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1 Einleitung und Aufgabenstellung 1

1 Einleitung und Aufgabenstellung

Die moderne Industriegesellschaft hat aufgrund steigender Produktivität und Leistungs-
fähigkeit der wachstumsorientierten Wirtschaftssysteme zunehmend mit Problemen des
Energiehaushalts und der Belastung der Umwelt mit Schadstoffen zu kämpfen. Durch den
sogenannten produktintegrierten Umweltschutz wird in modernen Produktionsprozessen
durch konsequente Abfall- und Abwasservermeidung zunehmend auf eine Verringerung
der Belastung der Umwelt geachtet. Dennoch nimmt die Umweltverschmutzung durch
Verkehr, Gewerbe, Industrie, Haushalt und landwirtschaftliche Nutzung permanent zu. Die
Reinigung von Luft, Wasser und Boden bleibt demnach ein ernstzunehmendes Problem,
dem sich unsere Gesellschaft in zunehmendem Maße stellen muss.

Folglich liegt ein Hauptaugenmerk der Forschung in diesem Bereich auf der Entwicklung
von effektiven analytischen, biochemischen und physiko-chemischen Methoden zur Be-
seitigung von gefährlichen Stoffen aus Luft, Boden und Wasser. Neben teilweise sehr
energieintensiven Verfahren der Luft- und Wasserreinigung stellt die Nutzung solarer
Energie zum katalytischen Abbau von Schadstoffen (solare Photokatalyse) eine ökolo-
gisch und ökonomisch vielversprechende Alternative dar.

In den letzten Jahren ist das wissenschaftliche und technische Interesse an der An-
wendung von photokatalytischen Systemen stark gewachsen. Allein in den Bereichen der
photokatalytischen Luft- und Wasserbehandlung werden jährlich mehr als 200 wissen-
schaftliche Aufsätze veröffentlicht. Die Photokatalyse gilt als sehr effizientes Verfahren,
bei dem zahlreiche umweltrelevante persistente Stoffsysteme schnell an geeigneten
Katalysatoren teilweise vollständig mineralisiert werden [z.B. Legrini et al. 1993; Fox und
Dulay 1993; Hoffmann et al. 1995]. Als Katalysatoren dienen partikuläre Halbleiter (z.B.
TiO2, ZnO, Fe2O3 und ZnS), welche durch ihre elektronische Struktur in der Lage sind, als
Sensibilisatoren für lichtinduzierte Redoxprozesse zu wirken.

Auf Grundlage der beschriebenen Vorteile von photokatalytischen Systemen ist es von
besonderem Interesse, die Eigenschaften der Halbleiter für den Schadstoffabbau in der
Umwelt sinnvoll einzusetzen. Neben der photokatalytischen Luft- und Wasserreinigung
steht dabei besonders die Untersuchung des selbstreinigenden und antibakteriellen
Effekts von mit Halbleitern modifizierten Oberflächen im Mittelpunkt der Forschung.
Werden Photokatalysatoren auf Oberflächen, welche natürlichem Sonnenlicht ausgesetzt
sind, aufgebracht, kann die Sonnenenergie direkt zum Abbau von Schad- und Schmutz-
stoffen genutzt werden. Umfassende Untersuchungen wurden durchgeführt, um mit einem
dünnen TiO2-Film beschichtete, transparente Glasscheiben herzustellen [Roméas et al.
1999a; Roméas et al. 1999b; Watanabe et al. 1999; Minabe et al. 2000; Fretwell et al.
2001]. Die Entwicklung dieses selbstreinigenden Fensterglases findet so großes Interesse
in der Bevölkerung, dass sogar allgemeine Tageszeitungen darüber berichteten [Süd-
deutsche Zeitung 2001].
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Im Gegensatz dazu gibt es bisher nur wenige Projekte, die sich mit der Aufbringung und
Anwendbarkeit von Photokatalysatoren auf Häuserfassaden beschäftigen. Gerade wegen
der großen Oberfläche von Gebäuden könnte die Applikation von TiO2-modifizierten Bau-
stoffen (z.B. als selbstreinigende Fassadenflächen) unter Verwendung von natürlicher
Sonnenstrahlung wesentlich zum Schadstoffabbau in der bebauten Umwelt beitragen. Es
könnten u.a. enorme Kosten für die Gebäudereinigung und –renovierung eingespart
werden.

Die bisherigen Untersuchungen von photokatalytischen Reaktionen wurden in der Regel
mit dem Halbleiter TiO2 durchgeführt [Hoffmann et al. 1995; Mills und Le Hunte 1997].
Allerdings zeigen auch andere mineralische Partikel wie ZnO und Fe2O3 photokatalytische
Aktivität [Bandara et al. 1999; Pal und Sharon 2000; Yeber et al. 2000; Dindar und Içli
2001]. Da mineralische Partikel im Boden oder als atmosphärisches Aerosol in der Um-
welt weit verbreitet sind, kann davon ausgegangen werden, dass durch Sonnenstrahlung
induzierte photokatalytische Prozesse auch in der natürlichen Umwelt stattfinden. Da die
meisten photokatalytischen Prozesse durch Absorption von UV-Strahlung in Gang gesetzt
werden, würde eine Erhöhung der UV-Strahlung in der Erdatmosphäre mögliche photo-
katalytische Reaktionen verstärken. Deshalb ist es von besonderem Interesse, das photo-
katalytische Potential von atmosphärischem Aerosol und von Bodenpartikeln zu be-
stimmen. Auf diesem Gebiet gibt es bisher nur wenige experimentelle Studien, denen eine
systematische Untersuchung photokatalytischer Reaktionen an natürlichen Partikeln zu-
grunde liegt. So wurde der photokatalytische Abbau von VOC´s an Metalloxiden, Wüsten-
sand, Vulkanasche und Seesalz als troposphärische Senke für organische Spurenstoffe
identifiziert [Isidorov et al. 1997]. Besonders bei hohem Partikelgehalt in der Atmosphäre
liegt der photokatalytische Abbau der untersuchten Spurenstoffe teilweise in gleicher
Größenordnung wie der Abbau durch OH-Radikale in der Gasphase. Beim photokataly-
sierten Abbau von sauerstoffhaltigen Spurenstoffen an urbaner Flugasche wurden Eisen-
und Titanoxide als aktive Phasen identifiziert [Idriss et al. 1997].

Ziel der hier vorliegenden Arbeit ist es, das photokatalytische Potential von ambienten
Partikelsystemen unter natürlichen Bedingungen zu untersuchen und nutzbar zu machen.
Dazu wird zum einen die Effizienz der Photokatalyse an Bodenproben und Aerosol-
partikeln mit der von bekannten Photokatalysatoren und synthetisch hergestellten Mine-
ralen verglichen. Hierdurch soll der Beitrag von natürlichen photokatalytischen Systemen
zum abiotischen Abbau von Schadstoffen in der Umwelt abgeschätzt werden. Weiterhin
wird die Anwendbarkeit von modifizierten Baustoffen als selbstreinigende Oberfläche in
der bebauten Umwelt untersucht. Dazu wird das photokatalytische Potential verschie-
dener mit TiO2- bzw. ZnO-modifizierter Zementproben verglichen. Um eine dauerhafte An-
wendung zu gewährleisten, wird auch der Einfluss natürlicher Zementalterung betrachtet.

Die Einschätzung der photokatalytischen Aktivität der einzelnen Partikelsysteme soll
durch zwei unabhängige Verfahren vorgenommen werden. Zum einen soll ein Screening-
Verfahren zur Detektion photokatalytisch erzeugter Radikale am einzelnen Partikel ent-
wickelt werden. Zum anderen soll der Abbau von Modellschadstoffen im Partikelverbund
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bilanziert werden. Als Modellsubstanzen dienen das persistente Herbizid Atrazin sowie
Phenol.
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2 Stand der Forschung

2.1 Grundlagen der Photokatalyse

Die ersten photochemischen Arbeiten an Halbleitern wurden von Becquerel 1839 durch-
geführt, der bei der Belichtung einer Silberchloridelektrode in einer Elektrolytlösung einen
Strom- bzw. Spannungsaufbau feststellte [Becquerel 1839]. Dieser sogenannte „Bec-
querel-Effekt“ wurde 1955 durch Arbeiten von Brattain und Garret aufgeklärt [Brattain und
Garret 1955]. Diese und weitere frühe Arbeiten über photochemische Prozesse an Halb-
leitern bilden die Grundlage für eine Vielzahl von Forschungsbereichen, wie z.B.

• Halbleiterpartikel als Sensibilisatoren bei der Photodissoziation von Wasser,

• Halbleiterpartikel als Sensibilisatoren bei der Photoreduktion von N2 oder CO2,

• Halbleiterpartikel als Sensibilisatoren für organische photosynthetische Prozesse,

• Halbleiterpartikel und –filme als Photokatalysatoren beim Abbau von gasförmigen
organischen Schadstoffen: Geruchsbeseitigung und selbstreinigende Filme,

• Halbleiterpartikel als Photokatalysatoren bei der Oxidation von Schadstoffen.

Die Anwendungsmöglichkeiten der Photokatalyse zum Abbau von Schad- und Schmutz-
stoffen sind weit gefächert. Die Hauptbereiche sind der photokatalytische antibakterielle
Effekt, selbstreinigende und selbststerilisierende Materialien und photokatalytische Luft-
und Wasserreinigung. Neue Applikationen umfassen u.a. selbstreinigende Zeltmaterialien,
selbstreinigende Lampenscheiben, photokatalytische Filterelemente zur Luftreinhaltung,
dünne Beschichtungen der Außenspiegel beim Automobil und photokatalytische Wasser-
reinhaltung.

Trotz weitverbreiteter Anwendung ist die Definition von Photokatalyse in der Literatur nicht
eindeutig geklärt [Mills und Le Hunte 1997; Parmon 1997]. So bezeichnet die IUPAC
(International Union of Pure and Applied Chemistry) Photokatalyse als „catalytic reaction
involving light absorption by a catalyst or a substrate“ [Parmon 1997]. Diese Definition ist
sehr umfassend und nicht von den in der Literatur weiterhin verwendeten Bezeichnungen
„photoinduziert“, „photoaktiviert“ oder „photosensibilisiert“ abgrenzbar [Mills und Le Hunte
1997]. Die am häufigsten akzeptierte Definition bezeichnet Photokatalyse als eine Ände-
rung der Rate einer chemischen Reaktion oder deren Generierung mittels Licht in Anwe-
senheit einer Substanz (Photokatalysator), welche Lichtquanten absorbiert und in die
chemische Umsetzung der Reaktionspartner involviert ist. Der Photokatalysator rege-
neriert seine chemische Zusammensetzung nach jedem Zyklus der Interaktion mit den
Reaktanden [Parmon 1997]. Mills und Le Hunte (1997) grenzen noch die photokataly-
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tische Reaktion, bei der ∆G° negativ ist, von der photosynthetischen Reaktion mit
positivem ∆G° ab.

Der Mechanismus der Photokatalyse ist in Abb. 1 dargestellt. Die elektronische Bänder-
struktur eines Halbleiters ist durch das höchste besetzte Energieband (Valenzband, vb)
und das niedrigste unbesetzte Energieband (Leitungsband, cb), die durch eine Energie-
lücke getrennt sind, charakterisiert.

Abb. 1: Photokatalyse im Modell.

Absorbiert der Halbleiter Photonen, deren Energie größer oder gleich der Energielücke ist,
werden Elektronen in das Leitungsband angeregt und es bildet sich ein Elektronen-
überschuss im Leitungsband sowie Elektronenlöcher im Valenzband. Diese Elektronen-
Loch-Paare können rekombinieren oder an der Oberfläche mit Elektronendonoren bzw.
Elektronenakzeptoren, wie in Abb. 1 anhand von adsorbiertem Wasser und Sauerstoff ge-
zeigt, reagieren. Die entstehenden Radikale sind hochreaktive Stoffe und greifen schnell
umgebende Substanzen, z.B. Schadstoffe, an. Der Halbleiter geht unverändert aus der
Reaktion hervor. Neben dem Schadstoffabbau durch Radikale ist eine direkte Oxidation
bzw. Reduktion von an der Halbleiteroberfläche adsorbierten Schadstoffen möglich.

Es ist zu beachten, dass der photokatalytische Abbau von Substanzen sowohl auf reduk-
tivem (z.B. direkte Reduktion durch die Elektronen im Leitungsband) als auch auf oxidati-
vem Weg (z.B. Oxidation des Schadstoffs durch OH-Radikale) ablaufen kann. So wurden
beim photokatalytischen Abbau des stickstoffhaltigen Herbizids Atrazin sowohl oxidiertes
Nitrat als auch reduziertes Ammonium nachgewiesen [Low et al. 1991; Pelizzetti et al.
1993a]. Der Anteil der reduzierten und oxidierten Produkte hängt von verschiedenen Fak-
toren wie z.B. dem Substrat, dessen Ausgangskonzentration und der Bestrahlungsdauer
ab [Low et al. 1991].
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2.2 Radikale bei der Photokatalyse

2.2.1 Bildung von Radikalen in photokatalytischen Systemen

Wie in Abb. 1 dargestellt, wirken Halbleiter als Sensibilisatoren für lichtinduzierte Redox-
prozesse. Den durch Absorption von Photonen separierten Elektronen im Leitungsband
und Elektronenlöchern im Valenzband stehen grundsätzlich drei Wege offen:

1) Rekombination,

2) Migration an die Oberfläche und Bildung von metastabilen Oberflächen
gruppen,

3) Migration an die Oberfläche und Reaktion mit adsorbierten Substanzen.

Zu 1)

Die Elektronen und Löcher können rekombinieren und die kurzfristig gespeicherte Energie
in Form von Wärme oder Strahlung abgeben. Die Geschwindigkeit dieses Prozesses
hängt stark von der Anwesenheit geeigneter Loch- bzw. Elektronenakzeptoren ab. Sind
keine Akzeptoren anwesend, geht die gespeicherte Energie innerhalb weniger Nanose-
kunden durch Rekombination verloren [Hoffmann et al. 1995]. In Anwesenheit von geeig-
neten Oberflächendefektstrukturen oder adsorbierten Akzeptormolekülen (siehe unten)
können aufgrund der Verminderung der Rekombinationsrate Redoxprozesse stattfinden.

Zu 2)

Oberflächendefektstrukturen des Halbleiters sind in der Lage, Elektronen und Löcher
innerhalb von Piko- bis Nanosekunden aufzunehmen und die Energie in metastabilen
Oberflächengruppen zu speichern. Die ablaufenden Reaktionen sollen am Beispiel von
TiO2 veranschaulicht werden:

hvb
+ +    TiIVOH                      {  TiIVOH }+ . Rkt. 1

ecb
- +    TiIVOH                      {  TiIIIOH} - Rkt. 2

mit   hvb
+ Loch im Valenzband,

  ecb
- Elektron im Leitungsband,

  TiIVOH primär hydratisierte Oberflächenfunktionalität von TiO2,
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 {  TiIVOH }+ . auf der Oberfläche stabilisiertes Loch bzw. oberflächengebundenes 
OH-Radikal,

 {  TiIIIOH} - auf der Oberfläche stabilisiertes Elektron.

Die gebildeten metastabilen Oberflächengruppen können nun ihrerseits wieder rekombi-

nieren oder mit adsorbierten Substanzen nach den folgenden Gleichungen reagieren:

{  TiIVOH }+  +  Red                        TiIVOH + Red+. . Rkt. 3

{  TiIIIOH} -   + Ox                          TiIVOH + Ox- . Rkt. 4

mit   Red: adsorbiertes Reduktionsmittel,

  Ox: adsorbiertes Oxidationsmittel.

Über diesen Weg können Schadstoffe reduziert oder oxidiert werden.

Zu 3)

Die an die Partikeloberfläche migrierten Elektronen im Leitungsband und Löcher im Va-
lenzband können direkt adsorbierte Schadstoffe oxidieren bzw. reduzieren. Der Abbau
von Schadstoffen läuft aber auch über intermediär gebildete Radikale. Unter Punkt 2) wur-
de bereits die oxidative Bildung von oberflächengebundenen OH-Radikalen beschrieben.
Weiterhin können freie OH-Radikale durch die Reaktion von adsorbiertem Wasser oder
Hydroxidionen mit den Löchern im Valenzband gebildet werden (vgl. Abb. 1). Dies wird
durch die Messung von OH-Radikalen in wässriger Suspension bestrahlter Photokataly-
satoren bestätigt [Jiang et al. 1993; Schwarz et al. 1997; Ishibashi et al. 1998; Shibata et
al. 1998; Ishibashi et al. 2000a und 2000b; Liu et al. 2000]. Der reduktive Teilschritt
beinhaltet in der Regel die primäre Übertragung des Elektrons im Leitungsband auf Sau-
erstoff, wobei das Superoxidradikal-Anion erzeugt wird. Eine Vielzahl von Sekundärpro-
zessen, von denen die wichtigsten in Abb. 2 dargestellt sind, führt zur Bildung von H2O2

und wiederum zu OH-Radikalen.
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TiO2
hν

ecb
-               O2

-               HO2            

hvb
+               OH     

O2 H+

OH-

O2 + H2O2

  H2O2

x 2

e-, H+

e-

O2
-

OH + OH-

 OH + OH- + O2

. .

.

..

.

Abb. 2: Sekundärreaktionen der photokatalytisch erzeugten Elektronen und Löcher zu aktivierten sauer-
stoffhaltigen Radikalen.

Das durch diese Prozesse gebildete OH-Radikal gilt als primäre oxidierende Spezies bei
photokatalytischen Prozessen. OH-Radikale oxidieren gelöste anorganische und orga-
nische Substrate in einer Kette von Reaktionen. In natürlichen Gewässern werden OH-
Radikale mit einem Ratenkoeffizienten von ca. 105/s verbraucht. Dies entspricht einer
mittleren Lebensdauer von ca. 10 µs [Hoigné 1997]. In Abb. 3 sind die ersten Oxidations-
schritte eines organischen Schadstoffs (R) dargestellt.

OH                       R                           ROO                        Produkte

R H2O O2
O2       HO2

. . .

.

Abb. 3: OH-Radikal-initiierte Kettenreaktion beim oxidativen Schadstoffabbau [Hoigné 1997].

Die intermediär gebildeten organischen Radikale R. addieren schnell gelösten Sauerstoff
und bilden reaktive Peroxidradikale. Diese reagieren weiter zu Hydroperoxidradikalen,
Wasserstoffperoxid und einer Serie von verschiedenen Peroxiden, Aldehyden und Car-
bonsäuren. Die Bildung der Endprodukte hängt von vielen verschiedenen Parametern ab
und ist nur in Einzelfällen genau geklärt. Die Oxidationskraft von OH-Radikalen wird in
vielen natürlichen (z.B. in der Troposphäre) und technischen Prozessen (z.B. bei der
Wasseraufbereitung) zum Abbau von Schadstoffen ausgenutzt.

2.2.2 Nachweismethoden für freie Radikale

Die Detektion von reaktiven sauerstoffhaltigen Spezies (ROS) ist nicht nur im Bereich der
Umweltchemie eine Herausforderung, sondern hat auch in der Medizin infolge der
destruktiven Wirkung der Radikale in der Zelle große Bedeutung. Demzufolge existieren
zahlreiche Messmethoden, von denen einige auch in vitro eingesetzt werden können. Die
unterschiedlichen Methoden lassen sich folgenden Prinzipien zuordnen:

Chemilumineszenzmessung: Durch Reaktion von sauerstoffhaltigen Radikalen mit geeig-
neten Substanzen (z.B. 5-Amino-2,3-dihydro-1,4-phthalazin-1,4-dion (Luminol) oder 2-Me-
thyl-6-[p-methoxyphenyl]-3,7-dihydroimidazol-[1,2,a]-pyrazin-3-on (MCLA)) entstehen an-
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geregte Moleküle. Diese senden bei der Relaxation in den Grundzustand charakteris-
tische Strahlung aus, welche als Messgröße dient. Vorteile dieser Methode sind niedrige
Nachweisgrenzen, ein großer dynamischer Bereich und schnelle Ansprechzeiten [Bowie
et al. 1996]. Neben Anwendungen in biologischen Systemen [Takahashi et al. 1989;
Nakano et al. 1995] wurde die Chemilumineszenz auch zur Detektion von ROS in
photokatalytischen Prozessen eingesetzt [Ishibashi et al. 1998]. Nach Abschalten der
Bestrahlung wurden zwei sauerstoffhaltige Substanzen detektiert: Eine Substanz mit sehr
kurzer Lebensdauer (t = 3 s), die nicht identifiziert werden konnte und das Superoxidradi-
kal mit einer Lebensdauer von 50 s. Ein großer Nachteil dieser Methode ist, dass die Che-
milumineszenz nicht während des photokatalytischen Prozesses gemessen werden kann,
da die Chemilumineszenzmessung im Dunkeln stattfinden sollte.

Elektronen-Spin-Resonanz (ESR): Mit der Elektronen-Spin-Resonanz lassen sich para-
magnetische Substanzen detektieren. Neben der direkten Detektion von Radikalen in
photokatalytischen Systemen [Coronado et al. 2002] werden häufig Radikalfänger ein-
gesetzt. Das grundlegende Prinzip ist, dass ein meist diamagnetischer Radikalfänger (z.B.
DMPO, siehe Abb. 4, Schema 1) effizient durch Reaktion mit freien Radikalen zu einem
paramagnetischen Nitroxid umgesetzt wird, dessen Bildung durch Anstieg des ESR-Sig-
nals verfolgt werden kann. Alternativ dazu lässt sich auch die Abnahme des ESR-Signals
eines paramagnetischen Nitroxids durch Reaktion mit Radikalen nach Abb. 4, Schema 2,
messen.

N

O

+ OH 

O

N OH+

.

.

DMPO DMPO-OH

Schema 1

Schema 2
N

O

COOH

+ OH 

O

N

OH

COOH.

.

3-Carboxy-PROXYL 3-Carboxy-NOOH

Abb. 4: Grundlegende Reaktionsgleichungen der Radikalfängermethode mit DMPO (5,5´-Dimethyl-1-
pyrrolin-N-oxid; Schema 1) und 3-Carboxy-PROXYL (3-Carboxyl-2,2,5,5-tetramethyl-1-pyrrol-
lidin-1-yloxy; Schema 2) [Schwarz et al. 1997].
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Der große Vorteil der ESR-Messung ist, dass sich die OH-Addukte des Radikalfängers
durch das Peakmuster von anderen gebildeten Addukten (z.B. mit während der Photoka-
talyse gebildeten Substratradikalen) unterscheiden lassen. Mit Hilfe der Radikalfänger-
technik lassen sich OH-Radikale sowohl in photochemischen Systemen [Jiang et al. 1993;
Schwarz et al. 1997; Shibata et al. 1998; Liu et al. 2000] als auch im Boden [Hulig et al.
1998] nachweisen. Nachteilig wirkt sich aus, dass die ESR-Messung nicht sehr nachweis-
stark und infolge der hohen Kosten des Messsystems nicht für Routinemessungen ge-
eignet ist.

Fluoreszenzspektroskopie: Bei der fluorimetrischen Detektion des Hydroxylradikals sind
prinzipiell zwei Vorgehensweisen möglich. Eine Methode besteht darin, das Hydroxyl-
radikal direkt mit einem Fluorophorderivat reagieren zu lassen, was zu einer Abnahme
oder Zunahme der Fluoreszenzintensität führt. Häufig angewandt wird die Hydroxylierung
von aromatischen Systemen zu fluoreszierenden Produkten. Zur Messung von OH-
Radikalen in der Troposphäre wurde z.B. die Umsetzung von Salicylsäure mit Hydroxyl-
radikalen zur fluoreszierenden 2,5-Dihydroxybenzoesäure genutzt [Chen und Mopper
2000]. Diese Methode hat allerdings den Nachteil, dass infolge der hohen Reaktivität von
OH-Radikalen der Angriff auf Salicylsäure nicht eindeutig ist und neben dem 2,5-
Dihydroxyprodukt auch 2,3- und 2,6-Dihydroxyprodukte gebildet werden. Durch den Ein-
satz von symmetrischen Aromaten wie Terephthalsäure kann dieser Nachteil umgangen
werden. Durch die Symmetrie bildet sich bei einfacher Hydroxylierung eindeutig fluores-
zierende 2-Hydroxyterephthalsäure, was zur Bestimmung von OH-Radikalen in photo-
katalytischen Systemen genutzt wurde [Ishibashi et al. 2000a und 2000b]. Diese Methode
hat den Vorteil der einfachen Anwendung. Allerdings wird die Quantifizierung wegen der
Möglichkeit des mehrfachen Angriffs von OH-Radikalen auf das Substrat erschwert. Um
Mehrfachangriffe zu verhindern, sollte der zugrundeliegende aromatische Kohlenwasser-
stoff im Überschuss vorliegen. Dies fördert jedoch wiederum Nebenreaktionen, z.B. mit
den Löchern im Valenzband. Hieraus resultiert, dass die Einstellung eines optimalen Kon-
zentrationsverhältnisses besondere Aufmerksamkeit erfordert.

Die zweite Methode basiert auf der Umsetzung des Hydroxylradikals mit einer anderen
Verbindung zu einem Reaktionsprodukt, das mit einem gleichzeitig anwesenden Fluoro-
phorderivat weiterreagiert und so eine Änderung der Fluoreszenzeigenschaften bewirkt.
Bei der Substitution einer Methylgruppe von Dimethylsulfoxid (DMSO) durch OH-Radikale
und der anschließenden Rekombination des dabei gebildeten Methylradikals mit einem
Nitroxidradikal wird diese Möglichkeit appliziert. Bei den häufig verwendeten Nitroxiden
handelt es sich um Fluorophorderivate, die kovalent mit einem 2,2,5,5-Tetramethylpyr-
rolidin-N-oxid verbunden sind. Durch den radikalischen Charakter des Nitroxids wird die
Fluoreszenz des jeweiligen Farbstoffs, wahrscheinlich durch Elektronenaustausch-
mechanismen [Yang und Guo 2001] stark verringert. Durch Reaktion mit organischen Ra-
dikalen bildet sich ein diamagnetisches Produkt. Dadurch wird die intramolekulare Fluo-
reszenzminderung aufgehoben. Der Mechanismus des Nachweises von OH-Radikalen
über den Radikalfänger TEMPO-9-AC (4-[(9-Acridincarbonyl)amino]-2,2,6,6-tetramethyl-
piperidin-1-oxyl) ist in Abb. 5 dargestellt.
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Abb. 5: Mechanismus des Nachweises von OH-Radikalen über den Radikalfänger TEMPO-9-AC.

