse, die durch die Gradienten des Matrix- und Gravitationspo-
tenzials hervorgerufen werden. Voraussetzungen fir die Lésung der RICHARDS-Gleichung
sind, dass die Wassergehalts-Wasserspannungs-Beziehung (pF-Kurve) und die ungesattigte
Wasserleitfahigkeit bekannt sind (RICHARDS 1931). Des Weiteren setzt die Gleichung eine
inert, homogene Bodenmatrix voraus, in der die im Porenraum bewegte Luft den Wasser-
fluss nicht beeinflusst (SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002).
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Wahrend eines Niederschlagereignis-
ses bilden sich in einem Boden Zonen
> unterschiedlicher Wassergehalte aus
(Abb. 4). Der Oberboden fillt sich
o zunachst vollstandig mit Wasser,

_____ wenn die Niederschlagsmenge die
Infiltrationskapazitat Gberschreitet. Die
e Befeuchtungsfront rickt dabei zu-

nachst schnell, spater langsamer in

; die Tiefe vor. Die Transportzone, die
é_,,,——-lBefe“‘;ht“”QSfm”q in allen Bereichen einen stabilen
R R, Wassergehalt aufweist, verlangert
. sich zunehmend. Die vertikale Verla-
1 I § gerung des Sickerwassers wird durch
v die wassergesattigte Leitfahigkeit des
Bodens limitiert.

Wassergehalt

Tiefe

AV

Abb. 4 Wassergehaltsdnderungen in einem homogenen

Boden wahrend eines Infiltrationsvorganges (verandert M Gegensatz zur Transportzone ver-
nach SCHNEIDER 2001) lagert sich die Sattigungszone im

Oberbodenbereich nicht oder nur sehr
langsam (Phase 1). Erst mit nachlassender Niederschlagsmenge kommt es zu einer Tiefen-
verlagerung des Niederschlagimpulses, wobei eine geringmachtige Schicht zunachst was-
sergesattigt bleibt (Phase 2). Danach wird die Abwartsbewegung des Sickerwassers durch
die ungesattigte Wasserleitfahigkeit des Systems gesteuert (Phase 3). Erreicht die Nieder-
schlagsmenge die Grundwasseroberflache, flhrt dies zu einem Anstieg des Grundwasser-
spiegels. Die Wassergehalte in der ungesattigten Bodenzone sind auf den Bereich der Feld-
kapazitat reduziert (HARTGE & HORN 1999, SCHNEIDER 2001).

21.2. Praferenzielle FlieBwege & Dual-porosity-Modell

Neben dem gleichférmig Uber einen FlieRquerschnitt verteilten, langsamen Matrixfluss treten
in der ungesattigten Bodenzone praferenzielle FlieRwege auf. Kennzeichnend fiir diese ist,
dass nur ein Teil des Bodenkdrpers entlang dieser bevorzugten Austragspfade mit hoher
Geschwindigkeit durchflossen wird. Das auf praferenziellen FlieRwegen transportierte Was-
ser kann die ungesattigte Zone wieder verlassen, ohne zuvor das im Bodensubstrat enthal-
tene Bodenwasser verdrangt zu haben. Die Kontaktzeit zwischen Bodensubstanz und im
Sickerwasser transportierten Schadstoffen ist zu kurz, als dass sich ein Sorptionsgleichge-
wicht einstellen kénnte (SCHWARZ & KAUPENJOHANN 2001). Dies bedeutet sowohl flir geldste
als auch fur partikelgebundene Schadstoffe, dass der Boden in seinem Retentionsvermdgen
deutlich herabgesetzt wird. Sowohl Sorptionsprozesse als auch biologischer Abbau kénnen
auf Grund der geringen Verweilzeiten nicht mehr zu einer signifikanten zeitweiligen oder
auch dauerhaften Schadstoffreduzierung im Grundwasser beitragen. Auch die Retention von
Partikeln wird durch eine Verringerung der Filterwirkung des Bodens deutlich herabgesetzt
(KNOBLAUCH 1996). Vor allem grofe Partikel, die auf Grund geringerer Durchmesser der
Porenhalse zuvor abfiltriert wurden, kénnen durch die ungesattigte Bodenzone transportiert
werden. Die geldsten und partikelgebundenen Schadstoffe liegen in nahezu unverminderter
Quellkonzentration am Ort der Beurteilung vor. Generell gilt eine hohe Regenintensitat als
Voraussetzung fir die Ausbildung von praferenziellen FlieRwegen. Eine weitere wichtige
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SteuergrolRe stellt neben den standortspezifischen Bodeneigenschaften die zeitliche Vertei-
lung der Niederschlage dar.

In Abhangigkeit ihrer Entstehungsgeschichte kénnen sich praferenzielle FlieBwege in Form
von frei dranenden Makroporen, Bodenfingern und einem Funneling ausbilden. Die Aktivitat
der Bodenfauna und —flora, die Quell-/Schrumpfdynamik von Tonbdden sowie chemische
und physikalische Verwitterung von Gesteinen und der Bodenmatrix fliihren zur Ausbildung
von Makroporen (BEVEN & GERMANN 1982). Diese zum Teil kontinuierlich verlaufenden Bo-
denporen sind als zylindrische Roéhren, flachige Spalten sowie unregelmafige Klifte ausge-
bildet. Die Angabe ihrer Mindestdurchmesser variiert zwischen 5 pym und 1,5 mm (SCHWARZ
& KAUPENJOHANN 2001). Sie erreichen Maximalgréf3en von bis zu mehreren Zentimetern. Fir
eine Beteiligung der Makroporen am praferenziellen Fluss missen diese eine MindestgroRle
und eine Durchgangigkeit Uber langere FlieRstrecken bzw. eine Verbindung mit anderen
Makroporen besitzen. Dabei bestimmt die kapillare Leitfahigkeit der Makroporen, welcher
Anteil des infiltrierenden Sickerwassers zuriickgehalten wird. Haufig wird die kapillare Leitfa-
higkeit des makroporennahen Bodensubstrats durch eine Fullung mit hydrophobem Material
(z.B. Ton) Uberpragt. Biologisch aktive Boden kénnen im ersten Meter des Bodensubstrats
pro m? bis zu 100 Kanale mit einem Durchmesser von 1 bis 10 mm aufweisen (KNOBLAUCH
1996).

In homogenen sandigen Bdden bilden sich auf Grund von geringen horizontalen Schichtun-
gen Instabilitaten in einer homogenen Befeuchtungsfront aus. Lagert dabei eine grobere
Schicht unter einer feinkornigeren, sinkt die hydraulische Leitfahigkeit im trockenen Zustand
stark ab. Infiltrierendes Sickerwasser kann nicht flachig in die untere Schicht eindringen (BA-
KER & HILLEL 1990, DI CARLO et al 1999, SCHWARZ & KAUPENJOHANN 2001, SILILO & TELLAM
2000). Wenn die Infiltrationsmenge geringer ist als die gesattigte Leitfahigkeit kdnnen sich in
diesen Boden raumlich begrenzte Teilvolumenflisse, so genannte Bodenfinger, bilden (Liu
et al. 1994). Die hydraulische Leitfahigkeit nimmt an der Stelle der Bodenfinger durch den
dort héheren Wassergehalt stark zu. Somit entsteht eine positive Rickkopplung von héhe-
rem Wassergehalt tiber héhere Leitfahigkeit und héherem Wasserfluss zu einem weiter an-
steigenden Wassergehalt in den Bodenfingern. Dieser sich selbst verstarkende Prozess fuhrt
zu einer Stabilisierung der praferenziellen FlieBwege (SILILO & TELLAM 2000). Nach einer
erfolgten Dranage der Bodenfinger wird sich das Sickerwasser im Falle einer Wiederbe-
feuchtung vorzugsweise, auf Grund der durch die héheren Wassergehalte vorherrschenden
hoheren Leitfahigkeiten, in den Bereichen der vorherigen Bodenfinger bewegen (Liu 1994).
Die Ausbildung von Bodenfingern ist deutlich haufiger bei trockenen Ausgangsbedingungen
im Vergleich zu feuchten Ausgangsbedingungen zu beobachten (BABEL et al. 1995). Grob-
kornigere Substrate entwickeln im Vergleich zu feinkoérnigeren Substraten eine geringere
Anzahl von Bodenfingern mit einem zugleich kleineren Durchmesser. STARR et al. (1978)
konnten anhand von Farbtracerexperimenten zeigen, dass der gréfite Anteil des versickern-
den Wassers Uber Bodenfinger mit einem Durchmesser von 5 bis 20 cm transportiert wird.
Eine Erhéhung der Beregnungsintensitat bewirkt eine Erhéhung der Bodenfingerdichte pro
Flache (SILILO & TELLAM 2000).

In Abb. 5 ist die Ausbildung von Bodenfingern in einem homogenen, sandigen Substrat mit
Hilfe eines Farbtracers dargestellt. An einer Horizontgrenze in 15 cm Tiefe tritt eine Instabili-
tat der Infiltrationsfront auf. Es entwickeln sich diskrete Bodenfinger. Der Sand im unteren
Bereich der Zelle ist im Unterschied zu dem hangenden Material strukturiert, was die Ausbil-
dung der FlieRfinger negativ beeinflusst. Auf Grund der hier niedrigeren Transportgeschwin-
digkeiten kann auf den Farbstoff in den Bodenfingern eine starkere Lateraldiffusion wirken.
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Die einzelnen Finger verwi-
schen zueinander. Ein Auswa-
schen des Farbtracers aus den
Bodenfingern im Anschluss an
das Experiment erfolgt vor-
nehmlich nur im Zentrum der
Bodenfinger. Die Randberei-
che sind nur durch diffusiven
Transport erreichbar (ROTH et
al. 2003).

Eine weitere Form des prafe-
renziellen Flusses stellt das
Funneling dar. Dieses Phano-

men entsteht in gut durchlassi-
Abb. 5 Ausbildung von Bodenfingern bei einer Wasser- und gen Bdden, in die geneigte

Stoffinfiltration in eine Hele-Shaw-Zelle (H6he 1,6 m Breite 0,6 Schichten mit begrenzter Aus-

m) (RoTH et al. 2003) dehnung eingebettet sind, de-
ren Textur sich stark vom Um-
gebungssubstrat unterscheidet. Durch das Auftreffen der Durchfeuchtungsfront auf die
Schicht mit unterschiedlicher Textur wird die kapillare Wasserbewegung durch die abrupte
Porengroflenanderung unterbrochen. Dabei ist es unerheblich, ob es sich um eine feinkdrni-
gere oder eine grobkérnigere Schicht handelt. Bevor der Wassereintrittsspunkt durch eine
Wassernachlieferung aus dem oberen Bodenbereich Uberschritten wird, erfolgt eine laterale
Wasserbewegung in Richtung der Neigung der Schicht. Am Ende der eingebetteten Sub-
stratlage erfolgt ein vertikal gerichteter Sickerwassertransport, so dass die Substratlinse als
Trichter wirkt. Es bilden sich an dieser Stelle haufig Bodenfinger aus (KNOBLAUCH 1996).

Dual-Porosity-Modell

In der eindimensionalen RICHARDS-Gleichung kann nur der Wasserfluss einer Durchfeuch-
tungsfront in einem homogenen Boden beschrieben werden (SCHWARzZ & KAUPENJOHANN
2001). Die ungesattigte Zone ist jedoch sowohl durch gut wasserleitende Strukturen eines
zusammenhangenden Porenraums als auch durch nichtwasserleitende Anteile gekenn-
zeichnet. Fir eine vollstandige Beschreibung des Wasserflusses in der ungesattigten Bo-
denzone sollten jedoch mittels eines Dual-porosity-Modells sowohl mobile als auch immobile
Porenwasseranteile erfasst werden (KiM & CORAPCIOGLU 2002). Wasserfluss findet lediglich
in den mobilen Regionen statt und ist durch die DARCY-Gleichung zu beschreiben. Der
Transport geloster Stoffe kann durch herkémmliche Advektions-Dispersions-Modelle be-
schrieben werden. In dem Advektions-Dispersions-Modell muss nun zwischen mobilen und
immobilen Wasseranteilen unterschieden werden (COATS & SMITH 1964, GAUDET et al. 1977,
ILSEMAN et al. 2002, ROTH et al. 2003). Gl. 11 stellt die eindimensionale Advektions-
Dispersions-Transportgleichung fir nicht reaktive Stoffe nach dem Mobil-immobil-Konzept
dar. Der Schadstofftransfer zwischen dem mobilen und immobilen Bereich wird dabei als
Senkenterm dargestellt. Der diffusive Stofftransfer zwischen den mobilen und immobilen
Bereichen bei limitierter Schadstofftransferrate kann durch einen Ansatz 1. Ordnung und
einen Massenaustauschkoeffizienten w [1/s] nach COATS & SMITH (1964) beschrieben wer-
den (Gl. 12). Der Retardationsfaktor R [-] ist dabei nach Gl. 13 definiert.
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2
Gl. 11 icm +9ﬂicim +Vicm —Dd—cm =0
dt 0, dt dz dz?

Mit: D = Dispersionskoeffizient [m?/s]

V = mittlere mobile Porenwassergeschwindigkeit [m/s]

0im = immobiler Wasseranteil [-] 0m = mobiler Wasseranteil [-]
Cim = immobile geléste Stoffkonzentration [-] t = Zeit [s]
Cm = mobile geléste Stoffkonzentration [-] z = Tiefe [m]
Gl. 12 icjm = —C()[Cl-m _Cm]
dt
Gl. 13 R=1+ [
em em

Mit Hilfe des Retardationsfaktors und dem Massenaustauschkoeffizienten w wird nach (Gl.
14) eine empirische GroRe I' [-] zur Quantifizierung des Transports innerhalb praferenzieller
FlieRwege abgeleitet (ROTH et al. 2003).

wl

Gl. 14 F=e "(R-1)
Mit: | = Saulenlange / Transportdistanz [m]

Die Ubergangswahrscheinlichkeit zwischen den verschiedenen Transportwegen und die
Wahrscheinlichkeit, dass ein Stoff ausschliel3lich in der mobilen Phase transportiert wird,
wird durch den Exponentialteil der Gl. 14 beschrieben. Der zweite Teil der Gleichung steht
fir den Volumenanteil der immobilen Phase. Der Anteil des praferenziellen Flusses I' ver-
groflert sich mit zunehmendem R und kleiner werdendem wl/V.

2.2. Bodenluft

Die Gasphase im Boden zeigt ebenfalls Auswirkungen auf den Wassertransport in der unge-
sattigten Zone (vgl. Abschnitt 2.1.1). Bei dem Transport des Sickerwassers in tiefer gelegene
Bodenschichten erfolgt eine mehr oder weniger vollstandige Verdrangung der Bodenluft. Es
werden nur noch diejenigen Porenrdume mit Luft ausgefillt, fir die keine ausreichende
Wassermenge zur Verfligung steht. In der Regel sind dies im Profil hdher gelegene Poren in
der Nahe der Gelandeoberkante (SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Mit zunehmender
Tiefe nimmt der mit Luft gefullte Volumenanteil der Béden ab. Auf Grund des heterogenen
Porensystems ist die Grenzflache Wasser / Luft in Boden unregelmaRig ausgebildet. Entlang
dieser Grenzflache bilden sich zahlreiche Ausstulpungen in Form von mit Luft geflllten zu-
sammenhangenden Kanalen, die von Bodenwasser umgeben sind. Neben diesen kontinuier-
lichen Vorkommen, die mit der Atmospharenluft in Kontakt stehen, treten auch Gasinklusio-
nen auf, die allseitig von Wasser umgeben sind. Deren Entstehung ist auf das ungleichmafi-
ge Vorrlcken einer Durchfeuchtungsfront bei der Infiltration bzw. einer aufsteigenden Kapil-
larwasserfront zurtickzufiihren. Darliber hinaus sind sie durch mikrobiologische Aktivitat in
wassergesattigten Bdden zu erklaren, bei denen unter anaeroben Bedingungen Kohlendioxid
oder Methan entsteht (HARTGE & HORN 1999).

Wasser weist gegenuber der festen Bodenmatrix im Vergleich zu Luft ein deutlich starkeres
Sorptionsverhalten auf. Die Benetzbarkeit mit Wasser nimmt jedoch deutlich ab, wenn die
Bodenmatrix mit organischen Filmen Uberzogen ist. Zusatzlich besitzt Wasser gegentber
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Luft eine hohe Grenzflachenspannung. Da sich die kleineren Poren zuerst mit Wasser fullen,
bleiben die Grobporen im System mit Luft geflllt. Mit zunehmender Tiefe konzentriert sich
die Verteilung der Gasphase auf wenige grobe Poren. Das Ausmal} der Luftsattigung eines
Bodens hangt direkt vom Bodenwassergehalt und somit vom Porenvolumen und der Poren-
grélRenverteilung ab. Der Anteil der Gasphase in Béden variiert stark zwischen beinahe 0 %
und 40 % (SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002).

Die Zusammensetzung der Bodenluft unterscheidet sich von atmospharischer Luft in erster
Linie durch ihren héheren Kohlendioxidgehalt und einen geringeren Sauerstoffgehalt. Dies ist
auf den Sauerstoffverbrauch durch das Wurzelwachstum und die Lebendtatigkeit des E-
daphons sowie auf die CO,-Produktion durch die Atmung der beiden Bodenkomponenten
zurlckzufuhren. Die CO,-Gehalte variieren daruber hinaus in Abhangigkeit der Feinkornig-
keit des Bodens, des Wassergehaltes und jahreszeitlicher Schwankungen der biologischen
Aktivitat. Im Zuge biologischer Abbauprozesse sind unter anaeroben Bedingungen Anteile
von Methan vorhanden. Daneben kénnen geringe Anteile von H,S, NH; und N,O auftreten.
Daruberhinaus weist die Bodenluft infolge der fein verzweigten Luftvolumina und der im Ver-
gleich zu ihrem Volumen hohen Anzahl von Wasser / Luft-Grenzflachen sehr hohe Wasser-
dampfgehalte auf (HARTGE & HORN 1999). Sie liegen in der Regel mit > 95 % in Bereichen
nahe der Sattigung. Der Wasserdampfgehalt ist dabei stark von der Temperatur des Boden-
wassers abhangig.

Die raumlich unterschiedliche Verteilung der Einzelgaskomponenten fiihrt in der Bodenzone
zu ausgleichenden Diffusionsstromen. Diffusionsvorgange in der Bodenluft spielen fur den
Konzentrationsausgleich im Bereich der Bodenzone eine dominierende Rolle. Im Vergleich
zur Bodenluft liegt die Diffusion im Bodenwasser um den Faktor 10* niedriger. Folglich wird
der diffusive Gastransport stark von der Menge und der Verteilung des Porenwassers beein-
flusst (SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002).
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3. Partikel in der ungesattigten Zone

Im 4-Phasen-System der ungesattigten Bodenzone muss wie bereits in Abschnitt 2 beschrie-
ben neben der Phase der immobilen Bodenmatrix eine weitere potenziell mobile Fest-
stoffphase im Sickerwasser betrachtet werden. Diese partikulare Phase stellt hinsichtlich des
Schadstofftransports durch die ungesattigte Bodenzone einen signifikanten Parameter dar.
Das Auftreten und Verhalten von kolloidalen und suspendierten Partikeln im Sickerwasser ist
im Vergleich zum Grundwasser (DEGUELDRE 1994, GROLIMUND et al. 1996, HOFMANN 1998,
KRETZSCHMAR et al. 1999) (vgl. Abschnitt 1.1) bisher nur unzureichend untersucht.

Bereits in der Suche nach einer einheitlichen Begriffsdefinition zeigen sich deutliche Unter-
schiede. Thomas Graham flihrte 1961 erstmals zur Beschreibung von Systemen, die nur
langsam durch eine pordse Membran diffundieren, den Begriff ,Kolloid“ ein (EVERETT 1992).
Dieser ist von dem griechischen Wortstamm ,kolla“ = der Leim abzuleiten (HOFMANN 2004).
SPOSITO (1998b) definiert kolloidale Teilchen als Feststoffteilchen mit einer sehr geringen
Wasserloslichkeit und einem Durchmesser von 0,01 um bis 10 um. Nach HUNTER (1986) und
STUMM & MORGAN (1996) stellen Kolloide kleine Partikel oder Einheiten dar, die in zumindest
einer raumlichen Dimension im Groéflenbereich zwischen 1 nm und 1 um liegen. Die Interna-
tional Union of Pure and Applied Chemistry (IUPAC 1972) verwendet den Begriff Kolloid fir
Feststoffteilchen mit einem Durchmesser von 1 nm bis 1 ym. SIGG & STUMM (1996) unter-
scheiden nochmals zwischen kleineren Kolloiden (1 nm bis 1 um) und grél3eren suspendier-
ten Partikeln (1 ym bis 5 mm). Analog zu HOFMANN (1998) und JARVIS (1999) steht der all-
gemeine Begriff ,Partikel” in dieser Arbeit stellvertretend fir die GroRenklasse der Kolloide
sowie fur groliere suspendierte Partikel. Mit diesem Begriff werden Feststoffphasen im Si-
ckerwasser im Bereich weniger Nanometer bis mehrerer Mikrometer unabhangig ihrer mine-
ralogischen oder organischen Zusammensetzung und Entstehungsgeschichte beschrieben.
Einen umfassenden Uberblick zur Definition, Relevanz und Probennahme von Partikeln ge-
ben HOFMANN et al. 2003a und HOFMANN et al. 2003b.

3.1. Bildung von Partikeln

Die Entstehung sowie der Eintrag von Partikeln kénnen in der ungesattigten Bodenzone auf
vielfaltige Weise erfolgen. Die Bildung von Partikeln spiegelt unmittelbar die in der Bodenzo-
ne vorhandenen hydraulischen und hydrochemischen Randbedingungen wieder (VILLHOLTH
1999). Partikel bilden sich unter anderem als ein Produkt aus chemischen und physikali-
schen Verwitterungsprozessen, die auf die Bodenmatrix wirken. Die dabei entstehenden
Sekundarminerale verlieren ihre Bindung an der immobilen Bodenmatrix und liegen in Form
mobilisierter Partikel im Sickerwasser vor. Zur Mobilisierung dieser Partikel tragen vor allem
hydraulische Krafte und eine Variation hydrochemischer Parameter bei. Veranderungen der
Sickerwasserchemie in der lonenstarke und dem pH-Wert fihren zu Veranderungen der O-
berflachenladungen und -potenziale der Partikel und kénnen diese elektrochemisch stabili-
sieren (RYAN & ELIMELECH 1996). Als Verwitterungsprodukte sind fur die Partikelbildung vor
allem Silikate, Schichtsilikate, Fe-, Al-, und Mn-Oxide/-hydroxide sowie verschiedene Karbo-
natverbindungen zu nennen (KRETZSCHMAR et al. 1999). Ihre Zusammensetzung hangt direkt
von der mineralogischen Beschaffenheit des Ausgangssubstrats ab.

In Folge physikalischer Verwitterungsprozesse kann es ebenfalls zu einer Mobilisierung von
Primarmineralen der urspriinglichen Bodenmatrix oder von Stoffen einer in der ungesattigten
Bodenzone abgelagerten Schadstoffquelle kommen.
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Geochemische Gradienten im
Sickerwasser, die haufig im
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1010 10° 408 107 _10° 105 10* 10° 102[m]

- stoffquelle/-fahne und nichtkon-
o Molekille taminierten Zonen auftreten,
Kolloide kénnen sowohl zu einer Parti-
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> fallung als auch zu einer Aufl6-
Bakterien sung von partikularen Fest-
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Abb. 6 GréRenverteilung organischer und anorganischer parti- Bodenzone  vorherrschenden

kularer Festphasen (verandert nach STUMM & MORGAN 1996) Redoxpotenzials fihren. Dar-
aus folgt ebenfalls eine Redu-

zierung der vorhandenen Elektronenakzeptoren. Zuvor bestehende Fe-/Mn-Coatings l6sen
sich auf. Findet dieser Losungsprozess nicht vollstandig statt, so kdnnen Fe-/Mn-Partikel
mobilisiert werden. Partikel kénnen zusatzlich durch Mineralausfallung aus Ubersattigten
Lésungen entstehen (RYAN & GSCHWEND 1994). Wechselnde Redoxbedingungen entlang
der Sickerstrecke kénnen zu einer Umkristallisation von Mineralphasen flhren. Diese neu
gebildeten Minerale kdnnen sich in ihrem Transportverhalten auf Grund einer veranderten
Oberflachenladung deutlich von dem Verhalten des Ausgangsminerals unterscheiden.

A
h 4

Suspendierte Partikel

Ein Anstieg des CO,-Partialdrucks z.B. durch den mikrobiellen Abbau organischen Materials
fuhrt zur Auflésung zementierender Karbonatphasen. Darin eingeschlossene oder dartber
an die feste Bodenmatrix gebundene Partikel werden freigesetzt und kénnen mit dem Si-
ckerwasser transportiert werden. RONEN et al. (1992) konnten in einer Feldstudie in einem
sandigen, kontaminierten Aquifer Partikelkonzentrationen von bis zu 5000 mg/I nachweisen,
die auf Lésungsprozesse zementierender Phasen zuriickzufiihren sind.

Untersuchungen zeigen, dass signifikante Anteile des als geldst definierten organischen
Kohlenstoffs (dissolved organic carbon = DOC) mit einer per Definition festgelegten Groe <
0,45 pym tatsachlich als kolloidale Feststoffphasen vorliegen. Der im Sickerwasser vorliegen-
de organische Kohlenstoff stammt aus Abbauprozessen organischen Materials der Boden-
zone sowie durch Herausldsung aus Kerogen, Bitumen oder Ligniten (MCCARTHY & ZACHARA
1989). Er wird in Huminsauren, Fulvosauren und Humine unterteilt. Den Einfluss von organi-
schem Kohlenstoff auf den Schadstofftransport zeigen CHRISTENSEN et al. (1996), DAVIS et
al. (2001), FRIMMEL & HUBER (1996) und KAPLAN et al. (1993). Neben diesen organischen
Partikeln sind im Sickerwasser ,Biopartikel“ vorhanden, zu denen vor allem Mikroorganis-
men, Viren, Bakterien und Algen zu rechnen sind (GINN et al. 2002, STUMM & MORGAN 1996).
Auf Grund ihrer geringen Konzentrationen im Sickerwasser treten Biopartikel im Hinblick auf
den partikelgebundenen Schadstofftransport in den Hintergrund. Jedoch kann durch den
Transport von Viren und Bakterien zum Ort der Beurteilung hin selbst eine potenzielle Ge-
fahrdung fur das Trinkwasser ausgehen (KRETZSCHMAR et al. 1999, JIN 2002). Der Transport
von Biopartikeln wurde von BHATTACHARJEE et al. (2002), FLYNN (2003), POWELLSON et al.
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(1990) und SIM & CHRYSIKOPOULOS (2000) untersucht. Organische Partikel und Biopartikel
werden zum einen als selbststandige Einheit im Sickerwasser transportiert. Zum anderen
beeinflussen sie jedoch auch durch Sorption an der festen Bodenmatrix sowie an anorgani-
schen Partikeln deren Transportverhalten erheblich (vgl. Abschnitt 3.3).

Neben dieser natlrlichen Bildung von Partikeln innerhalb der Bodenzone werden anthropo-
gene partikulare Feststoffteilchen durch Immissionen aus der Atmosphéare tber das Nieder-
schlagswasser in die Bodenzone eingetragen. Hierzu zahlen vor allem Russpartikel, indus-
trielle Aschen und Staube. Diese Partikel stellen nicht nur potenzielle Tragerstoffe fir Kon-
taminanten im Sickerwasser dar, sondern es kdnnen an sie selbst bereits zum Zeitpunkt des
Eintrags in die Bodenzone signifikante Mengen vor allem organischer Schadstoffe gebunden
sein. Im Rahmen einer Sickerwasserprognose muss dartber hinaus das Augenmerk vor
allem auf Partikel gelegt werden, die aus einer Schadensquelle mobilisiert und in die Boden-
zone eingetragen werden. Diese Partikel kdnnen durch ihre hohen Verweilzeiten in der Quel-
le mit dem Schadstoff equilibriert sein. Eine Mobilisierung dieser Partikel fiihrt zu einer unmit-
telbaren Verlagerung des partikelgebundenen Schadstoffs.

Der Durchmesser der einzelnen partikularen Feststoffphasen kann je nach Genese variieren.
Abb. 6 zeigt die GrolRenverteilung der organischen und anorganischen Partikelfraktionen. Die
Partikelkonzentrationen kénnen im Sickerwasser unter anderem in Abhangigkeit der Boden-
art, des Verwitterungsgrades und der Regenintensitat etc. zwischen wenigen mg/l und bis zu
1000 mg/l variieren. In dem Projekt ,Elution von Stoffen aus Recycling-Materialien im Bau-
wesen“ des BBR (SCHENK et al. 2003) konnten in den Lysimetern Partikelkonzentrationen in
der GréRenordnung von 500 mg/l nachgewiesen werden. KAPLAN et al. (1993) beobachtete
nach typischen Regenereignissen in Lysimetern, die mit einem Ultisol (Boden mit einem ho-
hen Wassergehalt, Toneinschaltungen und Basenarmut) geflillt waren, Partikelkonzentratio-
nen im Sickerwasser zwischen 100 mg/l und 1700 mg/l. HERMAN et al. (2002) konnten eben-
falls in Lysimeter-Studien Partikelkonzentrationen wahrend Regenereignissen von tber 1000
mg/l im Sickerwasser nachweisen. MUNCH et al. (2002) beobachteten in ungesattigten Sau-
lenversuchen an gestérten Podsol-Saulenfillungen Partikelkonzentrationen im Sickerwasser
bis zu 300 mgl/l.

3.2. Partikular gebundener Schadstofftransport

Aus dem Bereich des Grundwassers ist bereits durch zahlreiche Studien der favorisierende
Einfluss von Partikeln auf den Schadstofftransport bekannt (KAPLAN 1993, KRETZSCHMAR et
al. 1999, MCCARTHY & DEGUELDRE 1993, PULS & POWELL 1992, Roy & DzOMBAK 1997). Die
Prozesse, die den partikelgebundenen Schadstofftransport in der ungeséattigten Bodenzone
beeinflussen, sind jedoch bisher nur unzureichend untersucht. Es ist zu erwarten, dass auf
Grund unterschiedlicher Randbedingungen sowie einer hohen Instationaritat in der ungesat-
tigten Bodenzone im Vergleich zur gesattigten Zone unterschiedliche Prozesse zu einem
partikelgebundenen Schadstofftransport beitragen.

Auf Grund ihres groRen Oberflache / Masse-Verhaltnisses weisen Partikel eine hohe Sorpti-
onskapazitat gegenuber Schadstoffen auf (MOSLEY et al. 2003, UM & PAPELIS 2002). Die
Sorption unpolarer organischer Verbindungen mit niedriger bis mittlerer Lipophilitat erfolgt
dabei in Grundwasserleiter-Materialien zu Uber 85 % an der Partikelfraktion < 125 um
(SCHWARZENBACH & GIGER 1985). Die groberen Fraktionen zeigen im Gegensatz dazu eine
deutlich geringere Sorptionswirkung (CURTIS et al. 1986).
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Der Betrag der Intrapartikeloberfliche kann den der dufleren Partikeloberflache deutlich
Uberschreiten. SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL (2002) geben fiir die Intrapartikeloberflache
quellfahiger Tonminerale einen Anteil von 90 % an der Gesamtoberflache an. So kénnen
Kontaminanten, die auf Grund ihrer starken Sorptionstendenz gegeniiber der Bodenmatrix in
der Regel als immobil gelten, mobilisiert und bis ins Grundwasser verlagert werden (Mc-
CARTHY & ZACHARA 1989). Neben dem Prozess der Sorption kénnen Schadstoffe auch durch
lonenaustausch und Komplexierungsreaktionen an Partikel gebunden werden (STumm &
MORGAN 1996). Die partikular gebundene Migration von Schadstoffen ist insbesondere fiir
stark hydrophobe organische Schadstoffe, Schwermetalle sowie Radionuklide relevant
(BACKHUS & GSCHWEND 1990, KRETZSCHMAR et al. 1999, SCHWARZENBACH & GSCHWEND
1993, SEAMAN et al. 1995).

Partikelgebundener Transport organischer Schadstoffe

Die Sorption von hydrophoben Schadstoffen an Partikeloberflachen bzw. im Bereich des
Intrapartikelporenraums wird von dem Gehalt der Bodenmatrix und der Partikel an organi-
schem Material beeinflusst. Der Einfluss von Huminstoffen auf die Sorption von hydrophoben
Schadstoffen wird von GEORGIE (1998) und MCCARTHY & JIMENEZ (1985) beschrieben. SAL-
LOuUM et al. (2002) konnten in Untersuchungen den signifikanten Einfluss aliphatischer Struk-
turen organischen Materials auf die Sorption von Phenanthren nachweisen. JOHNSON & AMY
(1995) sowie SCHULTE-EBBERT & SCHOTTLER (2003) beobachteten einen verstarkten Trans-
port von hydrophoben organischen Schadstoffen durch den Einfluss organischen Materials.
Untersuchungen von MACAY & GSCHWEND (2001) zeigen, dass sich unter der Annahme ei-
nes vollstandigen Transports von Huminstoffpartikeln durch die Bodenzone der Anteil der
transportierten polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe durch den Huminstoffge-
bundenen Transport um den Faktor 20 erhéhen wirde. Der Anteil organischer Schadstoffe,
die an reine Mineraloberflachen sorbiert sind, ist eher gering (FETTER 1992).

Die Sorption organischer Verbindungen an Partikeln kann auf verschiedene Anziehungskraf-
te zwischen Sorbat und Sorbent bzw. zwischen Sorptiv und Lésemittel zurickgefihrt wer-
den. Dabei kénnen sowohl chemische und physikalische als auch elektrostatische Wechsel-
wirkungen zwischen Sorbat und Sorbent auftreten. Bei der Sorption nichtionischer organi-
scher Verbindungen aus der wassrigen Phase spielt die ,hydrophobe Bindung®, auf Grund
der damit verbundenen Entropiezunahme des Systems und dem somit vorherrschenden
thermodynamisch gunstigeren Zustand, eine wichtige Rolle (FORSTNER & GRATHWOHL 2002).
Bei einer gegebenen Temperatur sowie definierten Feststoff-/\Wassersystemen Iasst sich die
Sorptionswirkung in konventionellen Modellansatzen anhand verschiedener Sorptions-
Isothermen beschreiben (z.B. Henry, Freundlich, Langmuir), die detailliert in APPELO &
PoOsSTMA (1999), GRATHWOHL (1998) sowie SCHWARZENBACH & GSCHWEND (1993) dargestellt
sind.

Der primare Sorbent fiir nichtionische hydrophobe organische Schadstoffe stellt wie bereits
zuvor erlautert das organische Material der Bodenmatrix bzw. der mobilen Partikel dar. Die-
ses kann je nach Entstehung und Uberpragung eine sehr heterogene Zusammensetzung
aufweisen (KARAPANAGIOTI et al. 2001). Zum einen ist dies auf die Herkunft aus unterschied-
lichen Quellen, zum anderen auf eine unterschiedliche Entwicklung der Sedimente zuriickzu-
fuhren (TAYLOR et al. 1998). Neben autochtonem organischen Material, das vorwiegend auf
Bakterien und in Boden enthaltene Pflanzenreste zuriickzufiihren ist, finden sich in Boden
ebenfalls erhebliche Anteile allochtonen organischen Materials, dass unter anderem durch
atmospharische Deposition in die Boden gelangt. Diese sind haufig durch Verbrennungs-
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oder Inkohlungsprozesse thermisch Uberpragt, was zu einer Veranderung der Struktur und
Zusammensetzung des organischen Materials fiihrt (z.B. Rul3, Kohlen). Gleichzeitig erhéht
sich dabei die Sorptionskapazitat deutlich (FORSTNER & GRATHWOHL 2002).

Wahrend organisches Material in Sedimenten, Boden und partikularen Feststoffphasen, das
nicht thermisch Uberpragt wurde, bei hydrophoben organischen Schadstoffen haufig ein line-
ares Sorptionsverhalten zeigt, dass sich durch einen Verteilungskoeffizienten beschreiben
l&sst (Partitioning), weisst thermisch Uberpragtes, stark sorbierendes organisches Material
ein ausgepragtes nichtlineares Sorptionsverhalten auf (ALLEN-KING et al. 2002, GRATHWOHL
1990). CORNELISSEN & GUSTAFSSON (2004) konnten in Untersuchungen dieses variierende
Sorptionsverhalten von Phenanthren gegeniber organischem Material unterschiedlicher
Uberpragung bestatigen. Nach FORSTNER & GRATHWOHL (2002) und GRATHWOHL & KLEINEI-
DAM (2001) Uberschreiten die in Studien ermittelten K..-Werte (Verteilungskoeffizient organi-
scher Kohlenstoff-Wasser) zum Teil deutlich die entsprechenden K,,-Werte (Oktanol-
Wasser-Verteilungskoeffizient). Teilweise liegen die K,.-Werte dabei sogar um mehrere Gro-
Renordnungen Uber den nach dem reinen Partitioning-Konzept zu erwartenden maximalen
Werten (ACCARDI-DEY & GSCHWEND 2003, ALLEN-KING et al. 2002, KEIJZER et al. 2002). Dies
ist auf die heterogene Zusammensetzung des organischen Materials zurtickzufiihren. Neben
Anteilen an organischem Material, auf die sich das Partitioning-Konzept anwenden lasst,
befinden sich in Béden haufig Anteile thermisch Gberpragten organischen Materials, das fur
die erhdhte Sorptionskapazitat verantwortlich ist (KLEINEIDAM 1998, KLEINEIDAM et al. 1999).
Diese stark heterogene Zusammensetzung muss somit in der Modellierung der Sorption von
Schadstoffen berticksichtigt werden.

Die Sorption organischer Schadstoffe an thermisch Uberpragten Materialien wird vor allem
durch die zumeist relativ hohe spezifische Oberfache und das Auftreten von Mikroporen be-
einflusst. Die Oberflachenadsorption der organischen Schadstoffe kann in mono- bis multi-
molekularen Schichten erfolgen, die sich durch eine Langmuir-lsotherme beschreiben lasst.
Im Gegensatz dazu erfolgt die Adsorption der organischen Schadstoffe in den Mikroporen
durch Porenfiillung (Pore filling). Eine Kombination des Partitioning-Ansatzes und des Pore-
filling-Ansatzes lasst sich weitestgehend durch die nichtlineare Freundlich-Isotherme be-
schreiben (GRATHWOHL & RAHMAN 2002, SUSSET 2004). Dabei dominiert in niedrigen Kon-
zentrationsbereichen der Einfluss des Pore filling, wohingegen in héheren Konzentrationsbe-
reichen das Partitioning Uberwiegt. Detailliertere Ausflihnrungen hinsichtlich der mathemati-
schen Beschreibung der Isotherme des pore filling sowie der Kombinationsisotherme sind in
FORSTNER & GRATHWOHL (2002) sowie KLEINEIDAM et al. (2002) dargestellt.

Der Sorptionsprozess der Schadstoffe an der Feststoffphase selbst l1auft sehr rasch ab. Bei
organischen Verbindungen, die nur einer schwachen physikalischen Wechselwirkung unter-
liegen, findet dieser Vorgang im Bereich von Millisekunden statt. Die in der Natur haufig beo-
bachtete langsame Sorptions- und Desorptionskinetik lasst sich durch die langsame Diffusi-
on der Schadstoffe zu den Sorptionsplatzen im Intrapartikelporenraum hin bzw. von ihnen
weg erklaren. Der scheinbare Diffusionskoeffizient (D,pp) in wassergesattigten porésen Me-
dien hangt dabei von dem aquatischen Diffusionskoeffizienten (D,q), dem Verteilungskoffi-
zienten (Ky) unter Gleichgewichtsbedingungen sowie den Porenraumcharakteristika ab. Auf
die mathematische Beschreibung des scheinbaren Diffusionskoeffizienten sowie auf den
Prozess der Intrapartikeldiffusion wird ausfihrlich in Kapitel 4 eingegangen.

Haufig weicht der Verlauf der Sorptions-Isothermen von dem der Desorptions-Isothermen auf
Grund der nicht vollstandigen Reversibilitat der Sortionsvorgange ab. Insbesondere bei or-
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ganischen Substanzen lassen sich diese stoffspezifischen Hysterese-Effekte, die zu einer
verzdgerten Desorption flhren, beobachten (MATTHESS 1994). PIGNATELLO (1989) unter-
scheidet dabei zwischen resistenter, d.h langsamer jedoch vollstédndig reversibler, und irre-
versibler Sorption.

Bei der irreversiblen Sorption kann der Schadstoff auf Grund einer chemischen Reaktion mit
dem Sorbenten nicht vollstandig desorbieren. Dieses Phanomen tritt nach ISAACSON & FRINK
(1984) z.B. durch Komplexbildungen zwischen phenolischen Verbindungen und naturlichem
organischen Material auf. In CHEN et al. (2000) sowie KAN et al. (1997) wird die teilweise
irrversible Adsorption von Naphthalin und Chlorbenzolen beschrieben. Der irreversibel parti-
kelgebundene Schadstoffanteil kann somit im Zuge einer Mobilisierung der Partikel durch die
Bodenzone bis ins Grundwasser transportiert werden. Darutber hinaus kann die Sorption
organischer Verbindungen zu Strukturdnderungen des organischen Materials der Partikel
fuhren (z.B. Quellvorgange), die z.T. irreversibel sind und somit eine Desorption der Schad-
stoffe verhindern (FORSTNER & GRATHWOHL 2002).