Die gebildeten Hydroxylradikale substituieren eine Methylgruppe von DMSO. Durch Re-
kombination des gebildeten Methylradikals mit dem Radikalfänger TEMPO-9-AC bildet
sich ein paramagnetisches, fluoreszierendes Produkt.

Mit Hilfe von fluoreszierenden Radikalfängern wurden Hydroxylradikale bei der Fenton-
Reaktion [Yang und Guo 2001], der Wasseraufbereitung [Prestel 1997; Seiss 2002] und in
biologischen Systemen nachgewiesen [Pou et al. 1993; Li et al. 1997].

Bestimmung von Reaktionsprodukten mit chromatographischen Methoden: Eine ebenfalls
häufig angewandte Nachweismethode für Hydroxylradikale ist die Umsetzung mit Metha-
nol zu Formaldehyd und dessen nachfolgender Nachweis mit chromatographischen Me-
thoden. Hydroxylradikale reagieren, wie in Abb. 3 gezeigt, mit organischen Molekülen
durch Wasserstoffabstraktion einer C-H Bindung. Bei höheren Alkoholen ist die Reaktion
unspezifisch und es entstehen stets mehrere Produkte. Im Gegensatz dazu kann Metha-
nol mit Hydroxylradikalen nur durch α-Wasserstoffabstraktion zu Hydroxymethylradikalen
reagieren, welche mit gelöstem Sauerstoff quantitativ Formaldehyd bilden. Formaldehyd
kann nach Derivatisierung mittels HPLC/UV nachgewiesen werden. Da sowohl Methanol
als auch Formaldehyd im Wellenlängenbereich des Sonnenlichts stabil sind [Käßbohrer et
al. 1999], lässt sich diese Methode gut in photokatalytischen Systemen anwenden [Sun
und Bolton 1996; Käßbohrer et al. 1999]. Vergleichsmessungen mit ESR zeigten eine
gute Übereinstimmung beider Messmethoden [Sun und Bolton 1996]. Allerdings erfordert
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die Einstellung einer optimalen Methanolkonzentration auch hier besondere Aufmerk-
samkeit, da Formaldehyd ebenfalls mit Hydroxylradikalen reagiert [Butkovskaya und
Setser 1998]. Demzufolge sollte Methanol im Überschuss vorliegen, was allerdings wie-
derum Nebenreaktionen, z.B. mit den Löchern im Valenzband, fördert.

2.3 Photokatalytische Systeme

2.3.1 Reine Halbleiter

Ein zweckmäßiges Schema zur Beschreibung einer typischen photokatalytischen
Reaktion liefert Reaktion 5:

A + B                                 P1 + P2
hν > Ebg Rkt. 5

Hierbei stellt Ebg die Bandlücke des Halbleiters dar. Photokatalytische Prozesse finden
also nur statt, wenn die Energie des eingestrahlten Lichts mindestens so groß wie die
Bandlücke des Photokatalysators ist. In Tabelle 1 sind die Bandlücken von verschiedenen
Metalloxiden dargestellt.

Tabelle 1: Bandlücken verschiedener Metalloxide [Zamaraev et al. 1994; Schoonen et al. 1998; Parmon
und Zamaraev 1999; Xu und Schoonen 2000].

Formel Mineral Bandlücke [eV] λmax [nm]

Al2O3 9,0 138

SiO2 8,6 145

MgO 7,2 178

ZnS Sphalerit 3,9 319

SrTiO3 Tausonit 3,4 366

ZnO 3,2 388

TiO2 Anatas 3,2 388

TiO2 Rutil 3,0 414

FeTiO3 Ilmenit 2,8 444

Fe2O3 Hämatit 2,2 565

Während Photokatalysatoren für technische Zwecke häufig mit reinen UV-Strahlern an-
geregt werden, ist es für die Untersuchung der „natürlichen Photokatalyse“ grundlegend,
dass die Partikel mit Sonnenstrahlung anregbar sind. Aus Tabelle 1 wird ersichtlich, dass
mit Ausnahme von Siliziumdioxid, Magnesiumoxid und Aluminiumoxid, deren Bandlücken
kurzwelliger sind als das Sonnenlicht, alle anderen aufgeführten Metalloxide mit Sonnen-
strahlung anregbar sind. Allerdings muss die durch die Elektronen-Loch-Separierung be-
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reitgestellte Energie auch groß genug sein, um den Abbau von Schadstoffen zu bewirken.
Es ließe sich folgern, dass Halbleiter mit großen Bandlücken die effektiveren Photo-
katalysatoren sind. Jedoch ist nicht allein die Energiebreite der Bandlücke ausschlag-
gebend, sondern auch die genaue energetische Lage des Valenz- und Leitungsbands.
Dabei bestimmt die Energie des untersten Zustands des Leitungsbands die Reduktions-
stärke der Elektronen des Halbleiters und die obere Grenze des Valenzbands die Oxida-
tionskraft der Löcher. Das Oxidations- und Reduktionspotential der Halbleiter wird in drei
Gruppen eingeteilt [Sakata 1989]. Grundlage für die Einteilung ist die Fähigkeit zur
Wasserspaltung nach Reaktion 6 und 7:

Oxidation: H2O                 2 H+ + ½ O2 + 2 e-    (E° = + 1,23 V) Rkt. 6

Reduktion: 2 H+ + 2 e-                             H2      (E° = ± 0,0 V) Rkt. 7

OR-Typ: Die Oxidations- und Reduktionskraft ist groß genug, um Wasser in Sauer-
stoff und Wasserstoff zu spalten.

R-Typ: Nur die Reduktionskraft des Leitungsbands ist stark genug, um Wasser zu
reduzieren (H2-Bildung). Die Oxidationskraft ist zu gering, um Wasser zu
oxidieren.

O-Typ: Das Valenzband liegt unter dem O2/H2O-Level, so dass die Oxidationskraft
ausreicht, um Wasser zu oxidieren. Allerdings ist die Reduktionskraft zu
gering, um Wasser zu reduzieren.

Die energetischen Lagen der Valenz- bzw. Leitungsbänder der in dieser Arbeit verwen-
deten Halbleiter sind in Abb. 6 aufgeführt.

Es wird deutlich, dass SrTiO3, ZnS, TiO2, zu den OR-Typ Halbleitern gehören, da deren
Valenzbänder niedriger als das O2/H2O Redoxpotential und da deren Leitungsbänder
höher als das H+/H2-Level liegen. Fe2O3, FeTiO3 und ZnO sind Beispiele für O-Typ Halb-
leiter, d.h. die Energie der Valenzbänder reicht aus, um Wasser zu oxidieren, allerdings
liegen die Leitungsbänder zu niedrig, um Wasser zu reduzieren.

Die Redoxpotentiale sind infolge ihrer Abhängigkeit vom pH-Wert in den verschiedenen
Umweltmatrizes unterschiedlich; da sich aber nach der Nernst´schen Gleichung die Re-
doxpotentiale der wasser- bzw. sauerstoffhaltigen Systeme um den gleichen Betrag
(- 0,059 V/pH) ändern, ist die Differenz pH-unabhängig [Schoonen et al. 1998]. Auch
wenn diese Einteilung in erster Linie nur Aussagen für die spezielle Reaktion der Wasser-
spaltung zulässt, ist sie hilfreich, um die Redoxkraft eines gegebenen Halbleiters einzu-
schätzen.
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Abb. 6: Energetische Lagen der Valenz- und Leitungsbänder der in dieser Arbeit verwendeten
Halbleiter in Volt in Relation zur Normal-Wasserstoffelektrode in wässrigen Medien bei pH 0
(berechnet nach Xu und Schoonen (2000)). Zusätzlich sind die Redoxpotentiale der Systeme
Proton/Wasserstoff, Sauerstoff/Wasser und Wasser/Hydroxylradikal eingezeichnet.

Ein weiteres wesentliches Kriterium zur Nutzung von Photokatalysatoren zum Schadstoff-
abbau ist die Fähigkeit, hochreaktive Hydroxylradikale zu bilden. Dies ist nur möglich,
wenn das Redoxpotential des Systems H2O/.OH (OH- → .OH + e-; E° = 2,47 V) innerhalb
der Bandlücke des Halbleiters liegt [Hoffmann et al. 1995]. Das Oxidationspotential der
Valenzbänder aller betrachteten Halbleiter ist hoch genug, um Wasser zum Hydroxyl-
radikal zu oxidieren. Es soll allerdings darauf hingewiesen werden, dass damit nur die
thermodynamischen Kriterien für die Hydroxylradikalbildung erfüllt sind. Weitere Faktoren
wie z.B. Elektronentransferkinetiken und Adsorption oder Desorption der reagierenden
Stoffe, beeinflussen die Prozesse während der Photokatalyse zusätzlich. Ausführliche
Literatur zu diesem Themenkomplex findet sich bei Sakata (1989), Schoonen et al. (1998)
und Xu und Schoonen (2000).

Titandioxid ist das am häufigsten verwendete photoaktive Metalloxid. Es ist sowohl
biologisch als auch chemisch inert und resistent gegen Photokorrosion und chemische
Korrosion. Titandioxid kommt in der Natur in den Modifikationen Rutil, Anatas und Brookit
vor. In Abb. 7 sind Photos der beiden vorherrschenden Modifikationen Anatas und Rutil
dargestellt.
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Abb. 7: Bild links: Anatas, Binntal (Ch), Photo und Copyright: T. Seilnacht; Bild rechts: Rutil auf Quarz,
Fiesch (Ch), Photo: T. Schüpbach, Copyright: T. Seilnacht [Seilnacht 2002].

Die meisten photokatalytischen Abbaustudien wurden bisher mit Degussa P25 durch-
geführt. Übersichtsartikel findet man u.a. bei Fox und Dulay (1993), Legrini et al. (1993),
Hoffmann et al. (1995) und Mills und Le Hunte (1997). Dieses pyrogene Titandioxid
zeichnet sich durch eine hohe BET-Oberfläche von 50 ± 15 m2/g aus [Degussa 1981]. Die
mittlere Größe der Primärteilchen liegt mit 21 nm im Größenbereich von atmosphärischen
Umweltproben. P25 besteht zu 70 % aus Anatas und zu 30 % aus Rutil [Mills und Le
Hunte 1997]. Neben P25 gilt Titandioxid in der Anatasmodifikation als effektiver
Photokatalysator [Hoffmann et al. 1995; Tsai und Cheng 1997; Bandara et al. 2001; Tada
et al. 2001; Saquib und Muneer 2002; Yumoto et al. 2002] und wird in umweltrelevanten
Bereichen wie der Wasseraufbereitung, Abwasserklärung, Luftreinhaltung und Wasser-
desinfektion weitreichend eingesetzt [Hoffmann et al. 1995]. Viele Studien beschreiben
Rutil als eine photokatalytisch inaktive [Martin et al. 1994] oder wenig aktive [Schindler et
al. 1990; Tsai und Cheng 1997; Ding et al. 2000; Tada et al. 2001; Bandara et al. 2001;
Yumoto et al. 2002] Form von TiO2, während manche Studien eine selektive Aktivität von
Rutil zu bestimmten Substraten hervorheben [Kesselmann-Truttmann und Hug 1999]. Die
geminderte photokatalytische Aktivität von Rutil im Gegensatz zu Anatas wird auf eine
Verringerung der spezifischen Oberfläche und auf geringere Adsorption von Wasser bzw.
Hydroxylgruppen zurückgeführt [Ding et al. 2000]. Zinkoxid ist in der Regel etwas weniger
effizient als TiO2 [Kormann et al. 1989; Yeber et al. 2000; Valenzuela et al. 2002], kann
aber unter konzentrierter Sonnenstrahlung stark an Aktivität gewinnen und als kosten-
günstige Alternative zu Titandioxid angesehen werden [Dindar und Içli 2001]. Die photo-
katalytische Effizienz von Zinksulfid wurde bisher nur in wenigen Studien betrachtet [Lin et
al. 1999; Hörner et al. 1999; Torres-Martínez et al. 2001], wobei eine signifikante photo-
katalytische Aktivität von Zinksulfidpartikeln unter UV-Bestrahlung festgestellt wurde
[Torres-Martínez et al. 2001]. Die Photoaktivität von Fe2O3 wird in der Literatur kontrovers
diskutiert [Leland und Bard 1987; Kormann et al. 1989; Litter und Navio 1994; Pulgarin
und Kiwi 1995; Bandara et al. 1999; Kesselman-Truttmann und Hug 1999; Pal und
Sharon 2000; Bandara et al. 2001; Dindar und Içli 2001; Valenzuela et al. 2002; Miyauchi
et al. 2002]. Die Untersuchungen von Tausonit (SrTiO3) und besonders von Ilmenit
(FeTiO3) bilden eher Randbereiche der photokatalytischen Forschung [Li et al. 1983;
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Kudo et al. 1988; Ahuja und Kutty 1996; Schoonen et al. 1998; Miyauchi et al. 2002].
Ilmenit und Tausonit sind natürlich vorkommende Titanminerale. Da sie vor allem im Fall
von Ilmenit einen beträchtlichen Teil des natürlichen Titanvorkommens umfassen, wurden
diese Halbleiter in diese Studie aufgenommen. Sie bilden damit den Übergang zwischen
ausgewiesenen Photokatalysatoren wie TiO2 und mineralischen Umweltproben, die Titan,
Eisen und Zink in den verschiedensten Modifikationen enthalten.

2.3.2 Partikuläre Umweltsysteme

In dieser Studie wurden neben den oben beschriebenen Modellmineralen die photo-
katalytische Aktivität von mineralischen Umweltpartikeln untersucht. Auf deren Eigen-
schaften soll hier näher eingegangen werden.

Kleine Partikel kommen in der Umwelt in verschiedenen Kompartimenten vor: Als Boden-
partikel, im Gewässer in der Form von Kolloiden und in der Atmosphäre als Aerosol. Als
Aerosol werden Partikel und/oder Tröpfchen definiert, welche in einem Trägergas sus-
pendiert sind. Die Zusammensetzung des Aerosols variiert stark mit regionalen und
jahreszeitlichen Schwankungen. Aerosole lassen sich unter verschiedenen Gesichts-
punkten wie z.B. Größe, Zusammensetzung, Art der Entstehung, Quellen usw. klas-
sifizieren. Da das Vorhandensein mineralischer Phasen ausschlaggebend für die photo-
katalytische Aktivität der Partikel ist, erscheint in dieser Arbeit die Gruppeneinteilung der
Partikel nach Morphologie sowie chemischer und mineralogischer Zusammensetzung am
sinnvollsten. In Tabelle 2 ist eine mögliche Gruppeneinteilung von mineralischem Aerosol
dargestellt. Neben mineralhaltigen Partikeln finden sich in der Atmosphäre noch häufig
kohlenstoffdominierte Partikel wie Ruß, weitere kohlenstoffhaltige Materialien und biolo-
gische Partikel.

Tabelle 2: Übersicht über Phasen und Hauptkomponenten mineralischer Aerosole [nach Gorzawski et al.
1999; Ebert et al. 2000; Ebert et al. 2002].

Gruppenbezeichnung Phasen Hauptkomponenten

Silikate mehrere Phasen Si, evt. Al. verschiedene Alkali-, Eralkali- oder Metallionen

Seesalz Halit Na, Cl, (K, Mg)

Gealtertes Seesalz NaCl (NO3
-, SO4

2-) Na, O, S, N, (K, Mg)

Carbonate Calcit Ca, O, C

Sulfate Ammoniumsulfat
Gips

S, O, evtl. N
Ca, S, O

Oxide Korund
Quarz
Rutil
verschiedene

Al, O
Si, O
Ti, O
Metalloxide, wie Fe-, Zn-, Cu- oder Pb-Oxide

Metallische Partikel verschiedene Metalle, wie Fe, Ni, Zn, Sn, Pb, kein Sauerstoff

Sonstige alle Partikel, die nicht einer der oben aufgeführten Gruppe angehören
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Gerade die Gruppe der Fe-, Ti- und Zn-haltigen Oxide ist wegen ihrer zu erwartenden
Photokatalyseaktivität von Interesse. Die relative Häufigkeit der Oxide im Aerosol der
freien Atmosphäre betrug während der Messkampagne LACE 98 (Lindenberger Aerosol-
Charakterisierungs-Experiment) 10 – 16 % in Bezug auf die Partikelanzahl, wovon der
Hauptteil auf Quarz (4 – 11 %) und Eisenoxide (1 – 7 %) entfällt [Rausch et al. 1999;
Gorzawski et al. 1999]. Korund, Rutil und Bleioxid treten in Anteilen von 1 – 2 % auf. Zu
den mineralischen Aerosolpartikeln mit hohem Eisen-, Zink- und/oder Titangehalt zählen
Flugaschen aus Verbrennungsanlagen [Schroeder et al. 1987; Sharma et al. 1989; Weber
et al. 2000], Wüstensand [Isidorov et al. 1997], erodierte Bodenpartikel [Seinfeld und
Pandis 1998], Vulkanasche [Sung et al. 1982; Schroeder et al. 1987] und Straßenstaub
[Fergusson und Ryan 1984]. Aber auch in Dieselruß wurde ein nicht zu vernachlässigen-
der Anteil an Zink gefunden [Dočekal et al. 1992; Bérubé et al. 1999; Jakob et al. 2001].
Dies wird auf die Anwendung von organozinkhaltigen Additiven in Diesel- und Motorenöl
zurückgeführt [Dočekal et al. 1992; Bérubé et al. 1999]. Die obengenannten Partikel-
gruppen sind folglich hinsichtlich einer Überprüfung ihrer photokatalytischen Aktivität be-
sonders wichtig.

Die photokatalytische Aktivität von partikulären Umweltproben wurde bislang erst wenig
untersucht. Meist wurde der Einfluss photokatalytischer Prozesse in der Atmosphäre
basierend auf Strahlungscharakteristiken und der Aktivität von Modellkatalysatoren ab-
geschätzt [Parmon et al. 1999]. Es wurde vermutet, dass photokatalytische Reaktionen
am atmosphärischen Aerosol einen nicht zu vernachlässigenden Anteil an den globalen
chemischen Umsetzungen in der Atmosphäre haben [Zamaraev et al. 1994]. Diese Ein-
schätzung sollte jedoch mit Hilfe von experimentell ermittelten quantitativen Aussagen
über die heterogene Photokatalyse an realen Umweltproben überprüft werden.

In den wenigen verfügbaren Laborstudien zur photokatalytischen Aktivität von partikulären
Umweltproben wurden unterschiedliche Ergebnisse erzielt. So werden halogenierte und
aromatische Kohlenwasserstoffe sowie Terpene leicht unter UV-Strahlung an Wüsten-
sand, Vulkanasche, Seesalz und Kalk abgebaut [Isidorov et al. 1997]. Beim ebenfalls
effizienten photokatalytischen Abbau von Treibstoffadditiven (MTBE, Ethanol) an Flug-
asche wurden als aktive Phasen Ti-, Fe-, und Zn-Oxide identifiziert [Idriss et al. 1997].
Dabei ist der Abbau von Ethanol an Flugasche nur 50 mal langsamer als an reinem TiO2

und nur 5 mal langsamer als an Fe2O3. Dagegen konnte beim Abbau von verschiedenen
Pestiziden Flugasche nur eingeschränkte photokatalytische Aktivität zugesprochen wer-
den [Bossan et al. 1995]. Während Alachlor, Pendimethalin, Trifluralin und Malathion er-
folgreich an bestrahlter Flugasche abgebaut wurden, ließ sich bei Atrazin und Ter-
buthylazin kein signifikanter Abbau feststellen. Auch die photokatalytische Aktivität von
verschiedenen Bodenproben hinsichtlich des Abbaus von Atrazin wird als gering an-
gesehen [Pelizzetti et al. 1990b, Mansour und Feicht 1994]. Eine Deutung dieser wider-
sprüchlichen Ergebnisse gibt es bislang nicht.
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2.3.3 Modifizierte Zementpartikel

In den letzten Jahren finden immobilisierte Photokatalysatoren in vielen Bereichen des
täglichen Lebens vermehrt Anwendung. Vor allem der selbstreinigende und antibakterielle
Effekt der Halbleiter wird intensiv genutzt. Die Photokatalysatoren – meist TiO2 – werden
dabei auf vielfältige Substrate aufgebracht. Beispiele sind u.a. selbstreinigende Zeltmate-
rialien und Lampenabdeckungen, photokatalytische Filterelemente für Luftreiniger sowie
dünne Photokatalysatorfilme für Spiegel (z.B. Außenspiegel von Kraftfahrzeugen) und
Fenster. Die photokatalytischen Eigenschaften von TiO2 werden auch vermehrt bei Ge-
bäudematerialien eingesetzt. So wurden Fliesen mit einem dünnen Film aus TiO2 be-
schichtet und deren Selbstreinigungskraft im Vergleich zu unmodifizierten Fliesen in
einem öffentlichen Baderaum getestet [Fujishima et al. 1999; Fujishima et al. 2000]. Nach
einem Zeitraum von 7 Monaten waren die TiO2-gecoateten Fliesen eindeutig von den
unbehandelten zu unterscheiden. Die unmodifizierten Fliesen waren mit einem fest ge-
bundenen Film aus Schmutz und Seife belegt. Dagegen befand sich auf den TiO2-be-
handelten Fliesen nur ein dünner Schmutzfilm, der leicht abgewaschen werden konnte.
Die Anwendung dieser Fliesen ist nicht nur in Baderäumen, sondern gerade in Kranken-
häusern besonders vielversprechend [Fujishima et al. 2000]. Hier spielt neben der
Selbstreinigungskraft die antibakterielle Wirkung des Photokatalysators eine besondere
Rolle. Zur Überprüfung dieses Effekts wurden verschiedene Bakterienstämme auf kon-
ventionelle und auf TiO2-beschichtete Fliesen aufgebracht. Durch einstündige Bestrahlung
reduzierte sich die Bakterienzahl auf den mit TiO2-belegten Fliesen um 99,9 %, während
auf konventionellen Fliesen die meisten Bakterien überlebten [Lee et al. 1999; Fujishima
et al. 1999]. Bei diesen vielversprechenden Ergebnissen in Innenräumen erscheint es
sinnvoll, Photokatalysatoren auch auf die Außenflächen von Gebäuden, welche na-
türlichem Sonnenlicht ausgesetzt sind, aufzubringen.

Im Gegensatz zu den umfassenden Untersuchung von TiO2-beschichteten Glasober-
flächen [Roméas et al. 1999a; Roméas et al. 1999b; Watanabe et al. 1999; Minabe et al.
2000; Fretwell et al. 2001] gibt es bisher nur wenige Projekte, die sich mit der Aufbringung
und Anwendbarkeit von Photokatalysatoren auf Häuserfassaden beschäftigen. Eine
Möglichkeit wäre, Titandioxid mit Zement zu mischen und als Beton zu verarbeiten. So
werden in Pilotprojekten gerade eine Kirche (“Dives in Misericordia”-Kirche in Rom, siehe
Abb. 8) und ein öffentliches Gebäude (Cité de la Musique et des Beaux-Arts in Chambéry,
Frankreich) gebaut, deren Zement mit Titandioxid vermengt wurde [Italcementi 2002a;
Italcementi 2002b]. Die Anwendung von Titandioxid-Zement-Mischungen als selbst-
reinigende Oberfläche wurde bereits patentiert [Cassar und Pepe 1999]. Auch die Auf-
bringung von TiO2 als dünner Film auf Zementoberflächen und dessen photokatalytischer
antibakterieller Effekt wurde untersucht [Linkous et al. 2000].
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Abb. 8: Modell (links) und Photographie (rechts) der im Bau befindlichen „Dives in Misericordia-Kirche“
in Rom, welche aus TiO2-modifizierten Zement gebaut wird [Italcementi 2002a; Italcementi
2002b].

Bislang gibt es allerdings keine experimentellen Studien, welche den Einfluss der Zusam-
mensetzung des Zements, z.B. verschiedener in den Zement eingebrachter Halbleiter, auf
dessen photokatalytische Aktivität systematisch untersucht haben. Weiterhin bleibt unklar,
wie das eingebrachte Titandioxid sich bei so komplexen Festkörperreaktionen wie Ze-
menthydratation bzw. –carbonatisierung verhält und ob angesichts dieser Reaktionen die
photokatalytische Aktivität erhalten bleibt.

Wie schon in der Einleitung erwähnt, bietet die Anwendung von TiO2-modifiziertem
Zement als selbstreinigende Fassadenoberfläche gerade wegen der Nutzbarkeit großer,
natürlich bestrahlter Oberflächen viele Vorteile. Hinzu kommt, dass zementhaltige Partikel
bis zu 12 – 15 wt % des Aerosols in Großstädten wie London und New York ausmachen
[Fergusson und Ryan 1984], so dass neben den Fassaden auch das Aerosol als reaktive
Oberfläche in Städten genutzt werden könnte. Demzufolge wurde in dieser Arbeit die
photokatalytische Aktivität von TiO2-modifiziertem Zement und deren Abhängigkeit von
der Zementalterung untersucht.

Die Festkörperreaktionen während der Zementhydratation und -carbonatisierung ver-
ändern dessen chemische und physikalische Eigenschaften [Garrabrants et al. 2002]. Sie
können damit einen wesentlichen Einfluss auf die Einbindung von Photokatalysatoren im
Zement ausüben und werden deshalb hier näher beschrieben.

Zemente bilden die bei weitem größte Gruppe anorganischer Bindemittel. Diese Bezeich-
nung leitet sich von der Fähigkeit ab, Zuschlagstoffe wie Sand, Kies oder Gesteinsbro-
cken einbinden zu können. Zemente sind durchweg hydraulische Bindemittel, d.h. sie er-
härten nach dem Anrühren mit Wasser sowohl an der Luft als auch unter Wasser. Ihre
wichtigsten Bestandteile, die Calciumsilikate und –aluminate, bilden bei Kontakt mit Was-
ser Hydrate, die für die hohe Festigkeit des erhärteten Zements verantwortlich sind. Die
mit einem Anteil von über 75 % mit Abstand wichtigste Zementart ist Portlandzement, das
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Brennprodukt aus einer Mischung von Kalkstein und Ton. Portlandzement muss nach DIN
1164 die in Tabelle 3 aufgelistete chemische Zusammensetzung aufweisen.

Tabelle 3: Auf die Oxide bezogene chemische Zusammensetzung von Portlandzement nach DIN 1164
[Benedix 1999].

Oxid Anteil [%]

CaO 61 - 69

SiO2 18 - 24

Al2O3 4 - 8

Fe2O3 bzw. FeO 1 - 4

MgO 0,5 - 4

SO3 2,3 - 3,5

Mn2O3 0 - 0,5

Während des Brennprozesses der Zementrohstoffe laufen eine Reihe komplizierter Fest-
körperreaktionen ab. Nach dem Trocknen des feingemahlenen Brennguts erfolgt zunächst
die Dehydrierung der Tonminerale, wobei die Hydraulefaktoren gebildet werden. Oberhalb
600 °C erfolgt die Abspaltung von CO2 aus dem Kalkstein. Das entstehende CaO reagiert
zwischen 800 – 1000 °C mit den Hydraulefaktoren unter Bildung von Dicalciumsilikat,
Calciumaluminaten und einer Reihe stöchiometrisch unterschiedlich aufgebauter Zwi-
schenverbindungen (Aluminate, Aluminatferrite). Bei der maximalen Temperatur im Dreh-
rohrofen von ca. 1450 °C liegen alle Bestandteile außer den Silikaten geschmolzen vor.
Überschüssiges CaO reagiert mit Dicalciumsilikat zum Tricalciumsilikat, der für den Port-
landzement charakteristischen Verbindung. Nach dem Ofendurchgang wird der Zement-
klinker abgekühlt und Aluminat- und Ferritphasen kristallisieren aus. Die Bestandteile des
Zementklinkers sind in Tabelle 4 aufgeführt.

Tabelle 4: Zusammensetzung des Zementklinkers [Ho und Lewis 1987; Kakali et al. 1998; Benedix 1999].

Klinkermaterial Oxidschreibweise Massenanteil [%]

Tricalciumsilikat 3 CaO x SiO2 45 - 75

Dicalciumsilikat 2 CaO x SiO2 5 - 30

Tricalciumaluminat 3 CaO x Al2O3 5 - 15

Tetracalciumaluminatferrit 4 CaO x Al2O3 x Fe2O3 4 - 12

Die beim Brennen entstehenden Klinkerphasen sind energiereiche, metastabile Verbin-
dungen, die das Bestreben besitzen, sich unter Energiegewinn in kalkärmere Verbindun-
gen umzulagern. Diese Reaktionen werden erst durch den Kontakt mit Wasser möglich.
Beim Anrühren des Zements mit Zuschlagstoffen und Wasser kommt es dann zur Ze-
menthydratation. Hierbei handelt es sich um einen komplexen Prozess von Hydrolyse-
und Hydratationsvorgängen sowie von Gel- und Kristallbildung. Bei der Reaktion der Ze-
mentkörner mit Wasser kommt es zu einer schnellen Hydrolyse der Calciumsilikate unter
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Bildung von Calciumhydroxid. Der eigentliche Erhärtungsprozess umfasst die deutlich
langsamer verlaufende Hydratation der Klinkerphasen unter Bildung der wasserhaltigen
Hydratphasen. Die Hydratphasenbildung lässt sich nicht durch einfache stöchiometrische
Gleichungen beschreiben, da vielfach Festkörperprodukte unterschiedlicher Zusammen-
setzung entstehen bzw. die Umsetzungen über Zwischenstufen ablaufen. Die wesentliche
Hydratphase, die bei der Hydratation aller Zemente gebildet wird, ist die Calciumsilikat-
hydratphase (CSH). Auf ihr beruht in erster Linie die Festigkeit des Zementsteins. CSH-
Phasen entstehen durch Reaktion der Tricalciumsilikate bzw. Dicalciumsilikate mit dem
zugesetzten Wasser z.B. nach Reaktion 8.

2 (3 CaO x SiO2) + 6 H2O              (3 CaO x 2 SiO2 x 3 H2O) + 3 Ca(OH)2 Rkt. 8

Neben den CSH-Phasen und Calciumhydroxid bilden sich bei der Zementhydratation Cal-
ciumaluminatferrihydrate und Calciumaluminathydrate. Im hydratisierten Zustand machen
die kurzfasrigen CSH-Phasen den größten Mengenanteil aus, während Ca(OH)2 in An-
teilen von 20 – 30 % vorliegt [Kakali et al. 1998; Johannesson und Utgenannt 2001]. Die
Hydratation ist durch geringe Reaktionsgeschwindigkeiten charakterisiert. Feingemahlene
Teilchen können bereits nach einigen Stunden, grobe Teilchen erst nach Tagen oder
Wochen, vielleicht auch erst nach Jahren, umgewandelt sein. Als Vergleichswert bei der
Zementcharakterisierung (z.B. der in dieser Arbeit vorgenommenen Festigkeitsprüfung)
gilt im allgemeinen der Wert nach 28 Tagen.
Durch die Zugabe von ZnO wird die Hydratation des Zements stark verlangsamt
[Fernández Olmo et al. 2001]. Dagegen wird bei der Addition von TiO2 zu Portlandzement
der Hydratationsprozess nur anfänglich verlangsamt und nähert sich nach 28 Tagen dem
Vergleichswert der unmodifizierten Probe an. Hierbei wurde neben der Bildung von
Ca(OH)2 und CSH-Phasen die Entstehung von Mischphasen wie Ca3Fe2TiO8 (entspricht
3 CaO × Fe2O3 × TiO2) vermutet [Kakali et al. 1998]. In diesen Phasen wird Silizium durch
Titan ersetzt.

Nach der Aufbringung des Zements führt der Kontakt zu atmosphärischem CO2 zur Car-
bonatisierung des Zements. Unter Carbonatisierung von auf Zement basierenden Mate-
rialien versteht man die chemische Reaktion von Ca(OH)2 (Reaktion 9) und CSH-Phasen
(Reaktion 10) mit Kohlendioxid, wobei Calciumcarbonat gebildet wird.

CO2(aq) + Ca2+(aq) + 2 OH- (aq)                   CaCO3 + H2O Rkt. 9

(3 CaO x SiO2 x 3 H2O) + 3 H2CO3               3 CaCO3 + SiO2 + 3 H2O Rkt. 10

Voraussetzung für die Bildung von Calciumcarbonat ist, dass atmosphärisches CO2 in die
Poren des Zements diffundiert und dass ausreichend Wasser für die Bildung von Kohlen-
säure zur Neutralisation von Calciumhydroxid zur Verfügung steht. Carbonatisierung fin-
det demnach nicht statt, wenn die Poren komplett mit Wasser gefüllt oder komplett tro-
cken sind.
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Die Carbonatisierung von auf Zement basierenden Materialien führt zu zwei wesentlichen
Effekten, die die Eigenschaften des Zements verändern und damit Einfluss auf die photo-
katalytische Aktivität von modifizierten Zementproben haben können:

1) Das Sinken des pH-Werts: Der pH-Wert der Porenflüssigkeit hängt dabei vom Ver-
hältnis der Lösungsgeschwindigkeit von Calciumhydroxid und der Reaktionsrate der
gelösten OH--Ionen bei der Carbonatisierung nach Reaktion 9 und 10 ab. Wenn aller-
dings das feste Calciumhydroxid an den Porenwänden verbraucht ist, wird der Lö-
sungsprozess der OH--Ionen immer stärker diffusionskontrolliert. Die Lösungsge-
schwindigkeit von Calciumhydroxid wird daher immer langsamer. Damit sinkt mit zu-
nehmender Carbonatisierung der pH-Wert des Porenwassers deutlich, was zur in-
direkten Bestimmung der Carbonatisierungstiefe mittels Phenolphthalein-Indikator ge-
nutzt wird. Für baupraktische Belange wird davon ausgegangen, dass die Carbonati-
sierung vollständig erfolgt ist, wenn der pH-Wert unter den Wert 9 fällt.

2) Die Änderung der Oberflächenstruktur infolge von Volumenänderungen und Mikro-
brüchen: Das gebildete Calciumcarbonat ist schwer löslich und setzt sich deshalb in
dem Porensystem des Zements ab. Die aus der Umwandlung resultierende Volumen-
expansion führt zu Mikrobrüchen im Porensystem. Diese Brüche bewirken eine deut-
liche Zunahme der Porengröße [Johannesson und Utgenannt 2001]. Durch die Bil-
dung von Calcit auf der Oberfläche, welche mit Hilfe der Rasterelektronenmikroskopie
verfolgt werden kann (siehe Abb. 9), verringert und verändert sich auch die spezi-
fische Oberfläche des Zements [Lee et al. 2000; Johannesson und Utgenannt 2001].
Zusätzlich erhöht sich dessen Festigkeit [Lange et al. 1997].

Abb. 9: Rasterelektronenmikroskopische Aufnahme von Calcit auf einer Betonoberfläche [Möser 2002].

Auch bei der Carbonatisierung handelt es sich um Festkörperreaktionen, die durch gerin-
ge Reaktionsgeschwindigkeiten charakterisiert sind [Lee et al. 2000]. Dabei kann die Car-
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bonatisierung von Beton, abhängig von der Partikelgröße, bis zu mehreren Jahren, wenn
nicht sogar Jahrzehnten andauern. Die Carbonatisierungsgeschwindigkeit wird ins-
besondere vom gewählten Zement, dem Wasser-Zement-Verhältnis, der CO2-Konzentra-
tion und vor allem von der Umgebungsfeuchte beeinflusst [Ho und Lewis 1987; Johan-
nesson und Utgenannt 2001]. Daneben beeinflussen Zusätze wie Flugaschen oder Me-
talloxide die Carbonatisierungsgeschwindigkeit, wobei meist eine leichte Beschleunigung
der Carbonatisierung durch Zusätze beobachtet wird [Ho und Lewis 1987; Papadakis
2000; Khan und Lynsdale 2002].

2.3.4 Partikelanalytik

Eine adäquate Beschreibung von partikulären Systemen erfordert deren Charakterisie-
rung hinsichtlich Dichte, Größenverteilung, chemischer Zusammensetzung, Phasen und
Morphologie. Da die mineralogische und chemische Zusammensetzung die photokataly-
tische Aktivität der Partikel wesentlich beeinflusst, soll die Analyse dieser Eigenschaften
im Folgenden näher beschrieben werden.

2.3.4.1 Elementzusammensetzung

Neben den klassischen, nasschemischen Verfahren werden heute vorwiegend moderne,
instrumentelle Methoden zur Elementanalytik eingesetzt, welche meist auf spektrosko-
pischen Messungen basieren. Am Institut stehen folgende Verfahren zur Verfügung:

Atomabsorptionsspektroskopie (AAS): Die Atomabsorptionsspektroskopie liefert eine qua-
litative und quantitative Bestimmung eines oder mehrerer in der gelösten Probe vorhan-
dener Elemente. Dazu werden die Bestandteile der Probe mittels einer geeigneten ther-
mischen Behandlung atomisiert. Die Anregung der Atome erfolgt durch eine element-
spezifische Hohlkathodenlampe im UV/VIS-Bereich. Über einen Monochromator wird die
Strahlung meist mittels Sekundärelektronenvervielfacher detektiert. Auf der Atomab-
sorption beruhende analytische Methoden sind hochselektiv, weil Atomabsorptionslinien
sehr schmal und Elektronenübergangsenergien für jedes Element eindeutig sind [Skoog
und Leary 1996]. Ein Nachteil des Verfahrens ist allerdings, dass für jedes Element eine
eigene Lampe als Quelle benötigt wird. Bei kontinuierlichen Lichtquellen mit endlicher
Monochromatorbandbreite würde sich die Intensität des Strahlers infolge der geringen
Linienbreite der Atome kaum ändern und wäre nach dem Lambert-Beer´schen Gesetz
nicht auswertbar. Die AAS wird häufig zur Analyse von Aerosolen eingesetzt [Sung et al.
1982; Kriews et al. 1988; Dočekal et al. 1992; Almeida und Lima 1995; Moreno-Grau et al.
1999; Chester et al. 2000].

Induktiv gekoppeltes Plasma – Massenspektrometrie (ICP-MS): Diese vergleichsweise
neue Methode verbindet eine aus einem induktiv gekoppelten Plasma bestehende Ionen-
quelle und ein Massenspektrometer zu einem elementaranalytischen System. Die auf
diese Art erzeugten Massenspektren bestehen aus einer einfachen Reihe von Isotopen-
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signalen, deren Quantifizierung auf der Basis von Kalibrierkurven und oft mit internem
Standard durchgeführt wird. Die ICP-MS zeichnet sich durch eine extrem hohe Nach-
weisempfindlichkeit, eine hohe Analysegeschwindigkeit und einen sehr großen dyna-
mischen Arbeitsbereich aus. Sie wird daher im Bereich der Umweltanalytik zunehmend
eingesetzt. Ein Nachteil der ICP-MS ist die Interferenz der Matrix- und Plasmakompo-
nenten mit gleichen m/z-Verhältnissen wie die der zu untersuchenden Elemente. Eine
Vielzahl von Techniken wie z.B. Plasma-Kühlung, Kollisionszelle und hochauflösende
Massenspektrometrie führen zur Minimierung bzw. Eliminierung der Interferenzen [Yang
et al. 2002]. Bei der Analytik von Aerosolen wird die ICP-MS infolge der niedrigen Nach-
weisgrenzen und der einfachen Multielementbestimmung gerade in neuerer Zeit häufig
angewandt [Bérubé et al. 1999; Swami et al. 2001; Yang et al. 2002].

Totalreflektierende Röntgenfluoreszenzanalyse (TXRF): Die TXRF ist eine relativ neue
Röntgenfluoreszenzmethode, die sich gegenüber der Röntgenfluoreszenzanalyse (XRF)
durch eine wesentlich höhere Empfindlichkeit auszeichnet. Deshalb wird sie in den letzten
Jahren zunehmend in der Spurenanalytik eingesetzt. Grundlage der Röntgenfluoreszenz
ist die Anregung innerer Elektronen der Atome durch Röntgenstrahlung und die Detektion
der charakteristischen Fluoreszenzstrahlung der in der Probe enthaltenen Elemente. Die
detektierte Strahlung ist unabhängig vom Bindungszustand der Elemente. Bei der Total-
reflektierenden Röntgenfluoreszenzanalyse liegt im Gegensatz zur XRF der Einfallswinkel
der anregenden Strahlung im Bereich weniger Bogenminuten und wird dadurch an der
extrem ebenen und polierten Oberfläche eines geeigneten Probenträgers vollständig
reflektiert. Auf diese Weise wird die Streustrahlung wesentlich reduziert, wobei eine im
Vergleich zur XRF um ca. fünf Zehnerpotenzen bessere Empfindlichkeit erzielt wird. Die
gute Anwendbarkeit der TXRF für die Analytik von Aerosolen wird vielfach beschrieben
[Ebert et al. 1997; Theisen 1999a; Theisen und Niessner 1999b; Vilhunen et al. 1999;
Weber et al. 2000; John et al. 2001; Schmeling 2001].

Das Hauptkriterium für die Entscheidung für eine analytische Methode ist die erreichbare
Nachweisgrenze der zu untersuchenden Elemente. In Tabelle 5 sind die Nachweisgren-
zen der zur Verfügung stehenden Methoden aufgeführt.

Es zeigt sich deutlich, dass die Nachweisgrenzen der TXRF, der ICP-MS und der Graphit-
rohr-AAS - von geringen elementabhängigen Unterschieden abgesehen - vergleichbar
sind. Im Gegensatz dazu liegen die Nachweisgrenzen der Flammen-AAS deutlich höher.
Die Graphitrohr-AAS hat im Vergleich zur TXRF und ICP-MS den Nachteil, dass sie nicht
multianalytfähig ist, so dass jedes Element getrennt gemessen werden muss.
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Tabelle 5: Nachweisgrenzen (in ng/m3) verschiedener analytischer Verfahren zur Bestimmung von Me-
tallen im Aerosol.

Element Flammen-AAS(1) Graphitrohr-
AAS(1)

TXRF(2)

Partikeldurchmesser:

< 2,5 µm       2,5 – 10 µm

ICP-MS(3)

As 20 0,5 0,05 0,01 0,018

Cd 0,2 0,02 0,04 0,01 0,015

Co 0,8 0,15 0,06 0,02 0,025

Cr 2 0,3 0,32 0,09 0,25

Cu 1 0,25 0,43 0,12 0,93

Fe 10 0,1 3,49 1,0 2,5

Mn 1 0,1 0,32 0,09 0,053

Ni 4 1,5 0,16 0,05 0,4

Ti k.A. k.A. 1,40 0,40 k.A.

Pb 2 0,2 0,09 0,02 0,15

V 10 2,5 0,11 0,03 1,7

Zn 0,2 0,004 0,05 0,01 2,5
(1) Schroeder et al. 1987
(2) Theisen 1999a; nach Plasmaveraschung
(3) Yang et al. 2002; nach Mikrowellenaufschluss
k.A. keine Angabe

Eine gesonderte Rolle nimmt die Rasterelektronenmikroskopie (REM) ein, da sie sowohl
detailliertes Wissen über die physikalische Natur als auch über die chemische Zusam-
mensetzung von Festkörperoberflächen auf der Submikrometerskala liefert. Dabei wird
die Oberfläche eines Festkörpers von einem scharf fokussierten Elektronenstrahl in Form
eines Rasters überstrichen [Skoog und Leary 1996]. Mehrere Signalarten werden beim
Abtasten der Oberfläche mit energiereichen Elektronenstrahlen erzeugt. Man beobachtet
rückgestreute, Sekundär- und Auger-Elektronen, Röntgenfluoreszenz sowie Photonen
unterschiedlicher anderer Energien. Bei der Analyse von Aerosolen wird die Elementzu-
sammensetzung der Partikel meist über die Röntgenfluoreszenz mit energiedispersiven
Detektoren (EDX) bestimmt [Rausch et al. 1999; Ebert et al. 2000; Mugica et al. 2002;
Ebert et al. 2002].

2.3.4.2 Phasencharakterisierung

Laser-Raman-Spektroskopie: Die Raman-Spektroskopie ist eine nahezu zerstörungsfreie
optische Spektroskopiemethode. Neben Anwendungen in der Chemie, z.B. zur Unter-
suchung der chemischen Zusammensetzung von Gasen und Flüssigkeiten, stellt sie gera-
de in der Festkörperphysik zur Analyse von Kristallen, epitaktischen Schichten u.a. eine
sehr verbreitete Methode dar. Bei der Laser-Raman-Spektroskopie wird die Probe mit
dem monochromatischen Licht eines Lasers bestrahlt und die Streustrahlung detektiert.
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Der Hauptteil der Streustrahlung entsteht durch elastische Stöße, bei denen das Photon
mit gleicher Energie in beliebigen Raumwinkeln reflektiert wird (Rayleigh-Streuung). Die
Rayleigh-Streuung ist vom Analyten unabhängig und kann damit analytisch nicht verwer-
tet werden. Ein kleiner Teil (ca. Faktor 10-8 bezüglich der Ausgangsintensität) der Strah-
lung wird - wenn das Molekül Raman-aktiv ist - unelastisch gestreut (Raman-Effekt). Die
Streustrahlung weist dabei eine andere Wellenlänge als die Anregungsstrahlung auf.
Diese unelastische Streuung ist Gegenstand der Raman-Spektroskopie. Dabei kann das
Molekül vom Schwingungsgrundzustand in einen nichtstationären angeregten Zustand
übergehen. Während bei der Relaxation dieses angeregten Zustands zurück in den
Grundzustand in den meisten Fällen die analytisch nicht verwertbare Rayleigh-Streuung
emittiert wird, erfolgt bei Rückkehr auf ein höheres Schwingungsniveau die Emission
eines Photons mit geringerer Energie (Raman-Verschiebung). Diese Raman-Linien auf
der langwelligen Seite der Rayleigh-Linie werden auch als Stokes-Linien bezeichnet. Anti-
Stokes-Linien treten auf, wenn das Molekül von einem angeregten Schwingungszustand
heraus angeregt wird und dann in den Schwingungsgrundzustand zurückkehrt. Hieraus
resultiert eine Raman-Verschiebung in Richtung der kurzwelligen Seite der Rayleigh-Linie.

Das Intensitätsverhältnis von Stokes- und Anti-Stokes-Linien ist abhängig von dem Ver-
hältnis der Anzahl der Moleküle im Grundzustand zu denen im angeregten Schwingungs-
zustand. Da bei Raumtemperatur die meisten Moleküle im Grundzustand vorliegen, ist die
Intensität der Stokes-Linien in der Regel wesentlich größer als die der Anti-Stokes-Linien.
Deshalb werden meist die Stokes-Linien zur Auswertung von Raman-Spektren heran-
gezogen.

Infolge der geringen Intensität der Raman-Banden werden als Anregungsquellen sinn-
vollerweise Laser mit kontinuierlicher Emission im sichtbaren und NIR-Bereich genutzt.
Beispiele sind Systeme mit Ar-Ionen-Lasern (514 nm), He/Ne-Lasern (633 nm) oder Di-
odenlasern (z.B. 780 nm). Die Frequenz der Anregungsstrahlung sollte für die Aufnahme
von Raman-Spektren allerdings kleiner sein als die Anregungsfrequenz des ersten ange-
regten elektronischen Zustands, da sonst wesentlich intensivere Fluoreszenzemission die
Raman-Banden überdecken kann. Günstig wäre demnach eine Anregung im NIR-Bereich
des Spektrums. Allerdings ist die Intensität der Raman-Bande proportional zur vierten
Potenz der Anregungsfrequenz. Damit sind Raman-Banden um so intensiver, je kurz-
welliger die Anregungsstrahlung ist. Der Kompromiss zwischen diesen gegenläufigen An-
forderungen ist eine der häufigsten Schwierigkeiten in der Raman-Spektroskopie.

Anwendung findet die Raman-Spektroskopie häufig im Bereich der Strukturaufklärung von
organischen Verbindungen und bei der Bestimmung von funktionellen Gruppen. Des
weiteren lassen sich mineralische Phasen gut mit Hilfe der Raman-Spektroskopie diffe-
renzieren [Kontoyannis und Vagenas 2000; Dickinson und McGrath 2001; Wang et al.
2001; Lei et al. 2001; Speiser 2001; Hirasawa et al. 2002; Yamaki et al. 2002; Arabatzis et
al. 2002; Langlade et al. 2002; Dalton et al. 2002]. Hierbei wird die Wechselwirkung des
eingestrahlten Lichts mit den charakteristischen Gitterschwingungen der zu unter-
suchenden Materialien ausgenutzt. Infolge der hohen Ortsauflösung eines Laser-Raman-
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Mikroskops lassen sich sogar einzelne Aerosolpartikel identifizieren [Schrader 1986;
Fletcher und Small 1993]. Der größte Teil der Anwendungen ist jedoch rein qualitativer
Natur, da die Anregungsintensitäten bei unterschiedlichen oder selbst bei gleichen Proben
durch Parameter wie Fokussierung oder Probenpositionierung variieren. Deshalb sind für
quantitative Auswertungen umfangreiche Oberflächenbearbeitungen notwendig, welche
einen beträchtlichen Aufwand verursachen. Aber auch dann bleibt die quantitative
Raman-Spektroskopie schwierig, da der Raman-Streuquerschnitt von vielen Faktoren, wie
Temperatur oder Druck abhängt. Weiterhin können Spektren von Oberflächengruppen
- wie Adsorbaten - nicht mit den Spektren der reinen Komponenten verglichen werden, da
möglicherweise elektronische Effekte stören [Mestl 2000]. Allerdings ist es möglich, auch
ohne umfangreiche Probenvorbereitung semiquantitative Aussagen zu bekommen, indem
relative Peakintensitäten miteinander verglichen werden [Kontoyannis 1995; Kontoyannis
et al. 1997; Mestl 2000].

Neben der in dieser Arbeit verwendeten Laser-Raman-Spektroskopie dient die Röntgen-
diffraktometrie (XRD) ebenfalls sehr häufig zur Bestimmung von Kristallstrukturen von
Festkörpern [Kontoyannis et al. 1997; Kakali et al. 1998; Del Cura et al. 1999; Lee et al.
2000; Kontoyannis et al. 2000; Dickinson und McGrath 2001; Tommaseo und Kersten
2002]. Grundlegendes Prinzip ist die Beugung und Interferenz von Röntgenstrahlen an
den periodisch angeordneten Gitteratomen. Während einer Messung werden die Win-
kellagen erfasst, bei denen durch konstruktive Interferenz ein Röntgenreflex auftritt. Aus
den Winkellagen werden mit der Bragg'schen Gleichung die zugehörigen Gitterabstände
errechnet. Durch ein Muster solcher Röntgenreflexe können die Minerale in der Probe
identifiziert werden.

2.4 Substrate in der Photokatalyse

2.4.1 Allgemeines

Zahlreiche umweltrelevante Stoffsysteme wurden in den letzten drei Jahrzehnten auf
photokatalytische Abbaubarkeit insbesondere an bestrahlten TiO2-Suspensionen über-
prüft. Die Auflistung abbaubarer Stoffe umfasst ein breites Spektrum an Umweltschad-
stoffen, u.a. substituierte aliphatische [Matthews 1992; Bockelmann et al. 1992] und aro-
matische Kohlenwasserstoffe [D´Oliveira et al. 1993; Mills et al. 1993; Chen und Ray
1998; Wang et al. 1999], Pestizide [Muneer et al. 1999; Calza et al. 2002], endokrin
wirksame Stoffe [Coleman et al. 2000; Horikoshi et al. 2002], Farbstoffe [Wang 2000],
Tenside [Zhao et al. 1993] und Toxine [Robertson et al. 1998; Cornish et al. 2000; Seno-
gles et al. 2001; Shephard et al. 2002]. Des weiteren wird die Oxidation von anorga-
nischen Spezies [Bhakta et al. 1992; Bissen et al. 2001] zur Anwendung in der Abfall-
behandlung und Wasseraufbereitung beschrieben. Photokatalytische Prozesse finden je-
doch nicht nur an der Grenzfläche flüssig/fest, sondern auch an der Grenzfläche gas-
förmig/fest statt, so dass auch Gase effizient an TiO2 abgebaut werden [Pichat et al. 2000;
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Yumoto et al. 2002; Dalton et al. 2002]. Eine ausführliche Zusammenstellung der durch
Photokatalyse abbaubaren Stoffe findet man in zahlreichen Übersichtsartikeln [Pelizzetti
et al. 1990c; Matthews 1991; Hoffmann et al. 1995; Hermann 1999; Robert und Malato
2002].