Jedoch auch bei einer auftretenden resistenten Sorption kann die Desorptionsgeschwindig-
keit der Schadstoffe aus dem Intrapartikelporenraum heraus soweit verlangsamt sein, dass
die Transportgeschwindigkeit der mobilisierten Partikel in der Bodenzone deutlich gegenlber
einer Desorption des Schadstoffs Uberwiegt. WEBER & HONG YU (1998) sowie HUANG & WE-
BER (1997) nennen neben der irreversiblen Sorption als weitere Ursachen fur die Sorptions-
Desorptionshysterese von organischen Schadstoffen den Einschluss von sorbierten Schad-
stoffmolekilen im Meso- und Mikroporenraum der anorganischen Bodenmatrix sowie den
Einschluss in organischen Bodenkomponenten. In Versuchsreihen konnte eine signifikante
Sorptions-Desorptionshysterese fiir Phenanthren in unterschiedlichen Béden und Sedimen-
ten beobachtet werden. Dabei waren die Hystereseeffekte in diagenetisch tberpragten Mate-
rialien deutlich starker ausgepragt. CARROLL et al. (1994) konnten fur polychlorierte Bipheny-
le Diffusionskoeffizienten von 10™'® cm?'s bis 10?' cm?s in organischem Material beobachten.
Diese Experimente zeigen, dass die Diffusionskoeffizienten in der organischen Phase z.T.
deutlich unter denen in der aquatischen Phase liegen (FORSTNER & GRATHWOHL 2002). Dies
fuhrt zu einer deutlich verlangsamten Desorption der Schadstoffe aus der Bodenmatrix bzw.
aus mobilen Partikeln heraus. Bei einer im Vergleich zur sehr langsamen Desorptions-
geschwindigkeit der Schadstoffe ausreichend hohen Verlagerungsgeschwindigkeit der Parti-
kel in der ungesattigten Zone kdnnen die Schadstoffe somit dennoch partikelgebunden den
Ort der Beurteilung erreichen. Bei sehr geringen Diffusionskoeffizienten erlangen zuneh-
mend auch kleinere Partikel fir den partikelgebundenen Schadstofftransport an Bedeutung.

Partikelgebundener Transport anorganischer Schadstoffe

Neben den organischen Schadstoffen stellen Schwermetalle und Radionuklide weitere be-
ziglich des partikelgebundenen Schadstofftransports zu bertcksichtigende Schadstoffgrup-
pen dar. GROLIMUND et al. (1996) beschreiben den partikelgebundenen Transport von Blei an
anorganischen Partikeln. UM & PAPELIS (2002) konnten in Versuchsreihen zeigen, dass 75 %
bis 90 % des transportierten Blei partikelgebunden an mobilen zeolithischen Tuffpartikeln
vorlag. Der Transport von Cesium gebunden an lllit- und Glimmerpartikel wurde von FLURY
et al. (2002) dokumentiert.

Im Gegensatz zu organischen Schadstoffen weisen die Oberflachen von Eisen-, Mangan-
und Aluminiumoxiden zusatzlich zu den Sorptionsplatzen des organischen Materials eine
starke Sorptionskapazitat gegentber Metallkationen auf (SPOSITO 1984). Als weitere anor-
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ganische Komponente stellen die Tonminerale zusatzlich potenzielle Sorptionsplatze fir
Schwermetalle und Radionuklide dar. Tonminerale sorbieren Kationen an Fehlstellen inner-
halb der Alumosilikat-Strukturen bzw. entlang ihrer Rander vorzugsweise im Bereich der
Bruchflachen (APPELO & POSTMA 1999). Diese sogenannte unspezifische Sortion beruht im
Wesentlichen auf kurz reichenden van-der-Waals-Kraften und chemischen Kraften (z.B. ko-
valente Bindung, Wasserstoffbriicken) sowie auf weiter reichenden elektrostatischen Kraften
(MATTHER 1994, SPOSITO 1998b).

Neben der Sorption von Metallkationen kdnnen diese zusatzlich durch lonenaustausch an
Schichtsilikate gebunden werden (MAES & GREMERO 1986). Fast alle natirlichen lonentau-
scher bestehen aus einem Alumosilikatgitter, das Uberwiegend durch kovalente Bindungen
zusammengehalten wird. Darliber hinaus befinden sich an definierten Gitterplatzen Uber-
schufldladungen. Kationen aus der Umgebungslésung ermoglichen dabei den zumeist negativ
geladenen Tonmineralen auf Grund der elektrostatischen Anziehung einen Ladungsaus-
gleich. Diese Kationen kénnen dabei durch andere Kationen aus der wassrigen Phase sub-
stituiert werden und selbst in das Umgebungsmedium Ubergehen. Der Vorgang des lonen-
austauschs ist reversibel und kann durch das Massenwirkungsgesetz beschrieben werden
(MATTHER 1994).

Bei der spezifischen Sorption kdnnen geléste Kationen durch chemische Reaktionen koordi-
niert in der Stern-Schicht (vgl. Abschnitt 3.3.1) an feste Oberflachen gebunden werden. Die
Bildung dieses Durchdringungskomplexes beinhaltet sowohl lonen- als auch kovalente Bin-
dungen. Metallkationen konnen durch Protonierungsreaktionen auch an Oberflachen mit
einer negativen Oberflachenladung angelagert werden (APPELO & POSTMA 1999). Beispiele
fur die spezifische Sorption sind die Bindung von Schwermetall-lonen an Mangan-Oxide,
aber auch die Bildung von Chelatkomplexen (z.B. Schwermetall-Huminstoff-Komplexe) (FET-
TER 1993, JONES & BRYAN 1998, MATTHER 1994). Der favorisierende Einfluss von Huminstof-
fen auf die Sorption von Schwermetallen an Mineralphasen wird von FRIMMEL & HUBER
(1996) sowie MURPHY & ZACHARA (1995) beschrieben. Die spezifische Sorption zeichnet sich
durch eine weitgehende Irreversibilitdt aus (SELIM & SPARKS 2001, SPOSITO 1998b). Kalzi-
umkarbonate binden durch Komplexierung ebenfalls Schwermetalle an ihrer Oberflache
(MORSE 1984).

An Mineraloberflachen sorbierte Metallkationen kénnen durch diffusive Prozesse in den
Intrapartikelporenraum verlagert werden. Hier kann ein Einbau der Kationen in das Kristallgit-
ter erfolgen. Diese irreversible Festlegung der Schadstoffe tritt haufig bei Oxiden und Tonmi-
neralen auf (MATTHER 1994).

Zusatzlich kénnen zahlreiche Metallkationen wie z.B. Blei, Zink und Quecksilber sowie kom-
plexe Arsen-lonen an kolloidalen Feststoffphasen sorbieren und somit in Fallungsreaktionen
miteinbezogen werden (MATTHER 1994). Durch die Bildung von Koprazipitaten kdnnen die
Kationen dauerhaft in der Bodenkomponente eingeschlossen und bei einer Mobilisierung der
Partikel partikelgebunden verlagert werden. SCHAFER et al. (2003) konnten durch Hamatit-
Koprazipitatbildung eine Erhéhung des transportierten Anteils an Americium um den Faktor
funf nachweisen.

Neben dem Transportmechanismus, bei dem die Partikel als Tragersubstanz fir Schadstoffe
fungieren, kénnen partikulare Feststoffphasen selbst aus kontaminiertem Material bestehen.
Die in Abschnitt 3.1 beschriebenen physikalischen und chemischen Verwitterungsprozesse
wirken auch auf den Bereich der in der ungesattigten Bodenzone abgelagerten Schadstoff-
quelle. Im Zuge der Verwitterung kdnnen Schadstoffpartikel freigesetzt und durch infiltrieren-
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des Niederschlagswasser mobilisiert und zum Ort der Beurteilung transportiert werden. MORI
et al. (2003) konnten im Testfeld Grimsel sowohl einen durch Bentonitpartikel favorisierten
Transport von Americium und Plutonium als auch einen Transport dieser Radionuklide als
partikulare Feststoffphase nachweisen.

Far eine umweltrelevante partikelgebundene Schadstoffkonzentration am Ort der Beurteilung
ist zum einen das Sorptionsverhalten der Schadstoffe an den Partikeln und zum anderen das
Transportverhalten der Partikel in der ungesattigten Bodenzone zu beurteilen. Dabei hangt
der Transport von Partikeln sowohl von deren elektrochemischer Stabilitat (vgl. Abschnitt
3.3) als auch von den hydraulischen Randparametern der Umgebungsmatrix bzw. von den
physikalischen, partikelspezifischen Parametern ab. KRETZSCHMAR et al. (1999) fassen die
Voraussetzungen fir einen umweltrelevanten partikelgebunden Schadstofftransport wie folgt
zusammen:

1. Partikel muissen im Transportmedium in ausreichender Konzentration vorhanden
sein.

2. Partikel mussen uber signifikante Entfernungen in unkontaminierten Bereichen trans-
portiert werden.

3. Schadstoffe missen eine starke Sorptions- und eine geringe Desorptionstendenz ge-
genuber Partikeln aufweisen.

4. Schadstoffe missen eine hohe Toxizitat aufweisen, so dass bereits Konzentrationen
im Spurenbereich eine Grundwassergefahrdung darstellen.

Der experimentelle Schwerpunkt dieser Arbeit bezieht sich auf die zuvor genannten Punkte
1. und 2.. Die Versuchsreihen konzentrieren sich auf den Partikeltransport unter Variation
hydraulischer und hydrochemischer Randbedingungen in der ungesattigten Bodenzone (vgl.
Kapitel 6). Die fur den Partikeltransport relevanten theoretischen Grundlagen sind in den
folgenden Abschnitten dieses Kapitels dargestellt. Die Wechselwirkung Partikel / Schadstoff
wird exemplarisch in einer experimentellen Versuchsreihe (vgl. Abschnitt 6.7) sowie ausfihr-
lich im Rahmen einer Szenarienmodellierung (vgl. Kapitel 7) betrachtet.

3.21. Filtertheorie

Um eine Anlagerung von Partikeln an der Bodenmatrix zu ermdglichen, missen die Partikel
in einem ersten Schritt zundchst mit der Kollektoroberflache kollidieren, bevor im zweiten
Schritt eine Anhaftung stattfinden kann. Die elektrochemischen Voraussetzungen fir die An-
haftung von Partikeln an der Bodenmatrix werden in Abschnitt 3.3 behandelt. Dieser Ab-
schnitt zeigt die verschiedenen Transportmechanismen auf, die zu einer Kollision von Parti-
keln und Bodenmatrix fihren kénnen.

In Abhangigkeit der GrélRe der Partikel kénnen diese durch unterschiedliche Filtrationsme-
chanismen an der Bodenmatrix abgeschieden werden. Partikel bzw. Partikelaggregate mit
einem sehr grolien Durchmesser kénnen teilweise nicht in die Bodenzone eindringen. Der
Durchmesser der Partikel Uberschreitet den Porenhalsdurchmesser der Bodenmatrix. Die
Partikel bilden an der Matrixoberflache durch weitere Partikelakkumulation eine Kolmati-
onsschicht. Bei dieser Oberfldchenfiltration (surface filtration) bildet sich ein Filterkuchen. Mit
fortschreitendem Sickerwasserfluss und zunehmender Dicke des Filterkuchens reduziert sich
die Porositat in diesem Bereich. Der Wasserfluss durch den Filterkuchen nimmt auf Grund
der reduzierten Durchlassigkeit ab. Im Zuge von Austrocknungszyklen und Wiederbefeuch-
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tung kann es auf Grund von Erosionsprozessen zu einer vollstandigen oder teilweisen Ent-
fernung des Filterkuchens kommen (MCDOWELL-BOYER et al. 1986).

Partikel, deren Durchmesser gering genug ist, um in die Bodenmatrix einzudringen, kénnen
durch einen Siebeffekt mechanisch in engeren Porenhalsen innerhalb der Bodenzone abge-
schieden werden (IVES 1975, NEUMANN 1983) (Abb. 7). Bei dieser Tiefenfiltration ist das Ver-
haltnis von Durchmesser der Kérnung der Bodenmatrix (dy,) zu Partikeldurchmesser (d,) ent-
scheidend. Nach MCDOWELL-BOYER et al. (1986) stellt der Siebeffekt bei Verhaltnissen dn/d,
> 10 und < 20 einen signifikanten Abscheidemechanismus dar. Es konnten hierbei Reduzie-
rungen der Durchlassigkeit des Filtermediums um den Faktor 7 bis 15 beobachtet werden.
Ein dm/dp-Verhaltnis < 10 fiihrt bereits zu
einer Abscheidung der Partikel im Ein-
dringbereich in die Bodenzone durch Ober-
flachenfiltration. Eine Abscheidung von
Partikeln durch den Siebeffekt ist in ihrer
Kapazitat bezlglich einer Partikelakkumu-
lation limitiert.

o Lsveren

Sedimentation

Weisen Partikel in der ungesattigten Zone
einen im Vergleich zur Kérnung des Filter-
mediums sehr geringen Durchmesser auf,
so kdnnen diese durch ein Zusammenspiel
physikalisch-chemischer Prozesse abge-
schieden werden. Dabei kénnen sehr klei-
ne Partikel bei einer Kollision mit der Bo-
denmatrix nur unter der Voraussetzung von
fur eine Partikelanlagerung favorisierenden
Bedingungen abgeschieden werden (vgl.
Abschnitt 3.3.2). Nach YAO et al. (1971)
sind hierbei vor allem drei Kollisionsmechanismen von zentraler Bedeutung (Abb. 7). Partikel
< 1 ym werden vornehmlich durch Diffusion auf Grund der Brown’schen Molekularbewegung
zur Oberflache der Bodenmatrix transportiert (ROLKE 1971). Dabei wird die Diffusion auf
Grund der Teilcheneigenbewegung durch den Fluidfluss Uberlagert. Man spricht von der so
genannten konvektiven Diffusion (O'MELIA & TILLER 1993). Dieser Prozess wird durch die
Partikeldiffusivitat Dp [m?/s] charakterisiert, die hach EINSTEIN (1956) wie folgt beschrieben
werden kann (Gl. 15).

Interzeption '

Abb. 7 Transportmechanismen eines Partikels an
die Bodenmatrix

k,T
Gl. 15 b=
671 ,
Mit: kg = Boltzmann-Konstante [J/K] T = absolute Temperatur [K]
Mg = dynamische Fluidviskositat [Pa*s] d, = Durchmesser Partikel [m]

Partikel, die sich auf einem Fliel3pfad befinden, kdnnen durch Interzeption mit der immobilen
Bodenmatrix kollidieren (O'MELIA & TILLER 1993). Dabei Uberschreitet der Partikelradius den
Abstand zwischen Partikelmittelpunkt und Kollektormaterial. Gradienten im Geschwindig-
keitsprofil kbnnen ebenfalls zu einer Partikel-Kollektorkollision flihren. Unterscheiden sich die
Partikel in ihrer Dichte von der des Transportmediums, so kann eine Kollision durch Sedi-
mentation der Partikel erfolgen. Die Flieligeschwindigkeit sowie die Brown sche Molekular-
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bewegung sind hier nicht ausreichend um die Partikel in Suspension zu halten. Die Sedimen-
tation Iasst sich nach dem Stokes-Ansatz (Gl. 16) beschreiben.
, _ 8w, -p,)d,

Gl. 16 )
184,
Mit:  vs = Sedimentationsgeschwindigkeit [m/s] g = Gravitation [m/s?]
pp = Partikeldichte [kg/m?] ps = Fluiddichte [kg/m?]

Die initiale Abscheidung von Partikeln wahrend des Transports durch ein poréses Medium
lasst sich durch eine Kinetik 1. Ordnung beschreiben (GI. 17). Dies flhrt zu einer exponen-
tiellen Abnahme der Partikelkonzentration mit der Transportreichweite (IWASAKI 1937).

dC
dx

Mit:  C, = Partikelkonzentration am Ort x [-] A = Filterfaktor [1/m]

Gl. 17 =-A*C,

x = Flie3strecke [m]

Der Filterfaktor hangt dabei sowohl von den hydraulischen Randparametern als auch von
den stofflichen Eigenschaften der Partikel, des Filtermediums sowie des Transportmediums
ab. Einen weiteren Einflussfaktor stellt der Beladungszustand der Bodensaule dar (BEDBUR
1989). Eine Integration von GI. 17 fuhrt zu GI. 18.

Gl. 18 C, =C,e™™

Mit:  Co = Ausgangspartikelkonzentration [-]

Der Filterfaktor ist dabei nur zu
100 - Beginn der Filtration konstant,
3 solange die Beladung des Kol-
lektors den Abscheidevorgang
nicht beeinflusst (NEUMANN
1983). Aus dem Filterfaktor, der
einen langennormierten Para-
meter darstellt, kann nach Gl.
19 die Transportreichweite Rr
fur beliebige Abscheidegrade
- . N berechnet werden (HOFMANN
01 ! Fitertattor 1 10 101 1998). Die Transportreichweite
entspricht dabei fir eine Ab-
scheidung von 63 % dem Kehr-
wert des Filterfaktors. Abb. 8
zeigt den Zusammenhang zwi-
schen Transportreichweite und Filterfaktor bei verschiedenen Abscheidegraden (Abschei-
dung 37 %, 50 %, 90 % und 99 %). Hierbei zeigt sich, dass mit gréRer werdendem Filterfak-
tor die Transportreichweite der Partikel im Untergrund sukzessive abnimmt.

Gl. 19 R, =—%ln[?j
0

N
o
A Lo

90 % Abscheidung

Transportreichweite [m]

] 37 % Abscheidung
50 % Abscheidung

o
N

0,01

Abb. 8 Darstellung der Transportreichweite bei unterschiedli-
chen Abscheidegraden und Filterfaktoren

Mit: Ry = Transportreichweite [m] (C4/Cy) = gesuchte Abscheidung [-]



26 3. Partikel in der ungesattigten Zone

Die Gesamtheit der zuvor beschriebenen Abscheide-/Transportmechanismen Interzeption,
Sedimentation, Diffusion sowie Siebeffekt, die zu einer Kollision zwischen Partikel und Bo-
denmatrix fuhren kénnen, wurde in verschiedenen Modellansatzen zur Abschatzung der par-
tikularen Filtrationswirksamkeit eines Mediums umgesetzt. Die Einzelprozesse verstarken
sich gegenseitig in ihrer Wirkung. Die Transportwirksamkeit des Gesamtsystems Iasst sich
nach Gl. 20 beschreiben (YAO 1968, NEUMANN 1983).

Gl. 20 Yr=ViTVYetVp*T7s
Mit:  yr = Transportwirksamkeit [-] v1 = Interzeption [-]
vc = Sedimentation [-] vo = Diffusion [-]

vs = Siebeffekt [-]

Eine Abscheidung eines Partikels erfolgt nach einer erfolgten Kollision in Folge der Trans-
portwirksamkeit in Abhangigkeit der Haftwahrscheinlichkeit ay [-] (Gl. 21).

Gl. 21 v=r*a,
Mit:  y = elementarer Abscheidegrad [-]

Basierend auf der Annahme, dass eine Bodenschicht aus einer Vielzahl von Elementar-
schichten aufgebaut ist, kann die Héhe einer einzelnen Schicht durch den Filterkorndurch-
messer dy definiert werden. Korngemische weisen dabei im Vergleich zu homogenen Kor-
nungen einen unterschiedlichen wirksamen Korndurchmesser auf. BEDBUR (1989) konnte
zeigen, dass der wirksame Korndurchmesser dem dso-Wert des Siebdurchgangs in Anzahl-
prozent entspricht. Dies entspricht annahernd dem dq,-Wert der Summenkurve in Gewichts-
prozent. Jeder dieser Elementarschichten ist ein elementarer Abscheidegrad y zuzuordnen.
Er definiert sich nach Gl. 22 wie folgt:

Gl. 22 y=—=4

Mit:  Ca = in Elementarschicht zurlickgehaltene Partikelmenge [-]

Unter der Annahme eines Kugelkollektormodells und der Vorraussetzung, dass der elemen-
tare Abscheidegrad << 1 ist, kann nach GIMBEL (1978) der Filterfaktor nach Gl. 23 berechnet
werden.

3 1
Gl. 23 /'L=E(l—n);/T*aHd—k

Mit:  n = Porositat [-]

Die auf der Filtertheorie beruhenden Modellansatze vernachlassigen zumeist den Aspekt der
Haftwahrscheinlichkeit. Die Filtertheorie selbst wurde entwickelt, um quantitative Aussagen
zur Partikelabscheidung in gesattigten porésen Medien zu erhalten. Dabei werden Abschei-
degrade in der Regel in Abwesenheit abstolRender Krafte ermittelt (KRETZSCHMAR et al.
1999). YAO (1968) vernachldssigt die Wechselwirkungen zwischen Partikel und Bodenmatrix
vollstdndig. NEUMANN (1983) berucksichtigt in einem Modell sowohl den Einfluss der van-
der-Waals-Kraft als auch den Einfluss der elektrischen Doppelschicht auf die Bestimmung
des elementaren Abscheidegrades. STUMM & O'MELIA (1971) betrachten van-der-Waals-
Krafte sowie elektrostatische Krafte als elementare Krafte, die die Anlagerung von Partikeln
beeinflussen. Die im nachfolgenden dargestellten Modellansatze fir die Filtration von Parti-
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keln beruhen auf der Berechnung von Grenztrajektorien (FITZPATRICK & SPIELMANN 1973,
RAJAGOPALAN & TIEN 1976, YAO et al. 1971). Dabei wird die Filterschittung durch ein repra-
sentatives Filterelement, bei dem es sich um einen Kugelkollektor oder um eine bestimmte
Anordnung von Modellporen handeln kann, ersetzt (BEDBUR 1989). Die Umstromung eines
Kugelkollektors kann durch das Zellenmodell nach HAPPEL (1958) beschrieben werden (Gl.
24).

5 1
Gl. 24 A = (-») mit: ¥ = (1—n)>

’ 3 3
1_7 += 5 6
( 2y 2)/ yj

Mit: A = Happel-Parameter [-]

Im Folgenden werden zwei unterschiedliche auf der Filtertheorie beruhende Modellansatze
nach YAO (1968) und RAJAGOPALAN & TIEN (1976) vorgestellt. Beide beruhen auf der additi-
ven Wirkung der in Gl. 20 beschriebenen Einzeltransportmechanismen zu einer Gesamt-
transportwirksamkeit. YAO (1968) definiert dabei die Einzelkollektorabscheidegrade der un-
terschiedlichen Transportmechanismen Diffusion, Interzeption, Sedimentation und Siebeffekt
wie folgt:

T 3
Gl. 25 vp =09 LTI Diffusion
ﬂvfdpdk
Gl. 26 _3 d—p 2 Interzeption
. Vi 2\ 4, p
d’ - P,
Gl. 27 Ve = g ”( p P “> Sedimentation
18uv,
d
Gl. 28 v =27 d—” Siebeffekt
k

Mit: v = Filtergeschwindigkeit [m/s]

Im Unterschied zu YAO (1968) berlcksichtigen RAJAGOPALAN & TIEN (1976) zusatzlich zu
den Einzelkollektorabscheidegraden in ihrem Modellansatz den Einfluss von benachbarten
Kdrnern bzw. stationdren Kollektoren auf das Stromungsfeld in der Umgebung eines Einzel-
kollektors. Dazu wurde der Ansatz nach HAPPEL (1958) verwendet. Als weiterer Parameter
wird die hydrodynamische Retardation berucksichtigt. Dabei wird das Entweichen des Fluid-
mediums aus dem Porenraum bei der Annaherung zwischen Partikel und Bodenmatrix be-
schrieben (O'MELIA & TILLER 1993). Die hydrodynamische Retardation sowie der Ansatz
nach HAPPEL (1958) wirken sich auf die Transportmechanismen Interzeption sowie Sedimen-
tation aus. Bei der Diffusion ist die hydrodynamische Retardation vernachlassigbar. Die Be-
ricksichtigung dieser Parameter nach RAJAGOPALAN & TIEN (1976) ist in Gl. 29 bis GI. 31
dargestellt.

3
Gl. 29 vp =094, (kB—TJ Diffusion
v
S
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1
8

44 d,\* |
Gl. 30 Vi=A| ——— | | Interzeption
Y v d,
1,2 0,4
_ d* )\’ d
Gl. 31 76 =0,003384, M —% | Sedimentation
) 18y, d,

Mit: A = Hamaker-Konstante [J]

Wie bereits zuvor beschrieben bleibt der Filterfaktor nur zu Beginn der Filtration in einem
System konstant. Mit zunehmender Abscheidung treten verschiedene zusatzliche Effekte
auf, die die Partikelabscheidung beeinflussen. Unter favorisierenden Anlagerungsbedingun-
gen kommt es im Zuge zunehmender Partikelabscheidung zu einer Filterreifung (Ripening).
Damit wird ein Anstieg der Abscheiderate mit zunehmender Partikelabscheidung bezeichnet.
Die angelagerten Partikel dienen hierbei als zusatzliche Anlagerungsplatze. Im Zuge dessen
erhoht sich gleichzeitig die Kollisionseffizienz. Die Ausbildung von mehrschichtigen Partikel-
agglomerationen vergrofiert dartiber hinaus die Kollektoroberflache. Die abgelagerten Parti-
kel werden somit selbst Teil des Filtermediums (KRETZSCHMAR et al. 1999, O'MELIA & TILLER
1993).

Unter nicht favorisierenden Partikel-Partikel-Wechselwirkungen kdnnen sich bereits am Fil-
termedium abgeschiedene Partikel in Form eines Blocking-Effektes auswirken. Eine zuneh-
mende Bedeckung der Kollektoroberflache mit abgeschiedenen Partikeln wirkt sich hierbei in
einer Zunahme des Abscheidegrades aus. Die maximale Oberflachenbedeckung hangt da-
bei direkt von der Elektrolytkonzentration des Transportmediums ab. In Folge niedriger lo-
nenstarken bilden Partikel weitreichende elektrostatische AbstolRungskrafte aus (vgl. Ab-
schnitt 3.3), die eine Anndherung untereinander an der Kollektoroberflache verhindern. Infol-
gedessen konnen sich nur geringe Anteile an Partikeln an die Oberflachen anlagern
(KRETZSCHMAR et al. 1999, SONG & ELIMELECH 1993).

Sowohl das Ripening als auch das Blocking finden in den Modellen der Filtertheorie keine
Berlcksichtigung. Daruber hinaus bleibt im Rahmen dieser Arbeit anzumerken, dass die
Filtertheorie auf der Basis der in der gesattigten Zone dominierenden Prozesse entwickelt
wurde. In der ungesattigten Bodenzone ist damit zu rechnen, dass der Partikeltransport ent-
scheidend von weiteren fiir die gesattigte Zone nicht relevanten Prozessen beeinflusst wird.
Neben der hohen hydraulischen und hydrochemischen Instationaritdt der Bodenzone kommt
der Gasphase eine entscheidende Bedeutung im Hinblick auf die Partikelabscheidung zu.
Diese Prozesse werden in der Filtertheorie ebenfalls nicht berlicksichtigt. Eine Darstellung
der Wechselwirkung Partikel / Gas-Wasser-Grenzflache sowie die Auswirkungen auf das
Abscheideverhalten werden im folgenden Abschnitt 3.2.2 dargestellt.

3.2.2. Gas-Wasser-Grenzflache & Filmfluss

Neben den aus der gesattigten Zone bekannten und in der Filtertheorie bertcksichtigten Pro-
zessen, die die Partikelabscheidung beeinflussen, tritt in der ungesattigten Bodenzone ein
weiterer relevanter Randparameter hinzu. Partikel kénnen in der ungesattigten Zone an kon-
tinuierlichen und diskontinuierlichen Gas-Wasser-Grenzflachen sorbieren und somit im Falle
einer Stationaritat der Grenzflachen abgeschieden werden (WAN & TOKUNAGA 1998). Dieser
Prozess findet in verschiedenen industriellen Vorgangen wie z.B. der Abwasseraufbereitung
oder der Flotation eine praktische Anwendung (BAUER 1997, FREUND 1993). Dennoch be-
deutet eine Sorption der Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache nicht immer zugleich auch
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eine Immobilisierung. Erfolgt eine Sorption an einer kontinuierlichen, mobilen Grenzflache,
so fuhrt dies zu einer Verlagerung der Partikel entlang dieser Grenzflache (ABDEL-FATTAH &
EL-GENK 1998, CHOI & CORAPCIOGLU 1997). Vor allem im Zuge einsetzender Sickerwasser-
strome ist mit einer Mobilisierung der Grenzflachen zu rechnen. Im Falle einer Sorption an
einer Gasblase kann dies zu einer der Sickerwasserbewegung entgegen gesetzten Verlage-
rungsrichtung fihren (TsAl & LIN 2004, WAN & WILSON 1994a). GOLDENBERG et al. (1989)
beobachteten an stationdren Gasblasen eine durch anwachsende Flie3igeschwindigkeiten
bzw. Scherkrafte verursachte Bewegung von an der Gas-Wasser-Grenzflache sorbierten
Partikeln in Flief3richtung.

Die Partikelsorption ist Uber eine grol’e Bandbreite der Parameter Oberflachenladung, lo-
nenstarke, Sickerwasserrate sowie Oberflachenhydrophobizitadt weitestgehend irreversibel
(ABDEL-FATTAH & EL-GENK 1998). SCHAFER et al. (1998), WILLIAMS (1991) sowie WILLIAMS &
BERG (1992) konnten dabei zeigen, dass mit steigender lonenstarke eine Zunahme der Par-
tikelsorption an der Gas-Wasser-Grenzflache zu beobachten ist. Dies ist auf eine Abnahme
der abstoRenden Krafte zwischen Partikeln und Gas-Wasser-Grenzflache zurlckzuflihren
(vgl. Abschnitt 3.3). WAN & WILSON (1994a) flihrten Untersuchungen zur Sorption von hydro-
phoben und hydrophilen Latexpartikeln unterschiedlicher Oberflachenladung sowie biogenen
Partikeln durch. Es zeigte sich, dass mit steigender elektrophoretischer Mobilitat der Latex-
partikel der Wasserkontaktwinkel und somit die Oberflachenhydrophobizitdt abnimmt. Bioge-
ne Partikel zeigten eine dazu gegensatzliche Korrelation. Mit ansteigender elektrophoreti-
scher Mobilitat zeigte sich hierbei ein Anstieg im Wasserkontaktwinkel. In den Experimenten
wurden sowohl negativ geladene hydrophile Partikel als auch negativ geladene hydrophobe
Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache angelagert. Dabei zeigten hydrophobe Partikel eine
hohere Affinitat gegenlber der Gas-Wasser-Grenzflache als hydrophile Partikel. Dies konnte
in Untersuchungen von SCHAFER et al. (1998) bestatigt werden.

Sowohl die Sorption der hydrophoben als auch der hydrophilen Partikel war in den Experi-
menten von WAN & WILSON (1994a) irreversibel. Die Verlagerung eines vollstdndig in das
flussige Transportmedium eingetauchten Partikels hin zu der Gas-Wasser-Grenzflache, an
der es nur noch zu einer teilweisen Bedeckung der Partikeloberflaiche durch die flissige
Phase kommt, flhrt zu einer Veranderung der freien Gesamtenergie der Phasengrenzen
(ABDEL-FATTAH & EL-GENK 1998). Die freie Energie der Phasengrenzen vor (G4) [J] und nach
(G,) [J] der Partikelsorption an der Gas-Wasser-Grenzflache lasst sich durch nachstehende
Gleichungen beschreiben (BAUER 1997).

Gl. 32 G =04, +0,4,
Gl. 33 G, =0, (4, — A4, )+o,(4, -4, )+ oAy

Mit:  Ag = Blasenoberflache [m?] Ap = Partikeloberflache [m?]
Ay = Haftflache [m?] Osg = Grenzflachenspannung fest / gasformig [N/m]
0)4 = Grenzflachenspannung fliissig / gasformig [N/m]
0g = Grenzflachenspannung fest / fliissig [N/m]

Die Anderung der freien Energie AG ergibt sich bei konstantem Druck und Temperatur nach
Gl. 34.

Gl. 34 AG=G,-G =4,lc,~0,-0,)

4

Unter Einbeziehung der Young schen Gleichung (Gl. 35) (DORFLER 2002) ergibt sich Gl. 36.
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Gl. 35 O, =0, +0,C08¢

Mit: ¢ = Benetzungs- oder Randwinkel [°]

Gl. 36 AG =0, (COS(/) - I)AH

Eine Sorption der Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache ist nur moglich, wenn die freie
Energie der Phasengrenzen AG < 0 ist. Sowohl bei der Anlagerung hydrophober als auch
hydrophiler Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache kommt es zu einer Verringerung der
Gesamtoberflachenenergie, die jedoch fir hydrophobe Partikel starker negativ ist. Daraus
resultiert eine kapillare Retention des Partikels an der Grenzflache (ABDEL-FATTAH & EL-
GENK 1998, WAN & WILSON 1994a). Ebenfalls zeigten positiv geladene Partikel eine hdhere
Affinitat gegenlber der Grenzflache als negativ geladene Partikel.

PHILLIPS (1975) gibt fur die Gas-Wasser-Grenzflache positive Oberflachenpotenziale von 30
mV bis 130 mV an. Im Gegensatz dazu ermittelten GRACIAA et al. (1995) fir die Gas-
Wasser-Grenzflache in deionisiertem Wasser Zetapotenziale (vgl. Abschnitt 3.3.1) von -65
mV. Die pH-Wert abhangige negative Ladung der Gas-Wasser-Grenzflache ist auf Wasser-
stoffbriickenbindungen zwischen Hydroxylionen und den Wassermolekilen im Bereich der
Grenzflache zurlickzuflihren (WAN & TOKUNAGA 2002).

Eine Anlagerung negativ geladener Partikel an der ebenfalls negativ geladenen Gas-
Wasser-Grenzflache steht jedoch im Widerspruch zur klassischen DLVO-Theorie (vgl. Ab-
schnitt 3.3.2). Hierbei wirken zusatzlich zu den in der DLVO-Theorie berlcksichtigten van-
der-Waals-Kraften und elektrostatischen Kraften anziehende Krafte zwischen hydrophoben
Partikeln und der hydrophoben Gas-Wasser-Grenzflache (SCHAFER et al. 1998). Negativ
geladene hydrophile Partikel kdnnen durch hohe kinetische Energien die Energiebarriere
(vgl. Abschnitt 3.3.2) Uberwinden und nach Gl. 32 bis GI. 36 in einen energetisch gunstigeren
Zustand Ubergehen (CORAPCIOGLU & CHoOI 1996). Als weitere Moglichkeit fir eine Anlage-
rung nennen WAN & WILSON (1994a) das Auftreten anziehender Hydratationskrafte zwischen
den hydrophilen Partikeln und der Gas-Wasser-Grenzflache. Die Gasphase ist nichtpolar
und hydrophob, wobei die Dichte des Wassers im Bereich der Gas-Wasser-Grenzflache
niedriger ist, als im restlichen Teil der flissigen Phase. Die Dichte des Wassers im Bereich
der hydrophilen Partikeloberflache ist auf Grund der Anziehung zwischen den Wassermole-
kilen und der Partikeloberflache gréRer als die reine Wasserdichte. Eine Verarmung an
Wassermolekilen im Zwischenraum Partikel — Gas-Wasser-Grenzflache fuhrt zu einer Dich-
teverringerung und somit zu einer anziehenden Wechselwirkung.

Die Abscheidung der Partikel zeigte zusatzlich eine direkte Abhangigkeit von der Wassersat-
tigung. Mit abnehmendem Wassergehalt war eine Zunahme in der Partikelabscheidung zu
beobachten (LENHART & SAIERS 2002, MCGRAW 1996, SIM & CHRYSIKOPOULOS 2000, ULLUM
2001). WAN & WILSON (1994a) sowie WAN et al. (1994) fihren die Zunahme der Partikelab-
scheidung im Zuge abnehmender Sattigung auf eine Zunahme der Kontaktflache Gas-
Wasser zuriick. Mit abnehmendem Wassergehalt stehen somit potenziell mehr Sorpti-
onsplatze an der Gas-Wasser-Grenzflache zur Verfugung. SCHAEFER et al. (2000) konnten in
Untersuchungen zeigen, dass der Betrag der Gas-Wasser-Grenzflache eine Funktion der
Kapillarkrafte und der Wassersattigung des Systems darstellt. Bei frei gegen den Atmospha-
rendruck dranierenden Saulenexperimenten zeigte sich eine lineare Zunahme des Betrags
der Gas-Wasser-Grenzflache mit abnehmender Wassersattigung. Eine Veranderung des
Betrags der Gas-Wasser-Grenzflache in Abhangigkeit der Grenzflachenspannung konnte
nicht beobachtet werden.
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Abb. 9 links: Filmstraining und Filmfluss hydrophober und hydrophiler Partikel, rechts: Geschwindig-
keitsprofils innerhalb eines Sickerwasserfilms

Die Zunahme des Betrags der Gas-Wasser-Grenzflache mit abnehmender Wassersattigung
deckt sich mit den Beobachtungen von Kim et al. (1999). Zusatzlich zu der Gas-Wasser-
Grenzflache muss in der ungesattigten Bodenzone im Hinblick auf den Partikeltransport der
Filmfluss bzw. das Filmstraining berlcksichtigt werden (Abb. 9). Gravitationskrafte fiUhren auf
geneigten Flachen zu einer Instationaritat der Wasserfilme und verursachen somit den Film-
fluss. Dieser kann ebenfalls durch thermische Gradienten im Bereich der Oberflache der
Bodenmatrix verursacht werden. Die Bewegung der Wasserfilme steht in Abhangigkeit der
rickhaltendenen van-der-Waals-Krafte sowie der Grenzflachenspannungen. Der Filmfluss
wird zusatzlich von der Benetzbarkeit der Bodenmatrixoberflache beeinflusst (GOLOVIN et al.
2001, KonDpIC & DIEz 2003). Partikel kénnen in Abhangigkeit ihres Durchmessers in diesen
Wasserfilmen mit transportiert werden. Dabei werden Partikel mit abnehmendem Durchmes-
ser zunehmend starker verlagert. Dies steht im Widerspruch zu den Modellvorstellungen der
Filtertheorie (vgl. Abschnitt 3.2.1). Diese geht von einer Zunahme der Partikelabscheidung
mit abnehmendem Partikeldurchmesser (< 1 ym bei p, = 1,05 g/cm?) aus. Kleinere Partikel
erfahren dabei durch die Brown’sche Molekularbewegung mehr Kollisionen mit der Boden-
matrix, die zu einer Anlagerung fuhren.

Uberschreitet der Durchmesser der Partikel die Machtigkeit des Wasserfilms, werden die
Partikel durch Kapillarkrafte zurtick gehalten. In Untersuchungen von MCGRAW (1996) zeigte
sich, dass der Transport hydrophober Partikel starker von der Machtigkeit des Wasserfilms
beeinflusst wird als der Transport hydrophiler Partikel. Hydrophile Partikel werden demnach
von einem dinnen Wasserfilm umgeben. Dieser ermoglicht auch bei gréeren Partikelradien
und geringen Wasserfilmdicken ein Gleiten der Partikel auf der Gas-Wasser-Grenzflache
(Abb. 9 links). Die Unterschreitung eines kritischen Sattigungswertes flihrt zu einer Diskonti-
nuitat im Wasserfilm, die sich ebenfalls retardierend auf den Partikeltransport auswirkt. Diese
beiden Mechanismen der Partikelimmobilisierung werden unter dem Begriff Filmstraining
zusammengefasst.
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Die Effizienz des Filmstraining nimmt dabei mit abnehmender Kérnung der Bodenmatrix zu.
Bei gleichen Sattigungsgraden bilden sich im Vergleich zu einer grobkdrnigeren Bodenmatrix
in feinkérnigeren Substraten Wasserfilme mit einer geringeren Machtigkeit aus. Randpara-
meter, die zu einer Erhéhung des Wassergehalts und einer VergroRerung der Machtigkeit
der Wasserfilme flhren (z.B. einsetzende Regenereignisse), begunstigen hingegen eine
Partikelmobilisierung (LENHART & SAIERS 2002, WAN & TOKUNAGA 1997). VEERAPANENI et al.
(2000) konnten zeigen, dass bei kleinen Verhaltnissen Partikeldurchmesser / Filmdicke die
Partikelgeschwindigkeit nahezu linear mit ansteigender Partikelgréfie zunimmt. GréRRere Par-
tikel erreichen Regionen innerhalb des Films, in dem hdhere FlieRgeschwindigkeiten anzu-
treffen sind. Die FlieRgeschwindigkeiten nehmen hier mit zunehmendem Abstand von der
Matrixoberflache zu (Abb. 9 rechts). Liegt das Verhaltnis Partikeldurchmesser / Filmdicke im
Bereich ~ 0,7 — 1, so nehmen die Partikelgeschwindigkeiten mit zunehmendem Partikel-
durchmesser stark ab. Durch die Nahe der Partikeloberflache an der Grenzflache kann diese
durch die Partikelbewegung deformiert werden. Partikeldurchmesser / Filmdicke-
Verhaltnisse von 1 — 1,75 verhindern einen Partikeltransport. Die Partikel werden durch
Oberflachenspannungskrafte im Dreiphasenkontaktbereich Partikel — Wasser — Gasphase
zurlckgehalten. Liegen die Verhaltnisse Partikeldurchmesser / Filmdicke bei Werten Uber
1,75 kann auf Grund von wirkenden Gravitationskraften, die hier im Vergleich zu den Ober-
flachenspannungskraften dominieren, eine erneute Bewegung der Partikel hervorgerufen
werden.

3.3. Partikelstabilitat

Die Abscheidung von Partikeln an einer Kollektoroberflache erfolgt wie bereits in Abschnitt
3.2.1 beschrieben in zwei Stufen. Die Mechanismen, die in einem ersten Schritt flr eine Kol-
lision der Partikel mit der Bodenmatrix verantwortlich sind, wurden im Rahmen der Filtertheo-
rie bereits dargestellt. Dass es nun jedoch nach erfolgtem Kontakt auch zu einer Anlagerung
der Partikel kommen kann, ist abhangig von der vorhandenen Haftwahrscheinlichkeit. Die
Haftwahrscheinlichkeit stellt dabei eine Funktion der Art der Oberflachenladung sowie der
Ausbildung der elektrischen Doppelschicht der Partikel dar.