Die in der vorliegenden Studie verwendeten Modellschadstoffe Atrazin und Phenol wer-
den in den folgenden Abschnitten vorgestellt.

2.4.2 Triazine

Triazine umfassen eine Gruppe von weit verbreiteten Herbiziden, denen das Triazin-
Grundgerüst gemeinsam ist. Ein Vertreter der Triazine ist Atrazin, welches mit 70.000 bis
90.000 Tonnen pro Jahr das weltweit am häufigsten eingesetzte Herbizid darstellt [Stein-
berg et al. 1995].

2.4.2.1 Anwendung und Eintrag in die Umwelt

Atrazin wird hauptsächlich in der Land- und Forstwirtschaft als Unkrautvernichtungsmittel
eingesetzt. Seine Wirkung beruht auf der Hemmung der Photosynthese von Zielunkräu-
tern. Infolge seiner Persistenz ist Atrazin ubiquitär in den verschiedenen Umweltkompar-
timenten verteilt. Deshalb wurde die Anwendung von Atrazin in vielen Ländern, wie z.B.
Schweden, Italien und Deutschland verboten [Graymore et al. 2001]. In anderen Ländern,
wie z.B. England, ist die Anwendung von Atrazin auf bestimmte Gemüsearten und
Anwendungsmengen beschränkt [Comber 1999]. Dagegen existiert in vielen Ländern, wie
z.B. Australien, trotz weitverbreiteter Anwendung keine rechtliche Regelung des Atrazin-
einsatzes.

2.4.2.2 Verteilung und Verbleib

Während und nach der Atrazinaufbringung auf die Felder kann sich Atrazin auf ver-
schiedenen Wegen in der Umwelt verteilen. Ein Weg ist die Auswaschung von Atrazin aus
dem Boden ins Grundwasser oder in Oberflächengewässer. Die Wasserlöslichkeit von
Atrazin ist mit 33 mg/L vergleichsweise hoch [Goolsby et al. 1997]. Deshalb hat Atrazin
die Tendenz, gerade in gut strukturierten Böden mit Makroporen, ins Grundwasser aus-
zulaugen oder im Oberflächenablauf abtransportiert zu werden. Das Auslaugpotential von
Pestiziden im Boden kann quantitativ mit Hilfe des GUS-Indixes ausgedrückt werden. Die-
ser setzt den Sorptionskoeffizienten und die Halbwertszeit im Boden in Relation. Ein
GUS-Index über 2,8 weist auf ein hohes Auslaugpotential hin. Mit einem GUS-Index von
4,1 besitzt Atrazin eine hohe Tendenz, aus Böden ausgewaschen zu werden [Albanis et
al. 1998]. Signifikante Atrazinkonzentrationen wurden in großen Tiefen im Grundwasser
gemessen [Graymore et al. 2001], während im Brunnenwasser Konzentrationen bis
0,1 µg/L nachgewiesen wurden [Albanis et al. 1998]. Die Konzentrationen im Oberflächen-
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wasser varieren von ca. 100 µg/L im Oberflächenablauf von Feldern, auf denen Atrazin
aufgebracht wurde, bis < 0,002 µg/L in Flüssen in größerer Entfernung zum Anwen-
dungsort [Lakshminarayana et al. 1992; Hall et al. 1993; Schottler et al. 1997; Comber
1999; Graymore et al. 2001; Steen et al. 2001]. Allerdings wurden auch in Fluss-
mündungen signifikante Atrazinkonzentrationen bis zu 750 ng/L gemessen, was auf einen
Transport über weite Strecken hindeutet [Albanis et al. 1998; Steen et al. 2001]. Neben
den regionalen Schwankungen variieren die detektierten Atrazinkonzentrationen im Ober-
flächenwasser und in Flussmündungen saisonabhängig - mit höchsten Konzentrationen
während der Hauptanwendungszeit im Frühling und Sommer [Albanis et al. 1998;
Graymore et al. 2001; Steen et al. 2001]. So fanden Hall et al. (1993) im Oberflächen-
ablauf von Feldern vor der Aufbringung von Atrazin detektierbare Atrazinkonzentrationen
von weniger als 1 µg/L, während der Hauptanwendungszeit Mai/Juni einen Anstieg auf
43 µg/L und einen sprunghaften Rückgang auf 1,8 µg/L nach der Anwendung Ende Juni.
Die Exposition von Biota im Oberflächenwasser umfasst demnach kurzzeitige Spitzen mit
hohen Konzentrationen in räumlicher und zeitlicher Nähe zur Anwendung. Langfristige,
chronische Expositionen können in Gewässern auftreten, die regelmäßig bespritzte Felder
entwässern. Da die Wirkung von Atrazin auf der Hemmung der Photosynthese beruht,
beeinträchtigt Atrazin dort direkt das Wachstum und die Fortpflanzung von pflanzlichen
Wasserorganismen. Die Exposition mit geringer Atrazinkonzentration (ca. 2 µg/L) ver-
ringert die Zellzahlen und die Artenvielfalt von Phytoplankton und Periphyton [Lakshmi-
narayana et al. 1992]. Bei Makrophyten (Unterwasserpflanzen) wird ebenfalls mit steigen-
der Atrazinkonzentration die Photosynthese zunehmend gehemmt [Solomon et al. 1996].
Die Auswirkungen von Atrazin auf das Zooplankton sind in erster Linie indirekter Natur.
Durch eine atrazinbedingte Änderung der Population des Phytoplanktons, Periphytons
und der Makrophyten, der Nahrungsquelle des Zooplanktons, wird die Artenzusammen-
setzung des Zooplanktons verändert [Graymore et al. 2001]. Des weiteren wurden auch
direkte und indirekte Effekte von Atrazin auf höhere aquatische Lebewesen nachge-
wiesen. Steinberg et al. 1995 stellten schon ab einer Atrazinkonzentration von 5 µg/L eine
signifikante Beeinflussung des Schwimmverhaltens von Zebrafischen fest. Die niedrigste
Konzentration, bei der cytoplasmatische Effekte in Leberzellen bei Regenbogenforellen
nachgewiesen wurden, lag bei einer Expositionsdauer von 5 Wochen bei 40 µg/L Atrazin
[Braunbeck et al. 1992]. Konzentrationen von 100 bis 500 µg/L Atrazin in Teichen führten
zu einer Destruktion von Makrophyten, welche indirekt die Population von Sonnen-
barschen um 50 – 80 % verringerte [Solomon et al. 1996].

Die Auswirkung von Atrazinexpositionen auf die Zellen von Säugetieren wurde von
Biradar und Rayburn (1995) mittels Durchflusszytometrie untersucht. Aus der Verän-
derung der Häufigkeitsverteilung von Chromosomen schlossen sie, dass selbst eine rela-
tiv geringe Atrazinkonzentration (im Bereich von 20 µg/L) klastogene Effekte bewirken
kann. Sogar von direkten Auswirkungen auf den Menschen wurde berichtet. So stellten
Yoder et al. (1973) steigende chromosomale Abnormitäten in Lymphocyten von Farm-
arbeitern, welche mit Herbiziden (u.a. Atrazin) exponiert wurden, fest. Patlack (1996) legte
dar, dass viele chlorierte Pestizide, einschließlich Atrazin, Brustkrebs auslösen können,
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indem sie den Metabolismus von Östradiol im menschlichen Körper beeinflussen. Einen
guten Überblick über Konzentrationen und Auswirkungen von Atrazin in Obeflächenge-
wässern geben Solomon et al. (1996) und Graymore et al. (2001).

Atrazin wird aber gleichfalls über die Atmosphäre in der Umwelt verbreitet. Mit einem
Dampfdruck von 0,04 mPa (25°C) kann sich Atrazin während oder kurz nach der Auf-
bringung von den Feldern verflüchtigen. Des weiteren trägt die Winderosion von Boden-
partikeln, an denen Atrazin adsorbiert vorliegt, zum Eintrag von Atrazin in die Atmosphäre
bei. Der Verdunstungsverlust von Atrazin von den Feldern wird von Hawthorne et al.
(1996) auf ungefähr 0,3 % pro Tag abgeschätzt. In der Atmosphäre kann Atrazin dann in
der Gasphase oder partikelgebunden vorliegen. Die Henrykonstante von ca. 10-7 würde
eher einen Nettotransfer von Luft zu Wasser begünstigen. Nach Abschätzungen liegt
80 - 90 % des in der Atmosphäre befindlichen Atrazins partikelgebunden vor [Schottler et
al.1997]. Hawthorne et al. (1996) ziehen noch die Temperaturabhängigkeit des Adsorp-
tionsgleichgewichts in Betracht und schließen daraus, dass Atrazin im Sommer eher in
der Gasphase, in kälteren Jahreszeiten eher partikelgebunden vorliegt. Der Nachweis von
Atrazin in abgelegenen Bergseen deutet auf einen (partikelgebundenen) atmosphärischen
Transport über weite Stecken hin [Vincent et al. 1997].

Aus der Atmosphäre kann Atrazin durch trockene oder nasse Deposition entfernt werden.
Im Wolken- bzw. Regenwasser finden sich Atrazinkonzentrationen von bis zu 260 ng/L
bzw. 137 ng/L [Trautner et al. 1992]. Hall et al. (1993) detektierten Regenwasserkonzen-
trationen bis 445 ng/L Atrazin mit höchsten Werten während der Anwendungszeit im April
bis Juni. Steen et al. bilanzierten 2001 den Anteil der atmosphärischen Deposition an der
Gesamtfracht der Schelde in die Nordsee auf 4 – 8 %, während in der gesamten süd-
lichen Nordsee der Anteil der atmosphärischen Deposition weit höher liegt. Im Lake Su-
perior (USA) wird der Anteil der atmosphärischen Deposition sogar auf 95 % des totalen
Eintrags geschätzt [Schottler et al. 1997].

Der Anteil von Atrazinmetaboliten - insbesondere von Desethylatrazin - im Regenwasser
ist im Vergleich zu Oberflächengewässern hoch. Während im Oberflächenwasser in der
Regel ein Desethylatrazin/Atrazin-Verhältnis von 0,1 bis 0,5 vorliegt (in Flussmündungen
0,44 – 0,87 [Steen et al. 2001]), beträgt dieses im Regenwasser im Mittel 1,5 [Albanis et
al. 1998]. Eine Hypothese zur Erklärung dieses Effekts lautet, dass Atrazin in der Atmo-
sphäre schnell durch photochemische [Albanis et al. 1998] oder photokatalytische [Gools-
by et al. 1997] Prozesse zu Desethylatrazin abgebaut wird.

2.4.2.3 Abbau

Im Boden wird Atrazin über folgende Prozesse abgebaut bzw. weiterverteilt: Hydrolyse,
Adsorption, Verflüchtigung, Photodegradation und mikrobieller Abbau. Die Halbwerts-
zeiten liegen meist bei ca. 50 Tagen; variieren aber je nach pH-Wert, Temperatur, Gehalt
an organischem Material und Sauerstoffsättigung des Bodens im Bereich von 16 und
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1162 Tagen [Graymore et al. 2001 und Referenzen darin]. Im Grundwasser liegt die
Halbwertszeit infolge der langsamen Hydrolyse im Bereich von Jahren [Comber 1999].

Auch in Gewässern kann Atrazin sowohl auf biotischem als auch auf chemisch-physikali-
schem Weg abgebaut werden. Der photolytische Abbau soll hier näher erläutert werden,
da in dieser Arbeit die direkte Photolyse als Vergleichswert zum photokatalysierten Abbau
dient. Die Bedeutsamkeit des photochemischen Abbaus von Atrazin in der Umwelt ist in
der Literatur umstritten. Laut Graymore et al. (2001) ist der photochemische Abbau im
Vergleich zu anderen Abbauwegen in Oberflächengewässern eher vernachlässigbar,
während Comber (1999) die direkte Photolyse als wesentlichen Abbauweg im Oberflä-
chengewässer ansieht. Diesen unterschiedlichen Einschätzungen liegen Halbwertszeiten
der direkten und indirekten Photolyse bei Bestrahlung mit Sonnenlicht oder Sonnen-
simulation von 3 bis 335 Tagen zugrunde [Solomon et al. 1996; Comber 1999; Graymore
et al. 2001; Konstantinou et al. 2001b]. Da Atrazin im UV-Bereich eine maximale Ab-
sorptionsbande bei 222 nm aufweist [Gahr 1997], liegen beim Einsatz von UV-Strahlern
die Halbwertszeiten erwartungsgemäß eher im Minutenbereich. Einen Überblick über die
ermittelten Halbwertszeiten gibt Tabelle 6.

Naturgemäß variieren die Halbwertszeiten je nach Bestrahlungsquelle. Aber auch der pH-
Wert des Wassers und der Gehalt an organischem Material, insbesondere an Humin-
säuren, scheint einen erheblichen Einfluss auf die Geschwindigkeit der Photolyse zu
haben. Die Stärke und die Richtung dieses Einflusses ist allerdings noch nicht eindeutig
geklärt. So beschrieben Héquet et al. (2001) bei Bestrahlung einer Atrazinlösung mit einer
Quecksilbermitteldrucklampe eine Beschleunigung der Atrazinphotolyse von pH 2 auf
pH 12 um etwa 30 %. Auch Pacáková et al. (1988) fanden einen niedrigeren Raten-
koeffizienten der UV-induzierten Atrazinphotolyse bei niedrigerem pH-Wert (nur phäno-
menologisch beschrieben, Werte sind deshalb in Tabelle 6 nicht aufgeführt). Ein gegen-
teiliger Effekt (Beschleunigung des Atrazinabbaus im sauren Milieu) wurde von Comber
(1999) bei Bestrahlung mit Tageslicht und, etwas schwächer ausgeprägt, auch mit UV-
Strahlung beschrieben. Dagegen konnte für einen Bereich von pH 3 bis pH 11 bei Be-
strahlung mit einer Quecksilberniederdrucklampe keine Abhängigkeit des photoche-
mischen Atrazinabbaus vom pH-Wert in gepuffertem, destilliertem Wasser festgestellt
werden [Hessler et al. 1993a].

Der Effekt von Huminsäuren auf die indirekte Photolyse von Atrazin ist ebenfalls nicht ein-
deutig geklärt. Huminsäuren bestehen aus einem Heteropolykondensat, welches meist
aus einem polyzyklischen Kern und locker gebundenen Polysacchariden, Proteinen, Phe-
nolen und Metall-Ionen gebildet wird. Sie entstehen aus abgestorbenem Pflanzenmaterial
und sind in hohem Prozentsatz in humushaltigen Böden (in moorigen Böden bis zu 20 %)
vertreten [Römpp 1995]. In Grund-, See-, Fluss- und Meerwasser wurden Konzentra-
tionen von gelöstem organischen Material im Bereich von 0,03 mg/L bis 12,8 mg/L ge-
messen [Konstantinou et al. 2001b].
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Tabelle 6: Literaturbeschriebene Halbwertszeiten von Atrazin in bestrahlter, wässriger Lösung bei
variierenden experimentellen Bedingungen.

Lichtquelle pH Halbwertszeit Humin-/Fulvinsäuren Matrix

Tageslicht(1) 4 6 d - dest. Wasser

Tageslicht(1) 7 18 d - dest. Wasser

Tageslicht(2) 5,9 34,5 d - dest. Wasser

Tageslicht(2) 7,2 26,2 d 0,03 mg/L DOM Grundwasser

Tageslicht(2) 7,5 56,3 d 1,3 mg/L DOM Meerwasser

Tageslicht(2) 7,6 43,0 d 10,2 mg/L DOM Flusswasser

Tageslicht(2) 8,5 52,5 d 12,8 mg/L DOM Seewasser

Sonnensimulation(3) 7 66,1 h - dest. Wasser

Sonnensimulation(3) 7 49,6 h 5 mg/L Fulvinsäure dest. Wasser

Sonnensimulation(4) 6,5 7,2 d - Oberflächenwasser

Sonnensimulation(4) 6,5 6,0 d 4,2 mg/L DOC Oberflächenwasser

Fluoreszenzlampe(1) 4 17 d - dest. Wasser

Fluoreszenzlampe(1) 7 19 d - dest. Wasser

Fluoreszenzlampe(1) 8,2 n.n. 5,0 mg/L DOC Flusswasser

Fluoreszenzlampe(1) 6,4 n.n. 10,0 mg/L DOC Flusswasser

Fluoreszenzlampe(1) 4,5 40 d 1,7 mg/L DOC Flusswasser

Hg-Lampe(5) 3 68,0 min - dest. Wasser

Hg-Lampe(5) 7 64,2 min - dest. Wasser

Hg-Lampe(5) 11 64,2 min - dest. Wasser

Hg-Lampe(6) 2 2,6 min - dest. Wasser

Hg-Lampe(6) 7 2,3 min - dest. Wasser

Hg-Lampe(6) 12 1,8 min - dest. Wasser
(1) Comber 1999 (Tageslichtangabe in Kalendertagen)
(2) Konstantinou et al. 2001b (Angabe in Kalendertagen)
(3) Schmitt et al. 1995
(4) Torrents et al. 1997
(5) Hessler et al. 1993a
(6) Héquet et al. 2001
n.n. nicht nachweisbar

Huminsäuren können einen signifikanten Effekt auf den Abbau von Pestiziden ausüben,
indem sie als Sensibilisator oder Inhibitor während photochemischer Reaktionen wirken
[Zepp et al. 1985; Schmitt et al. 1995]. Eine Verlangsamung der Atrazinphotolyse in na-
türlichen Gewässern durch die Anwesenheit von Huminsäuren im niedrigen mg/L-Bereich
wurde häufig sowohl bei UV-Bestrahlung als auch bei Sonnensimulation beobachtet
[Hessler et al. 1993b; Beltrán et al. 1993; Comber 1999; Konstantinou et al. 2001b]. Die
Abnahme des Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse wird auf Strahlungskompetition
durch die braunen Huminsäuren zurückgeführt [Hessler et al. 1993b; Beltrán et al. 1993].
Bei Zugabe von 5 mg/L Fulvinsäure zu destilliertem Wasser konnten Schmitt et al. (1995)
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dagegen eine Beschleunigung des photolytischen Atrazinabbaus bei Sonnensimulation
nachweisen. Weiter stellten sie fest, dass durch Zugabe von Huminsäuren der Abbau-
mechanismus von Atrazin verändert wird.

Zusammenfassend lässt sich sagen, dass die Geschwindigkeit der direkten Photolyse von
Atrazin von mehreren Faktoren abhängt, deren Einfluss jedoch noch nicht eindeutig ge-
klärt ist.

Infolge der Persistenz von Atrazin in den verschiedenen Umweltkompartimenten traten
signifikante Atrazinkonzentrationen im Trinkwasser auf [Biradar und Rayburn 1995]. Zur
Beseitigung von Atrazin im Zuge der Trinkwasseraufbereitung werden verschiedene Ver-
fahren angewandt: Aktivkohlefiltration, Ozonierung, mikrobieller Abbau, Hydrolyse, Photo-
abbau und UV-oxidative Verfahren, sogenannte AOPs (advanced oxidation processes)
[Zwiener et al. 1995; Acero et al. 2000]. Dabei lässt besonders die Anwendung der in den
letzten Jahrzehnten intensiv untersuchten AOPs eine effektive Entfernung von Atrazin aus
dem Trinkwasser erwarten. Diesen Verfahren ist gemeinsam, dass gezielt OH-Radikale
erzeugt werden. Durch die hohe Reaktivität der gebildeten OH-Radikale werden
organische Schadstoffe, wie bereits in Abb. 3 dargestellt, schnell abgebaut. So wird auch
Atrazin zügig mit einem Ratenkoeffizienten von 3 × 109 [L/(mol × s)] durch OH-Radikale
angegriffen [Acero et al. 2000]. Zu den AOPs zählt neben der Behandlung des Wassers
mit UV/O3 oder UV/H2O2 auch die Photokatalyse an geeigneten Halbleitern, in der Regel
an Titandioxid. Ein großer Vorteil der Photokatalyse im Vergleich zu anderen UV-
oxidativen Verfahren ist, dass zur Bestrahlung der Titandioxidsuspension Sonnenlicht
genutzt werden kann und damit Energiekosten eingespart werden können.

Um die Anwendbarkeit der Photokatalyse zur Entfernung von Atrazin aus wässriger
Lösung zu überprüfen, untersuchten Hustert et al. bereits 1983 die Stabilität von Atrazin in
bestrahlten TiO2-Suspensionen. In weiteren ausgiebigen Untersuchungen in den letzten
zwei Jahrzehnten wurde übereinstimmend festgestellt, dass Atrazin in flüssiger Phase
schnell photokatalytisch an partikulärem TiO2 abgebaut wird [Pelizzetti et al. 1990a; Pe-
lizzetti et al. 1990b; Low et al. 1991; Pelizzetti et al. 1992; Pelizzetti et al. 1993a; Pelizzetti
et al. 1993b; Yue und Allen 1993; Texier et al. 1999; Friesen et al. 2000; Konstantinou et
al. 2001a]. Als stabiles Zwischenprodukt entsteht bei diesem Abbau Cyanursäure (siehe
Abb. 10). Daneben wurden die anorganischen Ionen Carbonat, Chlorid, Nitrat und Ammo-
nium nachgewiesen [Pelizzetti et al. 1990a; Low et al. 1991; Pelizzetti et al. 1992; Pe-
lizzetti et al. 1993a].

Der von Pelizzetti et al. (1990a) vorgeschlagene Mechanismus des photokatalytischen
Abbaus von Atrazin an bestrahltem TiO2 ist in Abb. 10 dargestellt.

Der Abbau verläuft über drei verschiedene Routen, die miteinander vernetzt sind:

(a) Hydrolyse der Kohlenstoff-Chlor-Bindung zum Hydroxyatrazin (2), oxidative
Desalkylierung der Seitenketten und anschließende Substitution der Ami-
nogruppen durch Hydroxylgruppen.
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(b/c) Oxidation und Desalkylierung der Seitenketten zum Desalkylatrazin (6),
und anschließende Substitution der Amino- bzw. Chloridgruppe durch Hy-
droxylgruppen.
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Abb. 10: Mechanismus des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an bestrahltem Titandioxid [ver-
einfacht nach Pelizzetti et al. 1990a]. Die Zahlen in Klammern dienen der Beschreibung der
Metabolite in Kapitel 3.2.1.2.2.

1999 wurde der Abbaumechanismus von Texier et al. über gaschromatographische Tren-
nung und anschließende massenspektrometrische Detektion der Metabolite bestätigt und
etwas erweitert. Friesen et al. konnten 2000 ebenfalls Desethylatrazin, Desisopropyl-
atrazin und Cyanursäure als Intermediate identifizieren.

Auch die Kinetik des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an bestrahltem Titandioxid
wurde umfassend untersucht. Der Abbau folgt einem Geschwindigkeitsgesetz 1. Ordnung
[Konstantinou et al. 2001a] und kann mit Hilfe des Langmuir-Hinshelwood-Modells (siehe
Kapitel 2.5) beschrieben werden. Im Vergleich zur direkten Photolyse wurde festgestellt,
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dass Atrazin an bestrahltem Titandioxid deutlich schneller abgebaut wird [Pelizzetti et al.
1992; Gahr 1997; Konstantinou et al. 2001a]. Erwartungsgemäß ist der Einfluss der direk-
ten Photolyse bei UV-Bestrahlung größer als bei Sonnensimulation, da das Absorptions-
spektrum von Atrazin Maxima im UV-Bereich aufweist. So wird bei Bestrahlung mit einer
UV-Lampe durch Zugabe von Titandioxid eine Beschleunigung des Atrazinabbaus um
den Faktor 2 - 6 erreicht [Gahr 1997], während unter Sonnensimulation die Photokatalyse
um das 20fache schneller als die direkte Photolyse ist [Konstantinou et al. 2001a]. Einen
Überblick über die ermittelten Halbwertszeiten des photokatalytischen Abbaus von Atrazin
an bestrahltem TiO2 gibt Tabelle 7.

Tabelle 7: Halbwertszeiten und Bedingungen des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an bestrahltem
Titandioxid.

Strahlungsquelle [Atrazin]0 [mg/L] TiO2 [g/L] Halbwertszeit [min] Literatur

1500 W Xe-Lampe 22 1 ca. 5(1) Pelizzetti et al. 1992

1500 W Xe-Lampe 0,002 2 ca. 2(1) Pelizzetti et al. 1990a

1500 W Xe-Lampe 0,002 0,1 ca. 6(1) Pelizzetti et al. 1990a

250 W Hg-Lampe 5 k.A. ca. 5(1) Yue und Allen 1993

Hg-Mitteldruckstrahler 10 0,1 ca. 3,6(1) Gahr 1997

Hg-Mitteldruckstrahler 10 0,5 3,7 Gahr 1997

Hg-Mitteldruckstrahler 10 1 4,7 Gahr 1997

Hg-Mitteldruckstrahler 0,01 0,1 ca. 1,2(1) Gahr 1997

Hg-Mitteldruckstrahler 0,01 0,5 ca. 0,8(1) Gahr 1997

Hg-Mitteldruckstrahler 0,01 1 ca. 1(1) Gahr 1997

Xenonbogenlampe 10 0,1 18,6 Konstantinou et al. 2001a
(1) keine Werte angegeben, Halbwertszeit aus Diagramm abgeschätzt.
k.A. keine Angabe

Die Halbwertszeiten liegen im Bereich von 1 – 20 min, variieren allerdings je nach Strah-
lungsquelle und Konzentration der Reaktanden. In den meisten Fällen wurde Titandioxid
entweder durch reine UV-Strahlung (Quecksilberdampflampen) oder durch polychro-
matische, dem Sonnenspektrum entsprechende Strahlung (Xenonbogenlampe), angeregt.

Obwohl die Abhängigkeit des Ratenkoeffizienten von den verschiedenen Parametern wie
Katalysatorkonzentration oder Atrazinkonzentration bisher nicht umfassend untersucht
wurde, lassen die in Tabelle 7 angegebenen Halbwertszeiten eine Tendenz erkennen:
Der Abbau von Atrazin scheint um so schneller, je geringer die Ausgangskonzentration
von Atrazin ist. So beschrieben Pelizzetti et al. (1990a) eine Steigerung der Abbaueffi-
zienz mit abnehmender Atrazinausgangskonzentration, allerdings sind die Werte im ppb-
Bereich und im ppm-Bereich nicht direkt vergleichbar, da unterschiedliche Katalysator-
mengen verwendet wurden. Gahr (1997) konnte ebenfalls eine Steigerung der Abbaurate
mit abnehmender Ausgangskonzentration feststellen. Beiden Studien liegen allerdings nur
Messungen von zwei Konzentrationen zugrunde, so dass dieser Trend in umfassenden
Untersuchungen bestätigt werden sollte. Die Abhängigkeit der Abbaukonstanten von der
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Katalysatorkonzentration ist bisher nicht eindeutig geklärt. Die Ergebnisse der Zweipunkt-
messung von Pelizzetti et al. (1990a) lassen eine Zunahme der Abbaurate mit zuneh-
mender Titandioxidmenge erwarten. Dagegen stellte Gahr 1997 bei einer Dreipunktmes-
sung fest, dass die Abbauraten bei 500 mg/L TiO2 größer sind als bei 100 mg/L und bei
1000 mg/L. Die Limitierung der photokatalytischen Aktivität bei zu hohen und zu niedrigen
Katalysatormengen wird auf zwei gegenläufige Effekte zurückgeführt. Bei zu geringen
Katalysatormengen ist die Reaktion diffusionslimitiert und die Diffusionszeit der Atrazin-
moleküle zur reaktiven Katalysatoroberfläche nimmt mit sinkendem Kolloidgehalt zu. Bei
zu hohen Katalysatormengen werden die Abbauprozesse als Folge der vergleichsweise
starken Schwächung des eingestrahlten Lichts durch Streuung und Absorption nachteilig
beeinflusst. Hier wird besonders deutlich, dass der Einfluss eines Parameters auf die Ab-
baueffizienz von Photokatalysatoren von weiteren Faktoren, und damit stark vom experi-
mentellen Aufbau, beeinträchtigt wird. Um die Wirkung der verschiedenen Parameter auf
die Abbaueffizienz von Photokatalysatoren umfassend zu beschreiben, ist es notwendig,
alle wesentlichen Einflussfaktoren zu untersuchen.

2.4.2.4 Analyse von Atrazin

Die Bestimmung von Atrazin in Umweltproben wird meist mit chromatographischen Me-
thoden bewerkstelligt. Bei der Flüssigkeitschromatographie (HPLC) dient in der Regel
eine Umkehrphase mit C8- oder C18- modifizierten Silikapartikeln als stationäre Phase. Die
Detektion wird häufig mit Hilfe von UV-Absorptionsspektroskopie [Pacáková et al. 1988;
Pelizzetti et al. 1990b; Hessler et al. 1993a; Yue und Allen 1993; Schmitt et al. 1995;
Schröder 1997; Torrents et al. 1997; Balmer und Sulzberger 1999; Comber 1999; Friesen
et al. 2000; Acero et al. 2000; Héquet et al. 2001] oder Massenspektrometrie (MS) [Schrö-
der 1997] durchgeführt. In Abbaustudien wird auch 14C-markiertes Atrazin eingesetzt, die
Metaboliten mittels HPLC getrennt und über Radioaktivitätsmessungen detektiert [Texier
et al. 1999]. Gaschromatographische (GC) Methoden beinhalten vielfach vorherige Fest-
phasenextraktion (SPE) und Detektion mit einem stickstoffselektiven Detektor (NPD),
Elektroneneinfangdetektor (ECD) oder Massenspektrometer [Lakshminarayana et al.
1992; Yue und Allen 1993; Albanis et al. 1998; Konstantinou et al. 2001a, Steen et al.
2001].

Konventionelle Methoden wie HPLC, GC, GC/MS haben den Nachteil, dass sie teuer und
zeitintensiv sein können. Der Enzymimmunoassay (EIA) ist eine sehr sensitive, einfache,
schnelle und kostengünstige Analysenmethode. Zudem zeichnet sich der EIA durch ge-
ringe Probenvorbereitung aus. Die Zuverlässigkeit der mit Enzymimmunoassays erhal-
tenen Ergebnisse ist mit der von konventionellen Methoden vergleichbar. Die Gegen-
überstellung der Messergebnisse eines EIA für Atrazin mit GC/ECD bzw. NPD lieferte
einen Korrelationskoeffizienten von 0,98 (n = 15) bzw. 0,96 (n = 89) [Hall et al. 1993; Weil
et al. 1995]. Auch bei der Atrazinbestimmung in verschiedenen wässrigen Umweltproben
wurde eine gute Übereinstimmung der Messergebnisse des EIA mit GC/ECD bzw. NPD



2 Stand der Forschung 37

erzielt [Hall et al. 1993]. Der EIA kann also als zuverlässige Methode zur Bestimmung von
Atrazin in verschiedenen wässrigen Umweltproben angesehen werden. An diesem Institut
wurde ein Immunoassay entwickelt, der sich durch niedrige Nachweisgrenzen und ge-
ringe Querempfindlichkeiten zu Atrazinmetaboliten auszeichnet [Winklmair et al. 1997].
Tabelle 8 gibt einen Überblick über gängige Verfahren zur Bestimmung von Atrazin im Be-
reich der Umweltanalytik.

Tabelle 8: Gängige Verfahren zur Bestimmung von Atrazin in wässrigen Proben.

Methode Besonderheiten Nachweis-
grenze

Literaturbeispiel

HPLC, UV Detektion bei 214 nm 650 µg/L Beltrán et al. 1993

HPLC, UV Detektion bei 225 nm 50 µg/L Pacáková et al. 1988

HPLC, UV Detektion bei 240 nm 30 µg/L Pelizzetti et al. 1990b

HPLC, UV Detektion bei 220 nm 5 µg/L Acero et al. 2000

HPLC, Diodenarray k.A. Hessler et al. 1993a

HPLC/MS k.A. Schröder 1997

SPE/GC/MS (FTD, ECD) 2 ng/L Albanis et al. 1998

SPE/GC/NPD 1 ng/L Lakshminarayana et al. 1992

SPE/GC/MS Tandem-MS 0,2 – 5 ng/L Steen et al. 2001

EIA käuflicher Kit 50 ng/L Hall et al. 1993

ELISA 6 ng/L Winklmair et al. 1997

k.A.: keine Angabe

Es wird deutlich, dass die Nachweisgrenzen der Atrazinbestimmung innerhalb der einzel-
nen Methoden vergleichbar sind, aber bei den unterschiedlichen Methoden stark variieren
können. So liegen die Nachweisgrenzen der flüssigchromatographischen Trennung mit
UV-Detektion generell im µg/L-Bereich. Dagegen können bei der aufwendigeren SPE mit
nachfolgender gaschromatographischer Trennung und mit MS- bzw. NPD-Detektion
Nachweisgrenzen im niedrigen ng/L-Bereich erzielt werden. Diese niedrigen Nachweis-
grenzen lassen sich mit immunologischen Methoden ebenfalls erreichen.

In dieser Arbeit wurde der photokatalytische Abbau von Atrazin u.a. mittels ELISA
(enzyme-linked immunosorbent assay) quantifiziert. Das Prinzip des verwendeten direkt
kompetitiven ELISAs ist in Abb. 11 dargestellt.

Eine Mikrotiterplatte wird mit Antikörpern beschichtet, die gegen Atrazin gerichtet sind. Bei
der Inkubation bindet das in der Probe befindliche Atrazin spezifisch und reversibel an
den immobilisierten Antikörper. Daraufhin wird ein Enzymtracer zugegeben. Der Enzym-
tracer ist ein Substratanalogon, welches mit einem Enzym, in diesem Fall mit Peroxydase
(POD), markiert ist. Atrazin und Enzymtracer konkurrieren um die im Unterschuss vor-
liegenden Bindungsplätze des Atrazinantikörpers. Nach Entfernung der nicht gebundenen
Atrazin- bzw. Enzymtracermoleküle durch Waschschritte wird die Menge an gebundenem
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Enzymtracer anhand einer enzymkatalysierten Farbreaktion sichtbar gemacht. Die Ab-
sorption ist damit um so größer, je weniger Atrazin in der Probe vorliegt.

Abb. 11: Prinzip des verwendeten direkt kompetitiven ELISAs

2.4.3 Phenol

Phenol findet eine breite Anwendung als Zwischenprodukt in der Synthese von Fein-
chemikalien, Farbstoffen, Pharmazeutika, Pflanzenschutzwirkstoffen, Kunstharzen (Phe-
nolharz), Kunststoffen, Weichmachern, Waschmitteln usw. [Römpp 2000]. Einen wesent-
lichen Eintrittspfad von Phenol in die Umwelt stellt das Abwasser von zahlreichen indu-
striellen Betrieben wie z.B. Kohlekraftwerken, Petroleumraffinerien sowie von harz- und
kunststoffverarbeitendem Gewerbe dar [Rengaraj et al. 2002]. Im Abwasser einer Kunst-
harzfabrik wurde z.B. eine Phenolkonzentration von 122 mg/L nachgewiesen [Rengaraj et
al. 2002]. Durch die Abwasserklärung wird allerdings nicht alles Phenol entfernt, so dass
in Oberflächengewässern kurz nach dem Ablauf einer Kläranlage Phenolkonzentrationen
von 1 –3 µg/L gemessen wurden [Eksperiandova et al. 1999]. Phenol wird in die Wasser-
gefährdungsklasse 2 eingestuft, ist in Süß- und Salzwasser leicht biologisch abbaubar
und wird in aquatischen Organismen nicht bioakkumuliert [Römpp 2000]. In der Atmo-
sphäre findet der Abbau von Phenol durch Reaktion mit OH-Radikalen statt.

Phenol ist ein starkes Protoplasmagift, das für die bakteriostatische Wirkung verantwort-
lich ist (MAK-Wert: 5 ppm). Es wird leicht über Haut, Magen-Darm- und Respirationstrakt
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resorbiert. Beim Einatmen der Dämpfe können folgende Symptome auftreten: Schleim-
hautreizungen, Atemlähmung, Delirien und Herzstillstand. Eine chronische Exposition
über die Atemluft kann zu Nervenstörungen und Nierenschädigung führen. Chronischer
Hautkontakt führt zu Kontaktdermatitis.

Gängige Methoden zur Entfernung von Phenol aus stark kontaminierten Abwässern um-
fassen mikrobiellen Abbau, Adsorption an Aktivkohle, chemische Oxidation (mit Ozon,
Wasserstoffperoxid oder Chlordioxid) oder Extraktion [Esplugas et al. 2002; Rengaraj et
al. 2002]. Als Alternative dazu wird die Photokatalyse an Titandioxid [Matthews 1992;
Chun et al. 2000; Ding et al. 2000; Peiró et al. 2001; Chen et al. 2002] und Eisenoxid
diskutiert [Chatterjee et al. 1994; Pulgarin und Kiwi 1995; Pal und Sharon 2000; Dindar
und Içli 2001; Valenzuela et al. 2002]. Beim photokatalytischen Abbau von Phenol wurden
als primäre Intermediate Brenzkatechin, Hydrochinon und teilweise auch Resorcin
identifiziert [Byrne et al. 1998; Chun et al. 2000; Peiró et al. 2001; Chen et al. 2002].

Die Analyse von Phenol wird meist mit chromatographischen Methoden durchgeführt.
Phenolische Komponenten lassen sich effizient durch HPLC trennen und über UV- oder
Fluoreszenzmessungen detektieren [Bigley und Grob 1985; Chun et al. 2000; Pal und
Sharon 2000; Wissiak et al. 2000; Peiró et al. 2001; Chen et al. 2002; Esplugas et al.
2002; Wissiak et al. 2002]. In der Regel dient eine Umkehrphase mit C8- oder C18- modi-
fizierten Silikapartikeln als stationäre Phase, während die mobile Phase aus Wasser/Ace-
tonitril oder Wasser/Methanol, teilweise mit Säurezusatz (Essigsäure, Phosphorsäure),
gebildet wird.

Neben der HPLC wird zum Nachweis von Phenolen auch die Gaschromatographie mit
Flammenionisationsdetektion (FID) [Esplugas et al. 2002], die Derivatisierung mit nach-
folgender photometrischer Detektion [Eksperiandova et al. 1999] und die Fluoreszenz-
spektroskopie [Chatterjee et al. 1994; Byrne et al. 1998; Dindar und Içli 2001] eingesetzt.

2.5 Kinetische Betrachtung des photokatalytischen Abbaus von
Schadstoffen

Auf die Reaktionsrate des photokatalytischen Abbaus von Umweltschadstoffen wirken
viele Faktoren. Neben den schon beschriebenen Punkten Natur des Photokatalysators
und des Substrats spielen folgende Einflüsse eine wesentliche Rolle:

• Strahlungseigenschaften (Bestrahlungsstärke und Wellenlänge),

• Konzentration des Substrats,

• Konzentration des Photokatalysators,

• Vorliegen des Photokatalysators (in Lösung suspendiert oder immobilisiert),

• Primär- und Sekundärteilchengröße des Photokatalysators,

• Sauerstoffgehalt des umgebenden Mediums,
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• Matrixeffekte, wie z.B. die Anwesenheit von Huminsäuren,

• pH-Wert.

Durch die hohe Komplexität von photokatalytischen Prozessen ist es schwierig, die Aus-
wirkungen der einzelnen Parameter getrennt zu beschreiben. Unterschiedliche experi-
mentelle Bedingungen führen dazu, dass in einem Fall ein Parameter, z.B. die Lichtinten-
sität, ratenlimitierend sein kann, während dieser bei geänderten Bedingungen möglicher-
weise keinen Einfluss hat. Die folgende Betrachtung der einzelnen Einflussfaktoren be-
schreibt daher nur allgemeine Trends und muss im Einzelfall überprüft werden.

Strahlung: Die Art der Strahlungsquelle (Sonnenlicht oder künstliche Bestrahlung) und de-
ren Intensität wirken sich stark auf die Geschwindigkeit photokatalytischer Prozesse aus.
Wie in Abb. 12 durch die gestrichelte Linie dargestellt, kann bei solarer Photokatalyse nur
ein kleiner Teil der von der Sonne emittierten UV/VIS-Strahlung von TiO2 (λ < 388 nm)
absorbiert werden. Bezüglich der gesamten, die Erdoberfläche erreichenden Strahlung,
liegt der von TiO2 verwertbare Anteil sogar unter 5 % [Robert und Malato 2002].
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Abb. 12: Sonnenspektrum vom 17.04.1996 in Neuherberg, Deutschland (sonnig; mittags bei 52 Grad
Sonnenhöhe; Ozon ca. 320 Dobson-Einheiten). Strahlung links der gestrichelten Linie (bei
388 nm) kann von TiO2 (Anatas) genutzt werden.

Deshalb werden in technischen Prozessen häufig künstliche Strahlungsquellen einge-
setzt. Allerdings machen die Energiekosten für die Betreibung künstlicher Strahlungs-
quellen den größten Anteil an den Gesamtkosten von photokatalytischen Prozessen aus
[Schoonen et al. 1998]. Unter ökologischen und ökonomischen Gesichtspunkten erscheint
daher eine Nutzung der natürlichen Sonnenstrahlung zur Anregung der Photokataly-
satoren sinnvoll. Folglich findet die solare Photokatalyse (z.B. für die Reinigung von
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Abwässern sowie zur Wasserspaltung bzw. Wasserstoffproduktion) in letzter Zeit stetig
steigende Aufmerksamkeit [Pelizzetti et al. 1990d, Arakawa und Sayama 2000; Robert
und Malato 2002]. Berücksichtigt man die erwartete Erhöhung der UV-Strahlung infolge
der Verringerung der stratosphärischen Ozonschicht, kann davon ausgegangen werden,
dass die solare Photokatalyse in Zukunft noch weiter an Bedeutung gewinnen wird.

Konzentration des Substrats: Photokatalytische Prozesse folgen in der Regel der Lang-
muir-Hinshelwood-Kinetik [Legrini et al. 1993; Fox und Dulay 1993; Hoffmann et al. 1995;
Mills und Le Hunte 1997]. Grundlage für die Langmuir-Hinshelwood-Theorie ist die Ad-
sorption des Substrats auf der Katalysatoroberfläche. Geht man davon aus, dass diese
der Langmuir-Isothermen folgt, lässt sich die Geschwindigkeit des photokatalytischen
Abbaus von Schadstoffen nach dem vereinfachten Langmuir-Hinshelwood-Modell (Glei-
chung 1) beschreiben:

c K  1
c K k   k   

×+
××

=×= θ
dt
dc

Gleichung 1

mit k: Ratenkoeffizient,

θ: Belegungsgrad der Katalysatoroberfläche,

K: Adsorptionskoeffizient,

c: Konzentration des Schadstoffs zur Zeit t,

t: Bestrahlungsdauer.

Aus Gleichung 1 lässt sich ableiten, dass die Geschwindigkeit photokatalytischer Pro-
zesse um so höher ist, je größer der Belegungsgrad der Oberfläche ist. Der Belegungs-
grad der Oberfläche nimmt nach der Langmuir-Isothermen mit steigender Substratkon-
zentration bis zur Sättigung zu. Bei Sättigung ist die Oberfläche vollständig mit einer
Monolage Substrat belegt. Deshalb wird eine Steigerung der Reaktionsgeschwindigkeit
mit zunehmender Substratkonzentration bis zur Sättigung erwartet, was auch durch viele
experimentelle Studien belegt wurde [Terzian und Serpone 1995; Percherancier et al.
1995; Chen und Jenq 1998; Chen und Ray 1998; Kosanić et al. 1998; Blažková et al.
2000; Wenhua et al. 2000; Ku et al. 2001; Bouzaza und Laplanche 2002; Khalil et al.
2002; Muneer und Bahnemann 2002].

Die Abbaukinetik eines Schadstoffs kann durch Integration von Gleichung 1 in den Gren-
zen t0 = 0 bis t und c = c0 bis c ermittelt werden:

 t K k   c) - (c  K  )
c
c( ln 0

0 ××=×+ Gleichung 2
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Für kleine Schadstoffkonzentrationen (c < 10-3 M [Herrmann 1999]) geht die Differenz
(c0 - c) gegen Null und es folgt:

⇒  t k t K k   )
c
c( ln tot

0 ×=××= Gleichung 3

Gleichung 3 beschreibt ein Geschwindigkeitsgesetz pseudo-erster Ordnung mit einem
Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung ktot. Bei höheren Schadstoffkonzentration
(c > 10-3 M) ist die Belegung der Oberfläche und damit die Reaktionsgeschwindigkeit
maximal und es wird im allgemeinen eine Kinetik nullter Ordnung beobachtet [Fu et al.
1998; Hufschmidt et al. 2002].

Konzentration des Photokatalysators: Sowohl in statischen als auch in dynamischen
Systemen sind die initialen Reaktionsraten, wie für heterogene Reaktionen zu erwarten, in
der Regel direkt proportional zur Masse des Photokatalysators. Allerdings stagniert die
Zunahme der Reaktionsgeschwindigkeit ab einer bestimmten Katalysatorkonzentration,
so dass die Reaktionsrate bei hohen Katalysatormengen konzentrationsunabhängig ist.
Die Konzentration, ab der sich die Reaktionsrate durch weitere Katalysatorzugabe nicht
mehr steigern lässt, hängt z.B. von der Geometrie der Bestrahlungseinheit und den
experimentellen Bedingungen ab. Sie liegt bei suspendiertem Titandioxid in der Regel bei
ca. 2 g/L. Bei dieser Konzentration wird im allgemeinen davon ausgegangen, dass die
gesamte eingebrachte Strahlung von den Titandioxidpartikeln absorbiert wird und somit
keine Steigerung der Rate durch Erhöhung der Katalysatorkonzentration möglich ist
[Percherancier et al. 1995; Herrmann 1999]. Weiterhin kann das Sättigungsverhalten aber
auch durch maximale Diffusion des Schadstoffs an die Katalysatoroberfläche oder
maximale Belegung des Photokatalysators mit Substratmolekülen hervorgerufen werden.

Vorliegen des Photokatalysators: Der Photokatalysator kann entweder immobilisiert oder
suspendiert vorliegen. Die Forschung widmete lange Zeit den suspendierten Systemen
mehr Aufmerksamkeit. Der Hauptnachteil des suspendierten Systems liegt bei der groß-
technischen Anwendung - z.B. in der Wasserreinhaltung - in der erforderlichen Beseiti-
gung des Photokatalysators aus dem Reaktionsgemisch. Deshalb wurden in neuerer Zeit
häufig Prozesse an immobilisierten Photokatalysatoren untersucht. Allerdings wirkt sich
im immobilisierten System der Massentransport und die Verringerung der aktiven Ober-
fläche häufig limitierend aus [Dijkstra et al. 2001]. Der Einfluss der Immobilisierung des
Photokatalysators auf die Geschwindigkeit des photokatalytischen Abbaus von Schad-
stoffen wird in der Literatur kontrovers beschrieben. Zum einen wurde berichtet, dass die
Aktivität des Photokatalysators durch die Immobilisierung nicht abnimmt [Bauer et al.
1999; Yeber et al. 2000; Maldotti et al. 2002]. Dagegen beschrieben Fernandez et al.
(1995) eine Verringerung der photokatalytischen Aktivität von auf verschiedenen Ober-
flächen immobilisiertem TiO2 um den Faktor 2 – 6 im Vergleich zur Suspension. Diese
Aussage wurde durch Messungen von Rachel et al. (2002a und 2002b) und Bideau
(1995) bestätigt.
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Primär- und Sekundärteilchengröße des Photokatalysators: Die photokatalytische Aktivität
von Halbleitern hängt stark sowohl von der Primär- als auch von der Sekundärteilchen-
größe ab [Gerischer 1995; Singhal et al. 1997; Fernández-Ibáñez et al. 1999; Maira et al.
2000]. Die Primärteilchengröße der Partikel wirkt sich in zwei Punkten aus: Zum einen
steigt mit kleinerer Primärteilchengröße die BET-Oberfläche und damit die Anzahl an
aktiven Oberflächenplätzen der Partikel an, was eine Erhöhung der photokatalytischen
Aktivität zur Folge hat [Maira et al. 2000]. Des weiteren führen Quanteneffekte bei Par-
tikeln kleiner als 10 nm [Parmon et al. 1999] zu größeren Bandlücken und damit zu einem
größeren Redoxpotential. So wiesen Maira et al. (2000) eine zunehmende Blauver-
schiebung des UV-Absorptionsspektrums von TiO2-Partikeln mit abnehmender Partikel-
größe von 11 bis 3,8 nm nach. Die veränderte Bandlücke in nanopartikulären Systemen
kann je nach Spektrum der Strahlungsquelle und Redoxpotential des Substrats die photo-
katalytische Aktivität steigern oder senken.

Durch interpartikuläre Wechselwirkungen lagern sich die Primärteilchen zu größeren Ein-
heiten zusammen. Die Sekundärteilchengröße dieser Aggregate wirkt sich ebenfalls auf
deren photokatalytische Aktivität aus. Da die BET-Oberfläche von Titandioxidpartikeln
nicht von der Sekundärteilchengröße abhängt [Maira et al. 2000], ist kein Einfluss von
Oberflächeneffekten zu erwarten. Eher spielt das Streuverhalten der Partikel eine wesent-
liche Rolle. Liegt die Teilchengröße im Bereich der eingestrahlten Wellenlänge, lässt sich
deren Streuverhalten mit den Gesetzmäßigkeiten der Rayleigh-Streuung beschreiben.
Hiernach ist die Streueffizienz proportional zur vierten Potenz des Radius, so dass klei-
nere Partikel schwächere Lichtstreuer darstellen als größere Partikel. Eine stärkere Streu-
ung führt zu einer geringeren Eindringtiefe des eingestrahlten Lichts, wodurch die photo-
katalytische Effizienz verringert wird. Diese Annahme wurde von Maira et al. (2000) expe-
rimentell durch die Bestimmung der photokatalytischen Effizienz von Titandioxidpartikeln
gleicher Primärteilchengröße, aber variierender Sekundärteilchengröße von bis zu 900 nm
bestätigt. Das Streuverhalten von größeren Teilchen wird durch die Mie-Theorie be-
schrieben, wobei keine Abhängigkeit der Streuintensität von der Teilchengröße besteht.
Damit sollte die Sekundärteilchengröße in Größenbereichen ab ca. 1 µm keinen deut-
lichen Einfluss auf die photokatalytische Aktivität der Partikel haben.

Sauerstoffgehalt des umgebenden Mediums: Sauerstoff wirkt, wie in Abb. 1 dargestellt,
als Akzeptor für die Elektronen im Leitungsband des Halbleiters. Dies hat zwei wesentli-
che Auswirkungen auf die Kinetik des photokatalytischen Prozesses [Fox und Dulay 1993;
Siemon et al. 2002]:

1) In Abwesenheit von geeigneten Elektronenakzeptoren (z.B. O2) werden die Elektronen
aus dem Leitungsband nicht abtransportiert (vgl. Kapitel 2.2.1). Dies führt zu einer
schnellen Rekombination mit den Löchern im Valenzband, wodurch die photokataly-
tische Aktivität reduziert wird. Die Übertragung der Elektronen des Leitungsbands auf
Sauerstoff ist ein langsamer Prozess, der bei photokatalytischen Reaktionen raten-
limitierend sein kann [Upadhya und Ollis 1997; Almquist und Biswas 2001]. Unter die-
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sen Umständen könnte eine Erhöhung des Sauerstoffgehalts im umgebenden Medium
eine signifikante Steigerung der Reaktionsrate zur Folge haben.

2) Die bei der Reaktion von Sauerstoff mit den Elektronen des Leitungsbands ent-
stehenden reaktiven Spezies können über folgende Prozesse zum Schadstoffabbau
beitragen:

   O2   + e-
cb                   O2

-                   HO2                 H2O2 + O2 
H+ x 2.. Rkt. 11

   O2   + 2 e-
cb + 2 H+                  H2O2 Rkt. 12

   H2O2   +  e-
cb                     OH + OH- . Rkt. 13

Die Reduktion von Sauerstoff führt entweder auf direktem Weg oder über das Super-
oxidradikal zur Bildung von Wasserstoffperoxid. So wurde bei Bestrahlung des Sys-
tems TiO2/H2O sogar ohne Substratzugabe ein zur TiO2-Menge proportionaler Ver-
brauch von gelöstem Sauerstoff und eine Bildung von H2O2 nachgewiesen [Kim et al.
2002]. Das gebildete Superoxidradikal kann entweder ein Substrat direkt angreifen
oder über die intermediäre Bildung von H2O2 zum Aufbau von Hydroxylradikalen bei-
tragen, welche wiederum zum schnellen und effektiven Abbau des Schadstoffs führen.