Zahlreiche im Sickerwasser vorhandene Partikel tragen auf Grund ihrer mineralogischen
Zusammensetzung eine Oberflachenladung. Diese resultiert zum einen aus dem Vorhan-
densein funktioneller Gruppen bei zahlreichen Silikaten, Karbonaten, Metalloxiden und -
hydroxiden sowie organischen Verbindungen (z.B. -OH, -COOH, -SH). Zum anderen kann
eine Oberflachenladung durch einen isomorphen, nicht ladungsgleichen Austausch von lo-
nen im Kristallgitter erzeugt werden (z.B. isomorphe Substitution von Si** durch A** in SiO,-
Tetraedern der Oberflachenschicht von Tonmineralen, (APPELO & POSTMA 1999)). Tonmine-
rale zeigen dabei ein sehr ausgepragtes Kationenaustauschvermdgen (BOLT & VAN RIEMS-
DIUK 1987, JASMUND & LAGALY 1993, VAN RIEMSDIJK & KOOPAL 1992). Die funktionellen Grup-
pen sind in ihrer Ladung in Abhangigkeit des pH-Wertes variabel. Bei niedrigen pH-Werten
ist durch den H*-Uberschuss im Sickerwasser mit einer Anlagerung der Hydroniumionen zu
rechnen. Hohere pH-Werte bewirken hingegen eine Deprotonierung der funktionellen Grup-
pen (CORNELL & SCHWERTMANN 1996). Auch bei Tonmineralen ist im Randbereich der Platt-
chenstruktur durch vorhandene OH-Gruppen mit einer pH-Wert abhangigen Oberflachenla-
dung zu rechnen (EVERETT 1992, JASMUND & LAGALY 1993, SCHINDLER & STUMM 1987). Mi-
nerale kdnnen somit bei unterschiedlichen pH-Werten sowohl positive als auch negative
Oberflachenladungen tragen. Vor allem Metalloxide zeigen dieses amphotere Verhalten.
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Zeigen Partikel bei einem bestimmten pH-Wert keine elektrokinetischen Reaktionen, so ent-
spricht dieser pH-Wert dem Point of zero charge (pH,.). Die Nettoladung des Partikels ist
hier null. Wird die Nettoladung dabei nur von H*- oder OH-Gruppen beeinflusst, so entspricht
dies dem Point of zero net proton charge (pPHpznpc). Als isoelektrischer Punkt (pHiep) wird hin-
gegen der pH-Wert bezeichnet, an dem die Partikel elektrokinetisch ungeladen sind (RYAN &
ELIMELECH 1996, SPOSITO 1992).

Eine Veranderung der vorhandenen Oberflachenladung bzw. die Erzeugung einer Oberfla-
chenladung kann des Weiteren durch die Sorption von organischem Kohlenstoff und spezifi-
sche Sorption oberflachenaktiver lonen (z.B. Tenside) hervorgerufen werden. Die Sorption
von Tensiden flhrt zum Aufbau einer Tensidadsorptionsschicht und somit zur Veranderung
der Eigenschaften der Oberflachenladung und der Oberflachenspannung (DORFLER 2002).
Die Sorption kationischer Tenside fihrt zu einer positiv geladenen Oberflache, die Sorption
anionischer Tenside zu einer negativ geladenen Oberflache (EVERETT 1992).

Sowohl Huminsauren als auch Fulvinsduren zeigen ein starkes Sorptionsverhalten gegen-
Uber Oxid- und Tonmineraloberflachen sowie gegeniiber anderen organischen Makromole-
killen (AVENA & KOOPAL 1998, JONES & BRYAN 1998). Die Sorption ist dabei abhangig von
den Parametern pH-Wert, lonenstarke, Konzentration und Typ des organischen Kohlen-
stoffs. Durch die Sorption von organischem Kohlenstoff an Partikeloberflachen kommt es zu
einer Abschattung der eigentlichen Partikelladung. Zuvor positiv geladene Partikel, die durch
die Huminstoffsorption eine negative Gesamtladung erhalten, kénnen auf Grund der nun
vorherrschenden absto3enden elektrostatischen Krafte gegenuber der Uberwiegend negativ
geladenen silikatischen Bodenmatrix nahezu unretardiert transportiert werden (DAvIS et al.
2002, FRANCHI & O'MELIA 2003, KRETZSCHMAR et al. 1995, MOSLEY et al. 2003, O'MELIA &
TILLER 1993, VAN RIEMSDIJK & KOOPAL 1992). Dariiber hinaus kann eine Verlagerung sowohl
organischer als auch anorganischer Schadstoffe, die an organischen Huminstoffpartikeln
sorbiert vorliegen, beglnstigt werden (ARTINGER et al. 2002, BURBA & VAN DEN BERGH 2002,
JOHNSON & AMY 1995, LENHART & SAIERS 2004). TOTSCHE et al. (1997) beobachteten in Ver-
suchsreihen jedoch auch eine Reduzierung der Mobilitdt von an organischen Partikeln ge-
bundenen polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffen, die durch eine Sorption der
organischen Partikel an anorganischen Bodenbestandteilen hervorgerufen wurde. CHEN &
SCHNITZER (1977) sowie GEORGI (1998) konnten zeigen, dass Huminsauren und Fulvinsgu-
ren dartber hinaus die Oberflachenladung des Wassers deutlich herabsetzen. Dies wirkt
sich unmittelbar auf die in Abschnitt 3.2.2 beschriebene Retentionswirkung der Gas-Wasser-
Grenzflache hinsichtlich des Partikeltransports aus.

3.3.1. Doppelschicht-Modell

Die Gesamtoberflachenladung, die sich aus den verschiedenen Anteilen aus funktionellen
Gruppen, lonenaustausch und Sorption von Huminstoffen und oberflachenaktiven Substan-
zen ergibt, fuhrt zu der Ausbildung eines elektrischen Feldes um die Partikel. Als Struktur-
prinzip dieses Feldes wirkt das der Elektroneutralitdt. Somit werden alle positiven Ladungen
durch negative Ladungen neutralisiert und umgekehrt. HELMHOLTZ (1879) entwickelte erst-
mals ein Modell zum Ladungsaufbau in der Grenzschicht Partikel / Elektrolytidsung. Danach
bildet sich an der Grenzflache Feststoff / Elektrolytldsung eine spezifische Ladungsstruktur
aus. Diese kann als Molekularkondensator beschrieben werden, der aus zwei ebenen
Schichten entgegen gesetzter Ladung besteht.

Die erste Schicht wird durch die Feststoffphase, die zweite durch die Elektrolytiésung darge-
stellt. Dabei wird jede positive Ladung von einer gleichen Anzahl negativer Ladungen kom-
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pensiert. Die sich bildende star-

Gouy-Chapman-Modell Stern-Modell re Flache wird auch als Helm-
(diffuse Doppelschicht) (Uberlager;r;%g;r;:r:?cr;iz)r&diffuser holtz-Schicht bezeichnet. Das
R0 ® starre Helmholtz-Modell ist je-

© © ©n o doch nur bei sehr hohen Elekt-

® © 8 © rolytkonzentrationen sowie am

o O 5 © o absoluten Temperaturnullpunkt

8 giltig. Bei Raumtemperatur

kommt es unter dem Einfluss
der thermischen Bewegung der
lonen in der Lésung zu dem
: Bestreben der Ladungen, sich
$ x—> gleichméaRig tber die Grenzfla-
Aubere Helmholzfidche che zu verteilen. Im Bereich
des starren Kondensators ent-

Abb. 10 Verteilung von Ladungen und Potenzialen an einer stehen dadurch Ladungsli-

Feststoff-Lésungs-Grenzflache (verandert nach MattHEss CKen. Im Bereich der Elektrolyt-
1994) I6sung entwickelt sich eine

Raumladungswolke, die die
Struktur einer diffusen Doppelschicht besitzt. Diese weiter entwickelte Modellvorstellung des
Molekularkondensators, die das Raumladungsmodell der diffusen Doppelschicht beinhaltet,
geht auf Gouy (1910) und CHAPMAN (1913) zurtick (Abb. 10).
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Eine Kombination der Modellvorstellungen nach Helmholtz und Gouy-Chapman fihrte STERN
(1924) durch. Der Molekularkondensator nach STERN (1924) besteht aus zwei Schichten, der
starren Helmholtz-Schicht und einer sich daran anschlieRenden diffusen Schicht. Der Poten-
zialverlauf setzt sich somit aus einem linearen und einem exponentiellen Anteil zusammen
(BEHRENS & BORKOVEC 1999, DORFLER 2002, EVERETT 1992, YARIV & CROSS 1979). Das
Potenzial an der Feststoffoberflache, das Nernst-Potenzial, berechnet sich nach dem Gouy-
Chapman-Modell aus der Oberflachenladung fur symmetrische Elektrolyte nach GlI. 37.
ZW o

Gl. 37 o =(8R.Te g,c*10° 0’5"‘sin _—
? ( Gr e ) 2R.T

Mit: o, = Oberflachenladungsdichte [A*s/m] Rs = molare Gaskonstante [J/mol*K]
F = Faradaykonstante [A*s/mol] Yo, = Oberflachenpotenzial [V]
€ = relative Dielektrizitatskonstante [-] z; = lonenwertigkeit [-]
€0 = absolute Dielektrizitatskonstante [A*s/V*m]

Das Oberflachenpotenzial kann nicht direkt gemessen werden. Stellvertretend wird haufig
das Zetapotenzial ¢ [V] ermittelt. Das Zetapotenzial entspricht dem Potenzial im Bereich ei-
ner Scherebene, an der ein Teil der diffusen Doppelschicht durch die Beschleunigung der
Partikel in Folge des Anlegens eines elektrischen Feldes abgestreift wird. Die Beschleuni-
gung der Partikel ist dabei proportional zum elektrischen Feld und zur Ladung der Partikel.
Da die Lage dieser Scherebene nicht eindeutig zu identifizieren ist, existiert keine eindeutige
Beziehung zwischen dem Oberflachenpotenzial und dem Zetapotenzial eine Partikels (EVE-
RETT 1992, RYAN & ELIMELECH 1996). RYAN & GSCHWEND (1994) geben eine naherungswei-
se Umrechnung der beiden Grofen an (Gl. 38).
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Mit zunehmender Entfernung von der Feststoffoberflache nimmt das Potenzial exponentiell
ab. Die Dicke der diffusen Doppelschicht hangt von der Konzentration und Wertigkeit der in
der Elektrolytldsung geldsten lonen sowie von der Dielektrizitdtskonstanten der Elektrolytlo-
sung ab. Sie nimmt mit zunehmender lonenstarke der Elektrolytldsung ab. Die Dicke der
Doppelschicht 1/k ergibt sich nach DEBYE & HUCKEL (1923) aus Gl. 39.

Gl. 38 l//npp ;l//npk = é: + (64,7*1041{0’285 - 1)

Mit:  Wopp = Oberflachenpotenzial Partikel [V]  Wop = Oberflachenpotenzial Kollektor [V]

K = Debye-Hlckel-Parameter [1/m] ¢ = Zetapotenzial [V]
1
Gl. 39 L
K 2F?1
Mit: | = lonenstarke der Elektrolytldsung [mol/m?]

Die Mdglichkeit der Annaherung eines Partikels an eine Kollektoroberflache oder die Anna-
herung zweier Partikel hangt direkt von der Ausdehnung der diffusen Doppelschicht ab. Po-
tenziale groRer null bewirken eine AbstolRung der beiden Feststoffkdrper voneinander. Eine
Annaherung kann dennoch unter Einwirkung kinetischer Energie, z.B. durch Stromungs-
energie, stattfinden.

3.3.2. DLVO-Theorie

Neben den zuvor beschriebenen elektrostatischen abstoRenden Doppelschichtkraften wirken
auf die im Sickerwasser befindlichen Partikel weitere Krafte. Zum einen beeinflussen anzie-
hende van-der-Waals-Krafte die Partikelanlagerung. Zum anderen wirkt sich im Nahbereich
der Partikel (Angstrom-Bereich) die abstoende Kraft der Elektronenorbitale in Form der
Born-AbstoRung aus. Befinden sich die Elektronen in nichtbindenden Orbitalen, so resultie-
ren daraus AbstoRungskrafte (EVERETT 1992, MCDOWELL-BOYER et al. 1986, YARIV & CROSS
1979). Die Stabilitat der Partikel ergibt sich aus der Gesamtwechselwirkung Vr [J] der anzie-
henden Krafte VA [J] und der abstolienden Krafte Vg [J] (Gl. 40).

Gl. 40 V, =V, +V,

Als stabil werden Partikel in diesem Zusammenhang bezeichnet, wenn sie nicht dazu nei-
gen, ihren Dispersionszustand zu verandern. Es findet weder eine Koagulation untereinander
noch eine Sorption an der Bodenmatrix statt. DERJAGUIN & LANDAU (1941) sowie VERWEY &
OVERBEEK (1948) entwickelten unabhangig voneinander ein physikalisches Modell zur Er-
mittlung der Partikelstabilitat (DLVO-Modell). Mittels dieses Modells wurde eine quantitative
Bestimmung des Gleichgewichts zwischen anziehenden und abstoRenden Kraften zwischen
Partikeln bzw. zwischen Partikel und Bodenmatrix ermdglicht. In der Modelltheorie wird dabei
das Energiepotenzialprofil als die Summe aus anziehenden und abstoRenden Kraften Gber
die Entfernung zwischen zwei Oberflachen beschrieben.

Die Modelltheorie der klassischen DLVO-Theorie beschrankt sich auf die Einbeziehung der
elektrostatischen Krafte, der van-der-Waals-Krafte sowie der Born-AbstoRung. Untersuchun-
gen von BEHRENS et al. (1998) zeigen, dass die klassische DLVO-Theorie Aggregationsraten
fur Partikel mit einer hohen Oberflachenladung unterschatzt. Fir schwach geladene Partikel
zeigt sich eine bessere Ubereinstimmung. Dariiber hinaus kann mit der DLVO-Theorie nicht
der Einfluss einer Sorption von oberflachenaktiven Substanzen, die zu einer Veranderung
der Oberflachenladung fuhren, prognostiziert werden (PERIGAULT 2001). Die Remobilisierung
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von Partikeln auf Grund wechselnder hydrochemischer Randbedingungen kann ebenfalls
nicht auf Basis der DLVO-Theorie beschrieben werden (BERGENDAHL & GRASSO 1999, Mc-
DOWELL-BOYER 1992, RYAN & ELIMELECH 1996).

In weiter entwickelten Ansatzen (extended DLVO-Theorie) finden zusatzliche ,nicht-DLVO-
Krafte, die im Nahbereich der Partikel wirken, Bertcksichtigung. Dazu z&hlen vor allem
Hydratationseffekte, Wechselwirkungen auf Grund hydrophober Effekte, Wasserstoffbri-
ckenbindung, sterische Wechselwirkungen auf Grund von Sorption von Polymerstrukturen
sowie Lewis-Saure/-Base-Wechselwirkungen. Diesem Ansatz liegt unter anderem die An-
nahme zu Grunde, dass die Struktur des Wassers einen signifikanten Einfluss auf die Parti-
kel-Partikel-Wechselwirkung bzw. Partikel-Kollektoroberflache-Wechselwirkung  besitzt
(GRASSO et al. 2002, MANCIU & RUCKENSTEIN 2001, SPITZER 2003). Nicht-DLVO-Krafte sind
bisher jedoch nicht vollstandig verstanden (BERGENDAHL & GRASSO 1999, KRETZSCHMAR et
al. 1999, RYAN & ELIMELECH 1996). Zusatzlich zu den thermodynamischen Einflissen wird
die Anlagerung von Partikeln durch die hydrodynamischen Randbedingungen des Systems
(z.B. Mobilisierung durch Scherkrafte) beeinflusst (BERGENDAHL & GRASSO 2000).

Die Annaherung eines kugelférmigen Partikels an eine ebene Kollektoroberflache, die mit
der Anlagerung von Partikeln im Sickerwasser an die Bodenmatrix vergleichbar ist, wurde
von SPIELMAN & CUKOR (1973) beschrieben. Die anziehende van-der-Waals-Kraft kann dabei
nach Gl. 41 berechnet werden.

h 4,

h,+d, ) d,6 "t

Gl. 41 v, = A 2 |G 7 2
6 h hy hy+d,

pk

Mit:  hpy = Abstand zwischen Partikel und ebenem Kollektor [m]

Die entsprechende repulsive Kraft Vg flr diesen Modellansatz, die sich aus der elektrostati-
schen Abstolung der diffusen Doppelschicht Vpp, [J] (Gl. 42) (SPIELMAN & CUKOR 1973) und
der Born-AbstoBung Vg [J] (Gl. 43) (RUCKENSTEIN & PRIEVE 1973) zusammensetzt, kann
nach Gl. 44 ermittelt werden (MCDOWELL-BOYER et al. 1986).

g ¢e,d —h
Gl. 42 Voo, =— 20 : Y opp¥ opk ln(l+e Idpk)
(4d +h 3d —h
Gl. 43 VB:AH ( L ”"J
7560\ d,+hl, b
Gl. 44 Ve =Vopr +V5

Mit:  H = Born-Parameter [m]

Die Hamaker-Konstante beschreibt die unterschiedliche Wechselwirkung zwischen Partikel
und Kollektor im Hinblick auf ihre Anziehungs- und ihre AbstolRungskrafte. Die Anziehungs-
krafte sind dabei weitreichender als die Abstollungskrafte (DORFLER 2002). Die AbstolRungs-
krafte sind jedoch zusatzlich von der Ausdehnung der diffusen Doppelschicht abhangig. Die
Hamaker-Konstante ist materialabhangig. Ihre Werte hangen von der Dichte und der Polari-
sierbarkeit des jeweiligen Materials ab. Sie liegen zumeist in einem Bereich zwischen 10
und 107" Joule, organische Materialien weisen geringere Werte auf. Die Hamaker-Konstante
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ist jedoch vollig unabhangig von der ionaren Zusammensetzung der Elektrolytidsung (STUMM
& MORGAN 1996).

Fiar die Modellvorstellung der Annaherung zweier Platten, die von dem zuvor vorgestellten
Modell abweicht, ergeben sich fiir die Berechnung der anziehenden Krafte zwischen zwei
Platten nach STuMM & MORGAN (1996) folgende Gleichungen:

A
Gl. 45 V,=
1271,
Mit:  hp, = Abstand zwischen zwei Platten [m]

2
64n k,T zevy, -
Gl. 46 AR LT pre N ST | R
K 4k, T

Mit: e, = Elementarladung [A*s] ns = Anzahl der lonenpaare pro Volumen [n*s]

Per Konvention erhalten die abstoRenden Krafte in der DLVO-Theorie ein positives Vorzei-
chen, die anziehenden Krafte erhalten ein negatives Vorzeichen. Abb. 11 zeigt die Darstel-
lung einer DLVO-Modellierung. Dabei ist die Gesamtwechselwirkung Vr als Vielfaches von
ksT (Produkt Boltzman-Konstante und Temperatur) gegen die Entfernung zwischen Partikel
und ebener Kollektoroberflache aufgetragen. Sowohl die anziehenden van-der-Waals-Krafte
als auch die abstolenden elektrostatischen Krafte sind eine Funktion des Abstands der
wechselwirkenden Teilchen. Dabei nimmt die van-der-Waals-Dispersionsenergie pro Fla-
cheneinheit nach Gl. 45 mit dem inversen Quadrat des Abstands zweier gegenuberliegender

Oberflachen ab  (SPOSITO
60 , 1998).
|| [ Energiebarriere | !
|| Bei sehr geringen Partikel-

40 -

20

Kollektor-Abstanden Uberwie-
gen die anziehenden gegen-

Uber den abstolenden Kraften.
Es bildet sich ein Energiemini-
mum (primdres Minimum) aus,

-20 A

V1/keT
o
|
1
1
]
1

in dem Partikel stabil angela-
401 /’\ van der Waals-Anziehun P
/ 9 gert werden kénnen (CORNELL
-60 ! & SCHWERTMANN 1996, YARIV
0.10 1.00 10.00 100.00 1000.00 10000.00

& CROSs 1979). Eine noch wei-
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Abb. 11 Modellierung der Gesamtwechselwirkung Vi/kgT flr
PartikelgréRe 6 pm, lonenstarke 1*10° molll, Zetapotenzial
(Partikel und Kollektor) -30 mV, Temperatur 18°C, Hamaker

Um eine Anlagerung im prima-
Konstante 1*10°%° Joule g gimp

ren Minimum zu erfahren,

muissen die Partikel zunachst
eine Energiebarriere Uberwinden. Die Hohe und Ausbildung der Energiebarriere hangt von
der lonenstarke der Elektrolytldsung, der Oberflachenladung von Partikel und Kollektor sowie
von Sorptionsprozessen ab. Niedrige lonenstarken und hohe Oberflachenladungen bewirken
eine breite Ausdehnung der diffusen Doppelschicht (vgl. Gl. 39) und beginstigen somit die
Ausbildung einer Energiebarriere. Je nach Anteil der anziehenden Kréfte kann diese jedoch
bei z.B. hohen lonenstarken und geringen Oberflachenladungen auch vollstandig fehlen. Das
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Fehlen der Energiebarriere

Hohe der Energiebarriere (Vima/ksT) fuhrt zu ,favorisierenden Be-
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1.6-03 1 gerung (O'MELIA 1987). Die
Eoa Uberwindung der Energiebar-
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Abb. 12 Kollisionseffizienz in Abhangigkeit der Energiebarriere gie der Partikel erfolgen (EVE-

1.E-02 -

Kollisionseffizienz [%]

RETT 1992). Die entsprechen-
den Transportmechanismen, die eine Uberwindung der Energiebarriere ermdglichen, wurden
in Abschnitt 3.2.1 dargestellt. Des Weiteren erfolgen Anlagerungen durch in der Natur haufig
auftretende geochemische Heterogenitaten der Bodenmatrix, die zu kleinrdumigen Variatio-
nen in der Oberflachenladung flihren. Geochemische Heterogenitaten werden durch das
unmittelbare Nebeneinander einer Vielzahl gesteinsbildender Minerale mit unterschiedlicher
Oberflachenladung, durch Coatings auf Mineraloberflachen, durch Licken bzw. Fehler im
Kristallgitter der Minerale sowie durch spezifische Sorption oberflachenaktiver Stoffe und
organischen Kohlenstoffs verursacht (ADAMCZzYK et al. 2001, BHATTACHARJEE et al. 2002,
ELIMELECH et al. 2000, KRETZSCHMAR et al. 1999). Eine Energiebarriere von > 20 VT/kgT
bewirkt eine Stabilisierung der Partikel. Sie kdnnen sich nicht im primdren Minimum anlagern
(MCDOWELL-BOYER et al. 1986, RYAN & ELIMELECH 1996, STUMM & MORGAN 1996).

In weiterer Entfernung zur Kollektoroberflache kann es bei mittleren lonenstarken zu einer
Anlagerung im sekundéren Minimum kommen (EVERETT 1992). Dazu mussen die Partikel
die Energiebarriere nicht Uberwinden. Die Anlagerung von Partikeln im sekundaren Minimum
mit einer Tiefe von einigen wenigen kgT weist deutlich schwachere Bindungskrafte im Ver-
gleich zum primaren Minimum auf. Partikel kdnnen aus diesem schwacheren Energiemini-
mum durch Einwirkung von Scherkraften (z.B. einsetzende Regenereignisse) remobilisiert
werden. Die Mobilisierung von Partikeln durch physikalische Krafte wurde von BERGENDAHL
& GRASSO (2000), KAPLAN et al. (1993) sowie RYAN & GSCHWEND (1994) untersucht. Auch
das sekundare Minimum ist nicht in allen Fallen ausgebildet (MCDOWELL-BOYER et al. 1986,
KRETZSCHMAR et al. 1999). Eine Ausbildung des sekundaren Minimums hangt direkt von der
Hohe der Hamaker-Konstanten sowie von dem Durchmesser der Partikel ab (STuMM &
MORGAN 1996). Die HOhe der Energiebarriere wirkt sich unmittelbar auf die Kollisionseffi-
zienz aus. RUCKENSTEIN & PRIEVE (1973) definieren die Kollisionseffizienz Py [-] nach Gl.
47.

_[ (VoL +V4 ) j

Gl. 47 Py=e -

Mit steigender Hohe der Energiebarriere geht eine Verringerung der Kollisionseffizienz ein-
her (Abb. 12). Dabei beschreibt der Begriff Kollisionseffizienz die Anzahl der Kollisionen
zwischen Partikel und Kollektor, die in einer Anlagerung resultieren.
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4. Theoretische Grundlagen des Modells SMART

Die im vorherigen Kapitel vorgestellten Modellansatze der Filtertheorie erméglichen Aussa-
gen Uber das Transportverhalten von Partikeln in der ungeséattigten Bodenzone. Die Frage,
ob damit jedoch auch in allen Fallen ein relevanter partikelgebundener Schadstofftransport
einhergeht, lasst sich nicht ohne weiteres beantworten. Die Sorption von organischen
Schadstoffen an die mobile Partikelfraktion hangt sowohl von schadstoffspezifischen als
auch von partikel- sowie substratspezifischen Randparametern ab. Ob eine Sorption von
organischen Schadstoffen an mobilen Feststoffpartikeln auch gleichzeitig zu relevanten par-
tikular transportierten Schadstofffrachten fuhrt, soll in der in Kapitel 7 durchgefihrten Szena-
rienmodellierung unter Betrachtung verschiedener Randparameter abgeschatzt werden. Fir
diese Szenarienmodellierung wurde das von der Universitdt Tubingen im Rahmen des
BMBF-Projektes 02WP0198 weiter entwickelte numerische Programm SMART (Version
SMART 2202BETA) verwendet (FINKEL et al. 1998a, b, FINKEL 1999, FINKEL et al. 1999).

Das Modell SMART (Strom-
Sehadonsherd réhrenmodell flr advektiven
f?ff{ritﬂ‘é‘ﬂ"ei?:c'hmm und reaktiven Transport), das

/ auf dem Ansatz von DAGAN &
CVETKovIC  (1996) beruht,
betrachtet die Schadstoffaus-
breitung entlang von Strom-
réhren, deren Ausrichtung
dem Strémungsfeld des Si-

Heterogene Bodenmatrix
(Lithologie, KorngroRen)

l Heterogenes Fliefeld

_ Stromréhren ckerwassers entspricht
=== (inkl. partikelge- , .
tragener Transport) (Lagrange‘scher Ansatz). Die-

Festphase Fliissigphase

n;ra;ri;e -

Diffusiv ge- L Geh‘sstel Advgktion

se Stromréhren werden von
zwei Kontrollebenen, einer
B Injektionsebene und einer
i e Ebene, die dem Ort der Beur-
Abbauprozesse (untorstromiger 2" teilung entspricht, begrenzt
Redoxreakionen Hontrollauersehnit (BOLD 2004) (Abb. 13). Der
Stofftransport zwischen die-
sen beiden Kontrollquerschnit-
ten wird in Abhangigkeit der
Verweilzeit eines konservativen Tracers auf dieser FlieRstrecke beschrieben. Aus dieser
Verweilzeit wird eine Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion (pdf) ermittelt, die alle Einflisse ei-
nes heterogenen Stromungsfeldes beinhaltet. Diese Funktion beschreibt den konservativen
Transport im Stromungsfeld zwischen den beiden Kontrollebenen. Die Berechnung der
Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion g(t) [1/s] aus den Daten der Tracerdurchbruchskurve wird
in Abhangigkeit, ob es sich um einen Dirac Input (= einmalige Peakdosierung) (Gl. 48) oder
um einen konstanten Input (=Dauerdosierug) (Gl. 49) handelt, nach den folgenden Gleichun-
gen durchgefuhrt.

o
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Abb. 13 Schematischer Aufbau des Stromréhrenmodells (BoLD
2004, FINKEL 1999)

Gl. 48 g(r)=— <

Z[CM (t1+1 — )]
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C1+1 — Cl
t,,, —t
Gl. 49 g(r)=—"1—"
C'INP

Dabei entspricht C, [mg/l] der gemessenen Tracerkonzentration zum Zeitpunkt t [s]. Cinp
[mg/1] stellt die konstante Tracerinputkonzentration dar (BoLD 2004).

Die Anwendung von SMART implementiert dabei die folgenden Voraussetzungen:

1.
2.

Das Strémungsfeld ist zeitlich invariant.

Hydraulische Heterogenitaten kénnen durch die Variabilitdt der Stromungsgeschwin-
digkeit beschrieben werden.

Porenskalige Dispersion sowie molekulare Diffusion zwischen den einzelnen Strom-
rohren kann vernachlassigt werden.
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Abb. 14 Modellkonzept von SMART (BoLD 2004)

In dem Modell SMART wird die
nun erhaltene pdf-Funktion mit
einer Reaktionsfunktion ver-
knipft. Die Verknlpfung der
pdf-Funktion mit den Ergebnis-
sen der Reaktionsfunktion fuhrt
zu der Schadstoffkonzentration
am Ort der Beurteilung (Abb.
14). Die Reaktionsfunktion er-
mittelt Konzentrationsprofile der
Schadstoffe entlang der Strom-
réhren. Diese Profile werden
durch einen 4-stufigen Prozess
berechnet. In einem ersten
Schritt wird die Retardation des
advektiven Transports berlck-
sichtigt. Dazu werden lediglich

Gleichgewichtssorptionspro-
zesse berilcksichtigt. Bei der
hier angewendeten ,parcel tra-
cking Methode* wird die Mas-
senverteilung der Schadstoffe
entlang einer Stromréhre durch
eine Sequenz von aneinander
hangenden Einzelpaketen be-

schrieben. Im zweiten Schritt wird die Schadstoffmasse der Einzelpakete in die entsprechen-
den Modellzellen Ubertragen. Der dritte Schritt beinhaltet die Berechnung der Nichtgleichge-
wichtsreaktionen in der Modellzelle. Dabei wird jede Modellzelle als ein unabhangiges Batch-
System betrachtet. Im vierten Prozessschritt wird die geanderte Schadstoffmasse aus der
Modellzelle in die Einzelpakete zurtick Ubertragen (BoLD 2004). Das Model SMART ermdg-
licht die Modellierung der folgenden den Transport von organischen Schadstoffen beeinflus-

senden Prozesse:
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1. Sorption von Schadstoffen an der Festphase (Sorptionsgleichgewicht und —kinetik)
2. Einfluss von Partikeln unterschiedlicher Sorptionseigenschaften und Grofie

3. Sorption/Desorption von Schadstoffen an unterschiedlichen Partikeln (Sorpti-
onsgleichgewicht und —kinetik)

4. praferenzielle FlieBwege
5. Abbau

Der Schwerpunkt in der in Kapitel 7 durchgefiihrten Szenarienmodellierung liegt auf dem
Aspekt des partikelgebundenen Schadstofftransports. Die Modellierung stellt somit eine Er-
ganzung der im Rahmen dieser Arbeit durchgeflihrten Bewertung der Partikelmobilitat in der
ungesattigten Bodenzone um den Gesichtspunkt der Wechselwirkung Partikel / Schadstoff
dar. Aus diesem Grund werden die theoretischen Grundlagen der praferenziellen FlieRwege
und des mikrobiellen Abbaus vernachlassigt. Sie sind in BOLD (2004 ) dargestellt.

Das Sorptionsmodul beinhaltet
neben dem Gleichgewichts-
o sorptionsansatz (lineare und
o \ nicht-lineare Sorptionsisother-
’gelésteSchadstoﬁe‘ men) ein Intrapartikeldiffusi-
onsmodell, das fir die Be-
schreibung des Sorptions- und

| mobile / immobile o
Feststoffphase

1
sorbierte
Schadstoffe

Intrapartikelpore

’ mobiles Sickerwasser ‘ Desorptionsverhaltens  hydro-

® phober organischer Schadstof-

O o fe verwendet wird (Abb. 15). Mit

\ @) dem Intrapartikeldiffusionsmo-

Schadstoffe: sorbiert an Partikeln — mobil dell konnen dabei sowohl die

I sorbiert an Bodenmatrix — immobil Wechselwirkung der organi-
schen Schadstoffe mit der Bo-
denmatrix als auch mit mobilen
/ immobilen Feststoffpartikeln
simuliert werden. Dabei wird
von einer vollstandigen Wassersattigung der Poren unabhangig vom Sattigungsgrad des
Modellsystems im Interpartikelporenraum ausgegangen. Mittels dieses Modells wird das
Sorptions-/Desorptionsverhalten als ein kinetischer Prozess beschrieben. Dieser wird durch
den diffusiven Transport der Schadstoffe durch die tortuosen Intrapartikelporen limitiert. Der
eigentliche Sorptions-/Desorptionsprozess wird durch seine schnelle Kinetik als Gleichge-
wichtsreaktion betrachtet. Die Verringerung der Diffusion durch die Tortuositat der Intraparti-
kelporen kann nach GRATHWOHL (1998) wie folgt beschrieben werden:

Gl. 50 D, =D,e

Abb. 15 Intrapartikeldiffusion bei der Schadstoff-Partikel- &
Schadstoff-Bodenmatrix-Wechselwirkung

wobei D¢ [Mm?/s] dem effektiven Diffusionkoeffizient, Dyq [m?/s] dem aquatischen Diffusion-
koeffizient, € [-] der Intrapartikelporositat und m [-] einem empirischen Exponenten entspricht.
Bei der Betrachtung des Sorptions-/Desorptionsverhaltens der Schadstoffe ist es zusatzlich
wichtig, mineralogische Heterogenitaten der lithologischen Komponenten zu bertcksichtigen.

Das Partikelmodul betrachtet die kinetisch limitierte Schadstoff-Partikel-Wechselwirkung. Es
wird dabei von einer erfolgten Equilibrierung des Schadstoffs mit sowohl der Partikeloberfla-
che als auch mit dem Intrapartikelporenraum der Partikel bereits in der Quelle ausgegangen.
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Stark sorptive organische Schadstoffe weisen durch die Equilibrierung mit den Partikeln ei-
nen hohen partikular gebundenen Anteil auf. Der Schadstoffanteil, der im Intrapartikelporen-
raum desorbiert wird, muss in Abhangigkeit des Partikeldurchmessers eine grof3e Diffusions-
trecke Uberwinden, bevor ein Austritt aus dem Partikel moglich ist. In Abhangigkeit der Si-
ckerwassergeschwindigkeit kann die Transportzeit eines Partikels durch die Bodenzone bis
ins Grundwasser deutlich unter der Zeit liegen, die der Schadstoff zur Uberwindung dieser
Diffusionsstrecke bendtigt.

Dieses Verhaltnis von Transportgeschwindigkeit zu Reaktionsgeschwindigkeit lasst sich
durch die Damkaohler-Zahl (D, parikel [-]) fUr Intrapartikeldiffusion nach Gl. 51 bis Gl. 53 aus-
dricken (BoLD 2004, JENNINGS & KIRKNER 1984, GRATHWOHL 1998, VAN DE WEERD et al.
1998):

Gl. 51 Da,Partikel = ;;‘/;
00 1 . Da _
Gl. 52 Agy = —ln[izZ—zexp(— nzﬂzz{—z"pjﬂ/r
. n=1 n r
D
Gl. 53 = <A
" oe+K,(-8)p
Gl. 54 R,=(+K,*p)e
Gl. 55 a,=(+K,*p)
Mit: /ldlf. = Reaktionsratenkonstante [s] 7 = mittlere Verweilzeit [s]
n = Summenparameter [-] r = Radius Partikel [m]
Dapp = scheinbarer Diffusionskoeffizient [m?/s] € = Intrapartikelporositat [-]
D= effektiver Diffusionskoeffizient [m?#/s] p = Feststoffdichte [kg/m?]
Rp = retardierte Porendiffusion [-] ax = Kapazitatsfaktor [-]

Kgp = Verteilungskoeffizient Schadstoff — Partikel [m3/kg]

Aus Gl. 54 ergibt sich ein Mal} fur die retardierte Porendiffusion R, (FORSTNER & GRATHWOHL
2002). Der Kapazitatsfaktor ax, der das Aufnahmevermdgen eines Partikels an geldsten und
sorbierten Schadstoffkonzentrationen beschreibt, lasst sich nach Gl. 55 darstellen (SUSSET
2004).

Fir lange Zeiten (Fourier-Zahl [-]: Dapp*ti/r> > 0,05) konnen die hdheren Glieder (n > 1) der
Reihenentwicklung (Gl. 52) vernachlasigt werden. Die Damkohler-Zahl ist in diesem Fall
durch eine Langzeitapproximation abschatzbar (FORSTNER & GRATHWOHL 2002, GRATHWOHL
1998) (Gl. 56). Fur kurze Zeitrdume (Fourier-Zahl < 0.15) gilt fur die Ermittlung der Damkdoh-
ler-Zahl nach GRATHWOHL (1998) & SUSSET (2004) die in Gl. 57 dargestellte Kurzzeitappro-
ximation.

((/v,) . .
Gl. 56 D = Langzeitapproximation

a,Partikel 2
1/—111(6/72' )+7[2 *Daéjp

t, r

Mit:  t = I/v, = Kontaktzeit Partikel / Wasser [s] | = Lange der Bodensaule [m]



4. Theoretische Grundlagen des Modells SMART 43

(I/v,)

Gl. 57 D, Partikel = Kurzzeitapproximation
’ D
_ln|i1_6* W*tk}
r2¥r
1/

Iy

Bei Damkoéhler-Zahlen > 100 und der Annahme eines linearen Sorptionsmodells kann sich
auf Grund der im Vergleich zur Reaktionszeit groRen Transportzeit ein Gleichgewicht zwi-
schen den Schadstoff beladenen Partikeln und dem Umgebungsmedium einstellen (BOLD
2004, JENNINGS & KIRKNER 1984). Der intrapartikuldar gebundene Schadstoff hat ausreichend
Zeit, um aus dem Partikel heraus zu diffundieren. Mit zunehmendem Partikeldurchmesser
bendtigen die Schadstoffe eine zunehmend langere Zeit, um aus den Partikeln heraus zu
diffundieren. Es stellt sich im Vergleich zu kleineren Partikeldurchmessern bei gleich blei-
bender Transportgeschwindigkeit der Partikel im Sickerwasser kein Gleichgewicht ein. Nach
BoLD (2004) muss die Sorptions-/ Desorptionskinetik der Partikel-Schadstoffwechselwirkung
fur Damkdohler-Zahlen zwischen 0,01 und 100 betrachtet werden. Hochsorptive Schadstoffe
werden unter starken Ungleichgewichtsbedingungen nahezu vollstandig intrapartikular mit
den mobilen Partikeln im Sickerwasser zum Ort der Beurteilung transportiert. Bei Damkaohler-
Zahlen < 0,01 tritt ein entkoppelter Transport auf. Dies bedeutet, dass die partikelgebunde-
nen Schadstoffe vollstdndig zum Ort der Beurteilung gelangen kénnen. Die Transportzeit
dominiert hierbei so stark, dass innerhalb der Sickerstrecke keine Diffusion der Schadstoffe
aus den Partikeln heraus mdglich ist.

Der Partikeltransport erfolgt auf Basis der pdf-Funktion entlang des Stréomungsfeldes der
Stromréhren (BoLD 2004). Die Einzelprozesse der Partikelabscheidung der ungesattigten
Zone werden hierbei nicht bertcksichtigt. Eine Partikelabscheidung kann lediglich durch die
Eingabe eines Filterfaktors simuliert werden. Dieser Filterfaktor ist auf Grund der zeitlichen
Modelldiskretisierung als A [1/s] definiert. Der Filterfaktor stellt dabei ein MaR flir die Auswir-
kungen der Gesamtheit aller in der ungesattigten Zone an der Abscheidung von Partikeln
beteiligten Prozesse dar. Eine Ermittlung der Partikelabscheidung auf Grund der Implemen-
tierung dieser Einzelprozesse ist mit dem Modell SMART nicht mdglich. Der unter gegebe-
nen Randbedingungen resultierende Filterfaktor ist anhand des Modells nicht zu berechnen.
Er muss in zuvor durchgefihrten Versuchsreihen zum ungesattigten Partikeltransport ermit-
telt werden.

Filterfaktoren flr typische Kombinationen von hydraulischen und hydrochemischen Randpa-
rametern wurden im Rahmen dieser Arbeit experimentell bestimmt, und kénnen in eine wei-
tere Modellierung miteinbezogen werden (vgl. Kapitel 6). Als weitere partikelrelevante Para-
meter kdnnen die Partikelgrofle, Partikelkonzentration sowie die Partikellithologie inklusive
Verteilungskoeffizienten definiert werden. Diese wirken sich jedoch lediglich auf die Sorpti-
onswechselwirkung Schadstoff / Partikel, nicht aber auf den Partikeltransport aus. Eine de-
taillierte Beschreibung der Einzelprozesse und weitere Informationen zur Modelltheorie sind
in BOLD (2004) dargestellt.
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5. Methodik

5.1. Labortestverfahren

Fir die Quantifizierung des partikularen Ruckhaltevermogens von Béden wurde im Rahmen
dieser Arbeit ein geeignetes Labortestverfahren entwickelt. Der Aufbau der verwendeten
Saulenversuchsanlage ist in Abb. 16 dargestellt.

Die Saulenversuchsanlage besteht weitestgehend aus PVC-Materialien. Fir die Versuchs-
reihen mit dem organischen Schadstoff Phenanthren kamen Edelstahlsaulen, Schlduche aus
Viton sowie Ablaufe aus Glasmaterialien zum Einsatz. Die Saulen haben eine Lange von
0,30 m und einen Durchmesser von 0,10 m. Die Fullhéhe des Substrates betragt 0,20 m. Der
ungesattigte Fluss und somit moglichst naturnahe Verhaltnisse werden durch eine Bereg-
nung der Saulen simuliert. Die Beregnung erfolgt dabei Uber 37 hypodermische Nadeln
(Braun Sterican 0,4 x 12 mm). Die Partikel-/Schadstoffdosierung erfolgt tber einen Bypass.
Die dosierten Partikel wurden zuvor mit den in Abschnitt 5.2 beschriebenen Methoden hin-
sichtlich ihrer Partikeleigenschaften und ihrer Konzentration charakterisiert. Mittels einer pe-
ristaltischen Pumpe wurden verschiedene Beregnungsintensitaten und -intervalle simuliert.
Am Saulenauslauf draniert das Sickerwasser frei gegen Atmospharendruck. Das Ublicher-
weise bei ungesattigten Saulen durchgefiihrte Anlegen eines flr die Bodenzone typischen
Potenzials ist hier nicht méglich. Fir dieses Verfahren ware es erforderlich, am Saulenende
eine Membranplatte einzufugen, die jedoch eine Filterwirkung auf die zu untersuchenden
kolloidalen Partikel hatte. Um eine Erosion des Sedimentes zu verhindern, wurde am Saule-
nende ein Nylonnetz eingefugt. Die Proben werden in Fraktionensammlern zeitaufgeldst ge-
sammelt und anschlieBend mit den in Abschnitt 5.2 beschriebenen Methoden analysiert.
Parallel zu den Versuchen wurde bei verschiedenen Versuchsreihen eine gravimetrische
Wassergehaltsbestimmung durchgefiihrt. Anhand von Vorversuchen wurde die Eignung der
konzipierten Versuchsanlage fur die gegebenen Fragestellungen belegt und die Sensitivitat
des entwickelten Verfahrens festgestellt.