Übereinstimmend mit den theoretischen Überlegungen wurde in vielen Studien eine Stei-
gerung der photokatalytischen Aktivität mit zunehmendem Sauerstoffgehalt des umge-
benden Mediums festgestellt [Shibata et al. 1998; Liu et al. 2000; Wenhua et al. 2000;
Almquist und Biswas 2001; Siemon et al. 2002; Palmer et al. 2002]. Unter anaeroben Be-
dingungen wurde bei Bestrahlung von TiO2-Suspensionen die Ausbeute von reaktiven
Sauerstoffspezien (

.
O2

-, 
.
OH, H2O2) um den Faktor 5 bis 10 im Vergleich zu luftgesättigten

Suspensionen gesenkt [Shibata et al. 1998; Liu et al. 2000]. Die Stärke der Aktivitäts-
zunahme wird allerdings unterschiedlich eingeschätzt. Stetiges Durchspülen der Reak-
tionslösung mit Luft bewirkt eine 40fache Beschleunigung des photokatalytischen Abbaus
von Anilin im Vergleich zum Durchspülen mit reinem Stickstoff [Wenhua et al. 2000].
Palmer et al. (2002) konnten dagegen bei der photokatalytischen Oxidation von
Huminsäuren erst bei sehr hoher Sauerstoffkonzentration eine signifikante Steigerung der
Reaktionsraten feststellen. Almquist und Biswas (2001) entwickelten ein kinetisches
Modell, um den Effekt von gelöstem Sauerstoff auf photokatalytische Reaktionen zu be-
schreiben. Ihre experimentellen Daten zeigten in guter Übereinstimmung mit dem ent-
wickelten Modell eine reaktionsfördende Wirkung von Sauerstoff, welche bei hoher Sub-
stratkonzentration besonders ausgeprägt war. Dagegen beeinflusste der Sauerstoffgehalt
bei geringer Substratkonzentration die Abbaugeschwindigkeit kaum. Es kann gefolgert
werden, dass bei niedriger Substratkonzentration ein anderer Reaktionsschritt, wie z.B.
die Adsorption des Substrats auf der Katalysatoroberfläche, geschwindigkeitsbestimmend
ist und dass eine Steigerung des Sauerstoffgehalts keine Auswirkungen hat. Hier wird
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wiederum deutlich, dass sich die einzelnen Parameter in photokatalytischen Systemen
gegenseitig beeinflussen und zu verschiedenen Abhängigkeiten führen können.

Matrixeffekte wie z.B. die Anwesenheit von Ionen oder Huminsäuren: In heterogenen
Systemen ist die Zusammensetzung der Matrix entscheidend für die Verteilung der Kom-
ponenten zwischen flüssiger und fester Phase. Kompetitiv adsorbierende Matrixbestand-
teile, wie z.B. gelöste Ionen oder stark adsorbierende Huminsäuren, beeinflussen die Ad-
sorption oder Chemisorption des Substrats auf der Katalysatoroberfläche sowie die Kon-
zentration von gebildeten reaktiven Spezies. Demzufolge können Art und Menge von
Matrixbestandteilen die Geschwindigkeit und den Mechanismus von photokatalytischen
Prozessen kontrollieren [Wang et al. 1999; Dionysiou et al. 2000; Piscopo et al. 2001].

pH-Wert: Bei Betrachtung des pH-Werts wird besonders deutlich, dass der Einfluss der
verschiedenen Parameter für jedes System gesondert zu betrachten ist. Bei einigen Pho-
tokatalysesystemen wurde keine wesentliche pH-Abhängigkeit festgestellt [Bissen et al.
2001], während andere im sauren [Wang et al. 1999; Blažková et al. 2000; Piscopo et al.
2001] und/oder im basischen [Blažková et al. 2000; Coleman et al. 2000; Guillard 2000;
Klare et al. 2000; Wenhua et al. 2000; Chee et al. 2001] Milieu effektiver waren. Eine Än-
derung des pH-Werts im photokatalytischen System bewirkt im Wesentlichen folgendes:

1) Eine Veränderung der Ladungen an der Katalysatoroberfläche. Dadurch kann die Ad-
sorption des Substrats auf der Katalysatoroberfläche beeinflusst werden. Suspendier-
te Metalloxide sind in wässriger Suspension amphoter. Im Fall von TiO2 bedeutet
dies:

TiOH2
+                          TiOH + H+

pKs1
Rkt. 14

TiOH                            TiO- + H+
pKs2

Rkt. 15

Wesentlich für die Bestimmung der Oberflächenladungen der Metalloxide ist der pH-
Wert, an dem die Oberfläche im Mittel ungeladen ist (isoelektrischer Punkt, pHpzc).
Dieser ist durch die halbe Summe der Säurekonstanten pKS1 und pKS2 definiert und
liegt bei Titandioxiden bei pH 6,3 – 6,6 [Piscopo et al. 2001]. Bei pH-Werten größer
als der isoelektrische Punkt ist die Oberfläche von TiO2 im Mittel negativ geladen und
polare oder positiv geladenen Moleküle adsorbieren eher, während negativ geladene
Substrate abgestoßen werden [Wang et al. 1999; Blažková et al. 2000, Piscopo et al.
2001].

2) Eine Erhöhung des pH-Werts führt zu einer erhöhten Anzahl von OH-Radikalen, die
nach Abb. 2 aus Hydroxidionen gebildet werden können. Die gesteigerte photokataly-
tische Effizienz von TiO2 bei höheren pH-Werten wird auf diesen Effekt zurückgeführt
[Wenhua et al. 2000; Chee et al. 2001].
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Bei Betrachtung der verschiedenen Parameter fällt auf, dass insbesondere bezüglich der
Faktoren Sauerstoffsättigung, Vorliegen des Photokatalysators und pH-Wert des umge-
benden Mediums teilweise konträre Einschätzungen über deren Einfluss auf photokataly-
tische Prozesse vorliegen. Dies liegt darin begründet, dass jeder Studie verschiedene ex-
perimentelle Bedingungen zugrunde liegen und demzufolge auch die Einflussfaktoren
unterschiedlich sein können. Es gibt somit eine Vielzahl von Veröffentlichungen über die
kinetische Auswirkung bestimmter Parameter auf photokatalytische Systeme. Die Ergeb-
nisse können allerdings nur bedingt miteinander verglichen werden, da sie für das ge-
wählte Substrat und den experimentellen Aufbau spezifisch sind. Aus diesem Grund muss
für jedes photokatalytische System die Abhängigkeit der oben erwähnten Parameter in
Betracht gezogen werden. Für die Zukunft wäre die Einführung einer Standardreaktion
sinnvoll, um die Ergebnisse und Methoden verschiedener Arbeitsgruppen vergleichen zu
können [Mills et al. 1993].
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3 Ergebnisse und Diskussion

3.1 Entwicklung eines Verfahrens zur ortsaufgelösten Detektion
photokatalytisch erzeugter Radikale am einzelnen Partikel

3.1.1 Anforderungen an das Messsystem

Um die photokatalytische Wirksamkeit von Partikeln zu bestimmen, wurde eine Methode
zur Detektion von reaktiven sauerstoffhaltigen Spezies (ROS), die bei der Photokatalyse
als Intermediate entstehen (siehe Abb. 1), entwickelt. In Kapitel 2.2.2 wurden bereits
einige Verfahren zur Bestimmung von ROS aufgeführt, auf deren Eignung für die zu ent-
wickelnde Screening-Methode hier eingegangen werden soll.

Aufgrund der kurzen Lebensdauer und hohen Reaktivität der gebildeten Radikale werden
an das Messsystem besondere Anforderungen gestellt. Neben ausgezeichneter Photosta-
bilität muss eine hohe Selektivität für sauerstoffhaltige Radikale gewährleistet sein. Die
Radikalbildung soll nicht nur an bekannten Photokatalysatoren, sondern z.B. auch an
realen Umweltproben mit erwartungsgemäß niedriger photokatalytischer Aktivität be-
stimmt werden. Deshalb ist eine sehr hohe Nachweisstärke des Messsystems erforder-
lich. Wegen der geringen Sensitivität scheidet die ESR-Spektroskopie als Messmethode
aus. Hohe Empfindlichkeit kann z.B. erreicht werden, wenn nicht, wie bei der Chemilumi-
neszenzmessung, eine Momentaufnahme gemessen wird, sondern die Radikale über
einen längeren Bestrahlungszeitraum gesammelt werden. Hierfür sind sowohl fluorime-
trische Methoden als auch die Umsetzung der OH-Radikale zum Formaldehyd besonders
geeignet. Auch sollte eine ortsaufgelöste Messung die Bestimmung der Radikalproduktion
an einzelnen Partikeln ermöglichen, um mögliche Aktivitätsunterschiede gerade bei den
Realproben zu erfassen. Da das bei der Umsetzung mit Methanol gebildete Formaldehyd
über flüssigchromatographische Methoden nachgewiesen wird, ist diese Methode für eine
ortsaufgelöste Messung ungeeignet.

Aus diesen Überlegungen heraus wurde die fluorimetrische Detektion im zu entwickeln-
den Screening-System gewählt. Da die Fluoreszenzspektroskopie zu den sehr empfind-
lichen Messmethoden zählt, können geringe Mengen des Fluorophors eingesetzt und
damit Fluoreszenzänderungen gut bestimmt werden. Der Farbstoff kann dabei in geeig-
neter Weise als dünne Schicht auf einer Oberfläche immobilisiert werden. Auf diese
Schicht können die Partikel aufgebracht und bestrahlt werden. Die Änderung der Fluores-
zenzeigenschaften des Farbstoffs lässt sich mit Hilfe der ortsaufgelösten Fluoreszenz-
spektroskopie verfolgen.

In Kapitel 2.2.2 wurde bereits der Einsatz von fluorophorgebundenen Radikalfängern und
die Fluoreszenzänderung eines Farbstoffs durch Reaktion mit Radikalen zur Bestimmung
von ROS vorgestellt. Die Eignung des Radikalfängers TEMPO-9-AC (4-[(9-Acridincarbo-
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nyl)amino]-2,2,6,6-tetramethylpiperidin-1-oxyl) zur Detektion von OH-Radikalen wurde an
diesem Institut schon in wässriger Lösung demonstriert [Prestel 1997; Seiss 2002]. Daher
lag es nahe, die Anwendbarkeit dieses Radikalfängers zur Detektion photokatalytisch
erzeugter Radikale zu testen.

Fluoreszenzfarbstoffe haben allerdings in der Regel den Nachteil, dass sie nicht sehr pho-
tostabil sind. Das Fluorophor Acridin des Radikalfängers TEMPO-9-AC photolysiert rasch
unter UV-Bestrahlung (λmax = 357 nm) [Papadopoulos et al. 1997; Papadopoulos et al.
2001]. Die Photolyse würde die Nachweisempfindlichkeit im photokatalytischen System
vermindern. In wässriger Lösung ließe sich der Einfluss des photoinduzierten Abbaus des
Fluorophors durch das Einsetzen eines Überschusses des Radikalfängers minimieren,
was beim Auftragen einer dünnen Schicht auf einer Oberfläche allerdings nicht möglich
ist.

Aus diesem Grund wurde geplant, den Fluorophor erst nach der Reaktion mit den ge-
bildeten Radikalen an das Fängermolekül zu koppeln. Die Nachweisreaktion mit an-
schließender Kopplung ist in Abb. 13 dargestellt:
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Abb. 13: Mechanismus des Nachweises von OH-Radikalen über das Nitroxid 4-Amino-TEMPO (4-Ami-
no-2,2,6,6-tetramethylpiperidin-1-oxyl) mit anschließender Kopplung an NHS-aktivierte Acridin-
9-Carbonsäure.
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Statt des Radikalfängers TEMPO-9-AC wurde das zugrundeliegende Nitroxid mit freier
Aminofunktion eingesetzt. Nach erfolgter Bestrahlung wurde dieses mit dem Fluorophor
Acridin, welches als aktivierte Carbonsäure vorlagt, über eine Amidkopplung verbunden.
Da sich die Amidkopplung jedoch als sehr störanfällig erwies und auch nicht quantitativ
verlief, wurde im Weiteren von diesem Messverfahren abgesehen.

Daraufhin wurde die Eignung der zweiten fluorimetrischen Methode, die Fluoreszenz-
änderung von Farbstoffen durch Reaktion mit den gebildeten Radikalen, untersucht. Der
Fluoreszenzfarbstoff sollte sich durch hohe Photostabilität und Quantenausbeute Φ aus-
zeichnen. Das Grundgerüst der gewählten Perylenfarbstoffe ist in Abb. 14 dargestellt.

O

O O

O

N N RR

Abb. 14: Grundgerüst der verwendeten Perylenfarbstoffe: 3,4,9,10-Perylentetracarbonsäurediimid.

Perylenfarbstoffe weisen hohe Fluoreszenzquantenausbeute (bis Φ = 1) auf [Rademacher
et al. 1982; Seybold und Wagenblast 1989; Icli und Icil 1996; Icil et al. 1998], was eine
hohe Empfindlichkeit gewährleistet. Des weiteren sind Perylenfarbstoffe extrem photo-
stabil [Rademacher et al. 1982; Seybold und Wagenblast 1989; Langhals 1995] und
werden deshalb u.a. in Sonnenkollektoren eingesetzt [Tang 1986; Seybold und Wagen-
blast 1989].

Der Farbstoff soll in geeigneter Weise auf einer Oberfläche immobilisiert werden. Auf
diese Oberfläche werden die zu testenden Partikel aufgebracht und zur Photokatalyse an-
geregt. In unmittelbarer Umgebung des Partikels sollte die Fluoreszenz des Perylenfarb-
stoffs durch Reaktion mit den gebildeten Radikalen vermindert werden. Die Abnahme der
Fluoreszenz kann mit ortsaufgelöster Fluoreszenzspektroskopie ermittelt werden. Bei hin-
reichender Auflösung ist die Radikalbildung an einzelnen Partikeln möglich. Die in Abb. 15
dargestellte Verwendung eines Objektträgers als Grundlage für den Farbstoff hat den Vor-
teil, dass die Fluoreszenzmessung von unten durch den Objektträger vorgenommen
werden kann. Dadurch müssen die Partikel zur Fluoreszenzmessung nicht entfernt wer-
den. Die Partikel, die sich als photokatalytisch aktiv herausstellen, können direkt analy-
siert werden. Somit sollte eine Korrelation zwischen photokatalytischer Aktivität und Parti-
keleigenschaft möglich sein.
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Abb. 15: Prinzip der Bestimmung von photokatalytisch erzeugten Radikalen am einzelnen Partikel.

3.1.2 Charakterisierung der Perylenfarbstoffe

Zu Beginn wurden die gewählten Farbstoffe in flüssiger Phase charakterisiert. Dazu dien-
ten die kommerziell erhältlichen Perylenfarbstoffe mit den Resten (vgl. Abb. 14) R = N,N´-
Ditridecyl und R = Di-(tert-butylphenyl). In Abb. 16 sind die Anregungs- und Emissions-
spektren von N,N´-Ditridecyl-3,4,9,10-perylentetracarbonsäurediimid in Toluol dargestellt.
Sie zeigen das für Perylenfarbstoffe typische Peakmuster. Die Anregungsmaxima liegen
bei λ = 526 nm (0-0-Bande [Burgdorff und Löhmannsröben 1992; Dutta et al. 1999]) und
bei 487 nm (0-1-Bande [Burgdorff und Löhmannsröben1992]). Die Emissionsmaxima tre-
ten bei 535 nm und bei 575 nm auf. Die jeweiligen Wellenlängen der Anregungs- und
Emissionsmaxima werden von den organischen Resten R nur geringfügig beeinflusst und
variieren bei unterschiedlichen Resten in der Regel nur um ca. 5 - 10 nm [Langhals 1995].

Zur Überprüfung der Photostabilität wurde der gelöste Perylenfarbstoff (R = Di-(tert-
butylphenyl)) UV-Strahlung ausgesetzt und die Fluoreszenzintensität in bestimmten
zeitlichen Abständen gemessen. In Abb. 17 (belichtete Probe ohne TiO2) ist deutlich zu
erkennen, dass selbst bei 6-stündiger Bestrahlung mit einer Quecksilbermitteldrucklampe
die Fluoreszenzänderung innerhalb der Standardabweichung der einzelnen Messwerte
liegt. Es wurde rechnerisch ein Abbau durch UV-Strahlung von 0,1 % pro Stunde ermittelt.
Diese hohe Lichtstabilität ist bei Fluoreszenzfarbstoffen außergewöhnlich [Langhals
1995].
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Abb. 16: Anregungs- und Emissionsspektren von N,N´-Ditridecyl-3,4,9,10-perylentetracarboxyldiimid in
Toluol (10-6 mol/L in Toluol).
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Abb. 17: Zeitliche Änderung der Fluoreszenzintensität (λex = 487 nm; λem = 535 nm) des Perylen-
farbstoffs (R = Di-(tert-butylphenyl); c0 = 5,4 µmol/L in Toluol) bei der Bestrahlung (Hg-Mittel-
druckstrahler; λmax = 254 nm) von TiO2 im Vergleich zu unbestrahlter bzw. TiO2-freier Probe
(n= 4; 3s).
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Bei der Charakterisierung des Farbstoffs muss außerdem getestet werden, ob die photo-
katalytisch entstehenden ROS mit dem Perylenfarbstoff reagieren und dessen Fluores-
zenzintensität vermindern. Dies wurde mit Hilfe von TiO2 als photokatalytisch wirksames
Partikel überprüft. Abb. 17 zeigt den zeitlichen Verlauf der Fluoreszenzintensität der Farb-
stofflösung am Emissionsmaximum bei Belichtung in Anwesenheit von TiO2.

Die Fluoreszenzintensität des Perylenfarbstoffs fällt bei Bestrahlung von TiO2 exponentiell
ab, während die Fluoreszenzintensität der unbestrahlten Probe und der Probe ohne TiO2

weitgehend konstant bleibt. Somit wird die Fluoreszenz des Perylenfarbstoffs durch die
bei der Photokatalyse entstehenden reaktiven Substanzen vermindert, was deren Detek-
tion ermöglicht.

Damit lässt sich festhalten, dass sich Perylenfarbstoffe zur Bestimmung der bei der Pho-
tokatalyse entstehenden Radikale gut eignen.

3.1.3 Ortsaufgelöste Fluoreszenzspektroskopie

Wie in Abb. 15 dargestellt sollten die Perylenfarbstoffe auf einer Oberfläche immobilisiert
und die Fluoreszenzänderung durch photokatalytisch gebildete Radikale ortsaufgelöst be-
stimmt werden. Zur empfindlichen Messung der Fluoreszenzemission des Farbstoffs ist
die Anwendung eines Lasers als Anregungsquelle sinnvoll. Eine ortsaufgelöste Messung
kann erreicht werden, indem der Laserstrahl durch ein Objektiv auf die Oberfläche fokus-
siert wird. Deshalb wurde zur fluorimetrischen Detektion ein Laser-Raman-Mikroskop ein-
gesetzt.

Der durch das Objektiv auf den Objektträger fokussierte Laserspot hat bei 50facher
Vergrößerung eine Fläche von ca. 2 µm2. Da die Größe der zu untersuchenden Partikel in
Suspension etwa im µm-Bereich liegt (siehe Kapitel 3.2.1.1.2), sollte die Radikalbildung
an einzelnen Partikeln bestimmbar sein. Die Fokussierung des Laserstrahls auf diese
kleine Fläche hat zur Folge, dass sehr hohe Bestrahlungsstärken auftreten. Die Bestrah-
lungsstärke des Lasers liegt bei einer Laserausgangsleistung von 20 mW bei einer Fläche
von ca. 2 µm2 im Bereich von 106 W/cm2. Angesichts dieser hohen Bestrahlungsstärke
muss untersucht werden, ob das Laserlicht die Stabilität des Farbstoffs beeinflusst. Hierzu
wurde der Laserstrahl auf eine bestimmte Stelle eines perylenbeschichteten Objektträgers
(siehe Kapitel 3.1.4) fokussiert und in zeitlichen Abständen an der gleichen Position Spek-
tren aufgenommen. In Abb. 18 sind die relativen Fluoreszenzintensitäten des immobili-
sierten Perylenfarbstoffs mit zunehmender Bestrahlungsdauer bei unterschiedlichen
Laserausgangsleistungen dargestellt.
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Abb. 18: Relative Fluoreszenzintensität (λem = 584 nm) des immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung
mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9, Seite 57); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol) mit zunehmender
Bestrahlungsdauer bei unterschiedlichen Laserausgangsleistungen in Relation zur Fluores-
zenzemission bei t = 0 min (Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm).

Es ist deutlich zu erkennen, dass die Fluoreszenzintensität des Perylenfarbstoffs mit
zunehmender Bestrahlungsdauer abnimmt. Dieser Effekt ist bei einer Laserleistung von
2 – 20 mW besonders ausgeprägt.

Um das Ausbleichen zu minimieren, kann entweder die Messzeit oder die Laserleistung
heruntergesetzt werden. Die Aufnahme eines Spektrums im ortsaufgelösten Messverfah-
ren (Scan) dauert ca. 80 s. Während dieser Zeit wird bei einer Laserausgangsleistung
> 2 mW der Farbstoff schon deutlich ausgebleicht. Die Messzeiten setzen sich aus der
reinen Belichtungsdauer der CCD-Kamera (Spektrenaufnahme, 10 s), sowie der Zeit für
die Autofokussierung, das Zurückfahren des Prismas und die Verschiebung des Objekt-
trägers in xy-Richtung zum nächsten Messpunkt zusammen. Die Belichtungsdauer der
CCD-Kamera ist variabel einstellbar, während die anderen Zeiten nicht verändert werden
können. Ohne Autofokussierung ließe sich die Messzeit verkürzen; allerdings hätte dies
unerwünschte Intensitätsschwankungen zur Folge (vgl. Abb. 19). Die Messzeiten sind
folglich nicht wesentlich beeinflussbar. Daher muss die Laserleistung so niedrig wie
möglich gewählt werden.

Allerdings nimmt mit abnehmender Laserleistung auch die Fluoreszenzintensität ab (vgl.
Abb. 20), wodurch das Signal-zu-Rausch-Verhältnis verschlechtert wird. Die Messungen
wurden deshalb im Folgenden mit einer Laserausgangsleistung von 2 mW durchgeführt.
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Abb. 19: Fluoreszenzintensität (λem = 550 – 650 nm) des immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung mit
Säurechlorid 4e (Tabelle 9, Seite 57); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol) in Abhängigkeit von der
Laserfokussierung (Laserfokus 0 % ≡ fokussiert; Laserfokus 100 % ≡ defokussiert; Laser-
Raman-Mikroskop; λex = 514 nm; n = 49; 1s).
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Abb. 20: Fluoreszenzintensität des immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung mit Säurechlorid 4e
(Tabelle 9, Seite 57); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol) in Abhängigkeit von der Laserausgangs-
leistung (Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm; λem = 582 nm; n = 49; 1s).
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3.1.4 Immobilisierung der Perylenfarbstoffe

Zur Immobilisierung der Perylenfarbstoffe wurde zuerst die Technik des Dip-Coatings
[Posch und Wolfbeis, 1988] mit verschiedenen Oberflächen (Glas, Quarz, Kieselgel, Fil-
terpapier) angewandt. Dazu wurde die zu behandelnde Oberfläche in Farbstofflösungen
verschiedener Konzentrationen getaucht, 10 min inkubiert und gleichmäßig herausge-
zogen. Die Fluoreszenzemission des auf diese Weise immobilisierten Perylenfarbstoffs
wurde mit dem Laser-Raman-Mikroskop ortsaufgelöst gemessen. Die Gestalt der Fluores-
zenzspektren wich stark von der in Lösung gemessenen ab. Der immobilisierte Farbstoff
zeigte im Vergleich zum gelösten Farbstoff eine Zunahme der Intensität bei ca. 580 und
630 nm, während die Intensität bei 535 nm abnahm (Abb. 21). Die Verstärkung der län-
gerwelligen Peaks ist auf eine Aggregation der Perylenfarbstoffmoleküle zurückzuführen
[Burgdorff und Löhmannsröben 1992; Langhals 1995; Dutta et al. 1996; Akimoto et al.
1997; Dutta 1998; Dutta et al. 1999].
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Abb. 21: Fluoreszenzspektren des Perylenfarbstoffs (R = Di-(tert-butylphenyl) in Hexan (c = 1 µmol/L)
und durch Dip-Coating (ccoating = 0,01 µmol/L in Hexan; tcoating = 10 min) auf Quarzträger immo-
bilisiert (λex = 514 nm; Laser-Raman-Mikroskop).

In der Literatur sind zwei Dimere beschrieben (Abb. 22): Dimer 1 entsteht durch die halb-
seitige Überlappung der fünf aromatischen Ringe des Perylensystems und besitzt ein
Emissionsmaximum bei ca. 580 nm. Dimer 2 kommt durch die vollständige Überlappung
des Ringsystems zustande und emittiert langwelliger bei ca. 630 nm [Akimoto et al. 1997].
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Abb. 22: Halbseitig überlappendes Dimer 1 (links) und vollständig überlappendes Dimer 2 (rechts) von
Perylenfarbstoffen.

Die Aggregation bewirkt eine erhebliche Veränderung des Fluoreszenzverhaltens der
Farbstoffe. Die Dimere zeigen im Vergleich zum Monomer geringere Fluoreszenzintensi-
täten, breitere Peaks und langwelligere Emissionsmaxima [Burgdorff und Löhmannsröben
1992; Langhals 1995; Dutta et al. 1996; Akimoto et al. 1997; Rodriguez-Llorente et al.
1998; Dutta et al. 1999]. Diese Effekte werden vor allem auf einen effektiven Energie-
transfer vom angeregten Monomer auf die schwächer fluoreszierenden Dimere und den
damit verbundenen geringeren Lebensdauern des angeregten Zustands zurückgeführt
[Akimoto et al. 1997; Dutta 1998].

Die Aggregation der Farbstoffmoleküle muss so weit wie möglich unterdrückt werden, da
sonst der Farbstoff teilweise abgeschirmt wird und keine eindeutige Reaktion mit den Ra-
dikalen stattfinden kann. So wurde z.B. festgestellt, dass aggregierte Perylenmoleküle
langsamer mit gasförmigem Ozon reagieren als Monomere [Wu et al. 1984]. Weiterhin
wurde gezeigt, dass das Monomer/Dimer-Verhältnis auf mit Perylenfarbstoffen beschich-
teten Oberflächen nicht gleich verteilt ist [Cormier und Gregg 1997; Dutta 1998; Dutta et
al. 1999]. Neben der räumlichen Inhomogenität verändert sich das Fluoreszenzverhalten
von dünnen Perylenfarbstoffschichten zusätzlich mit zunehmender Alterung [Dutta et al.
1996]. Dies hat zur Folge, dass die Fluoreszenzintensitäten auf der Oberfläche variieren,
was eine Quantifizierung der Fluoreszenzminderung durch die Reaktion mit Radikalen
verhindert.

Da Perylenfarbstoffschichten u.a. als p-n Halbleiter, Gleichrichter und Flüssigkristalldis-
plays technisch genutzt werden [Dutta 1998], wurde die Herstellung dünner Perylenfilme
intensiv untersucht. Neben der hier beschriebenen Methode des Dip-Coatings wurde auch
bei Vakuumdeposition und bei Langmuir-Blodgett-Filmen eine Dimerbildung beobachtet
[Dutta et al. 1996; Puech et al. 1997; Rodriguez-Llorente et al. 1998; Dutta et al. 1999].
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Da bei diesen Methoden die Farbstoffmoleküle nur adsorptiv an die Oberfläche gebunden
sind, lassen sich Aggregate nicht durch entsprechende Spülschritte trennen.

Daher sollten die Perylenfarbstoffe kovalent an die Oberfläche gebunden werden. An-
schließend können die aggregierten Moleküle abgewaschen werden, so dass im Idealfall
nur eine Monolage kovalent gebundener Moleküle auf der Oberfläche bleibt. Durch eine
Kooperation mit Prof. Langhals (LMU Chemie) wurden die in Tabelle 9 aufgeführten
einseitig carboxylierten Perylenfarbstoffe erhalten [Langhals und Jona 1998].

Tabelle 9: Eingesetzte einseitig carboxylierte Perylenfarbstoffe.

Bezeichung(1) R1 R2

4a 1-Hexylheptyl Benzoesäure

4e 1-Hexylheptyl Buttersäure

4f 1-Hexylheptyl Capronsäure

       (1) nach Langhals und Jona (1998)

Während bei der kovalenten Kopplung von symmetrisch substituierten Perylenfarbstoffen
eine Brückenbildung möglich ist, können unsymmetrisch substituierte Perylenfarbstoffe
einseitig und orientiert an eine Oberfläche gekoppelt werden. Dazu wurde die Säure-
funktion der carboxylierten Perylenfarbstoffe mit Thionylchlorid aktiviert. Die Reaktion zum
Carbonsäurechlorid ist in Abb. 23 dargestellt.

O

OO

O

NN RCH2 n
 HOOC

SO2Cl2
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Abb. 23: Aktivierung der einseitig carboxylierten Perylenfarbstoffe zum Säurechlorid.

Die Säurechloridbildung wurde mittels FTIR-Spektroskopie überprüft. Das FTIR-Spektrum
des Farbstoffs 4f ist in Abb. 24 im Vergleich zum Spektrum der zugrundeliegenden Car-
bonsäure dargestellt.

Die Spektren weisen zwei wesentliche Unterschiede auf: Zum einem ist die C-O-H-
Schwingung der Carbonsäure (ν~ ≈ 3400 cm-1) beim Säurechlorid erwartungsgemäß kaum
sichtbar. Weiterhin liegt die Carbonylschwingung beim Säurechlorid (ν~  = 1735 cm-1)
höher als bei der Carbonsäure (ν~  = 1696 cm-1). Diese Verschiebung zu höheren Wellen-
zahlen stimmt gut mit Literaturangaben für typische Schwingungsübergänge von Carbon-
säuren und Säurechloriden überein [Hesse, Meier, Zeeh 1991]. Folglich kann davon
ausgegangen werden, dass die Synthese des Säurechlorids erfolgreich war.
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Abb. 24: FTIR-Spektren des Säurechlorids des Perylenfarbstoffs 4f und der zugrundeliegenden Carbon-
säure (KBr-Pressling).
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Abb. 25: Chemismus der kovalenten Kopplung von Perylenfarbstoffen an aminosilanisierte Objektträger.

Die synthetisierten Säurechloride wurden anschließend über eine Amidbindung an amino-
silanisierte Objektträger gekoppelt (siehe Abb. 25). Eine einfache Reaktionskontrolle –
z.B. über FTIR-Spektroskopie – ist im auf Objektträgern immobilisierten Zustand nicht
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möglich. Die Objektträger sind im relevanten Wellenzahlbereich der Amidschwingung
(ν~  = 1600 - 1700 cm-1 [Hesse, Meier, Zeeh 1991]) strahlungsundurchlässig. Deshalb
konnte der immobilisierte Farbstoff nur fluorimetrisch untersucht werden (siehe folgende
Kapitel).

3.1.5 Reinigung der Objektträger

Nach der kovalenten Kopplung der Perylenfarbstoffe an aminosilanisierte Glasträger be-
finden sich weiterhin nicht kovalent gebundene Farbstoffmoleküle auf der Oberfläche. In
Abb. 26 ist ein Fluoreszenzscan eines perylenbeschichteten Objektträgers dargestellt.
Gerade am Rand des Objektträgers (links im Bild) erkennt man Bereiche höherer Fluores-
zenz, welche auf kristalline, aggregierte Perylenfarbstoffe zurückgeführt werden können.
Es ist festzustellen, dass sich Aggregate besonders an den Störstellen auf dem Objekt-
träger, wie z.B. dem Rand, bilden. Um die Aggregation zu minimieren und eine homogene
Belegung des Objektträgers zu erreichen, müssen die adsorptiv gebundenen Perylen-
farbstoffmoleküle durch Reinigung entfernt werden.

Abb. 26: Fluoreszenzscan eines perylenbeschichteten Objektträgers (Kopplung mit Säurechlorid 4e
(Tabelle 9); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol), links ist der Rand des Objektträgers dargestellt. Die
grünen Bereiche entsprechen höheren Fluoreszenzintensitäten (aufgenommen am Institut für
Mikrobiologie der TU München).

Die Reinigung der Objektträger erfolgte mit unterschiedlichen Methoden. Da die Perylen-
farbstoffe gut in Chloroform löslich sind, wurde zuerst das stetige Umspülen des Objekt-
trägers mit Chloroform zur Reinigung benutzt (Methode 1). Dazu wurden die Objektträger
in einen Soxhlet-Extraktor gestellt und mehrere Stunden mit rückflusskochendem Chloro-
form umspült.
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In Abb. 27 ist der Monomeranteil der Fluoreszenzemission des immobilisierten Perylen-
farbstoffs (Berechnung siehe Kapitel 5.3.2) in Abhängigkeit von der Spüldauer mit Chlo-
roform dargestellt.
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Abb. 27: Monomeranteil des immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9);
cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol) in Abhängigkeit von der Spülzeit mit Chloroform (Laser-Raman-
Mikroskop; λex = 514 nm; n = 3 – 6; 1s).

Der Monomeranteil steigt zu Beginn der Reinigung an und erreicht nach ca. 30 h bei ca.
53 % eine Sättigung. Es ist außerdem festzustellen, dass die Fehlerbalken mit zuneh-
mender Reinigung kleiner werden. Dies deutet auf eine steigende Homogenität der Farb-
stoffbelegung hin. Da mit weiterem Spülen keine Steigerung des Monomeranteils zu errei-
chen war, konnte davon ausgegangen werden, dass die Reinigung vollständig abgelaufen
war. Der recht geringe Monomeranteil von 53 % kann auf eine Aggregation von benach-
barten, kovalent gebundenen Perylenfarbstoffmolekülen zurückgeführt werden. Um diese
Hypothese zu prüfen, wurde der Objektträger mit einer Quecksilbermitteldrucklampe
bestrahlt. Neue und Niessner beschrieben 1992 die temperaturabhängige Mobilität von
Perylenmolekülen, welche auf Siliziumdioxidpartikeln adsorbiert waren. Durch die
Wärmeabstrahlung der Quecksilbermitteldrucklampe bildete sich auf dem Objektträger ein
Temperaturgradient, wodurch adsorptiv gebundene Moleküle zur Bewegung und, damit
verbunden, zur Aggregation angeregt wurden. Eine Änderung des Fluoreszenzverhaltens
durch die Bestrahlung ließe auf die Anwesenheit von adsorptiv gebundenen
Farbstoffmolekülen und folglich auf eine unvollständige Reinigung schließen.

Aus diesen Überlegungen heraus wurde dieser Objektträger ohne photokatalytisch aktive
Partikel mit einer Quecksilbermitteldrucklampe bestrahlt. Die Fluoreszenzemission des
immobilisierten Perylenfarbstoffs wurde nach der Bestrahlung mit dem Laser-Raman-
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Mikroskop gemessen. In Abb. 28 sind die im Bereich von 550 – 650 nm integrierten Fluo-
reszenzintensitäten ortsaufgelöst dargestellt.

Abb. 28: Ortsaufgelöste, integrierte Fluoreszenzintensität des auf einem Objektträger immobilisierten
Perylenfarbstoffs (Kopplung mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol)
nach Belichtung mit einer Quecksilbermitteldrucklampe (λex = 514 nm; x = 0 - 500 µm,
y = 0 - 500 µm, Schrittweite: 25 µm; tirr = 30 min; Laser-Raman-Mikroskop). Die Farbskala gibt
die integrierte Fluoreszenzintensität in relativen Einheiten wieder.

Es sind deutlich drei voneinander abgegrenzte Bereiche zu erkennen, die mit A, B und C
gekennzeichnet wurden. Die Spektren inneralb der einzelnen Bereiche weisen jeweils
ähnliche Fluoreszenzintensitäten und Spektrenverläufe auf. Die Spektren aus ver-
schiedenen Bereichen unterscheiden sich jedoch stark hinsichtlich ihrer Intensität und Ge-
stalt. Im weißen Bereich (A) von x = 0 - 350 µm und y = 0 – 250 µm mit höherer Fluores-
zenzintensität zeigen die einzelnen Spektren einen von der Bestrahlung unbeeinflussten
Verlauf mit einem Monomeranteil von ca. 50 %. Ein Spektrum aus diesem Bereich ist ex-
emplarisch in Abb. 29 (A) dargestellt. Die Emissionen des Monomers (λem = 535 nm),
Dimers 1 (λem = 580 nm) und Dimers 2 (λem = 630 nm) sind deutlich zu erkennen.

Die Spektren des Bereichs B (x = 0 - 350 µm und y = 250 - 500 µm in Abb. 28) zeichnen
sich durch mittlere Fluoreszenzintensitäten aus. Das Peakmuster (Spektrum B in Abb. 29)
zeigt einen verstärkten Dimer 2-Peak und einen deutlichen Monomer- sowie Dimer 1-
Peak. Im Bereich C, über x = 350 µm in Abb. 28, finden sich Spektren mit niedrigen
Fluoreszenzintensitäten und einem starken Dimer 2-Peak, während die Monomer- und
Dimer 1-Peaks nur schwach erkennbar sind (Spektrum C in Abb. 29).
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Abb. 29: Fluoreszenzspektren des auf einen Objektträger immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung
mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9); cKopplung = 2,5 µmol/L in Toluol) nach Belichtung mit einer
Quecksilbermitteldrucklampe an verschiedenen Stellen des Objektträgers aus Abb. 28 (siehe
Text).

Diese scharf abgegrenzten Bereiche weisen darauf hin, dass sich während der Bestrah-
lung auf dem Objektträger eine Dynamik gebildet hat, die zur verstärkten Aggregation der
Perylenfarbstoffmoleküle führt. Die Folgerung liegt nahe, dass die Perylenfarbstoffmole-
küle durch Erhöhung der kinetischen Energie zur Wanderung auf der Objektträgerober-
fläche und zur Aggregation angeregt wurden. Dies lässt darauf schließen, dass durch die
Reinigung mit Chloroform noch nicht alle adsorptiv gebundenen Farbstoffmoleküle
entfernt wurden. Da eine Bewegung der Perylenfarbstoffmoleküle auf der Objektträger-
oberfläche eine präzise Messung der Radikale unmöglich macht, musste die Reinigung
der Objektträger optimiert werden. Dazu lässt sich der Effekt der gesteigerten Aggregat-
bildung durch Temperaturerhöhung ausnützen. Die Objektträger wurden bei dieser zwei-
ten Reinigungsmethode bei Temperaturen zwischen 100 – 150 °C mehrere Tage im Tro-
ckenschrank inkubiert und die gebildeten Aggregate täglich mit einem mit Chloroform ge-
tränkten Mikroskopietuch abgewischt. Abb. 30 zeigt die integrierten Fluoreszenzemis-
sionen von drei gleich behandelten Objektträgern mit zunehmender Heizdauer.

Es ist eine anfängliche Abnahme der Fluoreszenzemission mit zunehmender Reinigungs-
dauer erkennbar, die auf einen für alle drei Objektträger annähernd gleichen Endwert zu-
läuft. Dies zeigt zum einen, dass die Reinigung zu einer homogenen Belegung der Objekt-
träger führt. Weiterhin wird ersichtlich, dass eine Gleichbehandlung der Objektträger zu
reproduzierbaren Ergebnissen führt. Allerdings wird gerade bei dem mit Kreuzen markier-
ten Objektträger deutlich, dass die Fluoreszenzemissionen sehr um den Endwert schwan-
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ken. Diese Abweichungen liegen nicht innerhalb der Standardabweichung der einzelnen
Messwerte.
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Abb. 30: Integrierte Fluoreszenzemission (λem = 550 - 650 nm) des auf drei gleich behandelten Objekt-
trägern immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung mit Säurechlorid 4a (Tabelle 9);
cKopplung = 1,8 µmol/L in Toluol) in Abhängigkeit von der Heizdauer (Laser-Raman-Mikroskop;
λex = 514 nm; n = 49; 1s).

Bei weiteren Messungen wurde beobachtet, dass die Schwankungen besonders stark
waren, wenn zwischen zwei Messungen des gleichen Objektträgers ein Zeitraum von
mehreren Tagen lag. Da kein signifikanter Einfluss der Messbedingungen wie Temperatur
und Luftfeuchtigkeit festgestellt wurde (siehe Abb. 87 und Abb. 88 im Anhang), sind diese
Schwankungen auf Änderungen der Farbstoffaggregation zurückzuführen. Die Änderung
des Monomer/Dimer-Verhältnisses mit zunehmender Alterung der Oberfläche wurde be-
reits von Dutta (1996) beschrieben. Es kann gefolgert werden, dass sich trotz Erreichens
des Endwerts nach der Reinigung noch immer adsorptiv gebundene, also bewegliche
Perylenfarbstoffmoleküle auf der Objektträgeroberfläche befanden. Besonders die Stör-
stellen am Rand des Objektträgers stellen ein großes Reservoir von adsorptiv gebun-
denen Perylenfarbstoffmolekülen dar (vgl. Abb. 26). Diese wandern bei ausreichender La-
gerungszeit auf der Oberfläche. Dadurch stellt sich ein neues Gleichgewicht ein. Die An-
reicherung von Perylenfarbstoffmolekülen an Störstellen wurde genutzt, um die Reinigung
der Objektträger weiter zu optimieren (Methode 3). Dazu wurden gezielt Störstellen in
Form von ZnO-Partikeln auf dem Objektträger aufgebracht und diese bei 50 °C im
Trockenschrank inkubiert. Die Temperatur wurde niedriger als bei der reinen Wärmebe-
handlung gewählt, damit die ZnO-Partikel nicht einbrennen und anschließend ohne
mechanische Beanspruchung von der Objektträgeroberfläche entfernt werden können. In
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Abb. 31 ist der Monomeranteil der Fluoreszenzemission des immobilisierten Perylen-
farbstoffs mit zunehmender Reinigung dargestellt. Bei den Reinigungsschritten 1 – 3 (links
von der gestrichelten Linie) wurde der Objektträger nach dem bisher angewandten Ver-
fahren (2. Methode) bei Temperaturen von 100 – 150 °C gelagert. Bei den Reinigungs-
schritten 4 – 14 wurden zusätzlich ZnO-Partikel als künstliche Störstellen auf den Objekt-
träger aufgebracht (Reinigungsmethode 3).
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Abb. 31: Monomeranteil der Fluoreszenzemission des auf einen Objektträger immobilisierten Perylen-
farbstoffs (Kopplung mit Säurechlorid 4a (Tabelle 9); cKopplung = 1,8 µmol/L in Toluol) bei
zunehmender Reinigung (Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm; n = 49; 1s). Die Reinigungs-
methoden werden im Text erläutert.

Die Monomeranteile des immobilisierten Perylenfarbstoffs liegen bei Reinigung nach Me-
thode 2 bei ca. 30 %. Werden im nächsten Reinigungsschritt zusätzlich ZnO-Partikel ein-
gesetzt (Methode 3), steigt der Monomeranteil sprunghaft auf ca. 55 %. Durch weitere
Reinigungsschritte lässt sich der Monomeranteil allerdings nicht weiter erhöhen, sondern
schwankt stark im Bereich von 40 – 57 %. Dieser Monomeranteil wird auch durch die Rei-
nigung der Objektträger nach Methode 1 erreicht (Spülen mit Chloroform, siehe Abb. 27).
Daraus lässt sich schließen, dass die Anwendung von ZnO-Partikeln die Reinigung zwar
beschleunigt, aber nicht verbessert.

Durch die verschiedenen Methoden konnte in allen Fällen – nach unterschiedlicher Be-
handlungsdauer – ein Monomeranteil von ca. 53 – 57 % erhalten werden. Die Fluores-
zenzspektren des gebundenen Farbstoffs zeigten jedoch auch nach ausgiebigem Spülen
deutliche Aggregatbildung. Aus der Beweglichkeit der Perylenfarbstoffmoleküle auf der
Objektträgeroberfläche (vgl. Abb. 28) lässt sich folgern, dass die Dimerbildung nicht nur
auf die Aggregation benachbarter, kovalent gebundener Farbstoffmoleküle zurückzu-
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führen ist, sondern dass noch adsorptiv gebundene Farbstoffmoleküle vorliegen. Da sich
der Anteil adsorptiv gebundener Farbstoffmoleküle durch weitere Reinigung nicht mehr
verringern ließ, wurde untersucht, ob sich der Monomeranteil durch eine sterische
Hinderung der Aggregation kovalent gebundener Farbstoffmoleküle erhöhen lässt.

3.1.6 Sterische Hinderung der Aggregation kovalent gebundener Farb-
stoffmoleküle

Um die Aggregation benachbarter Farbstoffmoleküle sterisch zu hindern, wurden zwei
Ansätze verfolgt. Zum einen wurden bei der Amidkopplung (2. Teilreaktion in Abb. 25)
nicht fluoreszierende Konkurrenzreaktanden zugesetzt. Durch Kompetition der einge-
setzten Alkylsäurechloride mit dem Perylensäurechlorid um die freien Aminogruppen auf
der Objektträgeroberfläche sollte die Aggregation der Perylenfarbstoffe sterisch gehindert
werden (Säurekompetition, linkes Bild in Abb. 32). Alternativ dazu wurde bei der Ami-
nosilanisierung (1. Teilreaktion in Abb. 25) ein Konkurrenzreaktand ohne freie Amino-
gruppe zugesetzt (Silankompetition). Dadurch wird die Zahl der reaktiven Aminogruppen
auf der Objektträgeroberfläche reduziert. Dies bewirkt einen größeren Abstand zwischen
den an die Aminogruppen gebundenen Perylenfarbstoffen, wodurch die Aggregation er-
schwert werden sollte (rechtes Bild in Abb. 32).
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Abb. 32: Idealisierte Darstellung der sterischen Hinderung der Aggregation benachbarter Perylen-
farbstoffe durch Säurekompetition (links) und Silankompetition (rechts). Erläuterung siehe Text.

Beide Methoden führen zu vergleichbaren Ergebnissen. In Abb. 33 ist exemplarisch ein
Fluoreszenzspektrum eines mit Säurekompetition immobilisierten Perylenfarbstoffs dar-
gestellt.
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Abb. 33: Emissionsspektrum (Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm) des auf einen Objektträger immo-
bilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung mit 0,9 mmol/L Säurechlorid 4a (Tabelle 9) und
0,9 mmol/L Hexadekansäurechlorid in Toluol; 244 h Spülen mit Chloroform; 96 h Temperatur-
behandlung in Anwesenheit von ZnO).

Im Vergleich zu dem in Abb. 21 dargestellten Spektrum des adsorptiv immobilisierten
Farbstoffs beobachtet man eine deutliche Zunahme der Monomerfluoreszenz bei 530 nm.
Durch kovalente Kopplung des Perylenfarbstoffs an die Oberfläche, ausgiebige Reinigung
und Säure- bzw. Silankompetition konnte ein Monomeranteil von bis zu 66 % erreicht wer-
den. Obwohl davon auszugehen war, dass sich immer noch adsorptiv gebundene Farb-
stoffmoleküle auf der Oberfläche befanden, wurde nun die Eignung der farbstoffbeschich-
teten Objektträger zur Detektion photokatalytisch erzeugter Radikale überprüft.

3.1.7 Bestimmung von photokatalytisch erzeugten Radikalen

Die ersten Photokatalyseexperimente wurden mit Titandioxid (Degussa P25) und Zinkoxid
als Modellkatalysatoren durchgeführt. Es wurde eine Suspension der Metalloxide in
Reinstwasser auf den Objektträger pipettiert, im Exsikkator getrocknet und mit einem
XeCl-Excimerlaser (λex = 308 nm) gepulst bestrahlt. Anschließend wurden mit dem Laser-
Raman-Mikroskop verschiedene Stellen auf dem Objektträger abgescannt; ohne Be-
strahlung und mit Bestrahlung (sowohl ohne Partikel als auch mit Metalloxid-Partikeln).
Die aus jeweils 49 Messungen gemittelten Fluoreszenzintensitäten sind in Abb. 34 dar-
gestellt.
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Abb. 34: Gemittelte integrierte Fluoreszenzintensität (λem = 550 - 650 nm) an verschiedenen Stellen
eines perylenbeschichteten Objektträgers nach Bestrahlung mit dem Excimerlaser (Photo-
katalyse: λex = 308 nm; I = 0,24 W/cm2; Pulsfrquenz = 10 Hz; Pulsbreite = 4,5 ns; Detektion:
Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm; n = 49; 1s).

Die reine Bestrahlung führt zu einem Ausbleichen des Farbstoffs auf ca. 33 % der Inten-
sität der unbestrahlten Probe. Hier muss berücksichtigt werden, dass bei dieser Test-
messung eine sehr hohe Bestrahlungsdosis gewählt wurde, um den Effekt zu verdeut-
lichen. Trotz des Ausbleichens des Farbstoffs ist die Abnahme der Fluoreszenz an den
Stellen, an denen Metalloxide liegen, deutlich erkennbar. Da die Fluoreszenz wiederum
von unten durch den Objektträger gemessen wurde, konnte der Farbstoff nicht durch die
Partikel vom Anregungslicht abgeschirmt werden. Die Fluoreszenzabnahme durch Be-
strahlung der Metalloxide ist somit eindeutig auf photokatalytische Prozesse zurückzu-
führen.

Bei den Messungen mit Titandioxid schwanken die ermittelten Fluoreszenzintensitäten
stark. Titandioxid weist im gemessenen Wellenlängenbereich eine starke Ramanbande
bei 529,5 nm auf. Trifft der Laserspot vollständig auf TiO2-Partikel, führen die starken
Ramanemissionen zu Intensitäten ausserhalb des Messbereichs. Um dies zu verhindern,
wurde bei der Messung mit Titandioxid eine Stelle mit wenigen Partikeln gewählt. Die
großen Schwankungen können damit erklärt werden, dass der Laserspot auch partikel-
freie Stellen traf, an denen die Fluoreszenz nicht beeinträchtigt wurde. Zinkoxid zeigt kei-
ne starke Ramanbande im beobachteten Wellenlängenbereich. Deshalb wurde hier eine
Fläche mit höherer Partikeldichte abgescannt. Dadurch sind die Schwankungen sind nicht
so hoch.

Die gemittelten Intensitäten in Abb. 34 lassen demnach nur die Aussage zu, dass die
Fluoreszenzintensität durch die Bestrahlung von TiO2 und ZnO abgenommen hat. Bei der
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Quantifizierung dieser Abnahme muss jedoch berücksichtigt werden, wie hoch die Par-
tikeldichte ist, bzw. ob gerade an einer Stelle mit oder ohne Partikel gemessen wurde.

Hierbei kommt der Vorteil zum Tragen, dass bei der fluorimetrischen Messung durch den
Objektträger die Partikel nicht von der Oberfläche entfernt werden müssen. Folglich kann
die Abnahme der Fluoreszenz des Farbstoffs direkt mit der Präsenz bzw. den Eigen-
schaften der Partikel korreliert werden. Zur Auswertung bietet sich die schon erwähnte
TiO2-Ramanbande bei λ = 529,5 nm (≡ 645 cm-1) an. Diese Ramanbande ist literaturbe-
schrieben und kann der Anatasmodifikation zugesprochen werden [Lei et al. 2001; Wang
et al. 2001; Hirasawa et al. 2002; Yamaki et al. 2002; Arabatzis et al. 2002]. In Abb. 35 ist
die integrierte Fluoreszenzintensität der einzelnen Spektren gegen die TiO2-Ramaninten-
sität aufgetragen.
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Abb. 35: Integrierte Fluoreszenzintensiät (λem = 550 – 650 nm) als Funktion der TiO2-Ramanintensität
(Degussa P25) nach Bestrahlung mit dem Excimerlaser (Photokatalyse: λex = 308 nm; Bestrah-
lungsstärke I = 0,24 W/cm2; Pulsfrequenz = 10 Hz; Pulsbreite = 4,5 ns; Detektion: Laser-Ra-
man-Mikroskop; λex = 514 nm).

Die Fluoreszenzintensität des Perylenfarbstoffs nimmt mit zunehmender TiO2-Ramanin-
tensität exponentiell ab. Trifft der Laserspot auf eine Stelle, an der kein Titandioxidpartikel
liegt (niedrige Ramanintensität), entspricht die gemessene Fluoreszenzintensität dem
Hintergrundwert ohne Partikel (vgl. Abb. 34). Trifft der Laserspot allerdings genau auf ein
Titandioxidpartikel, sinkt die Fluoreszenzintensität des Perylenfarbstoffs auf Null ab.