Partikeldosierung /
-variation

Beregnungsanlage

Pumpe - Variation
Beregnungsintensitét

Séulenfiillung 20 cm

Freie Dranage

Beregnungslésung

Gravimetrische I C—opa I

Wassergehaltsbestimmung —

Fraktionensammler é O D O O
Triibungsmessung
l———»—— Partikelanalyse (CIS-1)

Detektion Fluoreszenzspektrometrie

Abb. 16 Ungesattigtes Labortestverfahren
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5.2. Analytik

Zur Charakterisierung der Sdulenmaterialien und der natirlichen und kinstlichen Partikel
sowie zur Partikeldetektion wurden verschiedene analytische Methoden angewendet. Die
Messprinzipien, die den jeweiligen Methoden zu Grunde liegen, sowie die verwendeten Ge-
ratetypen sind nachstehend aufgefiihrt.

Charakterisierung Partikel und Schadstoffe

Die Charakterisierung und Analyse der verwendeten Partikel- bzw. Schadstoffstammldsun-
gen und die Detektion der Partikel am Saulenauslauf erfolgte in Abhangigkeit der jeweiligen
Versuchsreihen mittels Tribungsmessung, PartikelgréRenanalyse, Fluoreszenzspektrosko-
pie, Gaschromatographie, Zetapotenzialmessung, Bestimmung des organischen Kohlen-
stoffgehaltes sowie der Feldemissionsmikroskopie.

Tribungsphotometer

Die Tribungsmessung erfolgte Gber ein NEPHLA-Tribungsphotometer, Typ: LPG 239 der
Firma Dr. Lange. Dabei wird ein Trubungswert einer flussigen Probe nach dem Prinzip der
90°-Streulichtphotometrie ermittelt (Wellenlange 860 nm). Die Tribung einer Probe wird in
der Einheit FNU (Formazine Nephelometric Unit) angegeben. Eine Kalibrierung des Gerates
erfolgt anhand eines Formazinstandards (nach DIN EN 27027 / ISO 7027) bereits beim Her-
steller und ist dauerhaft kalibrierungsfrei. Das Gerat deckt einen Messbereich von 0,001 —
1000 FNU ab. Das Messergebnis stellt einen Mittelwert aus 64 Einzelmessungen dar. Eine
Umrechnung von FNU in einen Feststoffgehalt [mg/l] erfolgt Gber die Kombination einer Tri-
bungsmessung der Probe und einer gravitativen Bestimmung des Feststoffgehaltes mittels
Filtration. Ein Vergleich dieser beiden Verfahren erlaubt die direkte Umrechnung von FNU in
einen Feststoffgehalt fir Partikel einer bestimmten mineralogischen Zusammensetzung. Fir
Tonpartikel gilt, dass 1 FNU in etwa 1 mg/l Feststoffgehalt einer Probe entsprechen (HOF-
MANN 1998).

PartikelgroRenanalyse (CIS-1)

Bei der PartikelgroRenmessung mit dem CIS-1 (Computer Inspection System) der Firma
L.O.T. GALAI wird ein Laserstrahl in einer Messzone fokussiert. Mittels eines rotierenden
Prismas wird der Fokuspunkt auf einer Kreisbahn bewegt. Uberstreicht der Fokuspunkt einen
Partikel, so erfolgt eine Abschattung des Lichtes hinter dem Partikel. Diese Intensitatsande-
rung wird von einer Fotodiode aufgenommen und als Messsignal dargestellt ("time-of-
transition" Prinzip). Dabei wird die Anzahl der Signale als Konzentration und die Dauer der
Abschattung als Mal fir die Partikelgrolte des betreffenden Partikels registriert. Mit dieser
Methode kdnnen Partikel ohne Aufbereitung der Probe bis zu einer minimalen Groé3e von 0,5
pm gemessen werden. Der in dieser Arbeit verwendete Messbereich 0,5-60 um erlaubt eine
Aufldsung der einzelnen PartikelgréRenklassenbereiche bis zu einem Bereich von 0,2 ym.
Die Messungen erfolgten mittels eines GCM-1 Zellenmoduls. In dieser Messzelle werden
Einzelkivetten verwendet (Kartell dispool 1060 Microcuvettes Polystyrol, Lichtweg 10 mm).
Um ein Absedimentieren zu verhindern, wurden die Partikel mittels eines Magnetrihrers in
Suspension gehalten.

Fluoreszenzspektroskopie

Die Fluoreszenzspektroskopie wurde sowohl fir die Analyse der Tracerversuche als auch
zur Detektion der mit Uranin dotierten Polystyrolpartikel verwendet. Auch die Analyse der
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Phenanthren-Versuche erfolgte zum Teil spektroskopisch. Bei der Fluoreszenz eines Stoffes
handelt es sich Emissionslicht, das bei einem Elektronenliibergang von dem angeregten Sin-
gulettzustand in den niedrigsten Elektronengrundzustand entsteht. Fluoreszenz tritt im Un-
terschied zur Phosphoreszenz nur wahrend der Anregung des Molekils auf. Die Intensitat
der Fluoreszenz hangt neben der Intensitat des anregenden Lichts von der Fluoreszenzaus-
beute ab (OTTO 1995). In hdheren Konzentrationsbereichen sowie in Anwesenheit weiterer
partikularer Feststoffphasen kann es zu Ausloschungseffekten (Quenching) kommen. Im
Rahmen der Untersuchungen wurde ein Gerat von Hitachi (Typ: F-2500) verwendet. Fur die
Uranin- und Partikel-Analytik wurden die folgenden Wellenlangen und Randparameter ver-
wendet: Extinktion 491 nm, Emission 513 nm, Schlitzweite 5 nm. Die Phenanthrenmessun-
gen erfolgten bei einer Extinktions- und einer Emissionswellenldnge von 261 nm und 348 nm
bei einer Schlitzweite von 2,5 nm. Die Messungen erfolgten im 90°-Winkel mit Einzelacrylki-
vetten der Fa. Sarstedt (10 x 10 x 48 mm). Die Anregung erfolgte Uber eine Xenon-Lampe.
Das emittierte Licht wurde Uber einen Photomultiplier detektiert.

Gaschromatographie

Die Analytik des verwendeten organischen Schadstoffs Phenanthren erfolgte neben der
fluoreszenzspektroskopischen Bestimmung mittels eines Gaschromatographen (GC-MS) an
der Universitat Tubingen, Arbeitsgruppe Angewandte Geologie. Es wurde hierbei ein
Gaschromatograph sowie ein Massenspektrometer der Firma Hewlett Packard verwendet
(Hewlett Packard HP-6890 Series Model G 1530/A, Hewlett Packard Mass Selective Detec-
tor 5973 A). Nach der Injezierung der mit einem internen Phenanthrenstandard versetzten
Probe in den Gaschromatographen wird diese vaporisiert und wandert durch die Trennsaule
des Gaschromatographen (Jw-Scien Db 5: Lange 30 m, Durchmesser 250 ym, Filmdicke
0,25 um, Arbeitstemperatur 325°C, Flussrate 1,0 ml/min). Als Tragergas wurde Helium ver-
wendet. Nach der chromatographischen Auftrennung der Probe in der GC-Saule in die Ein-
zelkomponenten gelangen diese zeitlich versetzt in das Massenspektrometer. Hier werden
die Einzelkomponenten in Folge eines lonisationsprozesses in lonenfragmente aufgespalten
und entsprechend ihrem Verhaltnis Masse/Ladung in einem Analysator aufgetrennt
(SCHWEDT 1996).

Zetapotenzial

Die Zetapotenzial-Bestimmungen erfolgten am Institut fir Nukleare Entsorgung (INE), Karls-
ruhe (Gerat: Brookhaven BI-90), an der TU Hamburg-Harburg (Gerat: Malvern Zetasizer
2000) sowie am IfW, Schwerte (Gerat: Malvern Zetasizer 4). Das Zetapotenzial wird stellver-
tretend fir das Oberflachenpotenzial gemessen (vgl. Abschnitt 3.3.1). Unter dem Einfluss
eines elektrischen Feldes und eines vorhandenen Potentialgradienten bewegen sich die ge-
ladenen Partikel relativ zu einer stationdren Losung (Elektrophorese) (STUMM & MORGAN,
1996). Dabei ist ihre Beschleunigung proportional zum elektrischen Feld und zur Ladung der
Partikel. Durch die Bewegung der Partikel erfolgt eine Streuung von einfallendem Laserlicht.
Die Frequenz des Lichtes ist dabei auf Grund des Dopplereffektes in Abhangigkeit der Parti-
kelgeschwindigkeit verschoben. Das Streulicht wird mit einem Photomultiplier detektiert und
in eine Korrelationsfunktion Uberfihrt. Mittels einer Fouriertransformation kann die Korrelati-
onsfunktion in ein Frequenzspektrum umgerechnet werden. Ein optischer Modulator ermittelt
das Vorzeichen der Partikelladung (HOFMANN 1998).
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Kohlenstoffbestimmung

Die Bestimmung des organischen Gesamtkohlenstoffgehaltes (Total Organic Carbon) der
huminstoffhaltigen Partikelsuspensionen erfolgte mittels eines High TOC-II der Firma Ele-
mentar. Die organischen Kohlenstoffverbindungen werden dabei oxidiert und die Adsorption
der Infrarotstrahlung durch das entstandene Kohlendioxid gemessen. Die Bestimmung des
organischen Kohlenstoffgehaltes an Feststoffen erfolgte am Forschungsinstitut Glas & Ke-
ramik (FGK), Hohr-Grenzhausen. Zur Analyse wurde ein Eltra-Infrarotanalysator CS-800
verwendet. Das Messprinzip dieses Verfahrens beruht auf der Analyse der bei der Proben-
verbrennung entstehenden Verbrennungsgase mittels Infrarotabsorption. Durch Zufuhr von
Sauerstoff, der zugleich als Tragergas dient, werden die in der Probe enthaltenen Kohlen-
stoffanteile bei Verbrennungstemperaturen zwischen 1250°C und 1400°C zu CO, oxidiert.
Die Durchflussmenge liegt konstant bei 180 I/h.

Feldemissionsmikroskop

Die Messsungen der zuvor mit Kohlenstoff bedampften Proben wurden an einem Gerat der
Firma LEO, Typ: 1530 Gemini (Wolfram-Schottky-Kathode) durchgefuhrt. Der Druck in der
Probenkammer betrug 1*10® bar. Die Beschleunigungsspannung lag bei 1 kV. Zur Analytik
wurde eine EDX (energiedispersive Réntgenspektroskopie) verwendet.

Charakterisierung der Bodensubstrate

Zur Charakterisierung der eingebauten Saulenmaterialien bezlglich ihrer chemischen Zu-
sammensetzung und ihrer Oberflache wurden Réntgendiffraktometrie, Réntgenfluoreszenz-
analysen sowie BET-Messungen durchgefuhrt.

Rontgendiffraktometrie (XRD)

Die Rontgendiffraktometrie basiert auf der strukturabhangigen Beugung von Rdéntgenstrah-
len. Die hier verwendete Pulverdiffraktometrie liefert Rontgendiffraktionsmuster zu den in der
Probe enthaltenen kristallinen Strukturen. Diesen kdnnen Mineralverbindungen zugeordnet
werden. Beim Eindringen des Rdntgenstrahls in das Pulver sind eine ausreichende Menge
der Teilchen in der Position angeordnet, in der die Bragg'sche Gleichung in Bezug auf die
Reflexion an den verschiedenen moéglichen Netzebenenabstanden erfiillt ist. Durch die An-
regung der Probe mit einer monochromatischen Strahlung wird ein Beugungsmuster erzeugt.
Anhand der berechneten Netzebenenabstande erfolgt eine empirische Identifikation des
Kristalls aus Pulverdiffraktionsdateien (OTTO 1995). Die rontgendiffraktometrische Messung
der Tonpartikel erfolgte am Institut fiir Geowissenschaften Abteilung Geochemie an einem
Geréat der Fa. Seiffert, Typ XRD 3000 TT (Cu-K,-Rdhre).

Rontgenfluoreszenzanalyse (RFA)

Bei der Rontgenfluoreszenzanalyse wird die Rontgenemission gemessen, die durch die An-
regung der Probe durch Rontgenstrahlen entsteht. Das Auftreffen des Rontgenstrahls auf die
Probe verursacht eine Entfernung von Elektronen aus den inneren Elektronenschalen und
die Wiederbesetzung der Leerplatze durch Elektronen aus weiter aul3en liegenden Schalen.
Dabei wird eine charakteristische Fluoreszenzstrahlung emittiert. Die Wellenldnge der Ka-
Strahlung hangt nach dem Moseley 'schen Gesetz von der Ordnungszahl des Elementes ab
(SCHWEDT 1996). Somit kdnnen mit dieser Methode durch die Herstellung von Glas- und
Pulvertabletten sowohl Haupt- als auch Spurenelemente in einer Probe identifiziert werden.
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Die Messungen erfolgten am Institut fir Geowissenschaften Abteilung Geochemie (Gerat:
Philips, PW 1404).

BET

Die Oberflachenbestimmung der Materialien der Saulenflillungen erfolgte mit dem Gerat
Quantachrome, NOVA 1200. Dieses Gerat beruht auf dem Messprinzip der Adsorptionsio-
therme einer Polyschichtadsorption von flissigem Stickstoff an der Kornoberflache (Isother-
me nach Brunauer, Emmett und Teller). Die BET-Isotherme stellt eine Erweiterung der ur-
springlichen Vorstellungen von Langmuir fir die Monoschichtadsorption auf die Polyschicht-
adsorption von Gasen an Festkorperoberflachen dar (DORFLER 2002).

5.3. Bodensubstrate

Fur die Versuchsreihen wurden insgesamt 11 in Korngrofde und Material verschiedene Sub-
strate fur die Saulenfullungen verwendet (Tab. 1). Das 1 mm Filterkies Substrat wurde auf
Grund der hohen Anzahl der Versuchsreihen, die mit diesem Material durchgefihrt wurden,
in mehrere Saulen eingebaut.

Tab. 1 Ubersicht der hydraulischen Parameter der Substrate der Saulenfiillungen

SAULE MATERIAL dqo deo U Ngesamt LAGERUNGSDICHTE OBERFLACHE
[mm] [mm] [g/cm?] [m?/g]

S1 Glasperlen 033 035 1.1 0,34 1,43 0,43

S2 Filterkies 0.5 0.5 1 0,35 1,45 0,17

S3 Glasperlen 0.23 0.25 1.1 0,18 1,54 0,48

S5 Rheinkies 2 2 1 0,38 1,58 n.b.

S6 Rheinkies 4 4 1 0,39 1,58 n.b.

S7 Quarzsand, 0.09 045 51 0,4 1,44 n.b.

inert (QSi)

S8 Rheinkies 8 8 1 0,32 1,44 n.b.

S9 Filterkies 1 1 1 0,33 1,37 0,11

S10 Filterkies 1 1 1 0,39 1,60 0,11

S11 Mischmaterial, 0.2 4 235 0,17 1,88 n.b.

sorptiv (MMs)
S12 Sand, sorptiv 0.1 0.5 5.2 0,36 1,63 0,81
(Ss)
S13 Kies, sorptiv 2.1 2.8 1.3 0,41 1,65 n.b.
(Ks)

S15 Filterkies 1 1 1 0,40 1,41 0,11

S16 Filterkies 1 1 1 0,39 1,44 0,11

Mit: dqo bzw. dgp = KorngréRen bei 10 % bzw. 60 % Gewichtsanteil der Kornsummenkurve [mm]

U = Ungleichférmigkeitszahl [-] Ngesamt = Gesamtporositét [-]
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Tab. 2 RFA-Elementverteilung der Substrate der Saulenfiillungen [g/kg]

MATERIAL Si Al Fe Mn Mg Ca Na Ka Ti P
Filterkies 0,5 mm 381 212 0,172 n.n. n.n. 0,14 nn. 212 0,24 0,02
Filterkies 1 mm 465 1,75 0,47 n.n. n.n. 0,21 nn. 158 024 0,02
Rheinkies 368 8,87 4,37 023 1,57 55,3 1,97 432 066 0,11

Quarzsand, inert (QSi) 460 1,64 0,31 n.n. n.n. 0,14 nn. 0,42 0,90 0,02

Mischmaterial, sorptiv

(MMs) 255 114 710 046 128 140 3,19 3,07 1,44 0,13
Sand, sorptiv (Ss) 269 118 6,12 039 115 130 341 357 1,14 0,13
Kies, sorptiv (Ks) 251 11,2 738 046 121 145 312 257 138 0,15

Die Fullhéhe des Materials betrug in den Saulen durchgangig 0,2 m. Die Saulenmaterialien
inerter Quarzsand (QSi), Mischmaterial sorptiv (MMs), Sand sorptiv (Ss) sowie Kies sorptiv
(Ks) wurden im Rahmen des Kooperationsverbundes (vgl. Abschnitt 1.2) von den Projektteil-
nehmern bereitgestellt und fir die jeweiligen Fragestellungen verwendet. Um das flir den
partikelgebundenen Schadstofftransport relevante Korngroflenspektrum abzudecken, wur-
den die Untersuchungen um weitere Substrate erganzt. Vor dem Beginn der eigentlichen
Versuchsreihen wurden anhand von Tracerversuchen, Siebungen, gravimetrischen Messun-
gen und BET-Analysen die hydraulischen und kornspezifischen Grundparameter der Saulen
ermittelt (Tab. 1).

Bei der Auswahl der Materialien wurde darauf geachtet, dass diese sich weitestgehend hyd-
rochemisch neutral verhalten. Dies war notwendig, um eine Uberlagerung hydraulischer und
hydrochemischer Phanomene bei der Abscheidung von Partikeln zu vermeiden. Nach Ab-
schluss der Versuchsreihen zum Partikeltransport in Abhangigkeit hydraulischer Parameter
wurde der Einfluss der Hydrochemie anhand der Variation der Sickerwasserchemie unter-
sucht. Die Hauptelementverteilungen der einzelnen Substrate wurden mittels Rontgenfluo-
reszenzanalyse bestimmt, und sind in Tab. 2 dargestellt. Bei den Filterkiesen, dem Rheinkies
sowie dem inerten Quarzsand dominiert Silizium in der Elementverteilung. In den Materialien
MMs, Ss und Ks sind hohere Gehalte an Kalzium festzustellen.

5.4. Modellpartikel

Es wurden fir die Versuche Partikel aus verschiedenen Materialien verwendet. Zum einen
wurden kinstliche Polystyrolpartikel (Fa. Polysciences) der GroRenklassen 0,05 ym, 0,2 ym,
0,5 um, 1 ym, 2 ym, 6 ym, 20 ym und 90 pm eingesetzt (Dichte 1,05 g/cm3). Diese mit Ura-
nin dotierten Partikel wurden, da sie sehr einfach und eindeutig am Fluoreszenzspektrometer
zu identifizieren sind, flr eine Vielzahl der Versuche als Standardpartikel verwendet. Des
Weiteren kamen naturliche Partikel aus Ton zum Einsatz.

Bei der Herstellung der Partikelsuspensionen wurde das zerkleinerte Ausgangsmaterial mit
deionisiertem Wasser aufgeschlammt. Von dieser Suspension wurde nach Erreichen eines
konstanten Tribungswertes die fur die Versuche verwendete Partikelstammldsung abpipet-
tiert. Die Detektion der kinstlichen Polystyrolpartikel erfolgte Gber Fluoreszenzspektrometrie
sowie Tribungsmessung.
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Abb. 17 Zetapotenziale der verwendeten natirlichen Tonpartikel bei

variierenden pH-Werten

Die natlrlichen Partikel
wurden mit dem CIS-1
sowie ebenfalls mit dem
Tribungsphotometer ge-
messen. Die verschiede-
nen Partikeltypen wurden
auf ihren C,g-Gehalt bzw.
auf ihre Oberflachenei-
genschaften (Zetapoten-
zial) hin untersucht (Tab.
3).

Das gemessene Zetapo-
tenzial der Polystyrolpar-
tikel bezieht sich auf eine
Suspension in deionisier-
tem Wasser (pH 7). In

Abb. 17 sind die Zetapotenziale der Tonpartikel bei unterschiedlichen pH-Werten dargestellt.
Die Bestimmung des C,¢-Gehaltes der Tonpartikel wurde am Forschungsinstitut fur Anorga-
nische Werkstoffe - Glas & Keramik, Héhr-Grenzhausen (Gerat: Eltra-Infrarotanalysator CS-
800) durchgeflihrt. Darliber hinaus wurden die Tonpartikel hinsichtlich ihrer mineralogischen
Zusammensetzung mittels Rontgendiffraktometrie untersucht. Die Ergebnisse zeigten, dass
es sich bei dem Ton um einen smektitischen Kaolinit mit deutlichen Kalzitanteilen handelt.

Tab. 3 Zetapotenzial und C,,-Gehalte der verwendeten kinstlichen und natirlichen Partikel

PARTIKELART ZETAPOTENZIAL [mV] Corg [Gew.%]
POLYSTYROL 0,05 ym 44,2 -
POLYSTYROL 0,2 ym -40,4 -
POLYSTYROL 0,5 ym -39,2 -
POLYSTYROL 1 ym A -33,9 -
POLYSTYROL 1 ym B -36,7 -
POLYSTYROL 2 ym -25,0 -
POLYSTYROL 6 ym 27,7 -
POLYSTYROL 20 pm -16,3 -
POLYSTYROL 90 pm -39,7 -
TON (pH 6,75) -16,5 413

In Kooperation mit der Gruppe Prof. Sauter / Dr. Licha, Universitat Goéttingen konnten Auf-
nahmen der Partikel am Feldemissionsmikroskop (Gerat: LEO 1530 Gemini) gemacht wer-
den. Hierbei sind die ideale Kugelform der Polystyrolpartikel sowie die plattige Form der

Tonpartikel zu erkennen (Abb. 18).
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Abb. 18 Bilder kiinstlicher und natirlicher Partikel: links: 6 uym Polystyrolpartikel, rechts: Tonpartikel




52 6. Laborversuche zum Transport und zur Abscheidung von Partikeln im Boden

6. Laborversuche zum Transport und zur Abscheidung von Parti-
keln im Boden

Der Transport und die Abscheidung von Partikeln in der ungesattigten Bodenzone werden,
wie bereits in den vorherigen Kapiteln beschrieben, von zahlreichen Faktoren beeinflusst. In
den folgenden Abschnitten 6.1 bis 6.4 wurde das Augenmerk dabei zunachst auf die Auswir-
kungen hydraulischer Parameter auf die Partikelverlagerung gelegt. Mittels der in Abschnitt
5.1 beschriebenen ungesattigten Saulenversuchsanlage wurden die Auswirkungen der Vari-
ation der Parameter do-Wert der Bodenmatrix, Partikelgrofe, Oberflachenspannung und
Beregnungsintensitat auf den Partikeltransport untersucht.

6.1. Einfluss des d,, der Bodenmatrix

In der ungesattigten Bodenzone ist eine breite Variation an Bodentypen anzutreffen, die sich
sowohl in ihren hydraulischen als auch in ihren hydrochemischen Eigenschaften unterschei-
den. Diese Bodentypen kdnnen somit in unterschiedlicher Weise Einfluss auf den partikelge-
bundenen Schadstofftransport nehmen. In dieser Versuchsserie wurde der Einfluss einer
Variation des wirksamen Korndurchmessers der Béden auf den Filterfaktor von Polystyrol-
partikeln untersucht. Dazu wurden Saulenfillungen unterschiedlicher Korndurchmesser ver-
wendet, die sich vom Feinsandbereich (dio = 0,09 mm) bis zum Kiesbereich (dio = 8 mm)
erstreckten. Béden mit Korndurchmessern im Schluff- bzw. Tonbereich weisen auf Grund der
geringen Porenraumradien einen sehr hohen Abscheidegrad gegenuber Partikeln auf. Den-
noch kann auch in diesen Substraten ein Partikeltransport durch die Ausbildung praferentiel-
ler FlieBwege begunstigt werden.

Die ausgewahlten Substrate bestehen zum Teil aus Filterkiesen/-sanden (vgl. Tab. 1). Diese
weisen einen hohen Gleichférmigkeitsgrad auf. Dartber hinaus wurden Materialien verwen-
det, die im Zuge des Projektverbundes “Entwicklung und Validierung eines Modells zur Ab-
schatzung der Stoffkonzentrationen am Beurteilungsort® ausgewahlt wurden. Diese Substra-
te besitzen unterschiedliche Gleichformigkeitsgrade.

In der im Folgenden beschriebenen Versuchsserie wurde als Beregnungslésung deionisier-
tes Wasser verwendet, um naturnahe lonenstarken des Sickerwassers zu simulieren (vgl.
Abschnitt 3.3). Die Beregnungsintensitat betrug 36 mm/h. Dies entspricht einem Starkregen-
ereignis. Die verwendeten fluoreszierenden Polystyrolpartikel hatten einen Durchmesser von
1 um. Auf Grund ihres Zetapotenzials von -34 mV kann von einer Stabilitat der Partikel ge-
geniber dem Substrat und der Partikellésung selbst ausgegangen werden. Die Abschei-
degrade der als Peakinjektion dosierten Partikel wurden mittels Fluoreszenzspektroskopie
ermittelt. Durch Beriicksichtigung der Lange der Substratfiillung konnten aus den Abschei-
degraden nach Gl. 18 die Filterfaktoren berechnet werden.

Die Durchbruchskurven der Einzelversuche zeigen, dass in den grobkérnigeren Saulenfll-
lungen (dio = 8 mm bis 1 mm) die Partikel bei gleicher Beregnungsintensitat ahnliche Ver-
weilzeiten besitzen (Abb. 19). Die Durchbruchskurven gleichen sich in ihrer Form.

Dagegen zeigen sich bei den Verweilzeiten der Partikel in den feinkdrnigeren Sanden (dqo =
0,5 mm bis 0,09 mm) deutliche Unterschiede. Die Partikel werden hier wesentlich langsamer
transportiert. Ein Vergleich der ermittelten Filterfakoren zeigt eine deutliche Zweiteilung in
den Ergebnissen (Abb. 20). Die Partikel erreichen in den feinkdrnigeren Substraten durch-
gangig sehr hohe Filterfaktoren zwischen 12 und 23. In den Kiesen werden die Partikel in
einem sehr viel geringeren Malie abgeschieden. Die Filterfaktoren liegen hier bei Werten
zwischen 3 und 4. Obwohl diese Versuchsserie ein breites KorngrélRenspektrum an Saulen-
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fullungen abdeckt, fallt auf,

-+0.09mm --0.1mm --0.177mm - 0.5mm -=1mm —~2mm dass jedoch |ed|g||ch zwei Fil-
2.1 mm ——4mm --8 mm .
35E+10 — terfaktorbereiche  vorhanden

sind. Dies lasst den Schluss
zu, dass neben dem di-Wert
des Substrats ein weiterer Ein-
flussfaktor eine signifikante
Rolle bei der Beurteilung von
partikularen Abscheidegraden
0,0E+00 SrrranglrtSi | spielt. Der Wassergehalt und in
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das FlielRregime sind hier von

Abb. 19 Partikeldurchbruchskurven der 1 pm Polystyrolpartikel ~ zentraler Bedeutung.
bei variierendem d4 der Saulenfullung (Beregnung 36 mm/h)
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In den feinkérnigeren Substra-
ten herrschen im Vergleich zu den grobkérnigeren Kiesen deutlich andere FlieRbedingungen.
Hier dominiert ein Matrixfluss mit hohen Sattigungsgraden. Durch die langeren Verweilzeiten
und durch den Fluss des Sickerwassers bis hin in den Feinporenbereich kénnen Partikel in
starkerem Malie abgeschieden werden. In den Kies-Substraten kénnen sich hingegen bei
deutlich geringeren Sattigungsgraden verstarkt praferenzielle Wegsamkeiten in Form von
Bodenfingern ausbilden, in denen ein schneller Transport der Partikel gewahrleistet ist. Die
potenzielle zur Partikelanlagerung zu Verfiigung stehende Kontaktflache Sickerwasser-
Bodenmatrix ist hier deutlich reduziert. Durch die hier héheren Abstandsgeschwindigkeiten
tritt ebenfalls eine Erhohung der Scherkrafte auf, die auf die Partikel wirken. Dadurch wird
eine Anlagerung ebenfalls erschwert.

Diese Theorie wird durch die gemessenen Wassergehalte und Sattigungsgrade unterstitzt
(Abb. 20). Hierbei weisen die feinkdrnigen Substrate Wassergehalte zwischen 90 % und 35
% auf. Die Sattigungsgrade (Verhaltnis effektiver Porositdt zu Gesamtporositat) liegen bei
Uber 50 %. Im Gegensatz dazu zeigen die groberen Substrate deutlich geringere Wasserge-
halte und Sattigungsgrade (< 25 %). Daraus folgt unmittelbar eine geringere vom Sickerwas-
ser benetzte Oberflache der Bodenmatrix, die fir die Partikelabscheidung zur Verfiigung
steht.
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Abb. 20 Filterfaktoren der 1 um Partikel (links) und Sattigungsgrade (rechts) in Abhangigkeit des dqg
der Substrate (Beregnung 36 mm/h)
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di=1mm, 7.2 mm/h

Z o

Oberfldche mm Tiefe 16 mm Tiefe 24 mm Tiefe 40 mm Tiefe

96 mm Tiefe

88 mm Tiefe

56 mm Tiefe 72 mm Tiefe 80 mm Tiefe

d,;=1mm, 36 mm/h

Oberfldche 8 mm Tiefe 24 mm Tiefe 32 mm Tiefe 40 mm Tiefe

56 mm Tiefe 64 mm Tiefe 72 mm Tiefe 88 mm Tiefe 96 mm Tiefe

d,,=0,08mm, 10 mm/h

Oberfldche 11 mm Tiefe 19 mm Tiefe 23 mm Tiefe 39 mm Tiefe

63 mm Tiefe 71 mm Tiefe 79 mm Tiefe 87 mm Tiefe 95 mm Tiefe

Abb. 21 Farbtracerexperimente bei verschiedenen Substraten und unterschiedlichen Beregnungsin-
tensitaten (ROTH & VOGEL 2003, IUP Heidelberg)

Die Ausbildung unterschiedlicher Flieliregime in den verschiedenen Substraten wurde in
Kooperation mit der Gruppe Prof. Roth & Dr. Vogel, Universitadt Heidelberg anhand von
Farbtracerexperimenten untersucht. In den Experimenten wurde die Ausbreitung eines
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Farbtracers wahrend eines ungesattigten Saulenversuches in einem Kiessubstrat (dqo=1
mm) und einem feinkérnigen Sand (d4,=0,09 mm) bei variierenden Beregnungsintensitaten
beobachtet. Die Machtigkeit der Saulenfillung betrug 0,1 m. Auch hier zeigte sich, dass der
1 mm-Kies vor allem bei geringen Beregnungsintensitaten von 7,2 mm/h im oberen Saulen-
drittel deutlich diskrete FlieRpfade ausbildet (Abb. 21). Ab einer Tiefe von 40-50 cm geht der
praferenzielle Fluss in den Bodenfingern sukzessive in eine homogenere Infiltrationsfront
Uber. Ein nahezu vollstandiger Matrixfluss ist jedoch erst im Bereich des Sdulenendes (~96
cm) erreicht. Dieser Prozess entwickelt sich umso schneller, je héher die Beregnungsintensi-
tat ist. Bei einer Beregnungsintensitat von 36 mm/h sind nur im Bereich der oberen 1-2 cm
diskrete Bodenfinger ausgebildet. Im weiteren Verlauf der Saule nahern sich die FlieRbedin-
gungen stark einem Matrixfluss an. Eine nahezu vollkommene Erfassung des Porenraums
durch das Sickerwasser tritt im Bereich von 80-88 cm auf. Auf Grund der deutlich héheren
Wassergehalte in diesem Experiment kann es allerdings wahrend des Ausbaus aus dem
Sprinkler sowie wahrend des Einbaus zum Fotografieren bereits zu einer Umverteilung des
Wassers und einer damit verbundenen Homogenisierung des Tracers gekommen sein. Hier-
in liegt moglicherweise eine Ursache flr die nicht ganz so deutliche Ausbildung der erwarte-
ten diskreten FlieRpfade.

In dem feinkérnigeren Sand mit einem d;o-Wert von 0,09 mm zeigt sich im Gegensatz zu
dem vorherigen Material bereits bei einer geringen Beregnungsintensitat von 10 mm/h unmit-
telbar unter der Sedimentoberflache, die selbst noch von der Einzelfarbung verschiedener
Bereiche durch die Beregnung mit hypodermischen Nadeln gepragt ist, ein vollstandiger Mat-
rixfluss. Der Farbtracer konnte hier bereits mit dem Sickerwasser in den Feinporenbereich
gelangen. Mit zunehmender Tiefe ist eine Konzentrierung des Sickerwasserflusses im zent-
ralen Bereich der Saule zu beobachten. Das Farbtracerexperiment wurde nach Erreichen
des ersten Farbsignals am Saulenende abgebrochen. Es ware bei weiterer Versuchsdurch-
fuhrung jedoch eine fortschreitende laterale Ausbreitung der Infiltrationsfront analog zu den
oberen Saulenabschnitten zu erwarten gewesen. Der Sickerwasserfluss in diesem Substrat
ist deutlich von einem homogenen Matrixfluss gepragt.

Diese Versuchsergebnisse zeigen in ihrer Gesamtheit den starken Einfluss des Wasserge-
haltes und des Flielpfades auf den Partikeltransport in der ungesattigten Zone. In Abhangig-
keit des Bodensubstrates kon-
nen starke Hystereseeffekte
86 85 75 87 75 1 den Partikeltransport  durch
variierende Wassergehalte
zusatzlich beeinflussen (LEN-
HART & SAIERS 2002). Unter-
schiedliche Ausgangswasser-
gehalte resultieren in unter-
schiedlich entwickelten Fliel3-
systemen innerhalb der Saule,
Z S I I die zu variierenden Filterfakto-
o W 0,;,\ R\ v&“\ ren der Partikelabscheidung
(\(0“ fuhren kénnen. Dieser Effekt ist

je nach Substrat unterschied-
lich stark ausgebildet.

\EIW Start Beregnung @ W Start Versuch H Abscheidung [%] \

100.00

10.00 -

1.00 -

0.10 -

Abb. 22 Auswirkungen der Variation des Ausgangswasserge-
haltes eines 1 mm-Kiessubstrates (W = Wassergehalt) In einer Versuchsreihe wurde
dieser Effekt naher an dem 1
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mm-Kiessubstrat untersucht, da hier ein Schwerpunkt in der Verwendung innerhalb der Ver-
suchsmatrix lag. Es zeigte sich dabei jedoch, dass die Hystereseeffekte in diesem Material
nicht sehr stark ausgebildet sind. Trotz unterschiedlichster Ausgangswassergehalte der Sau-
le, die von einer nahezu trockenen Saule (Versuch W6) bis hin zu einer zu Beginn der Be-
regnung aufgesattigten Saule (Versuch W4) reichen, stellen sich zu Beginn des Versuchs
nach erfolgter ca. 18 stindiger Einregnungsphase vergleichbare Wassergehalte zwischen
0,08 und 0,14 ein (Abb. 22). Diese Variationsbreite in den Wassergehalten zeigt keinen sig-
nifikanten Einfluss auf die Abscheidegrade der Partikel. Sie reichen von 71 % bis 86 % und
decken somit den versuchsbedingten Schwankungsbereich in den Ergebnissen ab, der im
weiteren Verlauf dieses Abschnitts nochmals genauer betrachtet wird. Die Ergebnisse zeigen
somit, dass bei diesem Substrat nicht mit einer starken Beeinflussung der Ergebnisse durch
variierende Ausgangswassergehalte zu rechnen ist. Dennoch stellt dieser Aspekt flir andere
Substrate eine potenzielle Fehlerquelle beziglich der ermittelten Partikelabscheidung dar.
Um eine Vergleichbarkeit der Ergebnisse zu ermoglichen, wurden die in dieser Arbeit vorge-
stellten Versuche Uberwiegend unter gesattigten Randbedingungen und anschlieender frei-
er Dranage gestartet.

Ein Vergleich der ermittelten Einzelwerte der Filterfaktoren der unterschiedlichen Substrate,
die innerhalb der zu Beginn dieses Abschnitts vorgestellten Versuchreihe ermittelt wurden,
mit den entsprechenden Ergebnissen der Modellierung nach RAJAGOPALEN & TIEN (1976)
zeigt, dass fiir die hier verwendeten 1 um Partikel eine recht gute Ubereinstimmung der Er-
gebnisse zu verzeichnen ist (Abb. 23). Die Modellierung nach YAO et al. (1971) unterschatzt
die tatsachlichen Filterfaktoren um bis zu zwei Groflenordnungen. Die scheinbare Zunahme
der Filterfaktoren in der Modellierung nach RAJAGOPALEN & TIEN (1976) bei Verwendung des
Substrates mit einem dio = 8 mm ist auf eine Fehlbestimmung der Porositat zurlickzufihren.

Nach BEDBUR (1989) muss fiir L&dsungen mit einer lonenstérke < 5*10° mol/l eine Haftwahr-
scheinlichkeit von kleiner 1 angenommen werden. Eine Anlagerung der Partikel wird hier
behindert. Aus Parallelversuchen wurde die aktuelle Haftwahrscheinlichkeit ay der ungeséat-
tigten Saulenversuche ermittelt. Dabei wurde das Verhaltnis zwischen der transportierten
Partikelanzahl in einem Sau-

|+ Yao m Rajagopalan & Tien a Ungeséttigte Versuche | lenversuch bei einer Haftwahr-

100 scheinlichkeit von ay=1 (CaCl,-
L Beregnungslésung  mit  lo-

10 - 4 nenstarke | = 510 mol/l) und
., A ] der transportierten Partikelan-

. zahl in einem mit destilliertem

Wasser durchgefiihrten Sau-
lenversuch gebildet. Die Haft-

Filterfaktor

01 wahrscheinlichkeit ay  wurde

mit 0,026 bestimmt. Dieser

0.01 | ‘ | ‘ Wert wurde in die Modellierung
0 2 4 6 8 10

mit einbezogen. Die geringere
Haftwahrscheinlichkeit in den
Experimenten beruht auf der
wesentlich  geringeren lo-
nenstarke der verwendeten
Beregnungslésung im  Ver-
gleich zum Grundwasser. Die

Korndurchmesser d1o [mm]

Abb. 23 Vergleich Modellergebnisse (Filtertheorie) mit den Er-
gebnissen aus ungesattigten Saulenversuchen (1 ym Partikel,
Variation d4g) bei 36 mm/h
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geringere lonenstarke der Be-
regnungslésung fihrt durch die
60 | gréBere Ausdehnung der elekt-
5 | o rischen Doppelschicht zu einer
- geringeren Haftwahrscheinlich-
o 2 ) keit der Partikel (vgl. Abschnitt

Abscheidung [%]

Bei den Ergebnissen der unge-
sattigten Saulenversuche st
= die Streubreite der Abschei-
“,, degrade bzw. Filterfaktoren
% speziell im Kiesbereich im Hin-
blick auf die Reproduzierbarkeit
der Ergebnisse kritisch zu be-
werten. Bei Wiederholungsver-
suchen, in denen zwischenzeitlich die Beregnungsanlage gegeniber der Saule verschoben
wurde, sind Schwankungsbreiten in den Abscheidegraden von ca. +/- 10 % zu verzeichnen.

4, 4, 4, 4 4,
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Abb. 24 Darstellung der Abscheidung von 1 um Polystyrolparti-
keln bei 10 Wiederholungsversuchen

Eine weitere Versuchsreihe, in der 10 Wiederholungsversuche bei gleich bleibender Bereg-
nungsintensitat von 36 mm/h mit 1 ym Polystyrolpartikeln an einem Filterkies (dio = 1 mm)
durchgefiihrt wurden, zeigt die in Abb. 24 dargestellten Abscheidegrade. Die Beregnungsan-
lage wurde zwischen den Einzelversuchen nicht gegenuber der Saule verschoben. Die 10
Wiederholungsversuche ergeben einen arithmetischen Mittelwert der Filterfaktoren von 2,19.
Die Standardabweichung liegt bei 0,96. Fur den Median ergibt sich ein Wert von 2,17. Das
relative Vertrauensintervall (S=95%) betragt +/- 31 %. Der relative Variationskoeffizient liegt
bei +/- 44 %. Die Variation in den Filterfaktoren der Einzelversuchsergebnisse spricht eben-
falls fir die entscheidende Bedeutung des Wassergehaltes und der diskreten Fliel3pfade in
der ungesattigten Zone. Kleinste Veranderungen im FlieBpfad kdnnen zu signifikanten Ver-
anderungen in den Ergebnissen fihren. Dennoch kénnen groRenordnungsmafige Aussagen
Uber den Partikeltransport getroffen und im Hinblick auf die Umweltrelevanz fir den partikel-
gebundenen Schadstofftransport in der ungesattigten Zone bewertet werden.

6.2. Einfluss der PartikelgroRe

Partikel im Sickerwasser variieren neben ihrer lithologischen Zusammensetzung stark in ih-
rem Radius. Fir den Partikelradius ist aus der gesattigten Zone bekannt, dass er entschei-
denden Einfluss auf die Transportfahigkeit von Partikeln hat (vgl. Abschnitt 3.2.1). In dieser
Versuchsserie, in der die Abhangigkeit der Abscheidung der Partikel von ihrer GréRe unter-
sucht wurde, wurden die Sdulen mit einem homogenen Grobsand (dg = 1 mm, Filterkies)
befillt. Bei einer Beregnungsintensitat von 18 mm/h und 36 mm/h wurden fluoreszierende
Polystyrolpartikel unterschiedlicher Durchmesser (& = 0,05 um bis 90 um) als Peakinjektion
dosiert.

Bei einer Beregnungsintensitat von 36 mm/h zeigt sich, dass sich der Partikeltransport in der
ungesattigten Zone grundsatzlich von dem in der gesattigten Zone unterscheidet. Die Durch-
bruchskurven zeigen, dass die mittlere Abstandsgeschwindigkeit v,so der Partikel groRer ist
als die des Tracers. Dabei nimmt die mittlere Partikelabstandsgeschwindigkeit v,s0 mit ab-
nehmender Partikelgrofie zu (Abb. 25).
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Abb. 25 Normierte Konzentrationssummenkurven unterschiedlicher Partikeldurchmesser (links: 0,05
pMm bis 1 um; rechts: 2 ym bis 90 um) im Vergleich zum Tracer (d{g=1mm, Beregnung 36 mm/h)

Die Filtertheorie erklart diesen Effekt der héheren Abscheidung von gréofReren Partikeln durch
Sedimentation und Filtration, von kleineren Partikeln durch Diffusion im Vergleich zum Tra-
cer, fur dessen Transport auch das langsamere Mikroporensystem zur Verfugung steht. Die
Partikel werden hingegen vornehmlich im Makroporensystem der Saule transportiert, in dem
hohe Flie3geschwindigkeiten vorherrschen. Im Mikroporensystem werden die Partikel abge-
schieden. Hierbei handelt es sich um einen bereits aus der gesattigten Zone bekannten ,Size
exclusion effect®. Dieser PorengrofRenausschlusseffekt von Partikeln in kleineren Poren flhrt
zu einem geringeren fir den Partikeltransport zur Verfligung stehenden effektiven Porenvo-
lumen im Vergleich zum geldsten Tracer (KRETZSCHMAR 1999). Neben dem friiheren Errei-
chen der Maximalkonzentration der Partikel im Vergleich zum Tracer ist zusatzlich ein friihe-
rer Ersteinsatz des Partikelsignals zu beobachten. Wahrend der Ersteinsatz des Tracers
nach 10 Minuten zu verzeichnen ist, tritt der Partikeldurchbruch bereits nach 6 bis 8 Minuten
auf. Das typische Minimum der Partikelabscheidung flir Polystyrolpartikel der Dichte 1,05
g/cm? liegt nach den Modellierungen basierend auf der Filtertheorie (vgl. Abschnitt 3.2.1) bei
1 um Partikeln, da deren mittlere Transportgeschwindigkeit im Vergleich zu gréReren und
kleineren Partikeln am ehesten mit der des Tracers vergleichbar ist (Abb. 26). Im Gegensatz
dazu zeigen die ungesattigten Saulenversuche bei einer Beregnungsintensitat von 36 mm/h
ein Minimum, das zu kleineren Partikeln hin verschoben ist. Das Minimum der Abscheidung
liegt hier bei den 0,2 um Partikeln.
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Abb. 26 Vergleich Modellergebnisse (Filtertheorie) mit den Ergebnissen aus ungesattigten Saulenver-
suchen bei einer Beregnungsintensitat von 36 mm/h (links) und 18 mm/h (rechts)
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Auch bei einer geringeren Beregnungsintensitat von 18 mm/h ist kein eindeutiges Minimum
des Filterfaktors im Bereich der 1 um Partikel zu identifizieren. Bei dieser Beregnungsintensi-
tat werden ebenfalls kleinere Partikel deutlich geringer abgeschieden. Im Bereich der 1 ym
Partikel kann jedoch wiederum, wie bereits in Abschnitt 6.1 gezeigt, eine gute Ubereinstim-
mung mit dem von RAJAGOPALAN & TIEN (1976) prognostizierten Filterfaktor festgestellt wer-
den. In den Ubrigen PartikelgréRenbereichen unterscheiden sich die ermittelten Laborergeb-
nisse jedoch signifikant in ihnrem Kurvenverlauf von den Modellprognosen. Auffallig ist dabei,
dass mit zunehmender Partikelgrofie ab einem Durchmesser von in etwa 6 ym ein Plateau-
wert des Filterfaktors von 10 erreicht wird (Abb. 26 links). Bei den verwendeten Partikelgro-
Ren bis 90 um konnte mit zunehmender Partikelgrofie keine Zunahme des Filterfaktors
nachgewiesen werden. In den Modelltheorien geht der Filterfaktor gegen lim A = «. Das Er-
gebnis, dass Partikel < 1 ym scheinbar schneller in der ungesattigten Zone transportiert wer-
den (tatsachlich ist nur die mittlere Abstandsgeschwindigkeit héher) und zugleich geringere
Abscheidegrade aufweisen, kann auf der Basis der Prozesse der Filtertheorie nicht erklart
werden.

Ahnliche Beobachtungen sind von WAN & TOKUNAGA (1997) gemacht worden. Die experi-
mentellen Daten weichen deutlich von den Modellvorhersagen ab. Hier missen weitere,
speziell fur die ungesattigte Zone relevante Parameter und Prozesse eine Rolle spielen, die
den Transport vor allem kleiner Partikel favorisieren bzw. den Transport grof3erer Partikel
verhindern. In Laborstudien wurden die Gas-Wasser-Grenzflache und der Filmfluss (vgl. Ab-
schnitt 3.2.2) als weitere grundlegende Einflussfaktoren fir die Partikelverlagerung in der
ungesattigten Zone identifiziert (ABDEL-FATTAH & EL-GENK 1998, WAN & WILSON 1994b, WAN
& TOKUNAGA 1997). Die Sorption von Polystyrolpartikeln an der Gas-Wasser-Grenzflache,
die von GOLDENBERG et al. (1989) und WAN & WILSON (19944, b) beschrieben wird, wird im
folgenden Abschnitt 6.3 ndher untersucht.

Die Filmflusstheorie, die besagt, dass kleine Partikel in adhasiv gebundenen Wasserfiimen
transportiert werden kénnen, kann hier eine Erklarung fur den schnellen Transport und die
gleichzeitig geringe Abscheidung der 0,2 um Partikel liefern (WAN & TOKUNAGA 1997). Dabei
ist dieser Transportpfad nur Partikeln zuganglich, die in ihrem Durchmesser kleiner sind als
die Wasserfilmdicke. Diese variiert je nach Kérnung des Bodensubstrats, Wassergehalt und
Beregnungsintensitat.

Untersuchungen von WAN & WILSON (1994a) zeigen, dass die grofiten FlieRgeschwindigkei-
ten im unmittelbaren Bereich der Grenzflachen vorzufinden sind (vgl. Abschnitt 3.2.2). Klei-
nere Partikel kdnnen auf Grund ihrer hohen Brown’schen Molekularbewegung verstarkt in
diese Geschwindigkeitsbereiche diffundieren und dort Gber den Filmflussmechanismus ver-
lagert werden, ohne an der Gas-Wasser-Grenzflache zu sorbieren (Abb. 9 rechts). Partikel
mit einem grolBeren Durchmesser werden in diesen Bereichen an der Gas-Wasser-
Grenzflache sorbiert. Im Falle mobiler Grenzflachen ist auch hier eine Verlagerung méglich.
Es ist jedoch anzunehmen, dass die Geschwindigkeiten hier deutlich niedriger liegen, da der
Durchmesser der grofien Partikel mehrere unterschiedliche Geschwindigkeitsbereiche er-
fasst. Kleine Partikel werden hingegen auf Grund ihrer geringen Partikelradien durchgangig
von Bereichen hoher FlieRgeschwindigkeiten im FlieRprofil des Films erfasst. Neben dem
Unterschied im Kurvenverlauf zwischen den ungesattigten Versuchen und den Modellkurven
Uberschatzen die Modellvorhersagen des Weiteren die Filtrationskapazitat der ungesattigten
Zone um zum Teil mehrere GroRenordnungen.
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Obwohl auch hier die aktuelle Haftwahrscheinlichkeit ay der ungeséattigten Saulenversuche
im Vergleich zu den Modellergebnissen berlicksichtigt wurde, wird der partikelgebundene
Schadstofftransportdennoch vor allem im Bereich kleiner und sehr gro3er Partikel in Risiko-
prognosen basierend auf der Filtertheorie, deren nur bedingte Glltigkeit auch fir die gesat-
tigte Zone bereits von TUFENKJI et al. (1999) nachgewiesen wurde, signifikant unterschatzt.
Eine Anwendung der Filtertheorie auf die ungesattigte Zone wirde zu einer potenziellen Un-
terschatzung der Gefahrdung von Rezeptoren fihren. Einige der fir die ungesattigte Zone
relevanten Prozesse flr eine Partikelabscheidung bzw. Mobilisierung sind bisher nicht in
einem grof3skaligen Mafistab fur die ungesattigte Bodenzone modellierbar. Diese Prozesse
finden auf der Porenebene statt. Im Rahmen einer Sickerwasserprognose ist es nicht sinn-
voll diese kleinskaligen Prozesse zu untersuchen. Eine dennoch notwendige Quantifizierung
dieser Prozesse kann nur durch die Einfihrung eines Summenfaktors, z.B. des Filterfaktors,
erfolgen.

6.3. Oberflachenspannung

Partikel kdnnen uber die in Abschnitt 3.2.1 beschriebenen und in der Filtertheorie zusam-
mengefassten Abscheidemechanismen in der ungesattigten Bodenzone zusatzlich zur Bo-
denmatrix an der Gas-Wasser-Grenzflache sorbieren (vgl. Abschnitt 3.2.2). Im Falle einer
stationaren Grenzflache kdnnen sie dadurch in einem hdheren Male als in der gesattigten
Zone abgeschieden werden. Um die Relevanz dieses Parameters flr den Partikeltransport
zu untersuchen und das Prozessverstandnis hinsichtlich der Auswertung der vorangegangen
Versuchsdaten zu erweitern, wurde eine zuséatzliche Saulenversuchsreine mit einem Tensid
durchgefihrt.

Der Grenzflacheneinfluss wurde durch den Einsatz eines nichtionischen Tensids (Triton X
100) in Saulenexperimenten untersucht. Um einen Vergleich der Ergebnisse zu ermdglichen,
wurde unter denselben Bedingungen (dio=1 mm; Beregnung 36 mm/h) wie in Abschnitt 6.2
gearbeitet. Dartber hinaus wurde dem Beregnungswasser (deionisiertes H,O) 1 Vol. % des
Tensids hinzugefligt, wodurch die Oberflachenspannung signifikant von 72,5 mN/m (DORF-
LER 2002) auf 27,5 mN/m verringert wurde. Das nichtionische Tensid steht hier stellvertre-
tend fur oberflachenaktive Substanzen in der Bodenzone (z.B oberflachenaktive lonen, Hu-
minsauren, Fulvinsduren, Eintrdge aus der Waschmittelindustrie, Stoffe zur Bodenreinigung
bei der Restélbeseitigung), die die Oberflachenspannung des Sickerwassers und die Ober-
flachenladung von Partikeln deutlich verdndern kénnen (CHEN & SCHNITZER 1977,
KRETZSCHMAR et al. 1995).

In einem gesondert durchgefuhrten Abtropfversuch wurde ermittelt, dass sich der Wasserge-
halt innerhalb der Saule durch die Tensidzugabe um die Halfte verringert. Durch die Abnah-
me des Wassergehalts ist zunachst mit einer Zunahme des Betrags der Gas-Wasser-
Grenzflache zu rechnen (SCHAEFER et al. 2000). Dies flhrt zu einem Anstieg der fir Partikel
verfugbaren Sorptionsplatze an der Gas-Wasser-Grenzflache, der eine potenziell héhere
Partikelabscheidung zur Folge haben wiirde. In den Saulenversuchen konnte diese Vermu-
tung nicht bestatigt werden. Es zeigte sich, dass sich die Abscheidung der 1 ym Polystyrol-
partikel bei einer Beregnungsintensitat von 36 mm/h bei Beregnung mit einer tensidhaltigen
Lésung im Vergleich zu einem Parallelversuch mit deionisiertem Wasser deutlich verringert
(Abb. 27). Bei den 1 ym Partikeln verringert sich die Abscheidung um 35 %. Bei den grof3e-
ren 6 ym Partikeln zeigt sich eine Abnahme im Abscheidegrad um 16 %. Die signifikante
Verringerung in der Abscheidung ist zum einen auf eine Veranderung der Eigenschaften der
Gas-Wasser-Grenzflache zuruckzufuhren.
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Abb. 27 Vergleich der Filterfaktoren (links) und Abscheidegrade (rechts) von Polystyrolpartikeln bei
Beregnungsldsungen unterschiedlicher Oberflachenspannung (do=1mm, Beregnung 36 mm/h)

Die Zugabe des Tensids zu der Beregnungsldsung fihrt zu einer Ausbildung einer Tensi-
dadsorptionsschicht im Bereich der Gas-Wasser-Grenzflache (DORFLER 2000). Eine Anlage-
rung der Polystyrolpartikel an der Grenzflache wird hierdurch erschwert, da potenziell weni-
ger Sorptionsplatze in diesem Bereich zur Verfligung stehen. CHATTOPADNHYAY et al. (2002)
konnten in Studien zeigen, dass neben der Blockierung der potenziellen Sorptionsplatze ver-
schiedener Matrizes durch Tensidmolekulle darlber hinaus ein Austausch bereits sorbierter
Bakteriophagen gegen Tensidmolekile stattfindet. Die Partikelabscheidung wird dadurch
erheblich verringert.

Die GroRenverteilung der Partikel selbst bleibt durch die Zugabe des Tensids unbeeinflusst.
In Vorversuchen wurde die Stabilitat von 1 pm Polystyrolpartikeln in deionisiertem Wasser
und tritonhaltiger Lésung Uber einen Zeitraum von 164 h beobachtet. Es konnten dabei im
Rahmen der Messgenauigkeit des Verfahrens (CIS-Messung) keine signifikant unterschiedli-
chen GroRenveranderungen der Partikel in beiden Lésungen festgestellt werden (Abb. 28).
Die unterschiedliche Verringerung der Abscheidung im Hinblick auf den Partikeldurchmesser
deutet zusatzlich auf eine unterschiedliche Relevanz des Sorptionseinflusses der Gas-
Wasser-Grenzflache flir verschiedene Partikeldurchmesser hin. Dariber hinaus zeigen die
Untersuchungen den deutlich favorisierenden Einfluss von oberflachenaktiven Substanzen
auf den Partikeltransport in der ungesattigten Bodenzone.
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Abb. 28 Vergleich der Partikelstabilitat in deionisiertem Wasser (links) und einer 1 Vol.%-Triton-X-100-
Lésung (rechts)
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6.4. Einfluss der Beregnungsintensitat

Zusatzlich zu den vorherigen Parametern wurde unter der Randbedingung einer stationaren
Hydraulik als zusatzlicher Einflussfaktor die Beregnungsintensitat der Einzelversuche variiert.
Naturliche Verhaltnisse sind vor allem durch einen starken Wechsel in der Sickerwasserrate
in Abhangigkeit der Regenereignissse gekennzeichnet. Es wurden in den Versuchen Regen-
intensitaten von 3,6 mm/h bis 72 mm/h simuliert, wobei die hdheren Intensitaten Starkregen-
ereignissen entsprechen. Die Variation der Intensitaten wurde in mehreren Versuchsreihen
mit Polystyrolpartikeln unterschiedlicher GréRe (0,05 pm bis 6 pm) durchgefihrt.

Die Versuchsergebnisse zeig-
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-
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Filterfaktor
S

‘0.05 pm R0.2 ym E1pm B6 pm‘ ten, dass der Filterfaktor der
25 0,05 uym, 0,2 um und 1 ym Par-
tikel mit zunehmender Bereg-
i nungsintensitat abnimmt (Abb.
29). Vor allem bei Starkregen-
ereignissen ist sowohl bei den
0,2 uym als auch bei den 0,05
um Partikeln mit einer signifi-
kanten Mobilisierung zu rech-
nen. Selbst bei nur geringen
= = - Beregnungsintensitaten  von
'zBeregnli;)[mm/h]%'O 72.0 3,6 mm/h weisen die 0,2 um
und 0,05 pym Partikel auf Grund
Abb. 29 Filterfaktoren von Polystyrolpartikeln unterschiedlicher ihrer  geringen  Filterfaktoren
GroRke bei variierender Beregnung (d1o=1mm) <10 immer noch einen rele-
vanten mobilen Anteil auf. Die-
ses Ergebnis stimmt mit den Schlussfolgerungen von ULLUM (2001) Gberein. Der Filterfaktor
der 6 ym Partikel bleibt hingegen Uber das ganze Spektrum der unterschiedlichen Nieder-
schlagsereignisse nahezu unverandert bei hohen Werten zwischen 10 und 20. Bei einem
dio-Wert von 1 mm sind die Porenhalsradien nicht favorisierend flr einen Transport grof3erer
Partikel (Siebeffekt). Diese werden bevorzugt in Kiessubstraten verlagert. In den feinkdrnige-
ren Substraten zeigt sich somit die Relevanz vor allem kleinerer Partikel im Hinblick auf die
Schadstoffverlagerung in der ungesattigten Zone.
Im Vergleich zur Filtertheorie bestatigen diese Versuchsergebnisse tendenziell in ihrem Ver-
lauf die Modellvorhersagen von YAO (1968) und RAJAGOPALAN & TIEN (1971). Mit zuneh-
mender Beregnungsintensitat nimmt bei allen vier PartikelgréRen der Filterfaktor ab (Abb.
30). Dies ist zum einen auf einen Anstieg der auf die Partikel wirkenden Scherkrafte im Zuge
groflier werdender Beregnungsintensitat zurlickzuflihren (BERGENDAHL & GRASSO 2000, KAP-
LAN et al. 1993, LEGDSMAND et al. 1999, RYAN et al. 1998). Eine Anlagerung wird dadurch
zunehmend verhindert. Darliber hinaus andert sich bei unterschiedlicher Beregnungsintensi-
tat ebenfalls der Wassergehalt und damit wiederum die Gas-Wasser-Kontaktflache. Bei ho-
heren Sattigungsgraden ist mit einer geringeren Gesamt-Gas-Wasser-Grenzflache zu rech-
nen. Dies bedeutet, dass eine geringere Anzahl potenzieller Sorptionsplatze fur die Partikel-
deposition zur Verfligung steht (LENHART & SAIERS 2002) (vgl. Abschnitt 3.2.2). In der Natur
ist als weiterer Einflussfaktor eine Veranderung der lonenstarke und des pH-Wertes des Si-
ckerwassers durch einsetzende Regenereignisse zu nennen, die zu einer Stabilisierung bzw.
Destabilisierung der Partikel fuhren kann (SHEVENELL & MCCARTHY 2002). Der Aspekt der
Hydrochemie wird in Abschnitt 6.5 gesondert untersucht.
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Abb. 30 Vergleich der Modellierung des Filterfaktors mit den Ergebnissen ungesattigter Saulenversu-
che bei variierenden Beregnungsintensitat und PartikelgroRen

Es zeigt sich bei dem Vergleich der Versuchsergebnisse mit den Modellprognosen wieder-
um, dass die 0,2 um Partikel die geringsten Filterfaktoren aufweisen und somit am besten
transportiert werden. Der Trend der 1 um Partikel folgt wie in den vorherigen Abschnitten
bereits festgestellt dem Kurvenverlauf der Modellvorhersagen von RAJAGOPALAN & TIEN
(1976). Dagegen zeigen die 0,05 um Partikel eine recht gute Ubereinstimmung mit den Mo-
dellvorhersagen nach YAO (1968). Die 6 um Partikel unterscheiden sich jedoch durch ihren in
etwa gleich bleibenden Filterfaktor tiber die gesamte Breite der Beregnungsintensitaten deut-
lich von den Modellen der Filtertheorie (vgl. Abschnitt 3.2.1). Die Filtertheorie kann den
Trend der Filterfaktoren der 6 um Partikel bei verschiedenen Beregnungsintensitaten nicht
vorhersagen. Dariiber hinaus zeigt sich auch in diesen Versuchsreihen die deutliche Uber-
schatzung der Filterfaktoren um mehrere GroRRenordnungen vor allem in den Modellvorher-
sagen von RAJAGOPALAN & TIEN (1976), die bereits in Abschnitt 6.2 diskutiert wurde. Ein
Vergleich zwischen den experimentell ermittelten Filterfaktoren und den Filterfaktoren, die
anhand von Modelltheorien basierend auf der Filtertheorie berechnet wurden, zeigt, dass die
Filtertheorie fir Modellprognosen in der ungesattigten Bodenzone nicht geeignet ist.

6.5. Partikelstabilitat in Sickerwassern variierender Hydrochemie

Neben den in den vorherigen Abschnitten beschriebenen hydraulischen Parametern stehen
hinsichtlich der Partikelverlagerung im Boden zusatzlich die hydrochemischen Randbedin-
gungen im Vordergrund. Neben der lonenstarke des Sickerwassers spielen Huminstoffe
(6.7) fir die Partikelstabilitat und den —transport in der Natur eine wichtige Rolle. In diesem
Abschnitt wird die Bedeutung der lonenstarke fur die Abscheidung von Partikeln unter statio-
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naren Bedingungen untersucht. In Abschnitt 6.6 wird dartber hinaus das Augenmerk auf den
Einfluss sowohl hydrochemischer als auch hydraulischer Instationaritaten gelegt, die auf
Grund schnell wechselnder unterschiedlicher klimatischer Einflisse charakteristisch fur die
Randbedingungen in der ungesattigten Bodenzone sind.

Einfluss der lonenstarke

Die lonenstarke des Sickerwassers spielt auf Grund ihrer Bedeutung fiir die Partikelstabilitat
eine entscheidende Rolle hinsichtlich des partikelgebundenen Schadstofftransports in der
ungesattigten Zone. Diese ist je nach lithologischer Zusammensetzung des Umgebungsge-
steins, Regenintensitat, Verdunstungsprozessen und weiterer klimatischer Bedingungen im
Sickerwasser zeitlich variabel. Ebenfalls kommt es neben den natlrlich bedingten Schwan-
kungen der lonenstarke des Sickerwassers auch durch anthropogene Beeinflussungen, wie
z.B. durch den Einsatz von Streusalz in den Wintermonaten, zu standigen lonenstar-
keschwankungen. Ein Wechsel der lonenstarke von hoch zu geringer mineralisierten Was-
sern kann zu einer Stabilisierung der vorhandenen Partikel und somit zu einer potenziellen
Mobilisierung fuhren (BACKSTROM 2004, BUNN et al. 2002, GAMERDINGER & KAPLAN 2001,
MCCARTHY et al. 2002, RYAN & GSCHWEND 1994, UM & PAPELIS 2002) (vgl. Abschnitt 3.3).

In den folgenden Versuchsreihen wurde ein grobsandiger Filtersand mit einem d,o-Wert von
1 mm verwendet. Die Beregnung erfolgte mit einer Intensitat von 36 mm/h. Die Versuchsrei-
hen, deren Datenerhebung zum Teil im Rahmen einer Diplomarbeit (PIES 2003) erfolgte,
variieren dabei in der hydrochemischen Zusammensetzung der Beregnungsldésung sowie in
der Grolke der verwendeten Polystyrolpartikel. In der ersten Versuchsserie wurden Partikel
der Grolke 1 um eingesetzt. Hierbei sollte der Einfluss unterschiedlicher lonenstarken auf das
Abscheideverhalten der Polystyrolpartikel untersucht werden. Dazu wurden durch Zugabe
von Kalzium-Chlorid-Dihydrat zu deionisiertem Wasser Beregnungslésungen unterschiedli-
cher lonenstarke angesetzt. In einer weiteren, parallel dazu durchgeflhrten Versuchsreihe,
wurden die lonenstarken der Beregnungslésungen mit Natrium-Chlorid eingestellt.

Bei diesen Versuchen zeigte sich, dass mit abnehmender lonenstarke eine deutliche Ab-
nahme der Abscheidegrade der Partikel zu verzeichnen ist (Abb. 31). Wahrend bei hohen
lonenstarken im Bereich > 1*10 mol/l die Abscheidegrade um 98 % liegen, werden die Par-
tikel bei Werten < 1*10™ mol/l sprunghaft deutlich besser durch die Bodenzone transportiert.
Bei geringeren lonenstarken der Beregnungslésung, die mit 1*10™* mol/l im Bereich natiirli-
cher Regenwasser liegen, sinken die Abscheidegrade auf bis zu 75 %. Dies bedeutet, dass
immer noch 25 % der Partikel die Saule passieren kénnen.

CaCl2 ANaCl [ A NaCl e CaCl2 — Logarithmisch (NaCl) - - - Logarithmisch (CaCl2)]
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Abb. 31 Einfluss der lonenstarke auf den Transport von Polystyrolpartikeln (1 um) in der ungeséattigten
Zone (d1o=1 mm, Beregnung=36 mm/h) (links: Abscheidegrade, rechts: Filterfaktoren)
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Diese Ergebnisse erlangen vor allem in sandigen Bdden grof3e Bedeutung, in denen nicht
mit einer starken Erhéhung der lonenstarke des Sickerwassers auf Grund der Bodenpassa-
ge zu rechnen ist. Die entsprechenden Filterfaktoren, die im Unterschied zu den Abschei-
degraden unabhangig von der Lange der Bodenpassage zu interpretieren sind, nehmen ber
die Bandbreite der eingesetzten lonenstarken von Werten um 25 bis auf einen Wert von
knapp unter 7 ab. Der Zusammenhang zwischen dem Filterfaktor A und der lonenstarke |
I&sst sich dabei fur Losungen monovalenter und bivalenter lonen wie folgt beschreiben:

Gl. 58 A=5*In(1)+50 monovalente lonen (Bsp. NaCl, R? = 0.99)

Gl. 59 A=4%*In(l)+43 bivalente lonen (Bsp. CaCly R?2=0.85)

Eine Zunahme der lonenstarke bedeutet gleichzeitig eine Zunahme des Wertes des Debye-
Huckel-Parameters k. Die Entfernung, in der sich das Oberflachenpotenzial auf einen Wert
1/e verringert hat (Dicke der Doppelschicht 1/k), wird somit mit zunehmender lonenstarke
kleiner. Die Abnahme der H6he des Oberflachenpotenzials von der Feststoffoberflache er-
folgt dabei exponentiell (vgl. Abschnitt 3.3.1). Bei hohen lonenstarken ist zu erwarten, dass
sich die Ausdehnung der elektrischen Doppelschicht der Partikel verringert. Es kommt zu
einem schnellen Potenzialabfall in der elektrischen Doppelschicht. Eine Energiebarriere ist
nicht mehr vorhanden. Dadurch wird bei gleich geladenem Partikel und Kollektor die elektro-
statische GesamtabstoRung verringert. Partikel kdnnen sich weiter an den Kollektor anna-
hern, so dass anziehende van-der Waals-Krafte zwischen Partikel und Kollektor wirksam
werden konnen. Es erfolgt bei hohen lonenstarken eine Anlagerung an den Kollektor und
somit eine gleichzeitige Zunahme der Abscheidegrade der Partikel (DAvVIS et al. 2002, FRAN-
CHI & O'MELIA 2003).

Dies konnte anhand einer Mo-

|—3E-04 —8E-04 — 4E-03 — 8E-03 dellierung basierend auf der

40 DLVO-Theorie nachgewiesen

30 AN\ werden (Abb. 32). Die Modellie-

20 - rungen zeigen, dass mit einer

10 4 Abnahme der lonenstarke eine

s o0 Zunahme der Hohe der Ener-
£ -10 giebarriere verbunden ist. In
-20 + Beregnungslésungen niedriger
-30 1 lonenstarken im Bereich 10™
-40 1 mol/l werden Partikel durch
-50 * S eine hohe Energiebarriere von
0.1 1 10 100 1000 10000 | {iper 20 Vi/ksT stabilisiert. Eine

Abstand Partikel / Kollektor [nm] lockere Anlagerung bei lo-

nenstarken = 8*10* mol/l ist
Abb. 32 DLVO-Modellierung der Gesamtwechselwirkung Vi/keT ~ zwar méglich, kann jedoch

bei unterschiedlichen lonenstarken [mol/l] durch geringe Einwirkung von

z.B. Scherkraften wieder gelost
werden. Bei kleineren lonenstarken ist kein sekundares Minimum ausgebildet. Eine dagegen
dauerhaft stabile Anlagerung im primaren Minimum kann nur durch eine hohe Energiezufuhr
erfolgen, die auf die Partikel wirken muss, um die Energiebarriere zu tberwinden. Bei lo-
nenstarken im Bereich von 10 mol/l ist die Energiebarriere nicht mehr ausgebildet. Eine
Anlagerung im primaren Minimum kann somit ohne gréf3eren Energieaufwand erfolgen. Der
sprunghafte Anstieg der Abscheidegrade bei lonenstirken > 1*10 mol/l konnte auch von
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BEDBUR (1989) beobachtet werden. Die elektrische Doppelschicht ist hier soweit kompri-
miert, dass die van der Waals-Krafte stark genug sind, die Partikel an der Kornoberflache zu
halten.

Die anhand der DLVO-Theorie ermittelte maximale Hohe der Energiebarriere lasst nach Ru-
CKENSTEIN & PRIEVE (1973) eine Aussage uber die Kollisionseffizienz zu. Die nach Gl. 47
modellierte Kollisionswahrscheinlichkeit sowie die tatsachlichen experimentell bestimmten
Kollisionswahrscheinlichkeiten sind in Abb. 33 dargestellt. Bei einem Vergleich der experi-
mentell ermittelten Daten mit den berechneten Daten zeigt sich, dass die Modellierung nach
RUCKENSTEIN & PRIEVE (1973)
Hhe der Energiebarriere (Vmax/ksT) die Kollisionseffizienz in der

CEr0 o o ™| ungesttigten Zone nicht voll-
E A standig vorhersagen kann.

5, Beide Kurven zeigen mit zu-

1.£+00 + \ | = 89,3265 nehmender Hohe der Energie-

1E+01 +

R®=0.94 barriere eine Abnahme in der
i Kollisionseffizienz.  Dennoch
1E02% sind die Kurven in ihrem expo-
1E03 L nentiellen Verlauf um einen
1 [ ——PKell_modelliert nach Ruckenstein & Prisve \ Faktor ~gegeneinander ver-
‘ schoben. Dieser Fakior wird
durch die in Abb. 33 dargestell-
Abb. 33 Vergleich der modellierten und der tatsachlichen Kolli- te Gleichung der Trendlinie der
sionseffizienz der Versuche experimentell bestimmten Da-
ten beschrieben. Bei der be-
rechneten Kurve durften bei Energiebarrieren > 10 Vna/ksT nahezu keine Anlagerungen
mehr stattfinden, da die Kollisionseffizienz nahezu auf null abgesunken ist. Tatsachlich zeigt
sich jedoch in den ungesattigten Sdulenversuchen, dass auch bei diesen hohen Energiebar-
rieren eine Haftung stattfindet.

1.E-01 +

Kollisionseffizienz [%]

Diese Anlagerung der Partikel unter nicht favorisierenden Bedingungen ist auf Ladungshete-
rogenitaten und die raumlich variable Verteilung der Gas-Wasser-Grenzflache bzw. einzelner
Gasblasen zurlckzufuhren (ADAMCZYK et al. 2003, BHATTACHARJEE et al. 2002, ELIMELECH et
al. 2000, JOHNSON et al. 1996, LENHART & SAIERS 2003, SHELLENBERGER & LOGAN 2002,
SONG et al. 1994). Insbesondere die Sorption der Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache
wird in der DLVO-Modellierung, die die Eingangsparameter zur Berechnung der Kollisionsef-
fizienz liefert, nicht berlcksichtigt. In diese Modellierung flieRen lediglich die Wechselwirkun-
gen Partikel-Bodenmatrix bzw. Partikel-Partikel ein. Auf Grund der mineralogischen Gleich-
formigkeit des Substrats ist davon auszugehen, dass Ladungsheterogenitaten hier gegen-
Uber der Gas-Wasser-Grenzflache beziiglich der Abscheidung von Partikeln unter nicht favo-
risierenden Bedingungen nur von untergeordneter Bedeutung sind.

Ein weiteres Augenmerk wurde bei dieser Versuchsserie auf den Einfluss unterschiedlich
valenter lonen des Elektrolyten hinsichtlich des Koagulationsverhaltens der Partikel gelegt.
Nach der Regel von Schulze und Hardy verhalten sich die reziproken Flockungsschwellen-
werte von ein-, zwei- und dreiwertigen lonen zueinander wie 1:50:10000 (DORFLER 2002).
Daraus folgt, dass zweiwertige Kationen einen deutlich groReren Einfluss als einwertige Ka-
tionen auf die Abscheidung von Partikeln besitzen.
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Vergleicht man die Abschei-

degrade der Versuche mit der
100 . . CaCly-Lésung und der NaCl-
o5 | Losung bei gleicher molarer
Konzentration, so wird dies
nochmals verdeutlicht (Abb.
34). Die einwertigen Na-lonen
der Beregnungslosung flihren
zu deutlich niedrigeren Ab-
A scheidegraden im Vergleich zu
S einer Beregnung mit einer
0.E+00 2.E-03 4.E-03 6.E-03 8.E-03 1.E-02 CaC|2-Lésung. Dieser Unter-

Anzahl Wole tmolll schied im Abscheidegrad ver-
starkt sich tendenziell zu nied-
riger ionisierten Wassern hin.
Bei geringer molaren Lésungen
liegen die Unterschiede in der Ruckhaltung der Partikel um ca. 10 %. Bei hoher molaren
Wassern ist diese Variation nicht so deutlich ausgebildet und belduft sich auf Werte im 1 %-
Bereich. Es zeigt sich somit, dass Ca-lonen im Vergleich zu Na-lonen ein starkeres Koagula-
tionsmittel darstellen. Diese Ergebnisse stimmen mit Untersuchungen von GROLIMUND et al.
(1998), HUBER et al. (2000) sowie MCCARTHY et al. (2002), die sich mit dem Partikeltransport
in der gesattigten Zone beschaftigen, tberein.
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Abscheidung [%]
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Abb. 34 Einfluss der Wertigkeit der lonen der Elektrolytiésung
auf die Abscheidung von Partikeln

In einer weiteren Versuchreihe
25 wurde Uberprift, ob der in Ab-
schnitt 6.2 beobachtete Effekt
der unterschiedlichen Trans-
porteigenschaften von Partikeln
variierender Durchmesser auch
auf Lésungen mit einer hdhe-
ren lonenstarke zutrifft. Zu die-
sem Zweck wurde als Saulen-
material wiederum ein grobkor-
niger Filterkies mit einem dio-
Wert von 1 mm verwendet. Die
Beregnung erfolgte mit einer
0,25 mM Kalzium-Chlorid-

Abb. 35 Filterfaktoren unterschiedlicher Partikeldurchmesser bei ~ Dihydrat-Losung bei einer Be-
einer Beregnung mit einer 0,25 mM Kalzium-Chlorid-Diyhdrat-  "€gnungsintensitat  von 36

Lésung (d:o=1 mm, Beregnung=36 mm/h) mm/h. In den Einzelversuchen
wurden Polystyrolpartikel der

GroRenklassen 0,05 ym, 0,2 um, 1 ym und 6 ym verwendet. In den Versuchen konnte der
Effekt des Vorauseilens der Maximalkonzentration kleinerer Partikel nicht eindeutig beobach-
tet werden. Die Filterfaktoren liegen bei allen Versuchen einheitlich deutlich tber 10 (Abb.
35). Dies entspricht bei diesem Versuch Abscheidegraden zwischen 93 % und 98 %. Es
zeigte sich nicht, dass kleinere Partikel deutlich besser transportiert werden.

20

15 ~

10 ~

Filterfaktor

0.05 0.20 1.00 6.00
Partikeldurchmesser [pm]

Anhand einer DLVO-Modellierung Iasst sich nachweisen, dass die Erhéhung der lonenstarke
zu einer deutlichen Erniedrigung der Energiebarriere fuhrt. Abb. 36 zeigt exemplarisch fur die



68 6. Laborversuche zum Transport und zur Abscheidung von Partikeln im Boden

1 um Polystyrolpartikel die Er-

—1 um (I=1E-05 mol/l) = 1 um (1=7,23E-04 mol)| niedrigung der Energiebarriere.

60 —— In einer gesondert durchgefiihr-
ten Vorversuchsreihe zeigte

40 - sich mit zunehmender lo-

20 1 nenstarke eine Abnahme des

= | Betrags des Zetapotenzials der
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zugleich eine Erhéhung der
Abb. 36 DLVO-Modell - Erniedrigung der Energiebarriere durch  Kollisionseffizienz  verbunden

eine Erhéhung der lonenstarke am Beispiel der 1 um Partikel (vgl. Abb. 33). Somit erhéht

sich die Anlagerung der Parti-
kel am Kollektor. Bei der héheren lonenstarke bildet sich zusatzlich ein leichtes sekundares
Minimum aus, in dem eine lockere Anlagerung der Partikel am Kollektor erfolgen kann. Eine
Koagulation der Partikel untereinander konnte durch eine Erhdhung der lonenstarke nicht
beobachtet werden.

6.6. Hydrochemische & hydraulische Mobilisierung von Partikeln

Die ungesattigte Bodenzone ist vor allem durch ihren raschen Wechsel hydraulischer und
hydrochemischer Parameter gekennzeichnet. Durch einsetzende Regenereignisse, Aus-
trocknungszyklen und die anschlieliende Wiederbefeuchtung wirken unterschiedliche Krafte
auf die Partikel der Bodenzone. In ihrem Stabilitdtsverhalten sind Partikel stark abhangig von
hydraulischen, aber vor allem auch von unterschiedlichen hydrochemischen Randbedingun-
gen, die sich im Sickerwasser je nach Beregnungsintensitat und Eintrag aus der Atmosphare
einstellen kénnen.

Beregnungs- und Austrocknungszykus

In einem Dauerversuch wurde die mehrfache Beregnung eines Bodens mit anschlieliender
Trockenphase simuliert. Verwendet wurde in diesem Versuch ein Grobsand mit einem do-
Wert von 1 mm sowie deionisiertem Wasser als Beregnungslésung. Zu Beginn des Versuchs
wurde eine definierte Menge von 1 um Polystyrolpartikeln als Peakinjektion bei einer Bereg-
nungsintensitdt von 18 mm/h auf die Saule dosiert. Nach dem Abklingen der Partikelaus-
tragsfunktion am Saulenende wurde die Beregnung gestoppt. In gewissen Zeitintervallen
wurde die Beregnung wieder mit unterschiedlicher Intensitat gestartet und der Partikelaus-
trag beobachtet. Dabei erfolgte die Intervallberegnung und Mobilisierung der Partikel in den
folgenden Intervallen und Intensitaten: M1: 1252 min / 18 mm/h, M2: 2229 min / 18 mm/h,
M3: 6561 min / 36 mm/h, M4: 7992 min / 36 mm/h, M5: 10926 min / 36 mm/h (Abb. 37).

In diesem Versuch hat sich gezeigt, dass die Wiederberegnung der Sdule nach einem Tro-
ckenfallen nur eine geringe Partikelmobilisierung bewirken konnte. Nach der anfanglichen
Peakdosierung, bei der 50 % der Partikel durch die Saule transportiert werden konnten, er-
folgte in den darauf folgenden Beregnungsstufen mit Ausnahme von M5 lediglich eine gerin-
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ge Partikelmobilisierung < 1 %
der zu Beginn dotierten Ge-
samtmenge (Abb. 37). Durch
das zwischenzeitliche Trocken-
fallen der Saule ist in der unge-
sattigten Zone damit zu rech-
nen, dass sich bei einem erneu-
ten Sickerwasserzutritt lokal
andere bevorzugte Wegsamkei-
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10 o 49 ten und Bodenfinger ausbilden.
0.4 ' 05 0.2 88 Diese neu ausgebildeten Flief3-
Dosierung W M2 M3 M4 M5 pfade erfassen somit nicht die

zuvor auf anderen Wasserweg-
Abb. 37 Mobilisierte Partikel wahrend eines 5-stufigen Be- samkeiten abgelagerten Parti-
regnungs-Austrocknungszyklusses (M1-M5) kel. Sie kbnnen somit nicht mo-

bilisiert werden. In der Natur
ware dennoch mit einer Partikelmobilisierung zu rechnen, da dort das Partikeldepot im Un-
terschied zu den dosierten Modellpartikeln des Versuchs Uber die gesamte Bodenmatrix
verteilt ist und in Abhangigkeit der Stabilitdt und der auf die Partikel einwirkenden Krafte
mobilisiert werden kann. Der Umfang einer mdglichen Partikelmobilisierung ist aus der
Mobilisierungsstufe M5 ersichtlich. Hier erreicht das Beregnungswasser auf seiner
Sickerstrecke die zuvor abgelagerten Partikel der Peakdosierung. Unter den gegebenen
hydraulischen und hydrochemischen Randbedingungen kommt es zu einer Partikelmobi-
lisierung von etwa 5 %. In der ungesattigten Zone ist im Unterschied zu den Laborversuchen
zusatzlich mit einer standigen Nachlieferung des Partikeldepots durch Verwitterungs-
prozesse, Ausfallung bedingt durch geochemische Gradienten sowie Eintrag
atmospharischer Partikel zu erwarten. Dadurch ist mit einer steten Partikelmobilisierung
durch den Einfluss hydraulischer Parameter zu rechnen.

Instationare Beregnungsintensititen mit variierender Hydrochemie

In einem Kombinationsversuch wurden dariiber hinaus die Auswirkungen instationarer hyd-
raulischer Fliebedingungen ohne Austrocknungsphasen hinsichtlich der Partikelabschei-
dung und -mobilisierung einem Wechsel der hydrochemischen Zusammensetzung des Be-
regnungswassers gegenubergestellt. In dieser Versuchsreihe wurde als Saulenflllung ein
Substrat im Grobsandbereich verwendet (dip=1 mm). Zu Beginn des Versuchs wurde eine
definierte Menge fluoreszierender 1 ym Polystyrolpartikel bei einer Beregnungsintensitat von
3,6 mm/h auf die Saule dosiert. Die Beregnungslésung erfolgte mit einer 2,5 mM Kalzium-
Chlorid-Dihydrat-Lésung. Nach Abklingen des initialen Partikeldurchbruchs auf den Hinter-
grundwert erfolgte im Anschluss im ersten Versuchsabschnitt eine stufenweise Veranderung
der hydraulischen Bedingungen. Die Beregnung wurde sukzessive in den Stufen 7,2 mm/h,
36 mm/h und 72 mm/h erhéht. Vor Beginn der jeweils nachsten hydraulischen Mobilisie-
rungsstufe wurde ein Erreichen der Hintergrundkonzentration abgewartet. Nach der hochs-
ten hydraulischen Beregnungsintensitat von 72 mm/h und des erfolgten Partikeldurchbruchs
wurde die Beregnungsintensitat auf 3,6 mm/h zurlckgefahren und die Kalzium-Chlorid-
Dihydrat-Lésung gegen deionisiertes Wasser ausgetauscht. Danach erfolgte wiederum die
kontinuierliche Steigerung der Beregnung in den Stufen 7,2 mm/h, 36 mm/h und 72 mm/h.
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Abb. 38 Einfluss instationdrer hydraulischer und hydrochemischer Bedingungen auf die Partikelmobili-
sierung in der ungesattigten Zone (links: Durchbruchskurven, rechts: mobilisierte Partikel [%])

Bei diesem Dauerversuch war zu beobachten, dass nach dem initialen Durchbruch nicht
abgeschiedener Partikel (5,3 %) bei 3,6 mm/h eine weitere Mobilisierung durch eine Erho-
hung der Beregnungsintensitat auf 7,2 mm/h von 3,2 % erfolgte (Abb. 38). Eine weitere signi-
fikante Erhohung der Niederschlagsintensitat im Bereich der Starkregenereignisse konnte
keine weitere Partikelmobilisierung ausldsen. Es ist zu vermuten, dass die in der zweiten
Beregnungsstufe mobilisierten Partikel zuvor an exponierten Stellen mit geringer Haftwirkung
oder im Bereich von nun mobilen Grenzflachen abgeschieden wurden. Fir diese Partikelde-
positionsplatze reichen geringe Erhéhungen der Beregnungsintensitat und somit der Scher-
krafte aus, um eine Mobilisierung hervorzurufen (BERGENDAHL & GRASSO 2000, LAGDSMAND
et al. 1999, RYAN & GSCHWEND 1994, RYAN et al. 1998). Die (brigen Partikel scheinen sich
im Bereich der groten Annaherung mit den unterschiedlichen Grenzflachen (Matrix-Wasser
/ Wasser-Gas) im nach der DLVO Theorie so genannten primaren Minimum zu befinden.

Eine Veranderung der Elektrolytkonzentration in der zweiten Versuchsphase durch den hyd-
rochemischen Wechsel der Beregnungsldsung hin zu deionisiertem Wasser flihrt trotz der
niedrigen Beregnungsintensitat zu einer erneuten Partikelmobilisierung. Dieses detachement
kann mittels der klassischen DLVO-Theorie nicht vorhergesagt werden. Danach fiihrt eine
Erniedrigung der lonenstarke zu einer Erhéhung der Energiebarriere (Abb. 39). Partikeln, die

bereits im primaren Minimum
\—deion. H20 (I=1E-05 mol/l) = CaCl2-Lésung (I=7,23E-03 moI/I)\ angelagert sind, misste eine

60 — hohe repulsive oder hydrody-
namische Energie zugefihrt
werden, um diese Energiebar-
20 - riere zu Uberwinden und somit
L ‘ mobilisiert zu werden. Dieses
- Phanomen wird ebenfalls in
Untersuchungen von BERGEN-
40 DAHL & GRASSO (1999), Mc-
DOWELL-BOYER (1992) sowie
RYAN & GSCHWEND (1994) be-
schrieben.
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Untersuchungen von RYAN &

Abb. 39 Modellierung der Partikelstabilitit nach der DLVO- GSCHWEND  (1994)  zeigen,
Theorie in unterschiedlichen Beregnungslésungen dass der Partikeltransport tber
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eine Energiebarriere nicht der ratenlimitierende Faktor ist. Vor allem bei Anndherungsdistan-
zen von wenigen Wassermolekildurchmessern kann das herkdmmliche Potenzialenergie-
profil durch die Nichtbertcksichtigung der strukturellen Organisation der Wassermolekile die
Grenzflacheninteraktion nicht adaquat beschreiben. Liu et al. (1995) erklaren die Freisetzung
von Partikeln im Zuge einer Reduktion der lonenstarke durch anwachsende repulsive Krafte
im Interpartikelbereich. Eine Verringerung der lonenstarke flihrt zu einer Ausdehnung der
elektrischen Doppelschicht der Partikel. Durch die nun starkere gegenseitige AbstoRung ver-
ringert sich gleichzeitig der Betrag der maximalen Oberflachenbedeckung von Partikeln auf
der Bodenmatrixoberfliche. Zuvor angelagerte Partikel werden nun teilweise mobilisiert, bis
sich die Anzahl der angelagerten Partikel der neuen, reduzierten Anzahl von verfligbaren
Anlagerungsplatzen angepasst hat.

Dieser Versuch zeigt, dass sowohl eine Erhéhung der Beregnungsintensitat als auch eine
Verringerung der lonenstarke des Sickerwassers, die in der Natur haufig mit einem Regen-
ereignis einhergeht (RYAN et al. 1998, SHEVENELL & MCCARTHY 2002), zu einer Partikelmobi-
lisierung in der ungesattigten Bodenzone fuhren kann.

Hydraulische & hydrochemische Mobilisierung eines natiirlichen Partikeldepots

In geringer Abwandlung wurde diese Versuchsfragestellung auch an einem nattrlichen Sub-
strat untersucht. Dazu wurde eine Saule mit dem sorptiven Sand (Ss) (Material im Rahmen
der Kooperationsvereinbarung, Universitat Tubingen) befullt. Vergleichbar zum vorherigen
Versuch wurde die Saule auch hier in Intervallen mit unterschiedlichen Beregnungslésungen
und Intensitdten beregnet. Die Beregnung erfolgte zunachst mit einer 2,5 mM Kalzium-
Chlorid-Dihydrat-Lésung bei 3,6 mm/h. Es wurden bei diesem Versuch keine Partikel auf die
Saule dosiert, sondern es sollte die Mobilisierbarkeit des natirlichen Partikeldepots der Sau-
le untersucht werden. An die initiale Mobilisierungsphase der Partikel schloss sich eine stu-
fenweise Steigerung der Beregnung in den Phasen 7,2 mm/h, 36 mm/h und 72 mm/h an.
Nach der hochsten hydraulischen Beregnungsstufe von 72 mm/h wurde die Beregnungsin-
tensitat erneut auf 3,6 mm/h zuriickgefahren und die Kalzium-Chlorid-Dihydrat-L6ésung ge-
gen deionisiertes Wasser ausgetauscht. Danach wurde die Beregnung kontinuierlich in den
Stufen 7,2 mm/h, 36 mm/h und 72 mm/h gesteigert.

Die Versuchsergebnisse zeigen, dass die natirliche Hintergrundkonzentration in der Tri-
bung erst nach einer Versuchdauer von ungeféahr 3000 min erreicht werden konnte (Abb.
40). Zu diesem Zeitpunkt be-
CaClz Dest, H20 fand sich der Versuch mit einer
36 7.2 3 72 136 7.2 % 72 Beregnung von 36 mm/h be-
reits in der dritten Phase. Zuvor
konnten auf Grund einer Stei-
gerung in der Beregnungsin-
tensitat keine signifikanten Er-
héhungen mobilisierter Parti-
g R ? kelfrachten beobachtet werden.
Auch eine weitere Erhdhung
““““ der Beregnung auf 72 mm/h
5000 7500 10000 12500 15000

Zeit [min] hatte keinen deutlichen Ein-
fluss auf die Partikelkonzentra-
Abb. 40 Mobilisierung natlrlicher Partikel unter instationaren tionen am Sé&ulenauslauf. Erst
hydraulischen und hydrochemischen Verhaltnissen mit dem Beginn der Beregnung

100

Triibung [FNU]
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mit einer Losung geringerer lonenstarke konnte eine Mobilisierung von Partikeln um in etwa
1 FNU beobachtet werden. Dies entspricht unter der Annahme von Tonpartikeln einer Erhé-
hung der Feststoffkonzentration um ungefahr 1 mg/l (HOFMANN 1998). Im weiteren Lauf des
Versuchs bleiben die Tribungswerte trotz zusatzlicher hydraulischer Mobilisierungsstufen
bei Werten knapp unter 1 FNU. Diese Tribungswerte sind Gberwiegend auf die immer noch
anhaltende hydrochemische Mobilisierung durch die Lésung geringerer lonenstarke zurtick-
zufuhren. Ein deutlicher Zusammenhang mit den einzelnen hydraulischen Stufen ist nicht zu
erkennen. Das Ergebnis aus den Versuchen der Polystyrolpartikel bestatigt sich hier. Es
zeigt sich, dass auch bei den natirlichen Partikeln ein Wechsel der hydraulischen und hyd-
rochemischen Eigenschaften Auswirkungen auf die Mobilisierbarkeit von Partikeln in der
Bodenzone hat. Auch hier gilt, dass in naturlichen Umgebungen das Partikeldepot eine stan-
dige Nachlieferung durch verschiedene Prozesse erfahrt.

Variation von Pulsberegnungen bei konstanter mittlerer Sickerwasserrate

In einer weiteren Versuchsreihe wurden die Auswirkungen von Pulsberegnungen unter-
schiedlicher Intensitat bei gleicher mittlerer Sickerwasserrate pro Minute untersucht. In die-
sen Versuchen wurde wieder ein Substrat im Grobsandbereich verwendet (d4o=1 mm). Als
Partikel wurden Polystyrolpartikel der GroRe 1 um eingesetzt. Zunachst wurde ein Versuch
mit einer Dauerberegnung von 18 mm/h durchgefiihrt. In den darauf folgenden Versuchen
wurden die Saulen in unterschiedlichen Pulsierungen beregnet. Die Vorberegnung der Sau-
len erfolgte ebenfalls in dem jeweiligen Pulsbetrieb. Im Einzelnen wurden die folgenden Va-
riationen in der Pulsberegung bei gleich bleibender mittlerer Sickerwasserrate von 18 mm/h
durchgefiihrt:

e 10 s Beregnung mit 54 mm/h, danach 20 s Pause der Beregnung (10(54 mm/h)/20P)
e 30 s Beregnung mit 36 mm/h, danach 30 s Pause der Beregnung (30(36 mm/h)/30P)
e 15 s Beregnung mit 72 mm/h, danach 45 s Pause der Beregnung (15(72 mm/h)/45P)

Die Durchbruchskurven verdeutlichen, dass bei einer Pulsberegnung mit einer Beregnungs-
pause von 45 s die maximale Abstandsgeschwindigkeit der Partikel abnimmt (Abb. 41). Der
Versuch mit einer stationaren Beregnung von 18 mm/h zeigt, dass die 1 um Partikel einen
Filterfaktor von 7,4 aufweisen
|-+ Dauer 18 mm/h —o- Puls 10(54 mm/h)/20P - Puls 30(36 mmvh)/30P = Puls 15(72 mm/h)/45P | (Abb_ 42)_ Dies stimmt gré[},en_
% ordnungsmafRig mit dem in
i Abschnitt 6.4 ermittelten Filter-
faktor fur die 1 ym Partikel von
6,1 Uberein.

20 ~

15 4

ClICo

Die Ergebnisse der einzelnen
instationaren Pulsberegnungen
zeigen hingegen, dass die Fil-
terfaktoren der Partikel hier
deutlich Uber dem des Dauer-
versuchs liegen (Abb. 42). Bei
einer Pause von 20 s liegt der
Filterfaktor bei 12,8, bei der in
etwa doppelten Zeit von 45 s
bereits bei 14,2. Bei einer Dau-

10

Zeit [min]

Abb. 41 Pulsberegnung der 1 um Polystyrolpartikel in unter-
schiedlichen zeitlichen Variationen bei konstanter mittlerer Si-
ckerwasserrate von 18 mm/h
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er des Beregnungsimpulses von 30 s (36 mm/h) und einer sich anschlielenden Pause glei-
cher Zeitdauer liegt der Filterfaktor mit einem Wert von 10,7 etwas niedriger.

In den Beregnungspausen kann die lonenstarke des Sickerwassers sukzessive durch Lo-
sungsprozesse der Bodenmatrix zunehmen. Mit der Erhéhung der lonenstarke wiirde eine
Erniedrigung der Energiebarrie-
re sowie eine Erhdhung der

16 Kollisionseffizienz einhergehen.
141 Durch die Verlangsamung bzw.
. 12 10.7 die Stagnation des Sickerwas-
£ 10 S serstroms und einer damit ver-
£ 81 bundenen Verringerung der auf
= 6- die  Partikel  einwirkenden
4 Scherkrafte kénnen die dosier-
2 ten Partikel leichter mit der fes-
0 ten Bodenmatrix kollidieren und

7%40’ 3%% ) sich Emter diesen Bedingunggn

,b/”//eop "'//7//3% ”’//y/qsp verstarkt an der Bodenmatrix
anlagern, wodurch es zu einer
Abb. 42 Filterfaktoren der 1 um Polystyrolpartikel bei unter- Erhohung des Filterfaktors
schiedlicher Pulsberegnung kommt.

Diese Versuche zeigen deutlich
die Relevanz der fir den Bereich der Sickerwasserzone typischen instationaren hydrauli-
schen und hydrochemischen Verhaltnisse, die sich kurzfristig durch einsetzende Regener-
eignisse, Evapotranspirationsphasen und anthropogene Eintrage im Sickerwasser einstellen
kénnen.

6.7. Partikelgebundener Phenanthrentransport

Wahrend in den vorherigen Abschnitten der Transport von Partikeln in der ungesattigten Bo-
denzone untersucht wurde, wird in diesem Kapitel der Schwerpunkt auf den partikelgebun-
denen Transport organischer Schadstoffe und den Einfluss von Huminstoffen gelegt. Hu-
minstoffe stellen wie bereits in Abschnitt 3.3 beschrieben eine wichtige Komponente in der
ungesattigten Bodenzone dar, die den partikelgebundenen Schadstofftransport beginstigen
kénnen. Eine Sorption der Huminstoffe an Partikeln im Sickerwasser kann zu einer Umkehr
der Oberflachenladung der Partikel fiihren. Die zumeist negative Oberflachenladung der
Huminstoffe fuhrt zu einer abstoRenden Wirkung zwischen den Partikeln und der in der Re-
gel negativ geladenen Bodenmatrix.

Die Auswirkungen von Huminstoffen auf den partikelgebundenen Schadstofftransport wur-
den im Rahmen einer Diplomarbeit (GONZALEZ GOMEZz 2003) untersucht. Dabei wurde das
Transportverhalten des Modellschadstoffs Phenanthren (PHE) in einem sandigen Substrat
mit einem dio-Wert von 0,09 mm und einem C,4-Gehalt von 0,0042 % unter Anwesenheit
von Tonpartikeln und Huminstoffen beobachtet. Die Versuchsreihen wurden in einer unge-
sattigten Saulenversuchsanlage durchgefiihrt, die in ihrer prinzipiellen Funktionsweise mit
der in Abb. 16 dargestellten Anlage Ubereinstimmt. Im Gegensatz zu den Ubrigen in dieser
Arbeit durchgeflihrten Versuchsreihen, wurde fir diese Experimente eine Edelstahl-
Saulenversuchsanlage mit Glaskomponenten sowie Schlauchmaterial aus einem Fluore-
lastomer (Viton) verwendet, um eine Sorption des organischen Schadstoffs an der Ver-
suchsanlage zu vermeiden.
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Die Beregungsintensitat betrug bei den verschiedenen Versuchsreihen 18 mm/h. Vor Beful-
lung der Saulen wurde der Quarzsand zunachst mit deionisiertem Wasser und im Anschluss
mit 1-molarer NaOH-L6sung gewaschen. In einem zweiten Schritt wurde das Material wie-
derum mit deionisiertem Wasser, danach mit 0,1-molarer Salzsdure und abschlieRend zwei-
mal mit deionisiertem Wasser gewaschen. AnschlieRend erfolgte eine Ofentrocknung bei
40° C.

Vor Ansetzen der jeweiligen fir die Versuche notwendigen Beregnungslésungen wurde das
verwendete Huminstoffwasser (HUS-LAsung, Herkunft: Hohlohsee / Schwarzwald, FRIMMEL
et al. 2002) zweimal mittels einer Druckfiltrationsanlage (Schleicher & Schuell Gerat: 142/5,
Filter Schleicher & Schill Typ: ME 25, PorengréRe Filter = 0,45 um) filtriert. Das Wasser
wies einen NPOC-Gehalt (NPOC = non-purgeable organic carbon) von 16,2 mg/l, einen pH-
Wert von 5,1 sowie eine elektrische Leitfahigkeit von 33 uS/cm auf.

Zur Herstellung der Ton-Lésung bzw. der Ton-Huminstoffwasser-Losung (Ton-HUS-Ldsung)
wurde zunachst der Ton (lllit) in einer Schwingmiihle zerkleinert. Danach erfolgte die Herstel-
lung einer Suspension aus Ton und destilliertem Wasser bzw. Ton und Huminstoff-Losung.
Daran schloss sich eine mehrwochige Sedimentationsphase an, in der die Lésungen einen
stabilen Zustand in Form konstanter Tribungswerte erreichten. Der Trubungswert der Ton-
Lésung lag im stabilen Zustand bei 104 FNU. Die stabile Ton-HUS-Lésung zeigte eine kon-
stante Tribung von 101 FNU.

Fur die unterschiedlichen Versuchsreihen wurden verschiedene Beregnungslésungen her-
gestellt, deren Zusammensetzungen in Tab. 4 dargestellt sind. Zum Ansetzen der Phe-
nanthren-Losungen wurde ein Produkt der Fa. Merck (Phenanthren: Reinheit > 97%) ver-
wendet. Dabei erfolgte zunachst eine Vorlésung von Phenanthren in Methanol. Ausgehend
von dieser Stammlosung wurden die fir die Versuche verwendeten Phenanthren-
Beregnungslosungen (Anteil PHE-Stammldsung + destilliertes Wasser) mit einer Konzentra-
tion von 1 mg/l hergestellt. Die reinen PHE-Beregnungslésungen wurden unmittelbar vor
Beginn des Versuchs hergestellt, um einen potenziellen Abbau des Phenanthrens zu ver-
meiden. Wahrend des Versuchs wurden sie unter Lichtausschluss in einem Edelstahl-
Vorratsbehalter aufbewahrt. Die PHE-Losungen, die mit der Huminstoff-Losung bzw. der
Ton-Huminstoff-Lésung equilibrieren mussten, wurden wahrend der Equilibrierungszeit eben-
falls unter Lichtausschluss gelagert. Zum Ansetzen dieser Lésungen wurde der PHE-
Stammldsung ein entsprechender Anteil entnommen und dieser mit der Huminstoff-Lésung
bzw. der Ton-Huminstoff-L6sung versetzt. Um Flockungseffekte zu vermeiden, erfolgte bei
den partikelhaltigen Lésungen vor Versuchsbeginn eine Ultraschallbehandlung.

Die Versuche wurden in 5 verschiedenen Saulen (SO — S4) durchgefihrt. Dabei wurden alle
Saulen mit Ausnahme der Saulen SO und S4 vorher mit Huminstoffwasser equilibriert. Es
erfolgte nach einer anfanglichen Beregnung und Verwerfung des Sickerwassers (Dauer 3
Tage) eine Beregnung in einem Kreislaufsystem, bis sich am Saulenauslauf konstante
NPOC-Werte einstellten. Die zeitliche Variation der NPOC-Konzentrationen der Sickerwas-
ser am Auslauf der Saulen S1, S2 und S3 sind in Tab. 5 den NPOC-Konzentrationen der
HUS-LAsung im Vorratsbehalter gegenlbergestellt. Es zeigt sich hierbei, dass die Sicker-
wasser am Saulenauslauf bereits nach 13 Tagen zur HUS-Lésung im Vorratsbehalter ver-
gleichbare NPOC-Konzentrationen aufweisen. Die Saulen sind zu diesem Zeitpunkt mit dem
Huminstoffwasser equilibriert. Tab. 6 gibt einen Uberblick Uiber das durchgefiihrte Versuchs-
programm und die in den Einzelversuchen verwendeten Beregnungslosungen in den Saulen.
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Tab. 4 Zusammensetzungen der verschiedenen Beregnungsldsungen

LOSUNG EIGENSCHAFTEN EQUILIBRIERUNG VOR
VERSUCHSBEGINN

1. PHE-L6sung PHE vorgel6st in Methanol + deionisiertes nicht equilibriert
Wasser, Konzentration PHE 1 mg/l

2. Ton-L6sung stabile Tonldsung (lllit + deion. Wasser), nicht equilibriert
Tribung = 104 FNU

3. PHE-HUS-L6sung PHE vorgel6st in Methanol + HUS-Wasser, 5 Monate
Konzentration PHE = 1 mg/I

4. Ton-HUS-L6sung stabile Tonlésung (lllit + HUS-Wasser), 4 Wochen
Tribung = 101 FNU

5. PHE-Ton-HUS-L6sung PHE vorgeldst in Methanol + stabile Tonl6- 5 Monate
sung (lllit + HUS-Wasser),
Tribung = 61,5 FNU

Tab. 5 Zeitliche Verteilung der NPOC-Konzentrationen im Sickerwasser am Saulenauslauf

ZEIT NPOC[mg/l] NPOC[mg/l] NPOC[mg/l] NPOC[mg/l] NPOC [mg/l] NPOC [mg/]

[d] AUSLAUF VORRAT AUSLAUF VORRAT AUSLAUF VORRAT
S1 S$1 S2 S2 S3 S3

0 13.7 16.2 13.8 16.2 12.5 16.2

1 14.9 n.b. 14.0 n.b. 14.1 n.b.

6 15.1 n.b. 14.3 n.b. 14.6 n.b.

13 15.8 15.9 15.1 15.6 15.2 15.4

Tab. 6 Versuchsprogramm der Saulen SO bis S4

SO S1 S2 S3 S$4
1) PHE-L6sung 1) PHE-HUS-L6sung 1) PHE-Ton-HUS- 1) Ton-HUS- 1) PHE-LGsung
2) Ton-Losung Losung Lésung

Vor Beginn sowie nach Ende der einzelnen Versuchsprogramme wurde in den S&ulen zu-
satzlich ein Tracerversuch durchgefiihrt. Die Detektion des Phenanthrens erfolgte tber Fluo-
reszenzspektroskopie (Extinktionswellenldnge Aex = 261 nm, Emissionswellenldnge A, =
348 nm, Schlitzweite 2,5 nm) sowie GC-MS. Eine Detektion der Durchbruchskurve aus-
schlieBRlich Uber die Fluoreszenzspektroskopie war durch das Auftreten von Quenching-
Effekten bei Anwesenheit von Ton-Partikeln und Huminstoffen nicht méglich. In Abb. 43 sind
die Emissionsspektren einer reinen PHE-L6sung, einer PHE-HUS-LAsung sowie einer PHE-
Ton-L6sung bei einer Extinktionswellenlange Asx = 261 nm dargestellt.
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Emissionsspektrum PHE-HUS-L&sung
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Abb. 43 Emissionsspektren und Eichreihen der verschiedenen Beregnungslésungen

Es zeigte sich bei der Aufnahme dieser Spektren, dass die Emissionsspektren der PHE-
HUS-L6sung und der PHE-Ton-L6sung eine im Vergleich zu einer reinen PHE-L6sung deut-
lich geringere Fluoreszenz bei gleicher Wellenlange aufweisen. Auf Grund dieser Quen-
ching-Effekte erfolgte eine zusatzliche quantitative Auswertung der Kurven mittels Eichrei-
hen, die sowohl fluoreszenzspektroskopisch als auch mittels Gaschromatographie analysiert
wurden (Abb. 43). Die Tonpartikel wurden anhand von Tribungsdaten und CIS-1-
Messungen nachgewiesen. Die Huminstoffanalytik erfolgte iber NPOC-Bestimmungen.

In allen Saulen wurden zunachst Tracerversuche bei gleicher Beregnungsintensitat durchge-
fuhrt. Hierbei wurden bereits die Auswirkungen von praferenziellen Fliewegen auf den
Transport des Tracers deutlich. Obwohl die Saulen in gleicher Weise beflllt und beregnet
wurden, konnte zunachst kein gemeinsamer Ersteinsatz der Durchbruchskurven ermittelt
werden (Abb. 44 links).
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Abb. 44 Tracerversuche Saulen SO bis S4, links: ohne Einsatz Vakuumpumpe, rechts: S1 bis S4 mit
Einsatz Vakuumpumpe

Der Zeitpunkt des Ersteinsatzes variierte dabei zwischen den Saulen signifikant. Bei einer
Wiederholung der Tracerversuche an den Saulen S1, S2 und S3 wurden die Saulen vor dem
Start der Beregnung mittels einer Vakuumpumpe entwassert. Die darauf folgenden Tracer-
versuche zeigten nun einen einheitlichen Ersteinsatz. Die Tracerdurchbruchskurven der Sau-
len S1, S2 und S3 sind in Abb. 44 rechts dargestellt. Zum Vergleich sind zusatzlich die Tra-
cerversuche der Saulen SO und S4 dargestellt, die einen deutlich frGheren Ersteinsatz auf-
weisen.

Nach Abschluss der Versuchsreihen wurden in den Saulen S1, S2 und S3 erneut Tracerver-
suche durchgefihrt. Hierbei zeigte sich, dass die Ersteinsatze der Tracerkurven bei allen
Saulen deutlich friher auftraten (Abb. 45 links). Moglicherweise liegt die Ursache hierflr in
der Ausbildung mikrobieller Strukturen im Porenraum. Wahrend der langen Beregnungspha-
se kann eine Besiedlung des Substrates durch Mikroorganismen nicht ausgeschlossen wer-
den. Dies kann zu signifikanten Veranderungen des fir den Sickerwassertransport zur Ver-
fugung stehenden Porenraums und zu einer verstarkten Ausbildung diskreter FlieRpfade
fuhren, in denen mit deutlich héheren Sickerwassergeschwindigkeiten zu rechnen ist. Dar-
Uber hinaus wurde eine Besiedlung des Porenraums mit Mikroorganismen die Sorptivitat des
Bodensubstrates gegenitber Phenanthren deutlich erhéhen. Da das Phenanthren jedoch
bereits mit den Huminstoffen der Beregnungsldsung equilibriert ist, ist zu erwarten, dass die-
ser Effekt in dieser Versuchsreihe nur von untergeordneter Bedeutung ist.
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Abb. 45 links: Tracerversuche S1 bis S3 vor Beginn (Start) und nach Ende der Versuchsreihen,
rechts: Einfluss von Huminstoffen auf den Phenanthrentransport
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In einer ersten Versuchsreihe wurde der Einfluss von Huminstoffwasser auf den Phe-
nanthrentransport untersucht. In den Saulen SO und S4 wurde dabei die Durchbruchskurve
einer reinen Phenanthrenlésung aufgenommen (Abb. 45 rechts). Es zeigte sich in beiden
Saulen ein nahezu identischer retardierter Phenanthrendurchbruch. Der Ersteinsatz der bei-
den Kurven liegt zeitlich versetzt kurz hinter dem des dazugehorigen Tracers SO. Im weiteren
Verlauf der Kurve wird nach einem kurzen Anstieg bei ca. 21 h zunachst ein Plateauwert von
15 pg/l Phenanthren erreicht. Ab 50 h setzt sich der Anstieg der Kurve stetig fort. Nach ca.
337 h erreicht die Kurve eine Phenanthrenkonzentration von 120 ug/l. Um den Phenanthren-
durchbruch zeitlich vollstandig darstellen zu kdnnen wurde eine logarithmische Darstellung
der Zeitachse gewahlt. Die Ausbildung des ersten Plateaus der Phenanthrenkonzentration
stimmt zeitlich leicht versetzt mit dem Erreichen des Plateauwertes des Tracers Uberein. Das
Phenanthren befindet sich zu diesem Zeitpunkt in der Saule in einem temporaren Sorpti-
onsgleichgewicht. Der erneute Anstieg der Kurve deutet auf eine Erschdpfung der Sorpti-
onskapazitat der Bodenmatrix hin. Phenanthren wird nun in deutlich geringerem Umfang
sorbiert.

Die mit Huminstoffwasser equilibrierte Saule S1 wurde mit einer zuvor equilibrierten PHE-
HUS-LAsung beregnet. Der Phenanthrenersteinsatz erfolgt hier deutlich vor dem des Tracer-
versuchs der Saule S1, der zu Beginn der Versuche durchgeflihrt wurde. Eine bessere
Ubereinstimmung zeigt sich im Vergleich zu dem Ersteinsatz des nach Abschluss der Phe-
nanthren-Versuchsreihen durchgefiihrten Tracerversuchs der Saule S1. Dies spricht fir die
schon zuvor diskutierte Ausbildung von praferenziellen Wegsamkeiten bereits wahrend der
Phenanthren-Versuchsreihen. Die Durchbruchskurve des Phenanthrens steigt in ihrem Ver-
lauf kontinuierlich an, und erreicht nach ca. 67 h einen Wert, der bei einer Phenanthrenkon-
zentration im Sickerwasser von in etwa 65 g/l liegt. Dieser Wert liegt signifikant Gber der zu
diesem Zeitpunkt erreichten Phenanthrenkonzentration bei Beregnung mit einer reinen PHE-
Lésung in den Saulen SO und S4. Es zeigt sich hierbei deutlich, dass die mit dem Phe-
nanthren equilibrierten Huminstoffe favorisierend auf den Schadstofftransport wirken. Dies
stimmt mit Beobachtungen in Versuchsreihen von JOHNSON & AMY (1995), MACAY &
GSCHWEND (2001), SALLOUM et al. (2002) sowie SCHULTE-EBBERT & SCHOTTLER (2003)
Uberein, in denen der Einfluss von organischen und anorganischen mobilen Festphasen auf
die Mobilitédt von hydrophoben organischen Schadstoffen untersucht wurde. Nach 72 h wur-
de die Saule weiter mit einer reinen HUS-Lésung beregnet. Es zeigte sich hierbei eine ra-
sche Desorption des am Bodensubstrat gebundenen Phenanthrens.

In einer zusatzlichen Versuchsreihe wurde untersucht, ob die Anwesenheit von Tonpartikeln
den Phenanthrentransport bei Anwesenheit von Huminstoffen weiter verstarken kann. In
Abb. 46 links sind die Phenanthrendurchbruchskurven bei Beregnung mit einer PHE-L&sung,
einer PHE-HUS-Lésung und einer PHE-Ton-HUS-Lésung dargestellt. Des Weiteren ist der
Durchbruch der Tonpartikel der PHE-Ton-HUS-Losung aufgetragen. Die PHE-
Durchbruchskurve der PHE-Ton-HUS-L6sung liegt in dem ersten Zeitabschnitt bis 25 h leicht
unter der der PHE-HUS-L6sung. Nach diesem Zeitpunkt ndhern sich die Kurven sowohl in
ihrem Konzentrationsverlauf als auch in der HOhe der Konzentrationen stark an. Die anfang-
lichen Abweichungen sind auf leichte Unterschiede des FlieRsystems in den verschiedenen
Saulen zurlckzuflhren. Es ist kein zusatzlicher Einfluss der Tonpartikel auf den Phe-
nanthrentransport zu erkennen. Das Phenanthren zeigt im Vergleich zu den Tonpartikeln
eine hohere Affinitdt gegenlber den Huminstoffen. Die Anwesenheit der organischen Hu-
minstoffpartikel dominiert somit signifikant den partikelgebundenen Phenanthrentransport in
der ungesattigten Zone.
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Abb. 46 links: Einfluss von Huminstoff-Ton-Komplexen auf den Phenanthrentransport, rechts: Einfluss
von Huminstoffen auf den Transport von Tonpartikeln

Die Phenanthrenkonzentrationen sowohl der PHE-HUS-L6sung als auch der PHE-Ton-HUS-
Lésung liegen deutlich Gber dem Verlauf der reinen Phenanthrenkurve. Darlber hinaus wirkt
sich die Anwesenheit von Huminstoffen ebenfalls favorisierend auf den Transport der Ton-
partikel in der ungesattigten Zone aus. Abb. 46 rechts zeigt, dass die Tonpartikel bei Anwe-
senheit von Huminstoffen deutlich hdhere maximale Feststoffkonzentration am Saulenaus-
lauf erreichen. Die Durchbruchskurve der reinen Tonlésung erreicht ihre Maximalkonzentra-
tion bei einem Plateauwert von 56 % der Ausgangstribe. Dahingegen erreichen die Tonpar-
tikel der PHE-Ton-HUS-L6sung und der Ton-HUS-L6sung weitaus hohere Feststoffkonzent-
rationen im Bereich von 85 % der Konzentration der Stammldsung. In diesen Lésungen ist
gleichzeitig ein deutlich steilerer Anstieg der Partikelkonzentrationen zu verzeichnen. Die vor
Versuchsbeginn erfolgte Equilibrierung der Losungen ermdglichte eine Sorption der Hu-
minstoffe an den Tonpartikeln, die zu einer negativen Ladung des Huminstoff-Ton-
Komplexes und somit zu einem verstarkten Transport der Tonpartikeln in dem negativ gela-
denen Quarzsand fuhrt. Durch die Anwesenheit von Huminstoffen im Sickerwasser ist nach
GEORGI (1998) zusatzlich mit einer Veranderung der Oberflachenspannung zu rechnen. Es
konnten jedoch im Unterschied zu den Versuchsreihen in Abschnitt 6.3 in diesen Versuchs-
reihen keine signifikanten Auswirkungen einer veranderten Oberflachenspannung auf den
Wassergehalt und somit auf das Transport- und Abscheideverhalten von Partikeln in der
ungesattigten Bodenzone festgestellt werden.

Die dargestellten Versuchsreihen zum Phenanthrentransport wurden zusatzlich mit dem in
Kapitel 4 vorgestellten Programm SMART modelliert. Als hydraulische Randbedingungen
wurden die experimentellen Randbedingungen und die Tracerdurchbruchskurven der Saule
S1 (Start + Ende) gewahlt (d Boden = 0.09 mm, | Saule = 0,20 m, d Saule = 0,10 m). Die
Gehalte an organischem Kohlenstoff (f,c) wurden analytisch bestimmt (f,. Bodenmatrix
(Quarzsand) = 0,000042, f,. Tonpartikel = 0,04131). Fur die Berechnung der Verteilungsko-
effizienten wurden die in der Datei ,contaminant.clg“ des Programms SMART angegebenen
Koc-Werte fur Phenanthren (log Ko = 4,26) verwendet. Aus den K..-Werten und den fo.-
Werten wurden die Verteilungskoeffizienten zwischen Phenanthren und der Bodenmatrix
sowie zwischen Schadstoff und Tonpartikeln nach GIl. 60 und GI. 61 (APPELO & POSTMA
1999, KARICKHOFF 1981) berechnet (Ky, = 0,76 I/kg, Kg, = 0,752 *10° I/kg). Der aus Gl. 60
ermittelte Wert kann dabei jedoch nur als Naherungswert betrachtet werden, da die flr diese
Gleichung notwendige Randbedingung von f,. > 0,001 in diesem Fall nicht erflllt ist (APPELO
& POSTMA 1999). Bei f,.-Gehalten < 0,001 erlangt die Sorption von Schadstoffen an anorga-
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nischen Bodenbestandteilen zunehmend an Bedeutung. Dieser Aspekt wird jedoch hier ver-
nachlassigt.

Gl. 60 K,=K, *f,
Gl. 61 logK, =logK,6 —0,35
Mit: Kq4 = Verteilungskoeffizient Koc = Corg-Wasser-Verteilungskoeffizient

foc = Anteil Corq der Bodenmatrix Kow = Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient

In der Ton-Beregnungs-
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g konnten mittels CIS-Messun-
gen Partikeldurchmesser be-
stimmt werden, die Uberwie-
gend in einem Bereich von 0,8
pm bis 1,2 pm lagen (vgl.
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Abb. 47 GroRenverteilung der Partikel der Ton-Beregnungs- wertes der PHE-Ton-HUS-
I6sung Lésung von 61,5 FNU mit 60
mg/l angenommen.

Abb. 48 zeigt die gemessenen und die auf Basis einer aus den experimentellen Daten er-
stellten pdf-Funktion modellierten Tracerdurchbruchskurven, die dazugehdérigen Durch-
bruchskurven von Phenanthren sowie von Phenanthren in Anwesenheit von Partikeln. Zu-
satzlich ist die experimentell ermittelte Durchbruchskurve des Phenanthrens (S4) dargestellit.
In dieser Abbildung sind sowohl die Modellkurven dargestellt, deren Hydraulik auf der zu
Beginn der Versuchsreihen ermittelten Tracerdurchbruchskurve basiert (links), als auch die,
in denen die nach Abschluss der Saulenversuche gemessene Tracerkurve als hydraulische
Randbedingung verwendet wurde.

Es zeigt sich, dass beide modellierten Phenanthrenkurven den in den Versuchsreihen ge-
messenen Phenanthrentransport bezuglich des Kurvenverlaufs nicht vollstdndig abbilden
kénnen. Es ist jedoch eine prinzipielle Ubereinstimmung im Kurvenverlauf zwischen der ex-
perimentellen  Phenanthrendurchbruchskurve und der modellierten Phenanthren-
durchbruchskurve, die auf Basis der hydraulischen Randbedingung ,Tracer Start* berechnet
wurde, zu beobachten (Abb. 48 links). Obwohl der Phenanthrenersteinsatz in der experimen-
tell ermittelten Kurve wesentlich friher auftritt, zeigen beide Kurven zu Beginn einen sehr
flachen Anstieg. Ca. 50 h nach dem jeweiligen Ersteinsatz steigen die Kurven deutlich steiler
an. Die auf Basis der hydraulischen Randbedingung ,Tracer Ende“ modelllierten Phe-
nanthrendurchbruchskurve zeigt keinen flachen Kurvenverlauf zu Beginn (Abb. 48 rechts).
Die Phenanthrenkonzentration steigt hier deutlich schneller an.
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Abb. 48 Modellierung des partikelgebundenen Phenanthrentransports (links: Tracerkurve Start, rechts:
Tracerkurve Ende)

Neben der reinen Phenanthrenkurve sind in Abb. 48 links zusatzlich die normierten Schad-
stoffdurchbruchskurven der PHE-HUS-L6sung (S1) und der PHE-Ton-HUS-Lésung (S2)
dargestellt.

Die Modellkurve PHE-Ton kann den prinzipiellen Trend eines Schadstoffdurchbruchs darstel-
len, der in Anwesenheit von Partikeln im Vergleich zur reinen PHE-Kurve zu einem friiheren
Zeitpunkt héhere Schadstoffkonzentrationen erreicht. Ein Vergleich des Verlaufs der model-
lierten und der experimentell bestimmten Kurve zeigt jedoch deutliche Unterschiede. Wie
bereits bei der reinen PHE-LOsung zu erkennen ist, nehmen die Konzentrationen der Schad-
stoffdurchbruchskurve in den ungesattigten Saulenversuchen auch bei der PHE-HUS-
Lésung und der PHE-Ton-HUS-L6sung deutlich schneller zu. Ein vollstandiger Schadstoff-
bruch im Bereich der Ausgangskonzentration konnte wahrend der Versuchsdauer nicht er-
reicht werden.

Die Unterschiede im Kurvenverlauf zwischen den experimentellen Ergebnissen und den mo-
dellierten Kurven insbesondere im Hinblick auf die zeitlich deutlich verschobenen Ersteinsat-
ze, kann darauf zurtickgeflihrt werden, dass die auf Basis der K..-Werte der Datei ,contami-
nant.clg® des Programms SMART berechneten Ky-Werte die Verhaltnisse in der Sdule mdg-
licherweise nicht exakt abbilden. In Abb. 49 wurde eine Kurvenanpassung der experimentel-
len Phenanthrendurchbruchskurve durchgefihrt. Die Ermittlung des Retardationsfaktors zwi-
schen angepasster Phenanthrenkurve und Tracerdurchbruchskurve (R = 4,3) erlaubt unter
Verwendung von Gl. 62 die Berechnung des Verteilungskoeffizienten Schadstoff/Boden mit
Kap = 0,49 I’kg (p/n = 6,6).

Gl. 62 R=1+K, *LL
n

Mit: R = Retardationsfaktor pi = Lagerungsdichte [kg/m?]
n = Porositat

Aus Gl. 61 ergibt sich somit ein Wert fir log K. = 4,07. Dieser Wert stimmt gut mit Daten von
KARICKHOFF (1981) Uberein, der fir Phenanthren einen log K. = 4,08 angibt. Verwendet man
in der SMART-Modellierung einen Ky,-Wert von 0,49, so ist ein deutlich friherer Ersteinsatz
der PHE-Durchbruchskurve zu beobachten (Abb. 49). Dennoch kann auch diese modellierte
Kurve den Verlauf der experimentellen PHE-Durchbruchskurve nicht exakt beschreiben. Dies
kann darauf zurtickgeflhrt werden, dass das Programm SMART hinsichtlich des partikelge-
bundenen Schadstofftransports lediglich den Ansatz der Intrapartikeldiffusion verwendet.
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Abb. 49 Vergleich der modellierten PHE-Kurve bei unterschied-  flache, die sich auf den Trans-
lichen Werten fiir Ky, port der anorganischen und

organischen Partikel sowohl
beschleunigend als auch verlangsamend auswirken kann (vgl. Abschnitt 3.2.2), ebenfalls
vernachlassigt. Der Transport des Tracers bleibt von diesem Mechanismus unbeeinflusst.
Der Einfluss der Gas-Wasser-Grenzflache wird in der Tracerdurchbruchskurve somit nicht
abgebildet.
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6.8. Zusammenfassung der Versuchsergebnisse

Die in den Abschnitten 6.1 bis 6.4 dargestellten Ergebnisse verdeutlichen die unterschiedli-
chen Auswirkungen verschiedener hydraulischer KenngroRen auf den Partikeltransport in
der ungesattigten Bodenzone. Es konnte gezeigt werden, dass Bodensubstrate mit einem
dio-Wert > 0,5 mm den Partikeltransport stark favorisieren. Bodensubstrate mit einem dqg-
Wert < 0,5 mm begunstigen eine hohe Partikelabscheidung. Dies ist vorwiegend auf die in
der Saule herrschenden FlieRbedingungen des Sickerwassers zuriickzufiihren. In grobkérni-
gen Substraten konnte anhand von Farbtracerversuchen nachgewiesen werden, dass sich
das Sickerwasser hier verstarkt auf diskreten Flielpfaden bewegt. Daraus resultiert fur die
transportierten Partikel eine geringere Grenzflache Sickerwasser-Bodenmatrix, die fur eine
potenzielle Partikelabscheidung zur Verfiigung steht. Dariber hinaus wird eine Partikelab-
scheidung zusatzlich durch die hohen FlieRgeschwindigkeiten und die damit verbundenen
starken Scherkrafte, die auf die Partikel wirken, behindert. Dies stimmt ebenfalls mit den Be-
obachtungen der Versuche bei variierender Beregnungsintensitat Gberein (vgl. Abschnitt
6.4). In feinkdrnigeren Substraten bildet sich hingegen eine homogene Infiltrationsfront des
Sickerwassers, die auch den Feinporenbereich erfasst. Dies beglnstigt eine Abscheidung
von Partikeln. Die Ausbildung von diskreten FlieRpfaden ist stark abhangig von der Bereg-
nungsintensitat und vom Wassergehalt innerhalb der Saule. Dies wirkt sich unmittelbar auf
den Partikeltransport aus. Die Beregnungsintensitdt und der sich wahrend des Versuchs
einstellende Wassergehalt der Saule sind somit entscheidende, das Ergebnis beeinflussen-
de Parameter, die bei der Dateninterpretation Berticksichtigung finden missen.

Die Versuchserien zur Variation des Partikeldurchmessers fluhrten zu dem Ergebnis, dass
die mittlere Abstandsgeschwindigkeit v,sq der Partikel groRer ist als die des Tracers. Der v,s50
der Partikel nimmt mit abnehmender PartikelgroRe zu. Gleichzeitig werden Partikel mit einer
Grolie von 0,2 um am starksten verlagert. Sowohl kleinere als auch gréRRere Partikel werden
im Vergleich starker abgeschieden. Ab einer Partikelgrofde von = 6 ym wird jedoch ein Pla-
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teauwert der Filterfaktoren erreicht. Dieser liegt bei Werten von ca. 10. Die Kombination die-
ser beiden Beobachtungen widerspricht den Modellvorhersagen von RAJAGOPALAN & TIEN
(1976) und YAO (1968), die auf der Filtertheorie beruhen (Abschnitt 3.2.1). Die geringe Ab-
scheidung von Partikeln < 1 ym, die ihr Minimum der Abscheidung im Bereich der 0,2 ym
Partikel erreicht, und die gleichzeitige Zunahme der mittleren Abstandsgeschwindigkeit vaso
kann auf Basis der Prozesse der Filtertheorie nicht hinreichend erklart werden. Der Partikel-
transport in der ungeséattigten Bodenzone wird zusatzlich durch die Prozesse des Filmflusses
und einer Sorption an der Gas-Wasser-Grenzflache gesteuert. Dabei begtinstigt der Film-
fluss den Transport von Partikeln mit einem Durchmesser < der Filmmachtigkeit. Die Sorpti-
on von Partikeln an der Gas-Wasser-Grenzflache kann im Falle stationarer Grenzflachen zu
einer Partikelimmobilisierung fuhren. Im Zuge einsetzender Regenereignisse und instationa-
rer Infiltrationsfronten kann jedoch eine erneute Verlagerung der sorbierten Partikel ausge-
I6st werden. Diese beiden Prozesse sind stark vom Wassergehalt innerhalb der Bodenmatrix
abhangig. Weitere Beeinflussungen treten durch die Anwesenheit von oberflachenaktiven
Substanzen auf. Diese bewirken eine Veranderung der Grenzflacheneigenschaften, die zu
einem verstarkten Partikeltransport im Boden flihren (vgl. Abschnitt 6.3).

Die in den Abschnitten 6.1 bis 6.4 beschriebenen Versuchsergebnisse dokumentieren, dass
durch die Relevanz zusatzlicher, flr die ungesattigte Zone typischer Prozesse die Anwen-
dung der Filtertheorie flr die ungesattigte Zone nicht geeignet ist. Sowohl der Verlauf der
Modellkurven als auch die Werte der Filterfaktoren selbst sind nicht mit den experimentellen
Daten korrelierbar. Die Filterfaktoren werden in den unterschiedlichen Versuchsreihen um
zum Teil mehrere Grollenordnungen Uberschatzt. Es ist deshalb fiir eine Risikoabschatzung
von entscheidender Bedeutung, die experimentell bestimmten Filterfaktoren in weiterfihren-
de Modellbetrachtungen und Risikoabschatzungen mit einzubeziehen. Ohne die experimen-
telle Ermittlung des Filterfaktors bei den gegebenen Randbedingungen des Systems kann
der partikelgebundene Schadstofftransport in der ungesattigten Zone nicht quantifiziert wer-
den.

Neben der Hydraulik beeinflusst zusatzlich die Hydrochemie des Sickerwassers signifikant
die Verlagerung von Partikeln in der Bodenzone. Es konnte gezeigt werden, dass niedrige
lonenstérken im Bereich < 1*10™ mol/l einen Transport von Partikeln begiinstigen (vgl. Ab-
schnitt 6.5). Dieser lonenstarkebereich entspricht dem eines natirlichen Regenwassers. Die
Anlagerung von Partikeln an der Bodenmatrix wird auf Grund der Expansion der diffusen
Doppelschicht bei niedrigen lonenstarken behindert. Mit einer niedrigen lonenstarke des Si-
ckerwassers ist vor allem in sandigen Bodensubstraten zu rechnen. Bei diesen Experimen-
ten zeigte sich dartber hinaus der variierende Einfluss unterschiedlich valenter lonen. Kalzi-
um-lonen fiihren bei gleicher molarer Konzentration zu einer deutlich héheren Partikelab-
scheidung als in Anwesenheit vergleichbarer molarer Konzentrationen von Natrium-lonen.
Dieser Unterschied im Koagulationsverhalten verstarkte sich tendenziell im Bereich niedrige-
rer lonenstarken.

Besonders charakteristisch flir die Verhaltnisse in der ungesattigten Bodenzone ist die hohe
Instationaritat der hydraulischen und hydrochemischen Randbedingungen. In Kombinations-
versuchen wurden zunachst die Auswirkungen hydraulisch wechselnder Bedingungen und
im Anschluss die Auswirkungen einer variierenden Hydrochemie des Sickerwassers auf die
Mobilisierung klinstlicher und naturlicher Partikel untersucht (vgl. Abschnitt 6.6). Es zeigte
sich dabei, dass eine Erhéhung der Beregnungsintensitat zu einer Mobilisierung zuvor abge-
lagerter Partikel flhrt. In einer natirlichen Umgebung, in der mit einer sukzessiven Partikel-
nachlieferung durch z.B. Verwitterungsprozesse zu rechnen ist, wirde sich das Ausmal die-
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ser Mobilisierung weiter verstarken. Weitere hydraulische Mobilisierungsstufen konnten kei-
ne signifikante Partikelmobilisierung bewirken. Die in der Saule befindlichen Partikel waren
stabil angelagert. Ein Wechsel der hydrochemischen Randbedingungen zu Beregnungslo-
sungen geringerer lonenstarke hin zeigte jedoch eine erneute Mobilisierung der zuvor ange-
lagerten Partikel.

Die Simulation von Regenereignissen und sich anschlieRenden Trockenphasen wurde in
einer Versuchsreihe untersucht, in der die Beregnung der Saule in Form einer Pulsbereg-
nung erfolgte. Dabei wechselten sich Beregnungsphasen mit Trockenphasen ab, deren
Dauer variierte. Die Ergebnisse zeigten dabei, dass sich die Beregnungspausen direkt in
Form ansteigender Filterfaktoren auf das Transportverhalten der Partikel auswirken. Dies
resultiert zum einen aus einer Verlangsamung der Sickerwassergeschwindigkeit. Die niedri-
gere Transportenergie des Sickerwassers begunstigt dabei die Kollision zwischen Partikel
und Kollektor. Zum anderen kommt es in den Beregnungspausen zu einem Anstieg der lo-
nenstarke des Sickerwassers durch Lésungsprozesse der Bodenmatrix. Daraus folgt eine
Erhéhung der lonenstarke des Sickerwassers, die eine Anlagerung der Partikel an den Kol-
lektor favorisiert.

Durch den Einsatz natlrlicher organischer Partikel konnte in Versuchsreihen der favorisie-
rende Einfluss von Huminstoffen auf den Transport von Phenanthren nachgewiesen werden
(vgl. Abschnitt 6.7). Mit Huminstoffen equilibrierte Phenanthren-Lésungen erreichten nach
Passage der Saulenflllung im Vergleich zu reinen Phenanthren-Lésungen signifikant héhere
Schadstoffkonzentrationen im Sickerwasser. Der Einfluss der Huminstoffe dominiert hierbei
den partikelgebundenen Schadstofftransport.
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7. Szenarienmodellierung des partikular gebundenen Schadstoff-
transports

Die in Kapitel 6 dargestellten Ergebnisse dokumentieren die Signifikanz des Transports von
Partikeln in der ungesattigten Zone unter verschiedenen Randbedingungen. Die Frage ob
und unter welchen Randbedingungen dies ebenfalls zu signifikanten partikular transportier-
ten Konzentrationen organischer Schadstoffe fuhrt, soll in den nachstehenden Szenarienmo-
dellierungen mit dem Modell SMART untersucht werden.

7.1. Randbedingungen der Szenarien

Fur die Szenarienmodellierung wurde ein Modellszenario mit den folgenden Randparame-
tern angenommen (Abb. 50). Als Modelllange wurde eine Bodenpassage von 1 m gewahlt.
Die Grundwasserneubildung betrug 250 mm/a. Die effektive Porositat wurde mit 0,15 festge-
legt. Die Dispersivitat D, betrug 0,05 m. Die Konzentration des jeweils verwendeten Schad-
stoffs bzw. des Tracers wurde in der Quelle konstant mit einem normierten Wert von 1 ange-
nommen. Es wird somit der Fall einer langlebigen Quelle simuliert. Auf dieser Grundlage
wurde der partikelgebundene Schadstofftransport unter Variation verschiedener Parameter
modelliert. Die variierten Parameter sind dabei im Folgenden aufgelistet:

o Lithologie Partikel (Verteilungskoeffizient (Ky) Schadstoff-Partikel (Kgp))

¢ Lithologie Boden (Verteilungskoeffizient (Ky) Schadstoff-Boden (Kqp))

e Hydrophobizitadt des Schadstoffs (K4 Schadstoff-Partikel + Ky Schadstoff-Boden)
e Partikelkonzentration

e Durchmesser Partikel

e Durchmesser Boden

Grundlage aller Szenarien stellt
die  Randbedingung einer
Gleichgewichtseinstellung zwi-

| KqAnsatz schen Schadstoffen und Parti-

| Gleichgewicht keln in der Quelle dar, worauf

sich auch die angegebenen

Verteilungskoeffizienten bezie-

= = hen. Der Transport der Partikel

M=t m Ungesiittigte Reaktiver Transport im Sickerwgsser ist hingegen
Bodenzone Ungleichgewicht durch reaktive Prozesse ge-

ne=0,15 kennzeichnet. Kénnen sich die
D,=0,05 m V4 Ort der Beurteilung partikelgebundenen Schadstof-
GWN=250 mm/a fe auf dem Transport durch die

ungesattigte Bodenzone nicht

Abb. 50 Randbedingungen der Szenarienmodellierung mit dem Sickerwasser equi-

librieren, gelangen sie partiku-
lar gebunden zum Ort der Beurteilung (Ungleichgewicht). Dies hangt im Einzelfall von ver-
schiedenen Parametern ab, die im nachfolgenden in den Modellierungen variiert wurden. In
den Modellszenarien wurden zur Simulation des partikelgebundenen Schadstofftransports
Lignitpartikel auf Grund ihrer geringen Feststoffdichte und ihrer hohen Intrapartikelporositat
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ausgewahlt. Eine zusatzliche Filtration der Partikel wird in den Modellszenarien nicht bertck-
sichtigt.

Die verschiedenen Kombinationen der Einzelparameter sind in Tab. 7 dargestellt. In den
Szenarien Nr. 1-3 wurde bei gleichem Ky Partikel (= Kg,) und K4 Boden (= Kg,) bei einer Par-
tikelkonzentration von 1, 10 und 100 mg/l der Partikeldurchmesser von 0,02, 0,2, 2, 20 und
200 pum variiert. Die dabei verwendeten Ky-Werte liegen bei 1, 100, 1.000 und 100.000 (I/kg).
Die Variation der Ks-Werte entspricht stellvertretend einer Variation der Affinitdt der model-
lierten organischen Schadstoffe gegeniber dem Feststoff, die in Abhangigkeit ihrer
Hydrophobizitat stark variieren kann. Durch die Verwendung unterschiedlicher Ky-Werte von
1 bis 100.000 (I/kg) lassen die Modellierungen somit Aussagen Uber das partikelgebundene
Transportverhalten fir gering hydrophobe als auch fur stark hydrophobe Stoffe zu.

In den Modellierungen wurde fiir das Substrat der Bodenmatrix ein Gehalt an organischem
Kohlenstoff von 2 % angenommen. Nach Gl. 60 und Gl. 61 kann aus dem Verteilungskoeffi-
zienten Ky der log K. des Schadstoffs berechnet werden. In Tab. 8 ist die Umrechnung der
verschiedenen K4 Schadstoff-Boden bzw. Ky Schadstoff-Partikel dargestellt.

Tab. 7 Matrix der Szenarienmodellierung des partikelgebundenen Schadstofftransports

NR. KyPARTIKEL K ;BODEN K ;PARTI- KONZENTRATION O PARTIKEL @ BODEN

[kg] [kg] KEL/Ky  PARTIKEL [mg/l] [um] [mm]
BODEN
1 1-100.000  1-100.000  Kg=Kagp 100 0,02-200 1
2 1-100.000  1-100.000  Kgp=Kg 10 0,02-200 1
3 1-100.000  1-100.000  Kgo=Kg 1 0,02-200 1
4 1-100.000  1-100.000  Kg=Kgp 0,1-1.000 200 1
5 1-100.000  1-100.000  Kgp=Kg 0,1-1.000 20 1
6 1-100.000  1-100.000  Kgy=Kgp 0,1-1.000 2 1
7 1-100.000  1-100.000  Kg#Kg 100 200 1
8 1-100.000  1-100.000  Kgp#Kgo 10 20 1
9 10.000 10.000 Kap=Kdp 100 200 0,01-10

Tab. 8 Berechnung des log K,, aus den verwendeten Ky Schadstoff-Boden bzw. Ky Schadstoff-
Partikel

Kq BODEN / Ky PARTIKEL [l/kg] foc log Ko log Kow
1 0,02 1,70 2,05
100 0,02 3,70 4,05
1.000 0,02 4,70 5,05
10.000 0,02 5,70 6,05

100.000 0,02 6,70 7,05
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In den Modellszenarien Nr. 1-3 wird durch die Bedingung Kg, = Kq, vorausgesetzt, dass sich
die Partikel in ihrem Sorptions-/Desorptionsverhalten nicht von der Bodenmatrix unter-
scheiden. Diese Voraussetzung trifft auch fur die Szenarien Nr. 4-6 zu. Auch hier ent-
sprechen die Partikel der Bodenmatrix. In diesen Szenarien variieren jedoch die Partikel-
konzentrationen in den Schritten 0,1, 1, 10, 100 und 1.000 mg/l bei drei verschiedenen
Partikeldurchmessern (2, 20 und 200 um). Die Szenarien Nr. 7-8 simulieren hingegen den
Eintrag von Partikeln in die Bodenzone, die sich deutlich in ihren Sorptionseigenschaften von
denen der Bodenmatrix unterscheiden. Somit unterscheiden sich ebenfalls die
Verteilungskoeffizienten der Partikel und des Bodens. Dabei werden sowohl Falle Ky, > Ky
als auch Ky, < Ky, angenommen. Diese Modellierung wurde unter den Randbedingungen
Partikelkonzentration 100 mg/l / Partikeldurchmesser 200 ym und Partikelkonzentration 10
mg/l / Partikeldurchmesser 20 pm durchgefiihrt. Die Szenarienmodellierungen Nr.1-8 gehen
von einem Substratdurchmesser des Bodens von 1 mm aus. Das Modellszenario Nr. 9
betrachtet den Einfluss einer Variation des Durchmessers des Bodensubstrats im Bereich
von 0,01, 0,1, 1 und 10 mm bei einem gleich bleibenden Ky, = Ky, = 10.000 (I’kg). Die
Partikelkonzentration wurde mit 100 mg/I / und der Partikeldurchmesser mit 200 um gewahlt.

Alle Modellszenarien gehen von dominierenden Sorptionsplatzen im Inneren der Partikel
bzw. der Bodenmatrix aus (Intrapartikeldiffusion) (vgl. Kapitel 4). Es wird dabei eine Gleich-
gewichtseinstellung zwischen Schadstoff und Partikeln in der Quelle simuliert. In einem mdg-
lichen weiteren Modellszenario kénnten sich alternativ dazu alle Sorptionsplatze an den mo-
bilen und immobilen Oberflachen befinden. Ein two-site-sorption-Ansatz kann jedoch mit der
vorliegenden Modellversion nicht realisiert werden.

Mittels des Modells SMART kann der Filterfaktor wie bereits zuvor in Kapitel 4 beschrieben,
nicht ermittelt werden. Da die Szenarienmodellierung rein die Relevanz und das Ausmal} der
Schadstoffsorption/-desorption an mobilen Partikeln betrachten soll, wird der Filterfaktor in
diesen Modellierungen mit null angesetzt. Angaben lGber das Abscheideverhalten der Parti-
kel und den unter den gegebenen Randbedingungen herrschenden Filterfaktor kdnnen aus
den zuvor beschriebenen experimentellen Versuchsreihen zum Partikeltransport in der un-
gesattigten Bodenzone abgeleitet werden.

7.2. Szenarienmodellierung

Zu Beginn der Modellierung wurden die reine Tracerdurchbruchskurve sowie die verschiede-
nen Schadstoffdurchbruchskurven bei unterschiedlichem Ky Schadstoff-Boden in Abwesen-
heit von Partikeln simuliert (d,, = 1mm) (Abb. 51). Bei den Berechnungen wurde die Intrapar-
tikeldiffusion beriicksichtigt (Randbedingungen: D., = 1*10° cm?¥s, € = 0,01, m = 2, p/n =
10,9). Die Kurven zeigen dabei, dass lediglich bei einem sehr geringen Ky Schadstoff-Boden
(Kgp) von 1 mit einem Schadstoffdurchbruch zu rechnen ist. Dieser Durchbruch erfolgt im
Vergleich zum Tracer deutlich retardiert. Das erste Auftreten des Schadstoffs am Ort der
Beurteilung ist nach ca. 1,5 a zu verzeichnen. Besitzt ein Schadstoff auf Grund seiner starke-
ren Hydrophobizitat einen héheren Ky Schadstoff-Boden, so ist auf der Basis herkbmmlicher
advektiv-dispersiver Transportprozesse nicht mit einem Schadstoffdurchbruch zu rechnen.
Aus diesem Grund wird in den folgenden Abbildungen auf die Darstellung der Schadstoff-
durchbruchskurven bei einem Ky Schadstoff-Boden von 100, 1.000, 100.000 verzichtet, da
hierbei innerhalb des Modellierungszeitraumes kein Schadstoffdurchbruch erfolgt. Erfolgt in
diesen Fallen dennoch ein Schadstoffdurchbruch, so ist dieser ausschliel3lich auf einen par-
tikelgebundenen Schadstofftransport zurtickzufiihren.
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Die in Abb. 52 dargestellte
;rcicaedrstofdeﬂooo —zz:zgzzgﬁ;:ooooo oo Modellierung (Szenario Nr. 1)
o simuliert  Durchbruchskurven
unterschiedlich  hydrophober
5% Schadstoffe in Anwesenheit
% 0.6 von Partikeln unterschiedlicher
x y GréRe (0,02-200 pm) bei einer
2 Partikelkonzentration von 100
202 mg/l und einem dp, von 1 mm.
ool Es ist exemplarisch fir die
° % Ty %y U % % Y % % % By, % 0,02 ym Partikel die reine nicht
Zeit [d] partikelbeeinflusste Schad-

stoffdurchbruchskurve (Kgp =
1) dargestellt. Die Modellierung
des Partikel getragenen
Schadstofftransports zeigt,
dass Partikel unabhangig von ihrer Grée bei einem Ky Boden = Ky Partikel = 1 keinen Ein-
fluss auf den Schadstofftransport besitzen. Die Durchbruchskurve der Schadstoffe ist iden-
tisch mit der des partikelunabhangigen Transports. Fur Schadstoffe mit einem Kg, = Kgp =
100 oder 1.000 ist kein Schadstoffdurchbruch zu beobachten. Diese mittelstark hydrophoben
Schadstoffe werden vollstdndig an der Bodenmatrix sorbiert. Erhdht sich der K4 Boden = Ky
Partikel jedoch auf 100.000 bei stark hydrophoben Schadstoffen zeigt sich in Anwesenheit
grol3er Partikel zwischen 20 ym und 200 pm ein deutlicher Schadstoffdurchbruch.

Abb. 51 Tracerdurchbruch und Schadstoffdurchbruch bei unter-
schiedlichen Ky Schadstoff-Boden
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Abb. 52 Schadstoffdurchbruchskurven bei unterschiedlichen Ky Partikel und Ky Boden bei variieren-
dem Partikeldurchmesser (Szenario Nr.1: Partikelkonzentration 100 mg/l, @ Boden = 1 mm)
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Nach einem Jahr sind bei Anwesenheit der 20 ym Partikel 4,5 % und bei den 200 ym Parti-
keln 44 % der Schadstoffkonzentration am Ort der Beurteilung auf Grund partikelgebunde-
nen Transports anzutreffen. Die maximale Schadstoffkonzentration des partikelgebundenen
Schadstofftransports liegt nach Erreichen des Plateauwertes bei den 200 ym Partikeln sogar
bei 76 % der Quellkonzentration. Dieses Ergebnis ist auf die Intrapartikeldiffusion der Schad-
stoffe zurlickzuflihren. Je grolier der Ky-Wert ist, desto groRer ist der partikelgebundene An-
teil an Schadstoffen. Ist die Verweilzeit der Partikel in der Bodenzone nicht ausreichend, um
eine Diffusion der Schadstoffe aus den Partikeln zu ermdéglichen, herrscht ein Ungleichge-
wicht. Die partikelgebundenen Schadstoffe werden zum Ort der Beurteilung transportiert. Die
Reaktionszeit die bendtigt wird, damit Schadstoffe aus dem Partikel herausdiffundieren kén-
nen, vergroRert sich dabei mit wachsendem Partikeldurchmesser. Dies fuhrt zu einem be-
vorzugten partikelgebundenen Transport von Schadstoffen, die intrapartikular an Partikel mit
einem grofRen Durchmesser gebunden sind. Wie bereits in Kapitel 4 dargestellt, Iasst sich
das Verhaltnis von Transportzeit zu Reaktionszeit durch die Damkdhler-Zahl D, pariker @usdri-
cken. Die Sorptions- / Desorptionskinetik der Partikel-Schadstoffwechselwirkung muss dabei
nach BOLD (2004) fir Damkdhler-Zahlen zwischen 0,01 und 100 betrachtet werden.

Unter Verwendung der in Gl. 56 und GI. 57 dargestellten analytischen Lésung wurden die
Damkodhler-Zahlen der Szenarienmodellierung fur die mittlere Abstandsgeschwindigkeit so-
wie flr die maximale Abstandsgeschwindigkeit ermittelt (Tab. 9).

Tab. 9 Berechnung der Damkéhler-Zahl fir den partikelgebundenen Schadstofftransport (D, pariker) der
Szenarienmodellierungen

Damkohler-Zahl bei unterschiedlichen Ky,

Kap = 1 Kap = 100 Kap = 1000 Ky, =100.000
[Vkd] [Vkgd] [VVkd] [Vkg]
Szenarienmodellierung
V. =1 ml/a
d Partikel = 0,02 ym 2.3*10" 2.3*10° 2.3*10° 2.3*10°
d Partikel = 0,2 ym 2.3*10° 2.3*10’ 2.3*10° 2.3*10*
d Partikel = 2 ym 2.3*10’ 2.3*10° 2.3*10* 2.3*10?
d Partikel = 20 ym 2.3*10° 2.3*10° 2.3*10° 2.8*10°
d Partikel = 200 ym 2.3*10° 2.4%10" 2.8*10° 1.8*10™ *
Vamax=1m/183 d
d Partikel = 0,02 ym 1.2*10" 1.2*10° 1.2¥10° 1.2*10°
d Partikel = 0,2 ym 1.2*10° 1.2*10’ 1.2*10° 1.2*10*
d Partikel =2 ym 1.2*10’ 1.2*10° 1.2*10* 1.2*10°
d Partikel = 20 ym 1.2*10° 1.2*10° 1.2*10° 1.7*10°

d Partikel = 200 ym 1.2*10° 1.2*10' 1.7*10° 1.2*10™ *
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Tab. 10 Berechnung der Damkdéhler-Zahl fir den partikelgebundenen Schadstofftransport (Da, partiker)

bei praferenziellem Fluss und langsamer Sickerwasserbewegung

Damkohler-Zahl bei unterschiedlichen Kg,

Kap = 1 Kap = 100 Kagp = 1000  Kgp, = 100.000

[/kg] [Vkg] [/kg] [I/kg]
Anteile priferenzieller Fluss
V.= 1 m/Woche (7 Tage)
d Partikel = 0,02 pm 4.4%10° 4.5*10* 4.5*10° 4.5*10"
d Partikel = 0,2 um 4.4+10* 4.5*10° 4.5*10" 4.5*10"
d Partikel =2 ym 4.4*10° 4.5*10° 4.5*10" 5.010°
d Partikel = 20 um 4.410° 4.5%107 5.010° 2.6*10™*
d Partikel = 200 ym 4.5%10% 1.3*10° * 2.6*10"* 2.3*107
v, =1 m/Monat (30 Tage)
d Partikel = 0,02 ym 1.9%10’ 1.9%10° 1.9*10* 1.9*10°
d Partikel = 0,2 um 1.9*10° 1.9*10° 1.9%10° 1.9*10°
d Partikel =2 ym 1.9*10° 1.9*10' 1.9*10° 2.0*10?
d Partikel = 20 ym 1.9*10" 1.9*10" 2.0%107 6.4*10™ *
d Partikel = 200 ym 1.9*10™ 2.4%10° 6.4*10 * 4.8%10°*
Langsame Sickerwasserbe-
wequng
V.=1m/10 a
d Partikel = 0,02 ym 2.3*10" 2.3*10" 2.3*10° 2.3*10’
d Partikel = 0,2 ym 2.3*10" 2.3*10° 2.3*10’ 2.3*10°
d Partikel = 2 ym 2.3*10° 2.3*10° 2.3*10° 2.3*10°
d Partikel = 20 ym 2.3*10° 2.3*10* 2.3*10° 2.4*10"
d Partikel = 200 ym 2.3*10* 2.3*10? 2.4*10" 7.4*10""

Darlber hinaus wurde die Veranderung der Damkdhler-Zahl bei praferenziellem Fluss sowie
sehr geringen Sickerwassergeschwindigkeiten betrachtet (Tab. 10). Bei den gegebenen
Randbedingungen konnte Uberwiegend die Gleichung der Langzeitapproximation (Gl. 56)
(gultig fur den Fall Fourier-Zahl > 0,05) verwendet werden. Bei einigen Berechnungen, vor
allem im Bereich hoher Ky,-Werte, wurde durch die berechneten Fourier-Zahlen eine An-
wendung der Kurzzeitapproximation (Gl. 57) notig.
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Abb. 53 Fourier-Zahlen bei variierenden Abstandsgeschwindigkeiten, Partikeldurchmessern und Ver-
teilungskoeffizienten Kgj,

Die mittels der Gleichung flr die Kurzzeitapproximation berechneten Damkéhler-Zahlen sind
in den Tabellen mit ,** gekennzeichnet. Die Fourier-Zahlen der in Tab. 9 und Tab. 10 darge-
stellten Szenarien sind in Abb. 53 dargestellt. Die in Tab. 9 und Tab. 10 dargestellten Be-
rechnungen der Damkoéhler-Zahl (D, parikel) basieren auf den folgenden Modellannahmen: | =
1m, Dyq = 5,79*10° cm?/s (fiir Benzo(a)pyren nach HAYDUK & LAUDIE 1974), m = 2, £ = 0,01,
PLignie = 0,78 g/cm?®. Die berechneten Damkéhler-Zahlen verdeutlichen nochmals, dass der
intrapartikular gebundene Schadstofftransport vor allem in Bereichen hoher Sickerwasserge-
schwindigkeiten, die durch praferenzielle Fliefwege verursacht werden kénnen, und bei ho-
hen Verteilungskoeffizienten Schadstoff-Partikel relevant ist. Die Damkoéhler-Zahlen der ein-
zelnen Szenarien, die im Bereich < 100 liegen, sind in den Tabellen hervorgehoben.

In diesen Szenarien sind die Aufenthaltszeiten der Partikel in der ungesattigten Bodenzone
deutlich kirzer als die Reaktionszeiten der intrapartikuldr gebundenen Schadstoffe, die zu
einer Gleichgewichtseinstellung nétig waren. Dabei nimmt die Relevanz des partikelgetrage-
nen Schadstofftransports fir kleinere Partikel mit steigender Sickerwassergeschwindigkeit
zu. Doch auch bei sehr langsamen Sickerwassergeschwindigkeiten von 1 m/10 a ist bei gro-
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Ren Partikeldurchmessern und hohen Verteilungskoeffizienten Schadstoff-Partikel nicht mit
einer Gleichgewichtseinstellung zu rechnen. Schadstoffe werden partikelgebunden zum Ort
der Beurteilung verlagert.

In den Modellszenarien Nr. 2 und 3 wurde eine ahnliche Modellierung durchgefiihrt, bei der
jedoch die Partikelkonzentrationen auf 10 mg/l (Nr. 2) und 1 mg/l (Nr. 3) herabgesetzt wur-
den (Abb. 54). Auch hier ist bei Anwesenheit von gréReren Partikeln zwischen 20 ym und
200 ym bei stark hydrophoben Schadstoffen (Ky Boden = Ky Partikel = 100.000) mit einem
deutlichen partikelgetragenen Schadstoffanteil am Ort der Beurteilung zu rechnen. Dieser
nimmt zwar mit abnehmender Partikelkonzentration ab, dennoch bewegen sich die Konzent-
rationen nach wie vor in einem flir den Stofftransport im Rahmen einer Risikoabschatzung
relevanten Bereich. Die Stoffkonzentrationen betragen am Ort der Beurteilung nach einem
Jahr im Szenario Nr. 2 (Partikelkonzentration 10 mg/l) fur die 20 ym Partikel 2,5 % und far
die 200 ym Partikel 24 % der Quellkonzentration. Die 20 um Partikel erreichen dabei einen
Plateauwert der Schadstoffkonzentration von 3,1 %, die 200 um Partikel von 42 %. Fur das
Szenario Nr. 3 (Partikelkonzentration 1 mg/l) ist fur die 20 ym Partikel mit 0,5 % und fur die
200 pym Partikel mit 4,4 % der Quellkonzentration am Ort der Beurteilung zu rechnen. Die
Schadstoffkonzentration betragt im Plateaubereich fir die 20 ym Partikel 0,6 % und fur die
200 um Partikel immer noch 7,6 %.

Die Modellszenarien Nr.1-3 zeigen deutlich die Relevanz des partikelgebundenen Schad-
stofftransports fir stark hydrophobe Schadstoffe. Die dabei verlagerte Schadstoffmenge ver-
groBert sich mit zunehmender PartikelgroRe und Partikelkonzentration. Weniger hydrophobe
Schadstoffe werden im beobachteten Zeitraum unter diesen Bedingungen nicht partikular
gebunden transportiert.
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Abb. 54 Schadstoffdurchbruchskurven bei unterschiedlichen Ky Partikel und Ky Boden bei variieren-
dem Partikeldurchmesser (oben Szenario Nr. 2: Partikelkonzentration 10 mg/l, unten Szenario Nr. 3:
Partikelkonzentration 1 mg/l, d,, =1 mm)
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Die Modellszenarien Nr. 4, 5 und 6 verdeutlichen nochmals den Einfluss der Partikelkonzent-
ration auf den partikelgebundenen Schadstofftransport. In diesen Modellierungen wurde bei
drei verschiedenen Partikelgrofien (Nr. 4: 200 pm, Nr. 5: 20 ym, Nr. 6: 2 ym) unter der Vor-
aussetzung Ky Boden = K, Partikel bei unterschiedlichen Verteilungskoeffizienten die Parti-
kelkonzentration zwischen 0,1 mg/l und 1000 mg/I variiert.
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Abb. 55 Zunahme der Schadstoffkonzentration am Ort der Beurteilung mit Zunahme der Partikelkon-
zentration (Szenario Nr. 4; 200 um Partikel, links Kq Boden = Ky Partikel = 100.000, rechts: Ky Boden
= Ky Partikel = 1.000)

Abb. 55 zeigt die Zunahme der partikelgebundenen Schadstoffkonzentration am Ort der Be-
urteilung bei steigender Partikelkonzentration im Sickerwasser in unterschiedlichen Skalie-
rungen (Szenario Nr. 4: Partikeldurchmesser = 200 uym). Bei einem K4 Boden = Ky = Partikel
= 100.000 erreichen dabei in Abhangigkeit der jeweiligen Partikelkonzentration bei 0,1 mg/
0,5 %, bei 1 mg/l 4,4 %, bei 10 mg/l 24 %, bei 100 mg/l 44 % und bei 1000 mg/l 47 % der
Schadstoffeintragskonzentration von 1 mg/l nach einem Jahr den Ort der Beurteilung. Eine
Partikelkonzentration von 1000 mg/I erreicht schlieRlich bei 82 % ein stabiles Plateau in der
Schadstoffkonzentration. Doch selbst bei deutlich geringer hydrophoben Stoffen mit einem
Ky Boden = Ky4= Partikel = 1.000 ist bei Partikelkonzentrationen von 100 mg/I und 1000 mg/I
mit einem signifikanten partikelgebundenen Schadstofftransport zu rechnen. Die Konzentra-
tionen liegen nach einem Jahr am Ort der Beurteilung in einem Konzentrationsbereich von
0,5 % bei 100 mg/l und 2,5 % bei 1000 mg/l. Bei Erreichen der maximalen Schadstoffkon-
zentration erhohen sich diese Werte nochmals auf 0,6 % bei 100 mg/l und 3,3 % bei 1000
mg/l.

In den Szenarien Nr. 5 und 6 wurde obige Modellierung fir kleinere Partikel mit einem
Durchmesser von 20 ym und 2 um wiederholt. Abb. 56 zeigt ein prinzipiell ahnliches Bild flr
Szenario Nr. 5 und die 20 uym Partikel. Bei Zunahme der Partikelkonzentration ist auch eine
Zunahme der Schadstoffkonzentration am Ort der Beurteilung zu beobachten. Auf Grund der
geringeren Partikelgrofe ist diese im Vergleich zu Szenario Nr. 4 jedoch ebenfalls niedriger.
Die Konzentrationen betragen hier nach einem Jahr am Ort der Beurteilung bei einem Ky
Boden = K, Partikel = 100.000 fir eine Partikelkonzentration von 0,1 mg/l 0,05 %, fir 1 mg/I
0,5 %, fur 10 mg/l 2,5 %, fur 100 mg/l 4,6 % und fir 1000 mg/l 5,2 % der konstanten Schad-
stoffeintragskonzentration. Fir niedrigere Verteilungskoeffizienten konnte in diesem Szenario
keine Relevanz der Partikel fir den Transport von Schadstoffen festgestellt werden. Auch bei
den 2 ym Partikeln in Szenario Nr. 6 konnte unabhangig von den verwendeten Verteilungs-
koeffizienten Ky Boden = Ky Partikel sowie von der Partikelkonzentration kein Einfluss der
Partikel auf den Schadstofftransport im Beobachtungszeitraum nachgewiesen werden.
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In diesen beiden Szenarien
zeigt sich wiederum die Re-
levanz des Zusammenspiels
der Partikelkonzentration im
Sickerwasser und des Parti-
keldurchmessers fir den
partikelgebundenen Schad-
stofftransport.
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Nachdem in den Szenarien
Nr. 1-6 der Fall simuliert
o T R T, e B % 2 % wurde, dass die Partikel im

e 0T Sickerwasser sich auf Grund
ihrer gleichen Lithologie in
Abb. 56 Zunahme der Schadstoffkonzentration am Ort der Beur-  ihrer  potenziellen  Sorpti-

teilung mit Zunahme der Partikelkonzentration (Szenario Nr. 5:  Onskapazitat flr Schadstoffe
20 um Partikel, K4=100.000) nicht von der der Bodenmat-

rix unterscheiden (Ky Boden
= Ky Partikel), wird in den folgenden Szenarien Nr. 7 und 8 eine Situation modelliert, in de-
nen sich Partikel und Bodenmatrix unterscheiden. Dies ist in der Natur moglich, da Partikel
nicht nur durch Verwitterung des Bodenmaterials entstehen, sondern auch durch Emission
aus der Luft (z.B. hochsorptive Ruf3partikel) in das Sickerwasser eingetragen werden kon-
nen. Des Weiteren ist eine Mobilisierung von Partikeln aus einer Quelle zu beobachten, bei
der es sich um ein im Vergleich zur Bodenmatrix lithologisch unterschiedliches Material han-
delt (z.B. Bauschuttablagerungen). Um diese Falle realistisch zu simulieren, wurde in den
Modellierungen die Bedingung Kyq Boden # Ky Partikel gewahlt. Somit konnten Falle model-
liert werden, in denen sowohl die Partikel als auch die Bodenmatrix ein héheres Sorptionspo-
tenzial fur Schadstoffe besitzen.
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Es zeigte sich hierbei, dass in dem in Abb. 57 links dargestellten Fall Ky Boden > Ky Partikel
es lediglich bei der Kombination K4y Boden = 100.000 K4 Partikel = 1.000 zu einem signifikan-
ten partikelgetragenen Schadstoffdurchbruch kommt. Nach einem Jahr erreichen 0,5 % der
Ausgangskonzentration des Schadstoffs den Ort der Beurteilung. Die Retardation durch die
Bodenmatrix ist so stark, dass ein rein advektiv-dispersiver Transport hier nicht mdglich ist.
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Abb. 57 Partikelgebundene Schadstoffkonzentrationen am Ort der Beurteilung bei unterschiedlichem
Kq Boden zu Ky Partikel (Szenario Nr. 7: 200 ym Partikel, 100 mg/l Partikelkonzentration, links K4 Bo-
den > Ky Partikel, rechts: K4 Boden < Ky Partikel)
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Die Schadstoffe werden gréfdtenteils an der Bodenmatrix sorbiert. Lediglich bei einem Ky
Partikel = 1.000 besteht fir die Schadstoffe somit eine Moglichkeit, partikelgebunden trans-
portiert zu werden. Besitzen hingegen die Partikel im Vergleich zur Bodenmatrix eine héhere
Schadstoffsorptionskapazitat (Abb. 57 rechts: K4 Boden < Ky Partikel), zeigt sich ein deutlich
anderes Bild. Weisen die Schadstoffe gegenuber den Partikeln ein sehr starkes Sorptions-
verhalten auf (K4 Partikel = 100.000), so ist mit einem grof3en partikelgebundenen Schad-
stoffanteil von 44 % nach einem Jahr am Ort der Beurteilung zu rechnen. Die Schadstoffkon-
zentrationen steigen in Abhangigkeit des Ky Boden in der darauf folgenden Zeit weiter an.
Dabei sind die Schadstoffkonzentrationen umso hoher, je groRer das Verhaltnis Ky Partikel /
Ky Boden. In dem Fall K4 Boden = 1 Ky Partikel = 100.000 zeigt die Durchbruchskurve auf
Grund der geringen Sorptivitat des Bodens eine Uberlagerungsfunktion aus dem partikelge-
bundenen Schadstoffanteil und der gel6st transportierten Schadstoffkomponente. Die Kon-
zentrationen erreichen hierbei im Beobachtungszeitraum im Plateaubereich nahezu die Aus-
gangskonzentration des Kontaminanten. Steigt der Ky Boden an, so dominiert ebenfalls der
partikelgebundene Schadstofftransport. Ein reiner Transport in Losung ist hier auf Grund der
hoheren Sorptivitat der Bodenmatrix nicht moéglich.

Nehmen die Verteilungskoeffi-
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auch der Einfluss des partikel-
gebundenen Transports gerin-
ger. In Abb. 58 ist aus Grinden
des Malstabs fir kleinere Ky
Partikel nochmals das Szenario
Nr. 7 Ky Boden > Ky Partikel fir
kleinere  Konzentrationsberei-
che dargestellt. Es zeigt sich,
dass die Partikel bei einem
niedrigen Ky Partikel von 100
keine Auswirkungen auf den
Schadstofftransport haben. Der
Transport wird rein Uber den
reaktiven Transport der Kon-
taminanten in Ldsung in Ab-
hangigkeit des Ky Boden gesteuert. Dahingegen zeigen die Durchbruchskurven mit einem Ky
Partikel von 1000 einen deutlichen partikelgetragenen Einfluss. Auch hier gilt wiederum,
dass die Schadstoffkonzentration umso hdher ist, je gréler das Verhaltnis Ky Partikel / Ky
Boden ist. Bei einem Ky Boden = 100 ist erneut mit einem rein partikelgebundenen Schad-
stoffdurchbruch zu rechnen.
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Abb. 58 Partikelgebundene Schadstoffkonzentration bei Kyq Bo-
den # Ky Partikel (Szenario Nr. 7: 200 ym Partikel, 100 mg/l
Partikelkonzentration, Ky Boden < Ky Partikel)

Ahnliche Effekte sind in Szenario Nr. 8 zu erkennen. Hierbei wurde die Konzentration der
Partikel auf 10 mg/l und deren GrofRe auf 20 um reduziert. Die Ubrigen Randbedingungen
sind analog zu Szenario Nr. 7 gewahlt. Der Anteil des partikelgebundenen Schadstofftrans-
ports an der Gesamtdurchbruchskurve ist im Vergleich zu Szenario Nr. 8 geringer (Abb. 59).
Dennoch zeigen die Durchbruchskurven der Modellierungen mit einem Ky Partikel = 100.000
immer noch einen deutlichen partikelgebundenen Anteil. Niedrigere Werte fir Ky Partikel
reichen bei dieser geringeren Partikelkonzentration von 10 mg/l und einer PartikelgrofRe von
20 ym nicht mehr aus, um signifikante Schadstoffkonzentrationen tber den partikularen
Transportpfad an den Ort der Beurteilung zu verlagern.
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Abb. 59 Partikelgebundene Schadstoffkonzentrationen am Ort der Beurteilung bei unterschiedlichem
Kq Boden zu Ky Partikel (Szenario Nr. 8: 20 ym Partikel, 10 mg/l Partikelkonzentration, links Ky Boden
> Ky Partikel, rechts: K4 Boden < Ky Partikel)

In der abschlieRenden Szenarienmodellierung wurde der Einfluss einer unterschiedlichen
Koérnung des Substrates untersucht. Dabei wirkt sich der Durchmesser des Substrats ledig-
lich auf die Intrapartikeldiffusion der Matrix aus. Durch ein feinkérnigeres Substrat erfolgt in
der Modellierung keine groRere Partikelabscheidung. Das Abscheideverhalten der Partikel
wird ausschlieBlich tber den angegebenen Filterfaktor variiert. Ebenfalls bewirkt eine Ande-
rung der Substratkérnung keine Anderung in den hydaulischen Parametern, da diese eindeu-
tig Uber die gleich bleibende pdf-Funktion definiert sind. Als Randbedingung wurde von einer
einheitlichen Lithologie der
Partikel und der Bodenmatrix
ausgegangen (Ky Boden = Ky
Partikel = 10.000). Es wurde
der partikelgebundene Trans-
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Bei dieser Modellierung zeigte
sich jedoch, dass eine Variati-
on des Korndurchmessers des
Bodensubstrats unter den ge-
gebenen Randbedingungen
keine Veranderungen der Intrapartikeldiffusion bewirkt, die signifikante Auswirkungen auf
den Schadstoffdurchbruch am Ort der Beurteilung hatten (Abb. 60). Die Konzentrationen des
Kontaminanten betragen in allen Substraten nach einem Jahr 16,2 % der konstanten Quell-
konzentration. Nach in etwa 2 Jahren wird ein konstanter Wert von 26,8 % der Quellkonzent-
ration des Schadstoffs erreicht.

Abb. 60 Einfluss der Kérnung der Bodenmatrix auf den Schad-
stoffdurchbruch bedingt durch Intrapartikeldiffusion (Szenario
Nr. 9: 200 um Partikel, 100 mg/I Partikelkonzentration, Ky Boden
=1, K4 Partikel = 10.000)
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7.3. Zusammenfassung der Modellierungsergebnisse

Die durchgefuhrten Modellierungen zeigen in ihrer Gesamtheit unter den angegebenen
Randbedingungen, dass die Relevanz des partikelgebundenen Schadstofftransports hoch-
gradig von der Partikelkonzentration und der PartikelgroRe abhangt. Hohe Partikelkonzentra-
tionen favorisieren die partikelgebundene Schadstoffverlagerung. Dariber hinaus zeigen
grolRere Partikel auf Grund ihres hdheren Potenzials an Intrapartikelsorptionskapazitaten
einen deutlich favorisierenden Einfluss auf den Schadstofftransport. Schadstoffe bendtigen
hier eine deutliche langere Reaktionszeit, um aus dem Partikel heraus zu diffundieren. Bei
kurzen Transportzeiten der Partikel in der ungesattigten Zone wird ein partikelgebundener
Schadstofftransport durch das vorherrschende Ungleichgewicht begunstigt.

Ein zusatzlicher wichtiger Einfluss ist durch die Wechselwirkung Schadstoff-Bodenmatrix und
Schadstoff-Partikel bedingt, die in Abhangigkeit der Lithologie der Feststoffkomponenten
sowie in Abhangigkeit der Hydrophobizitdt der Kontaminanten zu betrachten ist. Verhalten
sich Partikel und Bodenmatrix in ihren Sorptionspotenzialen gegeniber dem Schadstoff
gleich (K4 Boden = Ky Partikel), so ist mit steigendem Ky-Wert eine Zunahme des partikelge-
bundenen Schadstoffanteils und eine Abnahme des geldsten Schadstoffanteils an der Ge-
samtfracht zu rechnen. Variieren Partikel und Bodenmatrix in ihrer lithologischen Zusam-
mensetzung (Ky Boden # Ky Partikel), so ist fur die Falle Ky Boden > Ky Partikel bei hohen Ky
Partikel Werten > 1000 mit einem partikelgetragenen Einfluss auf die Schadstoffdurch-
bruchskurve zu rechnen. Zeigen die Partikel im Vergleich zur Bodenmatrix gegenuber den
Schadstoffen favorisierende Sorptionsbedingungen, so ist der Einfluss auf den partikularge-
bundenen Schadstofftransport umso gréRer, je groRer der Ky Partikel ist bzw. je groRer das
Verhaltnis zwischen Ky Partikel / Kq Boden ist. Eine Variation des Durchmessers der Boden-
matrix konnte im Hinblick auf das Verhalten der Schadstoffe bei der Intrapartikeldiffusion bei
dem gegebenen Modellszenario keine Auswirkungen im Schadstoffdurchbruch am Ort der
Beurteilung bewirken.

Die Auswirkung einer Kombination der verschiedenen zuvor genannten Parameter lasst sich
in ihrer Gesamtheit durch die Damkdhler-Zahl ausdriicken. Dominiert hierbei die Transport-
zeit gegenuber der Reaktionszeit herrscht ein Ungleichgewicht vor, das zu einer Relevanz
des partikelgebundenen Schadstofftransports flihrt. Der partikelgebundene Schadstofftrans-
port ist dabei fur Damkoéhler-Zahlen < 100 zu betrachten.
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8. Umweltrelevanz des partikular gebundenen Schadstofftransports
in der ungesattigten Zone

Die in den vorangegangenen Kapiteln dargestellten Ergebnisse aus experimentellen Ver-
suchsreihen und Szenarienmodellierungen zeigen die Vielfalt der flr einen partikelgebunde-
nen Schadstofftransport relevanten hydraulischen und hydrochemischen Randparameter. In
einer Risikoabschatzung im Rahmen einer Sickerwasserprognose konnen diese Parameter
nicht in ihrer Gesamtheit im Routinemessbetrieb ermittelt werden. Aus diesem Grund soll der
nachstehend entwickelte zweistufige Entscheidungspfad Bodentyp / partikulares Rickhalte-
vermogen als Entscheidungshilfe bereits im Vorfeld einer Risikoabschatzung hinsichtlich der
Relevanz einer Mobilisierung, eines Transports und des Rickhalts von partikelgebundenen
Schadstoffen in der ungesattigten Zone dienen.

Im ersten Abschnitt des Entscheidungspfades wird die Wechselwirkung Schadstoff / Partikel
und deren Relevanz hinsichtlich des partikulargebundenen Schadstofftransports betrachtet.
In Kapitel 7 konnte gezeigt werden, dass die Relevanz des partikelgebundenen Schadstoff-
transports unmittelbar von dem Verhaltnis Transportzeit zu Reaktionszeit, dass sich durch
die Damkohler-Zahl ausdrucken lasst, abhangt. BoLD (2004) konnte zeigen, dass der parti-
kelgebundene Schadstofftransport flir Ungleichgewichtszustdande des Systems, die durch
Werte der Damkdhler-Zahle < 100 charakterisiert sind, betrachtet werden muss. Aus diesem
Grund muss in einem ersten Schritt die Damkdhler-Zahl bei den vorherrschenden Randbe-
dingungen des Systems abgeschatzt werden. Aus diesem Entscheidungsschritt folgt unmit-
telbar, ob der partikelgebundenen Schadstofftransport unter den vorliegenden Randbedin-
gungen fur signifikante Schadstoffkonzentrationen am Ort der Beurteilung ausreichend ist.

Eine Abschatzung der Damkohler-Zahl fiir verschiedene Szenarien kann anhand der in Abb.
61 dargestellten Diagramme erfolgen. Die Diagramme ermdglichen eine systematische Be-
wertung, ob sich das System unter den gegebenen Randbedingungen in einem Ungleichge-
wicht befindet. Dies kann anhand der Diagramme fur variierende Partikelradien, Kq,-Werte
sowie Sickerwassergeschwindigkeiten erfolgen. Hinsichtlich der Sickerwassergeschwindig-
keiten wurden fur 8 mittlere Abstandsgeschwindigkeiten, die das in der Natur vorkommende
Spektrum abdecken, Diagramme erstellt. Die Ermittlung der Damkdéhler-Zahl erfolgte in Ab-
hangigkeit der Fourier-Zahl bei den gegebenen Randbedingungen mittels des Ansatzes der
Langzeitapproximation (Gl. 56) oder mittels der Gleichung der Kurzzeitapproximation (Gl.
57). Als weitere Randbedingungen fur die Berechnung der Damkoéhler-Zahl wurden folgende
Parameter angenommen: Dyq = 5,79*10° cm?s, m = 2, € = 0,01, Puignie = 0,78 g/lecm?3. Der
angenommene aquatische Diffusionskoeffizient bewegt sich dabei in einer fur organische
Schadstoffe typischen GréRenordnung.

In der Praxis sind haufig weder Angaben zur dominierenden PartikelgroRe noch zum Kgp-
Wert im jeweiligen System vorhanden. Einfacher lassen sich hingegen Aussagen zu der
Wasserl6slichkeit des organischen Schadstoffs treffen. Nach SCHWARZENBACH & GSCHWEND
(1993) besteht zwischen der WasserlOslichkeit des organischen Schadstoffs und dem Okta-
nol-Wasser-Verteilungskoeffizienten Kow der in Gl. 63 beschriebene Zusammenhang.

Gl. 63 logK, =-logC, ., —logy,—logVl,

w,sat

Mit:  Cysat = Wasserloslichkeit [mol/l] vo = Aktivitatskoeffizient [-]

Vo = Molarvolumen Oktanol [I/mol]
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Abb. 61 Ermittlung der Damkdohler-Zahl bei variierenden Partikelradien, Ky,-Werten und Sickerwas-
sergeschwindigkeiten

Unter Verwendung von Gl. 60, GI. 61 und GI. 63 Iasst sich ein weiterfiUhrender Zusammen-
hang zwischen der Wasserloslichkeit des organischen Schadstoffs und dem Verteilungskoef-
fizienten Ky bei vorgegebenem f,-Wert, Aktivitatskoeffizient und Molarvolumen Oktanol her-
stellen. Dies ist jedoch nur gliltig fir die Annahme eines linearen Sorptionsverhaltens zwi-
schen Schadstoff und Partikel.
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Wasserldslichkeit [mol/m?] GSCHWEND 1993) Dieser
kann wiederum in Abb.
61 flr die Ermittlung der
Damkohler-Zahl verwen-
det werden.

Abb. 62 Zusammenhang zwischen Wasserloslichkeit eines organi-
schen Schadstoffs und dem Verteilungskoeffizienten Ky bei variieren-
dem f,.-Gehalt

Der in Gl. 60 dargestellte Zusammenhang, der eine breite Anwendung in Modellansatzen
findet, setzt ein lineares, konzentrationsunabhangiges Sorptionsverhalten des organischen
Schadstoffs an dem organischen Material voraus. Weitere anorganische Partikel- und Bo-
denmatrixkomponenten weisen dartber hinaus zusatzliche Sorptionsplatze auf, die bei die-
sem Ansatz nicht berucksichtigt werden. Es wird von einer reinen Sorption der Schadstoffe
an dem organischen Material ausgegangen.

Nach ALLEN-KING et al. (2002), FORSTNER & GRATHWOHL (2002) und KARAPANAGIOTI et al.
(2001) ist dieser lineare Zusammenhang jedoch in natirlichen Systemen nicht immer gultig.
Vor allem bei diagenetisch oder thermisch Gberpragtem organischem Material zeigt sich hau-
fig ein konzentrationsabhangiges nichtlineares Sorptionsverhalten von organischen Schad-
stoffen, das auf die Veranderung der Zusammensetzung und Struktur und der daraus resul-
tierenden Heterogenitat des organischen Materials zurtickgeflihrt wird (CORNELISSEN &
GUSTAFSSON 2004, GRATHWOHL 1990). ALLEN-KING et al. (2002) unterscheiden dabei zwi-
schen zwei Fraktionen orga-

[# Da-Zahl = 100, Partikelradius = 100 pm| nischen Materials mit unter-
4 schiedlichen  Sorptionsme-
i chanismen.

0.25

0.2+
Im Bereich niedriger Schad-
stoffkonzentrationen kann die
Nichtlinearitat durch thermal
verandertes organisches
005 1 Material hervorgerufen wer-
e den, das eine Adsorption
(I SN T O S — organischer Schadstoffe er-
mdglicht (pore fillling). Hier-
bei liegt eine im Vergleich
Abb. 63 Zusammenhang zwischen Kq-Wert und Sickerwasserge- Zum linearen, konzentration-

schwindigkeit bei einem Partikelradius = 100 ym und einer Da- sunabhangigen Sorptionsan-
Zahl = 100 satz héhere Sorptionskapazi-

Kd [m3kg]
¢

011

va [m/a]
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tat des organischen Materials gegentber dem Schadstoff vor. Bei hohen Schadstoffkonzent-
rationen im Bereich der maximalen Ld&slichkeit des Schadstoffes in Wasser wird das Sorpti-
onsverhalten von Schadstoffen an organischem Material durch einen Verteilungsprozess
dominiert (partitioning). Das nichtlineare Sorptionsverhalten des Systems wirkt sich somit
unmittelbar auf das Freisetzungsverhalten der partikelgebundenen Schadstoffe aus (SUSSET
2004) (vgl. Abschnitt 3.2).

Kann neben dem Ky,-Wert auch die dominierende Partikelgrof3e nicht eindeutig durch Mes-
sungen bestimmt werden, sollte von einem worst-case-Szenario mit einem Partikelradius von
100 pym ausgegangen werden. Abb. 63 stellt den exponentiellen Zusammenhang zwischen
K¢-Wert und Sickerwassergeschwindigkeit fur einen Partikelradius von 100 pym und einer
Damkdhler-Zahl von 100 dar.

Die unter Verwendung von Abb. 61 und Abb. 62 ermittelte Damkéhler-Zahl lasst zunachst
nur eine qualitative Aussage Uber die generelle Relevanz des partikelgebundenen Schad-
stofftransports zu. Um jedoch auch zu einer quantitativen Aussage zu gelangen, muss neben
dem Ky,-Wert die Partikelkonzentration im Sickerwasser berlcksichtigt werden. Der Anteil
des Schadstoffs, der, unter der Voraussetzung einer Gleichgewichtseinstellung zwischen
Partikel und Schadstoff in der Quelle, partikelgebunden vorliegt, lasst sich nach Gl. 64 wie
folgt berechnen (BoLD 2004). Der Anteil an partikelgebundenen Schadstoffen an Fremdparti-
keln, die nicht direkt aus der Quelle sondern aus anderen Bereichen der ungesattigten Zone
mobilisiert wurden, kann hiermit nicht abgebildet werden.

1
*
1 +K dp CPartikel

Gl. 64 CS,Partikel =

Mit:  Cspariket = partikelgebundener Schadstoffanteil [-]
Cerarikel = Partikelkonzentration im Sickerwasser [kg/m?]

Abb. 64 zeigt den in Gl. 64 beschriebenen Zusammenhang zwischen Kgyp, Cpariikes Und dem
daraus resultierenden Cs parike- ES zeigt sich hierbei, dass mit wachsendem Produkt Cpaikel *
Kqp der partikelgebundene Schadstoffanteil zunimmt. Dabei ist in der Natur vor allem die Par-
tikelkonzentration im Sickerwasser starken Schwankungen unterworfen, die sich unmittelbar
auf den partikelgebundenen Schadstoffanteil auswirken. Die in den in Kapitel 7 durchgefiihr-
ten Szenarienmodellierungen angenommenen Partikelkonzentrationen im Sickerwasser von
bis zu 1000 mg/l, die einen partikelgebundenen Schadstofftransport stark favorisieren, ent-
sprechen durchaus realistischen naturlichen Verhaltnissen (vgl. Abschnitt 3.1).

Diese hohen Partikelkonzentrationen kénnen somit auch bei niedrigen Kqp-Werten zu signifi-
kanten partikelgebundenen Schadstoffanteilen fihren. Bewegt sich die Damkdhler-Zahl in
einem Bereich < 0,01 (vgl. Abb 61), so bedeutet dies einen vollstandigen Transport des nach
Gl. 64 berechneten partikelgebundenen Schadstoffanteils durch die ungesattigte Bodenzone
hin zum Ort der Beurteilung (entkoppelter Transport) (BOLD 2004). Die Transportzeit domi-
niert hierbei so stark, dass innerhalb der Sickerstrecke der Bodenzone keine Diffusion des
intrapartikular gebundenen Schadstoffs aus dem Partikel heraus moglich ist.

Liegt die Damkdhler-Zahl hingegen in einem Bereich zwischen 0,01 und 100, so ist die parti-
kelgebundene Schadstoffkonzentration am Ort der Beurteilung nach SUSSET (2004) nur un-
ter Verwendung numerischer Modelle (z.B. SMART) zu beschreiben. Eine Verwendung der-
zeit vorhandener analytischer Modelle fiihrt im Vergleich zu den Ergebnissen numerischer
Modelle zu grof3en Abweichungen.
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In dem Bereich Damkdhler-
T _— Zahl 0,01 bis 100 fuhrt der
os retardierte Intrapartikeldiffu-
sionsprozess auf Grund der
Interferenz von Gleichge-
wichtsanteilen und  Un-
gleichgewichtsanteilen  zu
einem komplexen Elutions-
verhalten, das sich bisher
i nur durch numerische Mo-
P delle ausreichend beschrei-

0.001 0.01 0.1 1 10 100 1000 ben lasst (SUSSET 2004)
Crartikel “Kap [-]

08 |
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06|
05 |
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0.4

0.3 +
0.2 +

In der praktischen Anwen-
Abb. 64 Einfluss der Partikelkonzentration im Sickerwasser und dung kann nun eine direkte
des Kgo-Wertes auf den partikelgebundenen Schadstoffanteil Ermittlung der Damkdhler-

Zahlen fur verschiedene
Szenarien unter Verwendung von Abb. 61 und gegebenenfalls Abb. 62 erfolgen. Es lassen
sich aus diesen Abbildungen direkte Riickschlusse auf die Relevanz des partikelgebundenen
Schadstofftransports ziehen. Bei Damkdhler-Zahlen < 100 muss der partikelgebundene
Schadstofftransport naher betrachtet werden, wohingegen er flir Damkdhler-Zahlen > 100
vernachldssigbar ist. Hinsichtlich einer Quantifizierung des partikelgebundenen Schadstoff-
anteils fir Szenarien mit D, pariker = 0,01 bis 100 besteht die Moglichkeit, den sich aus Gl. 64
ergebenden maximal partikelgebundenen Schadstoffanteil im Sinne eines ,worst-case-
Szenarios“ zu betrachten und somit von einem entkoppelten Transport (D, partiket < 0,01) aus-
zugehen. Ist eine groRenordnungsmafige Aussage Uber den partikelgebundenen Schad-
stoffanteil nicht ausreichend, muss alternativ eine numerische Szenarienmodellierung mit
dem Modell SMART durchgefluhrt werden.

Fuhrt der zuvor beschriebene Entscheidungsschritt zu der Aussage, dass die Bedingungen
fur einen partikelgebundenen Schadstofftransport favorisierend sind, so muss in einem zwei-
ten Schritt, da in diesem Schema die Partikelabscheidung in der Bodenzone zunachst ver-
nachlassigt wird, die potenzielle Mobilitdt und Stabilitat der Partikel bewertet werden. Diese
kénnen hinsichtlich der gegebenen Randbedingungen des Standorts anhand des in Abb. 65
dargestellten Schemas ermittelt werden. Es beruht auf der in Kapitel 6 in experimentellen
Versuchsreihen ermittelten Datengrundlage. Fir den Fall, dass die Schadstoffe selbst in par-
tikularer Form vorliegen (MORI et al. 2003) ist der Bewertungsschritt zur Beurteilung der
Wechselwirkung Schadstoff-Partikel (Ermittlung der Damkohler-Zahl) zu vernachlassgen und
der potenzielle Transport der Schadstoffpartikel mittels des nachstehend erlduterten Bewer-
tungsschemas zum Partikeltransport zu beurteilen.

Auch dieses Bewertungsschema ist in seinem strukturellen Aufbau zweigeteilt. In einem ers-
ten Schritt erfolgt eine Beurteilung der hydraulischen Randparameter hinsichtlich ihres Ein-
flusses auf die Verlagerung von Partikeln in der Bodenzone. Zunachst wird der wirksame
Durchmesser der Bodenmatrix (d4) hinsichtlich seiner Filtrationswirkung bewertet. Hierbei
wird auch auf die Bedeutung praferenzieller FlieRwege fur den Partikeltransport eingegan-
gen. In einem zweiten Schritt ist die Relevanz des Partikeldurchmessers dargestellt. Die
Versuchsreihen zeigten, dass Partikel der Grée 0,2 ym unter den gegebenen Randbedin-
gungen bevorzugt transportiert wurden. Grofere und kleinere Partikel wurden zunehmend
starker abgeschieden.
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Wechselwirkung
Partikel / Boden

hydraulische
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Partikeltransport
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‘ I
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favorisierend fiir favorisierend fiir
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* es ist zu priifen, ob diese Bedingung am zu beurteilenden Standort
zuverlassig ausgeschlossen werden kann

Labortest notig

in Abhéngigkeit
Bewertungsschema
Schadstoffwechsel-

wirkung

Abb. 65 Bewertungsschema Partikeltransport

Dabei wurde jedoch bei Partikeln ab einer GréRe von 6 ym ein Plateauwert im Filterfaktor
von in etwa 10 erreicht. Bis hin zu Partikeln mit einem Durchmesser von 90 um konnte keine
vollstdndige Abscheidung nachgewiesen werden. Auf Grund der dennoch hohen Filterfakto-
ren wirken sie sich jedoch nur schwach favorisierend aus. Der Anteil dieser Partikel am
Transport im Sickerwasser erhoht sich deutlich in Anwesenheit praferenzieller FlieRwege.
Diese wirken zum einen auf Grund ihres gro3en Porendurchmessers und zum anderen auf
Grund ihrer hohen Sickergeschwindigkeiten und der damit verbundenen Transportenergien
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favorisierend auf den Partikeltransport. Sind praferenzielle FlieRwege an einem Standort zu
vernachlassigen, muss in Abhangigkeit des Bewertungsergebnisses des Diagramms zur
Schadstoffwechselwirkung die Relevanz des partikelgebundenen Schadstofftransports in
einem ungesattigten Labortestverfahren ermittelt werden.

Deutet die Gesamtheit der hydraulischen Randbedingungen nun darauf hin, dass ein Parti-
keltransport moglich ist, so sind in einem weiteren Schritt die Auswirkungen der hydrochemi-
schen Randbedingungen auf die Stabilitat der Partikel und somit auf ihr weiteres Transport-
verhalten zu prifen. Wichtigster Parameter ist hier die lonenstarke des Sickerwassers. Fur
gering mineralisierte Wasser (< 1*10 mol/l) ist durch eine Ausdehnung der diffusen Doppel-
schicht mit einer hohen Abstoliung der Partikel gegeniber der Bodenmatrix zu rechnen.
Daraus folgert ebenfalls ein verstarkter Transport im Sickerwasser. Im Fall héherer lo-
nenstarken ist jedoch zunachst zu prifen, ob die Anwesenheit praferenzieller Flielwege flr
einen Transport groRerer Partikelagglomerate ausreichend ist. Auch kénnen sich instationare
Verhaltnisse in der Hydrochemie durch kurzzeitige Wechsel der lonenstarke des Sickerwas-
sers favorisierend auf die Partikelmobilisierung und den —transport auswirken. Kénnen prafe-
renzielle FlieBRwege sowie instationare hydrochemische Verhaltnisse ausgeschlossen wer-
den, so muss die Relevanz des Partikeltransports wiederum in Abhangigkeit des Ergebnis-
ses des Bewertungsschemas zur Schadstoffwechselwirkung anhand eines ungesattigten
Labortests ermittelt werden.

Werden die unterschiedlichen Entscheidungsschritte im Diagramm zum Partikeltransport
Uberwiegend positiv bewertet, so stellen die Umgebungsparameter des Standortes favorisie-
rende Bedingungen fir den Partikeltransport dar. Bei Anwesenheit weiterer den Partikel-
transport beglnstigender Faktoren, wie hohe Sickerwassergeschwindigkeiten, instationare
hydraulische Verhaltnisse sowie die Anwesenheit oberflachenaktiver Substanzen kann auf
Labortests verzichtet und die Quellkonzentration fur diesen Fall angenommen werden.

Die Quellkonzentrationen werden im Rahmen des Projektes 02WP0200 des in Kapitel 1 ge-
nannten BMBF-Kooperationsverbundes am IfW, Schwerte untersucht. Treten zusatzliche
den Partikeltransport behindernde Faktoren wie eine langsame Sickerwassergeschwindigkeit
oder eine stationare Hydrochemie auf, so sollte entweder ein ungesattigter Labortest durch-
gefuhrt oder ebenfalls Quellkonzentration fur diesen Fall angenommen werden. Die Gesamt-
heit der Parameter des zweiten Bewertungsschemas lasst somit Rickschlisse auf das Ab-
scheideverhalten und das Ausmal des Transports von Partikeln in der ungesattigten Boden-
zone zu.

Im Zuge natirlicher Verwitterungsvorgange ist mit einer standigen Nachlieferung von Parti-
keln durch die umgebende Bodenmatrix sowie Uber den Sickerwasserpfad zu rechnen. Die-
se Partikelnachlieferung hat Auswirkungen auf die Abscheidung der Partikel. Bei favorisie-
renden Anlagerungsbedingungen kdnnen zuvor abgelagerte Partikel die Abscheiderate der
Partikel tGber die Zeit erhdhen (KUHNEN et al. 2000). Dieser Prozess, das sogenannte | filter
ripening“, erklart sich durch eine hdhere Haftwahrscheinlichkeit der Partikel an bereits abge-
lagerten Partikeln im Vergleich zur reinen Bodenmatrix. Mehrschichtige Partikelablagerungen
vergroRern des Weiteren die zur Partikelabscheidung zur Verfugung stehende Gesamtflache
(KRETZSCHMAR 1999).

Treten unter nicht favorisierenden Anlagerungsbedingungen Blocking-Effekte an der Bo-
denmatrixoberflache durch bereits zuvor abgelagerte Partikel bzw. bereits angelagerte Hu-
minstoffe auf, so ist mit einer deutlich reduzierten Filterleistung des Bodensubstrates zu
rechnen (CAMESANO et al. 1999). Dies wirde zu weiteren signifikanten Abweichungen von
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den Modellvorhersagen der Filtertheorie fuhren (TUFENKJI et al. 2003) Fur diese Situation
musste der nahezu unretardierte partikelgebundene Schadstoffanteil am Ort der Beurteilung
in einer Risikoabschatzung bertcksichtigt werden. In der ungesattigten Bodenzone ist jedoch
auf Grund einer hohen Instationaritat der hydraulischen und hydrochemischen Randparame-
ter nicht mit einer dauerhaft irreversiblen Abscheidung der Partikel zu rechnen. Es ist durch
Wechsel der lonenstarke des Sickerwassers durchaus eine Mobilisierung von zuvor stabil
abgelagerten Partikeln zu erwarten. Scherkrafte, die im Zuge variierender Sickerwasserraten
entstehen, bewirken ebenfalls Mobilisierungen von angelagerten Partikeln. Diese Variationen
der Anlagerungsbedingungen verhindern die dauerhafte Ausbildung von Blocking-Zonen. Die
favorisierende Wirkung instationarer Randbedingungen ist bereits im Bewertungsschema
Wechselwirkung Partikel / Boden (Abb. 65) integriert.
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Die vorliegende Arbeit liefert einen breiten Uberblick (iber die den Partikeltransport beein-
flussenden Faktoren in der ungesattigten Zone. Der auf Basis der experimentell bestimmten
Filterfaktoren und der durchgefihrten Szenarienmodellierung entwickelte zweistufige Ent-
scheidungspfad ermdglicht eine Abschatzung der Relevanz des partikelgebundenen Schad-
stofftransports bereits im Vorfeld einer Sickerwasserprognose. Die rechtlichen Anforderun-
gen des Bundesbodenschutzgesetzes, das eine Quantifizierung aller relevanten Transport-
pfade im Rahmen einer Risikoabschatzung fordert, kdnnen somit bezlglich des partikelge-
bundenen Schadstofftransports in der Praxis umgesetzt werden.

Der Filterfaktor stellt jedoch lediglich einen Summenparameter der Gesamtheit der flir eine
Partikelabscheidung im Sickerwasser relevanten Prozesse dar. Die Prozesse der Sedimen-
tation, der Interzeption, der Diffusion sowie des Siebeffektes konnten fiir die gesattigte Zone
bereits in Modellansatzen quantifiziert werden. Fir die ungesattigte Zone wurden in ver-
schiedenen Arbeiten als weitere signifikante Prozesse eine Sorption bzw. ein Transport der
Partikel an der Gas-Wasser-Grenzflache sowie ein Transport mittels des Filmflusses identifi-
ziert (vgl. Abschnitt 3.2.2 und 6.3). Neben den qualitativen Beobachtungen dieser Aspekte ist
in zuklnftigen Arbeiten eine detaillierte Quantifizierung dieser Einzelprozesse unter ver-
schiedenen Randbedingungen (Wassergehalte, dio-Wert Bodenmatrix etc.) anzustreben. Vor
allem sind hier weitere quantifizierende Arbeiten zum Betrag der Gas-Wasser-Grenzflache
unter Einwirkung unterschiedlicher Systemparameter notwendig. Zusatzlich sollte die Ver-
suchsmatrix hinsichtlich variierender funktioneller Oberflachengruppen der Partikel erweitert
werden. Diese Komponenten sollten langfristig zusammen mit den Abscheidemechanismen
der herkémmlichen Filtertheorie zu einem Gesamtmodellansatz der Partikelabscheidung in
der ungesattigten Zone flihren. Eine zusatzliche Kopplung mit einem Modellansatz, der die
hydraulischen Bedingungen in der ungesattigten Zone basierend auf der Richards-Gleichung
implementiert, wirde eine direkte Vorhersage des Partikeltransports unter ungesattigten Be-
dingungen liefern. Bisherige Modellansatze (z.B. SMART) bendtigen als zwingenden Rand-
parameter fir die Modellierung des Partikeltransports einen experimentell in ungesattigten
Saulenversuchen bestimmten Filterfaktor.

Zusatzlich zu den zuvor genannten Prozessen konnte diese Arbeit den signifikanten Einfluss
praferenzieller FlieBwege auf den Partikeltransport aufzeigen (Abschnitt 6.1). Auf diesem
Feld sind weitere, detaillierte Untersuchungen notwendig. Darin sollte ein quantifizierender
Ansatz entwickelt werden, der eine potenzielle Korrelation zwischen dem Anteil der prafe-
renziellen FlieBRwege am GesamtflieRsystem und der Partikelabscheidung aufzeigt.

Neben den kinetischen Mechanismen, die zu einer Kollision der Partikel mit der Bodenmatrix
bzw. mit der Gas-Wasser-Grenzflache oder zu einem verstarkten Transport im Filmfluss flh-
ren, missen zusatzlich die Wechselwirkungskrafte Partikel / Bodenmatrix und Partikel / Gas-
Wasser-Grenzflache berlcksichtigt werden, die nach einer erfolgten Kollision zu einer ab-
schlieenden Anhaftung der Partikel an der jeweiligen Grenzflache fuhren. Auch hier wird
eine Auswahl der relevanten Prozesse in der klassischen DLVO-Theorie zusammengefasst.
Diese weist jedoch vor allem hinsichtlich der Remobilisierung von Partikeln deutliche Defizite
auf. Weitere relevante Aspekte wie Hydratationseffekte, Wechselwirkungen auf Grund hyd-
rophober Effekte, Wasserstoffbrickenbindung, sterische Wechselwirkungen auf Grund von
Sorption von Polymerstrukturen sowie Lewis-Saure/-Base-Wechselwirkungen, die bisher
noch nicht vollkommen verstanden sind (Abschnitt 3.3.2) mussen im Einzelnen weiter detail-
liert untersucht und in ihrer Gesamtheit in ein Modell implementiert werden. Erste Ansatze in
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Form einer extended-DLVO-Theorie liefern dazu bereits Arbeiten von BERGENDAHL & GRAS-
SO 1999, GRASSO et al. 2002, MANCIU & RUCKENSTEIN 2001 und SPITZER 2003.

Die entwickelten Ansatze in dieser Arbeit fanden unter naturnahen Laborbedingungen statt.
Dabei konzentrierte sich der iberwiegende Anteil der Versuchsreihen auf den Partikeltrans-
port unter ungesattigten Bedingungen. Der partikelgebundene Transport von Schadstoffen
wurde experimentell exemplarisch an dem Modellschadstoff Phenanthren in Anwesenheit
von organischen Huminstoffpartikeln und anorganischen Tonpartikeln untersucht. Mittels des
Modells SMART wurde zusatzlich die Schadstoffdurchbruchskurve unter den gegebenen
Versuchsbedingungen modelliert, die sich deutlich von dem experimentell ermittelten Phe-
nanthrendurchbruch unterscheidet. Dies verdeutlicht nochmals die Notwendigkeit, einer Imp-
lementierung der verschiedenen Partikelabscheidemechanismen sowie der Partikel-
Bodenmatrix-Wechselwirkung in der ungesattigten Zone in einem Modellansatz.

Zukunftige Arbeiten sollten sich unter anderem auf eine Ausweitung der experimentell ver-
flugbaren Datenbasis flir charakteristische Schadstoffgruppen unter ungesattigten Bedingun-
gen konzentrieren, die eine zusatzliche Validierung der Modellierungsergebnisse ermdgli-
chen wirde. Dabei sollte neben den organischen Schadstoffen auch die Gruppe der
Schwermetalle bertcksichtigt werden.

Neben der Ausweitung der Versuche auf weitere Schadstoffgruppen sollte das Versuchs-
spektrum hinsichtlich des Transportverhaltens partikular vorliegender Schadstoffe ausgewei-
tet werden. Dariber hinaus sollte eine Ausweitung der Laborversuche auf ungestdrte Bo-
denproben bzw. eine Umsetzung der Versuche auf Freilandbedingungen angestrebt werden.
Der partikelgebundene Schadstofftransport misste dabei in Lysimeteranlagen mit Fllsub-
straten, die sich hinsichtlich ihrer hydraulischen und hydrochemischen Bedingungen unter-
scheiden, untersucht werden. Dabei ist neben dem Uber das Sickerwasser ausgetragenen
Gesamtfeststoffgehalt ebenfalls die Partikelgrél3enverteilung der Feststoffe von Interesse.

Verschiedene dieser Forschungsansatze sind, wie z.B. die Ausweitung der Laborversuche
auf zusatzliche Schadstoffgruppen sowie eine Umsetzung der Versuche unter Freilandbe-
dingungen, mittelfristig umsetzbar. Die Entwicklung des zu Beginn genannten Modellansat-
zes, der eine quantitative Berucksichtigung unter anderem der Gas-Wasser-Grenzflache
sowie des Filmflusses beinhaltet, bedarf im Vorfeld jedoch zahlreicher weiterer Arbeiten im
Bereich der Grundlagenforschung. Eine genaue Prozessidentifikation und —quantifizierung ist
dabei grundlegende Basis flir eine naturnahe Modellumsetzung und eine exakte Risikoab-
schatzung.
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Cine
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Corg

Symbolverzeichnis

Hamaker-Konstante [J]

Blasenoberflache [m?]

Haftflache [m?]

Partikeloberflache [m?]

Happel-Parameter [-]

von b unabhangiger Parameter, der die Steilheit der Wasserspannungskurve
beschreibt [-]

Breite der Modellflache der Szenarienmodellierung [m]

von a unabhangiger Parameter, der die Steilheit der Wasserspannungskurve
beschreibt [-]

spezifische Wasserkapazitat [1/s]

in Elementarschicht zurlickgehaltene Partikelmenge [-]

konstante Tracerinputkonzentration [mg/I]

gemessene Tracerkonzentration zum Zeitpunkt t [mg/I]

organischer Kohlenstoff

Crartikel Partikelkonzentration im Sickerwasser [kg/m?]
Csparikel Partikelgebundener Schadstoffanteil [-]

Cuw sat
Cx
Co
Cim
Cm

D

Wasserloslichkeit [mol/l]
Partikelkonzentration am Ort x [-]
Ausgangspartikelkonzentration [-]
immobile geldste Stoffkonzentration [-]
mobile geldste Stoffkonzentration [-]
Dispersionskoeffizient [m?]

Da partikes Damkohler-Zahl [-]

Dapp
Dagq
Deff
DOC
De

scheinbarer Diffusionskoeffizient [m?#/s]

aquatischer Diffusionkoeffizient [m?/s]

effektiver Diffusionkoeffizient [m?/s]

Dissolved organic carbon

Partikeldiffusivitat [m?/s]

Dispersivitat [m]

Filterkorndurchmesser [m]

Durchmesser Kérnung der Bodenmatrix [m]

Durchmesser Partikel [m]

KorngréRRe bei 10 % Gewichtsanteil der Kornsummenkurve [m]
KorngréRe bei 60 % Gewichtsanteil der Kornsummenkurve [m]
Elementarladung [A*s]

Faradaykonstante [A*s/mol]

Formazine nephelometric unit

Gehalt an organischem Kohlenstoff der Bodenmatrix [-]
Grundwasserneubildung [mm/a]



Gy

G

AG

9(u)

HUS

freie Energie der Phasengrenzen vor der Partikelsorption an der
Gas-Wasser-Grenzflache [J]

freie Energie der Phasengrenzen nach der Partikelsorption an der
Gas-Wasser-Grenzflache [J]

Anderung der freien Energie [J]

Gravitation [m/s?]

Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion der Verweilzeit [1/s]
Born-Parameter [m]

Huminstoff

Potentialunterschied als Hohe ausgedriickt [m]

Abstand zwischen Partikel und ebenem Kollektor [m]
Abstand zwischen zwei Platten [m]

lonenstarke der Elektrolytldsung [mol/m?]

substratspezifische Wasserleitfahigkeit [m/s]
Verteilungskoeffizient [m3/kg]

Verteilungskoeffizient Schadstoff-Boden [m3/kg]
Verteilungskoeffizient Schadstoff-Partikel [m3/kg]
Verteilungskoeffizient organischer Kohlenstoff-Wasser [m3/kg]
Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient [m3*/kg]
Boltzmann-Konstante [J/K]

Saulenlange / Transportdistanz / Lange Bodensaule [m]
Machtigkeit der Modellflache der Szenarienmodellierung [m]
empirischer Exponent [-]

NPOC non-purgeable organic carbon

n

Neff

Porositat [-] / Summenparameter Berechnung Reaktionsratenkonstante [-]

effektive Porositat [-]

Ngesamt G€Samtporositat [-]

ns
PHE
I:>K0II

pHiep
PHpzc

Anzahl der lonenpaare pro Volumen [-]
Phenanthren

Kollisionseffizienz [-]

isoelektrischer Punkt

Point of zero charge

PHpznpe Point of zero net proton charge

q

R
Re
Rp
Rr
"
T

t

Wassermenge, die durch einen FlieRquerschnitt pro Zeiteinheit
hindurchstromt [m3/m#*s]

Retardationsfaktor [-]

molare Gaskonstante [J/mol*K]

retardierte Porendiffusion [-]

Transportreichweite [m]

Partikelradius [m]

absolute Temperatur [K]

Zeit [s]



te Kontaktzeit Partikel / Wasser [s]

U Ungleichférmigkeitszahl [-]

\% mittlere mobile Porenwassergeschwindigkeit [m/s]

Va anziehende van-der-Waals-Krafte [J]

Vg Born-Abstoliung [J]

Voo  Doppelschicht-Krafte [J]

VR Summe der abstoRenden Krafte (Doppelschicht-Krafte und Born-Absto3ung) [J]
Vr Gesamtwechselwirkung [J]

Vo Molarvolumen Oktanol [I/mol]
vf Filtergeschwindigkeit [m/s]
Vs Sedimentationsgeschwindigkeit [m/s]

W Wassergehalt [-]

X Flie3strecke / Entfernung [m]
Entfernung zum Bezugsniveau [m]

Zi lonenwertigkeit [-]

r empirische GréRe zur Quantifizierung des Transports innerhalb
praferenzieller FlieRwege [-]

o Kehrwert der Wasserspannung bei steilstem Kurvenverlauf [1/m]

oy Haftwahrscheinlichkeit [-]

Ok Kapazitatsfaktor [-]

Y elementarer Abscheidegrad [-]

YD Diffusion [-]

Y6 Sedimentation [-]

i Interzeption [-]

s Siebeffekt [-]

vr Transportwirksamkeit [-]

Yo Aktivitatskoeffizient [-]

€ Intrapartikelporositat [-]

& relative Dielektrizitatskonstante [-]

£ absolute Dielektrizitatskonstante [A*s/V*m]

o Volumetrischer Wassergehalt [-]

6.,  immobiler Wasseranteil [-]

o mobiler Wasseranteil [-]

0 Restwassergehalt bei der Obergrenze der Wasserspannung [-]
0. Wassergehalt bei Sattigung [-]

Hv, der zur Wasserspannung y zuzuordnende Wassergehalt [-]

K Debye-Huckel-Parameter [1/m]

A Filterfaktor [1/m]

it Reaktionsratenkonstante [s]

Aem Emissionswellenlange [nm]
Aex Extinktionswellenlange [nm]



Hd

\Popk
\POPP

v,

dynamische Fluidviskositat [Pa*s]
Zetapotenzial [V]

Feststoffdichte [kg/m?]

Lagerungsdichte [kg/m?]

Fluiddichte [kg/m?]

Partikeldichte [kg/m?]
Grenzflachenspannung flussig / gasformig [N/m]
Oberflachenladungsdichte [A*s/m]
Grenzflachenspannung fest / gasférmig [N/m]
Grenzflachenspannung fest / flissig [N/m]
mittlere Verweilzeit [s]

Benetzungs- oder Randwinkel [°]
Gesamtpotenzial

Auflastpotenzial

hydraulisches Potenzial

Matrixpotenzial (Wasserspannung) [m]
osmotisches Potenzial
Oberflachenpotenzial [V]
Oberflachenpotenzial Kollektor [V]
Oberflachenpotenzial Partikel [V]
Druckpotenzial

Gravitationspotenzial
Massenaustauschkoeffizient [1/s]
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