Damit wurde die Eignung der entwickelten Methode zur ortsaufgelösten Bestimmung von
photokatalytisch gebildeten reaktiven Spezies demonstriert.
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Daraufhin wurde die photokatalytsiche Radikalbildung in Abhängigkeit der Bestrahlungs-
stärke des Excimerlasers bestimmt. In jedem Experiment konnte eine Verringerung der
Fluoreszenzintensität in der Umgebung von TiO2-Partikeln nachgewiesen werden. Aller-
dings korrelierte die Fluoreszenzabnahme nicht mit der Bestrahlungsstärke. Der Grund
liegt offenbar im Auftreten von nichtlinearen Effekten, die bei der Anwendung von ge-
pulsten Lichtquellen hoher Intensität zur Untersuchung von photokatalytischen Prozessen
beschrieben wurden [Gahr 1997]. Weiterhin führt die punktuelle Bestrahlung durch den
Excimerlaser zu einem starken Temperaturgradienten auf dem Objektträger, wodurch die
adsorptiv gebundenen Perylenfarbstoffe zu thermischer Mobilität angeregt werden. Damit
hängt die gemessene Fluoreszenzabnahme durch photokatalytisch gebildete Radikale
vom Reinigungsgrad des Objektträgers ab.

Deshalb sollten sich weiterführende Studien mit der Optimierung der Reinigung und dem
Einsatz kontinuierlicher, weniger intensiver Strahlungsquellen beschäftigen.

3.2 Abbau von Modellschadstoffen im Partikelverbund

In diesem Kapitel wird der photokatalytische Abbau von Phenol und vor allem von Atrazin
an Bodenproben, Aerosolpartikeln und modifizierten Zementproben mit dem an bekann-
ten Photokatalysatoren und synthetisch hergestellten Mineralen verglichen. Zuerst werden
die analytischen Verfahren vorgestellt, mit denen die Partikel charakterisiert und die
Substrate quantifiziert wurden. Es wurden sowohl chromatographische als auch spek-
troskopische und bioanalytische Methoden eingesetzt. Anschließend wird die Entwicklung
eines geeigneten Bestrahlungsaufbaus dargestellt. Daraufhin wird der photolytische und
photokatalytische Abbau von Atrazin und Phenol quantifiziert.

3.2.1 Analytische Methoden

3.2.1.1 Partikelcharakterisierung

Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten Partikel können in Modellminerale, Umwelt-
proben und modifizierte Zementproben gegliedert werden.

1) Als Modellminerale dienten einerseits bekannte Photokatalysatoren wie TiO2 (drei
Anatassysteme und Degussa P25), ZnO, Fe2O3 und ZnS. Andererseits wurden ge-
mischte Oxide (FeTiO3, SrTiO3) betrachtet, die natürlich vorkommende titan- oder
eisenhaltige Minerale repräsentieren.

2) Die untersuchten Umweltproben umfassen typische natürliche und anthropogene
Partikelsysteme (vgl. Kapitel 2.3). Es wurde die photokatalytische Aktivität von einer
Wüstensandprobe aus der Republik Niger, einer Rußprobe aus einer Abscheide-
anlage, zertifiziertem Straßenstaub, zwei Verbrennungsaschen (Flugasche aus einem
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Korundschmelzofen und Rauchgasrückstände einer kommunalen Müllverbrennungs-
anlage) und Vulkanasche (Bodenprobe vom Vesuv in Italien) gemessen.

3) Die modifizierten Zemente bestehen aus weißem Portlandzement, der mit drei Ti-
tandioxiden (Degussa P25, Hombikat UV 100 und grobem Anatas) unterschied-
licher Modifikation und Größe oder mit Zinkoxid versetzt worden war.

3.2.1.1.1 Elementzusammensetzung

In Kapitel 2.3.4.1 wurde bereits auf die Vor- und Nachteile der Elementanalytik mittels
AAS, TXRF und ICP-MS eingegangen und auf die hohe Nachweisstärke und Multiele-
mentfähigkeit hingewiesen. Die guten Erfahrungen am Institut mit der Partikelanalytik
durch TXRF [Theisen 1999a], sprachen für die Wahl von TXRF als Analysemethode. Mit
diesem Verfahren wurde die Elementzusammensetzung der partikulären Umweltproben
nach Mikrowellenaufschluss bestimmt.

Gute Wiederfindungen lassen sich beim Aufschluss von atmosphärischen Aerosolproben
mit HNO3, H2O2, HF und H3BO3 erhalten [Swami et al. 2001]. Dagegen nutzten Bettinelli
et al. (2000) zum Aufschluss von Bodenproben und Sedimenten eine Mischung aus HF
und Königswasser. Die Eignung beider Verfahren wurde verglichen, indem die Wieder-
findung der relevanten Metalle Ti, Zn und Fe in zwei repräsentativen Standards bestimmt
wurden. Die verwendeten Standards (City Waste Incineration Ash und Urban Particulate
Matter) sind zertifizierte Aerosolproben und stellen damit geeignete Vergleichsproben für
die zu untersuchenden partikulären Umweltproben dar. In Tabelle 10 sind die bei ver-
schiedenen Aufschlüssen ermittelten Wiederfindungen aufgelistet.

Beim Aufschluss 1a, der analog zu Bettinelli et al. (2000) geführt wurde, konnte selbst
nach ausgedehnter Behandlung (vgl. Anhang, Tabelle 24) kein vollständiger Aufschluss
erzielt werden. Durch anschließende Zugabe von 2 mL Wasserstoffperoxid konnten die
Proben aufgeschlossen werden (Aufschluss 1b). Allerdings lagen die Wiederfindungen
viel zu hoch. Dies könnte auf eine Kontamination der Probe während der langwierigen
Prozedur zurückgeführt werden. Wegen des schlechten Aufschlussvermögens und der
hohen Wiederfindung wurde von Königswasser als Aufschlussmittel abgesehen.

Bei den Aufschlüssen 2 und 3, die analog zu Swami et al. (2001) mit Salpetersäure und
Wasserstoffperoxid behandelt wurden, zerriss bei manchen Proben die Berstscheibe, so
dass nur bei wenigen Aufschlüssen die Wiederfindung bestimmt werden konnte. Da-
raufhin wurde das Mikrowellenprogramm modifiziert. Durch ein sanfteres Temperaturpro-
gramm und die Zugabe von Wasserstoffperoxid in zwei Schritten konnte die Explosivität
bei der Probenbehandlung minimiert werden (Aufschluss 4). Die mit diesem Aufschluss
ermittelten Wiederfindungen liegen zwischen 94 und 123 %. Damit ist diese Methode für
die Bestimmung der Elementzusammensetzung von Realproben geeignet.
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Tabelle 10: Wiederfindungsraten (Mittelwerte der angegebenen Anzahl an Messungen nach Abzug der
Blindwerte) von Titan, Eisen und Zink beim Aufschluss von City Waste Incineration Ash (CWIA;
BCR Certified Reference Material 354) und Urban Particulate Matter (UPM, NIST Standard
Reference Material 1648). Die zugehörigen Mikrowellenprogramme befinden sich in Tabelle 24
im Anhang.

Nummer Anzahl der
Messungen
CWIA       UPM

Reagenzien Wiederfindung
CWIA [%]

Wiederfindung
UPM [%]

1a 3 2 HCl (3 mL); HNO3 (1 mL);
HF (1 mL); H3BO3 (1 mL)

nicht aufge-
schlossen

nicht aufge-
schlossen

1b 3 2 1a plus H2O2 (2 mL) Ti:  550 %
Fe: 611 %
Zn: 104 %

Ti: 1046 %
Fe:  381 %
Zn:  396 %

2 1 0 HNO3 (2 mL); H2O2 (4 mL);
HF (0,3 mL); H3BO3 (3 mL);
5 mg Standard

Ti:  111 %
Fe:   87 %
Zn:   99 %

3 2 0 HNO3 (2 mL); H2O2 (4 mL);
HF (0,3 mL); H3BO3 (3 mL);
5 mg Standard

Ti:  130 %
Fe: 110 %
Zn: 103 %

4 7 7 HNO3 (4 mL); H2O2 (6 mL);
HF (0,3 mL); H3BO3 (3 mL);
5 mg Standard

Ti:  123 %
Fe: 105 %
Zn:   95 %

Ti:  100 %
Fe:   96 %
Zn:   94 %

3.2.1.1.2 Größenbestimmung

Da die Partikelgröße einen wesentlichen Einfluss auf die photokatalytische Aktivität der
Proben ausüben kann, ist die Charakterisierung der verwendeten Partikelsysteme hin-
sichtlich ihrer Größe für den Vergleich der photokatalytischen Aktivität grundlegend. Des-
halb wurden die Partikelgrößen mit Hilfe von mikroskopischen Verfahren (Licht- und Ras-
terelektronenmikroskopie) abgeschätzt. Zusätzlich wurde die asymmetrische Fluss-Feld-
flussfraktionierung zur Bestimmung der Partikelgröße in Suspension eingesetzt.

Die photokatalytische Aktivität reiner Halbleiter hängt sowohl von der Primär- als auch von
der Sekundärteilchengröße ab (siehe Kapitel 2.5). Deshalb erschien es sinnvoll, bei der
Größenbestimmung nicht nur die Aggregate, sondern auch die Primärteilchen zu be-
trachten. Mit Hilfe der Lichtmikroskopie ist dies infolge der geringeren Vergrößerung nicht
möglich, so dass zur Untersuchung der Partikelgröße reiner Halbleiter die Rasterelek-
tronenmikroskopie angewandt wurde.

Die Primärteilchengröße der reinen Halbleiter ist besonders beim Vergleich der photokata-
lytischen Aktivität von verschiedenen TiO2-Partikeln ein wesentlicher Parameter. Aus
diesem Grund wurde die Primärteilchengröße von grobem Anatas untersucht. Ein Über-
sichtsbild ist in Abb. 36 dargestellt. Die Primärteilchengröße der anderen Titandioxide
(Degussa P25 und Hombikat UV 100) ist bereits bekannt. Diese Partikel wurden deshalb
nicht in die Messung einbezogen.
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Abb. 36: REM- Aufnahme von grobem Anatas.

Die Aufnahme zeigt Agglomerate kleiner, kugelförmiger Partikel, die eine Größe von
200 - 700 nm aufweisen. Die mittlere Primärteilchengröße beträgt ungefähr 500 nm. Es
wird sichtbar, dass die Primärteilchen zu verzweigten oder geradlinigen Ketten sowie
Knäueln agglomerieren, deren Größe mehrere µm betragen kann. Im Vergleich mit den
anderen verwendeten Titandioxiden (Degussa P25 und Hombikat UV 100) ist die Pri-
märteilchengröße von grobem Anatas um den Faktor 25 bzw. 50 größer (vgl. Tabelle 21,
Seite 138). Der Einfluss der Partikelgröße auf die photokatalytische Aktivität der Titan-
dioxide wird in Abschnitt 3.2.4.3.2 diskutiert.

Die in dieser Arbeit untersuchten partikulären Umweltproben variieren stark in Beschaf-
fenheit und Zusammensetzung. Dabei hat die chemische Zusammensetzung der Partikel
einen weitaus größeren Einfluss auf deren photokatalytische Aktivität als die Partikel-
größe. So variiert z.B. die Effizienz verschiedener Halbleiter um mehrere Größenordnun-
gen, während die Partikelgröße eine Änderung der photokatalytischen Aktivität um einen
Faktor von maximal fünf bewirkt [Maira et al. 2000]. Aus diesem Grund erschien es nicht
sinnvoll, die ermittelten Aktivitäten von partikulären Umweltproben hinsichtlich der Par-
tikelgröße zu diskutieren. Zur Charakterisierung der Partikel wurden die Größen trotzdem
abgeschätzt. Da die untersuchten Umweltproben in der Regel aus größeren, teilweise
chemisch und physikalisch gealterten Aggregaten bestehen, wurden die Messungen über-
wiegend mit dem Lichtmikroskop durchgeführt. Zum Vergleich der beiden Messmethoden
wurde bei Vulkanasche auch beispielhaft die aufwendigere Rasterelektronenmikroskopie
angewandt. Die abgeschätzten Partikelgrößen sind in Tabelle 11 aufgeführt.
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Tabelle 11: Abschätzung der Partikelgrößen von Realproben mit der angegebenen mikroskopischen Mess-
methode.

Partikelgruppe Größenverteilung [µm] mittlere Partikelgröße [µm] Messmethode

Sand 2 – 1000 100 Lichtmikroskop

Ruß 0,5 – 200 10 Lichtmikroskop

Vulkanasche 0,8 - 200 10 REM

Vulkanasche 1 – 200 4 - 15 Lichtmikroskop

Flugasche 0,1 – 0,4 0,3 REM

Straßenstaub 0,6 –21 1,9 Literaturangaben(1)

(1) Powder Technology 1999

Der Größenbereich von partikulären Umweltproben umfasst mehrere Zehnerpotenzen
(0,1 bis 1000 µm). Reine Bodenproben (wie die Sandprobe mit einer mittleren Partikel-
größe von 100 µm) enthalten die größten Partikel. Die mittlere Teilchengröße von atmo-
sphärischen Proben (wie Flugasche und Straßenstaub) ist mit 0,3 µm bzw. 1,9 µm deut-
lich geringer. Der verwendete Ruß wurde direkt einer Abscheideanlage entnommen und
beschreibt damit die Gesamtheit des emittierten Rußes, nicht nur den als Aerosol vorlie-
genden Teil. Dementsprechend zeigt die Rußprobe auch eine breite Größenverteilung mit
einer mittleren Partikelgröße von 10 µm. Ruß besteht in der Regel aus Agglomeraten
kleiner, nahezu kugelförmiger „black carbon“-Partikel mit einer Primärteilchengröße von
20 – 30 nm [Seinfeld und Pandis 1998]. Gerade bei diesen kleinen Partikeln ist es mög-
lich, dass mit der eingeschränkten Vergrößerung des Lichtmikroskops nicht alle Partikel
erfasst wurden. Damit ist die untere Grenze von 0,5 µm mit Vorsicht zu betrachten. Der
Vergleich von Rasterelektronenmikroskopie und Lichtmikroskopie am Beispiel von Vul-
kanasche (siehe Abb. 37) zeigt jedoch, dass beide Methoden bei Partikelgrößen über
0,5 µm vergleichbare Ergebnisse liefern.

Es lässt sich folgern, dass gerade bei Proben im Mikrometerbereich die Lichtmikroskopie
für die Abschätzung der Partikelgröße ausreicht. Da diese Methode mit wesentlich weni-
ger Aufwand verbunden ist, wurden die folgenden Proben mit dem Lichtmikroskop be-
trachtet.
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Abb. 37: Lichtmikroskopische (oben) und rasterelektronenmikroskopische (unten) Aufnahmen von Vul-
kanasche.

Die photokatalytische Aktivität von modifizierten Zementproben sollte hinsichtlich des ver-
wendeten Metalloxides verglichen und analysiert werden. Es war somit grundlegend, dass
die Proben gleich behandelt und weitere Einflussfaktoren (z.B. unterschiedliche Größen-
verteilung) ausgeschlossen wurden. Da aber die modifizierten Zementproben vor den Be-
strahlungsexperimenten gemörsert wurden, konnte keine übereinstimmende Größenver-
teilung vorausgesetzt werden. Deshalb wurden die Partikelgrößen dieser Proben mit dem
Lichtmikroskop abgeschätzt (Abb. 38).

Die Polydispersität der Proben ist deutlich zu erkennen. Der Größenbereich der ge-
mörserten Partikel umfasst ca. 1 – 400 µm, wobei Partikel mit 4 – 8 µm gehäuft auftreten.
Die verschiedenen Zemente zeigen wie gewünscht eine sehr ähnliche Größenverteilung.
Damit kann die photokatalytische Aktivität der modifizierten Zementproben ohne Berück-
sichtigung des Einflusses unterschiedlicher Größenverteilung direkt miteinander ver-
glichen werden.
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Abb. 38: Lichtmikroskopische Aufnahmen von frisch gemörserten Zementproben (Vergrößerung: 50 x,
modifiziert mit jeweils 10 wt % Degussa P25 (oben links), Hombikat UV 100 (oben rechts) und
grobem Anatas (unten links) sowie unmodifiziert (unten rechts)).

Die in den folgenden Abschnitten beschriebenen Messungen der photokatalytischen Akti-
vität wurden in der Regel in Partikelsuspension durchgeführt. In Suspension kann die
Partikelgröße durch Agglomeration deutlich zunehmen. Beispielsweise besitzt Degussa
P25 eine Primärteilchengröße von 21 nm, während in Suspension eine Sekundärteil-
chengröße von 2,6 µm bestimmt wurde [Ku et al. 2001]. Es erschien somit sinnvoll, die
Partikelgröße in Suspension zu ermitteln. Eine Möglichkeit hierzu bietet die asymmetri-
sche Fluss-Feldflussfraktionierung. Leider stellte sich bei der Messung von Eisenoxid-
partikeln heraus, dass die Partikel zu stark an der Membran sorbiert wurden und somit
keine Trennung möglich war. Auch bei der Untersuchung von Straßenstaub konnten die
Partikelgrößen ohne aufwendige Optimierung des Messsystems nicht eindeutig bestimmt
werden.

Eine Beeinflussung der photokatalytischen Aktivität durch die Sekundärteilchengröße
wurde nur bei Partikeln kleiner als 1 µm beobachtet (vgl. Kapitel 2.5). Da die meisten
untersuchten Partikel größer waren (vgl. Tabelle 11 und Abb. 38) wurde auf eine lang-
wierige Optimierung der asymmetrischen Fluss-Feldflussfraktionierung verzichtet.
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3.2.1.2 Substratanalytik

3.2.1.2.1 Chromatographische Methoden

Da die Analyse von phenolischen Komponenten mit HPLC und UV-Detektion in der Litera-
tur als geeignete Methode beschrieben wird (siehe Kapitel 2.4.3), wurde dieses Verfahren
auch in dieser Arbeit eingesetzt. Zuerst musste aber eine Methode entwickelt werden, um
Phenol und dessen Abbauprodukte (in erster Linie Hydrochinon, Resorcin und Brenz-
katechin) chromatographisch zu trennen. Die Methodenentwicklung wurde in Anlehnung
an Wissiack et al. (2000 und 2002) durchgeführt. In Tabelle 12 sind die einzelnen Opti-
mierungsschritte aufgelistet.

Tabelle 12: Optimierungsschritte zu Nachweis und Trennung von Phenol, Hydrochinon, Brenzkatechin und
Resorcin mittels HPLC/UV (c = 0,1 mmol/L; LiChrospher® 100 RP-18; 5 µm; 250 × 4 mm;
mobile Phase: Methanol/Wasser).

Mobile Phase Detektions-
wellenlänge

Bemerkungen

50 % MeOH isokratisch, Fluss: 1 mL/min 270 nm geringe Intensität

50 % MeOH isokratisch, Fluss: 1 mL/min 214 nm auswertbare Intensität, Hydrochinon in Flanke
des Einspritzpeaks

8 min 15 % MeOH, auf 100 % MeOH inner-
halb 12 min, Fluss: 0,8 mL/min

214 nm Phenolpeak in Flanke des Gradientenanstiegs,
schwer zu integrieren

8 min 30 % MeOH, auf 100 % MeOH inner-
halb 12 min, Fluss: 0,8 mL/min

214 nm Phenolpeak in Flanke des Gradientenanstiegs,
schwer zu integrieren

8 min 30 % MeOH, auf 60 % MeOH inner-
halb 12 min, Fluss: 1 mL/min

214 nm gute Trennung

Bei Anwendung der optimierten Methode lassen sich, wie in Abb. 39 dargestellt, Phenol,
Hydrochinon, Resorcin und Brenzkatechin gut trennen.

Das Chromatogramm zeigt vier basisliniengetrennte Peaks. Wie für eine Umkehrphase zu
erwarten, wird Phenol mit nur einer OH-Gruppe stärker retardiert als die Dihydroxyderi-
vate und wird nach 11,42 min eluiert. Die langsamere Elution von Brenzkatechin im
Vergleich zu den Isomeren Hydrochinon und Resorcin kann auf intramolekulare
Wasserstoffbrücken zwischen den ortho-ständigen Hydroxylgruppen zurückgeführt
werden [Letzel et al. 2001]. Hierdurch wird die Polarität der Substanz gemindert und die
Wechselwirkung mit den unpolaren Gruppen der Säule erhöht.
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Abb. 39: UV-Chromatogramm (λ = 214 nm) von Hydrochinon (Rf = 3,28 min), Resorcin (Rf = 4,50 min),
Brenzkatechin (Rf = 6,18 min) und Phenol (Rf = 11,42 min) unter den in Tabelle 12 in der letzten
Zeile angegebenen Bedingungen (c = 25 µmol/L).

Nach erfolgreicher Trennung wurde zur Quantifizierung des Phenolabbaus eine Kalibrie-
rung im Konzentrationsbereich von 5 bis 100 µmol/L durchgeführt (Abb. 40).
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Abb. 40: HPLC-Kalibriergerade von Phenol mit den in Tabelle 12 dargestellten Bedingungen.
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Die Kalibriergerade zeigt im gemessenen Konzentrationsbereich eine lineare Abhängig-
keit mit sehr guter Korrelation. Der in dieser Arbeit ermittelte photokatalytische Abbau von
Phenol an Eisenoxid sollte im Wesentlichen mit vorhandenen Literaturdaten verglichen
werden. Da hierfür (in Anlehnung an bisher veröffentlichte Untersuchungen) eine Aus-
gangskonzentration von 100 µmol/L eingesetzt wurde, ist die durch HPLC/UV erreichbare
Nachweisgrenze im unteren µmol/L-Bereich ausreichend. Es kann gefolgert werden, dass
sich die Messmethode für die Bestimmung des photokatalytischen Abbaus von Phenol
eignet.

Neben Phenol wurde auch Atrazin über HPLC/UV in Anlehnung an Pelizzetti et al.
(1990b) bestimmt. Die Kalibriergerade im Konzentrationsbereich von 10 – 7500 µg/L ist in
Abb. 41 dargestellt.
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Abb. 41: HPLC-Kalibriergerade von Atrazin (Rf: 4,8 min; Nucleosil® 100 RP-18; 3 µm; 125 × 4 mm; mobi-
le Phase: Acetonitril/Wasser (55:45 v/v; isokratisch); Fluss: 1mL/min; Detektion bei 214 nm).

Auch die Kalibrierung von Atrazin zeigt über den gesamten Messbereich eine lineare Ab-
hängigkeit der Konzentration von der Peakfläche. Die Nachweisgrenze wurde abge-
schätzt und liegt im unteren µg/L-Bereich. Die Sensitivität der Methode ist demnach gut
mit bisherigen Arbeiten vergleichbar (siehe Kapitel 2.4.2.4). Ziel der Abbauversuche mit
Atrazin war es, den Einfluss der Photokatalyse an verschiedenen Partikeln auf den abio-
tischen Abbau von Atrazin in der Umwelt einzuschätzen. Deshalb sollte der Atrazinabbau
unter umweltrelevanten Bedingungen untersucht werden, d.h. die eingesetzten Atrazin-
konzentrationen sollten im ng/L-Bereich liegen (siehe Kapitel 2.4.2.2). Da eine Atrazin-
bestimmung mit HPLC/UV ohne vorherige Anreicherung in diesem Konzentrationsbereich
nicht möglich ist, wurden zum Nachweis von Atrazin bioanalytische Verfahren eingesetzt.
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3.2.1.2.2 Bioanalytische Verfahren

In der Einleitung wurde bereits die Eignung von Immunoassays zum spurenanalytischen
Nachweis von Atrazin beschrieben und das Prinzip des direkten, kompetitven ELISAs dar-
gestellt (Abb. 11). Am Institut entwickelte Immunoassays für Atrazin erlauben die mikro-
analytische Stoffbilanzierung im umweltrelevanten ng/L-Bereich. Deshalb wurde die An-
wendbarkeit des Immunoassays zur Bilanzierung des photokatalytischen Abbaus von
Atrazin untersucht. Um die Nachweisstärke zu überprüfen und zu steigern, wurde vor den
eigentlichen Photokatalyseexperimenten das Messverfahren optimiert. Weiterhin wurden
die Kreuzreaktivitäten der beim photokatalytischen Abbau von Atrazin an bestrahltem TiO2

nachgewiesenen Metaboliten bestimmt. Damit konnten Überlagerungen des Atrazin-
signals durch dessen Abbauprodukte eingeschätzt werden.

Optimierung und Charakterisierung des ELISA´s

Die Immunoassays wurden mit dem bereits charakterisierten Triazinantikörper 4A54
durchgeführt [Winklmair et al. 1997]. Zur Optimierung wurden verschiedene Antikörper-
verdünnungen und verschiedene Tracer bzw. Tracerverdünnungen getestet. Dabei war es
das Ziel, die Messbedingungen so einzustellen, dass sich die Kalibrierkurven durch nied-
rige Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen, aber noch gut auswertbare Absorptionen
auszeichnen. In früheren Arbeiten wurde festgestellt, dass sich der Tracer 2-Chloramino-
4-(isopropylamino)-6-[5-aza-2,8,11-trioxa-4-oxo-1-carboxytridec-13-yl)amino]-s-triazin für
die Spurenanalytik von Atrazin gut eignet [Weller 1992a]. Von diesem Tracer lagen drei
Fraktionen vor: Zwei Fraktionen stammten aus dem Jahr 1992 (THY0A und THY0B) und
eine wurde frisch synthetisiert (T010A). Abb. 42 zeigt die Kalibrierkurven, die beim Einsatz
der verschiedenen Tracerfraktionen erhalten wurden.

Die Kalibrierkurven zeigen den für einen kompetitiven ELISA typischen sigmoidalen Ver-
lauf. Je weniger Atrazin in der Probe ist, desto mehr Tracer wird an die Antikörper gebun-
den, und desto höher ist die Absorption bis hin zu einem oberen Grenzwert. Hier ist nur
Tracer an den Antikörper gebunden. Mit zunehmender Atrazinkonzentration nimmt das
Absorptionssignal bis zu einem unteren Grenzwert ab, bei welchem nur Atrazin gebunden
ist. Der bei logarithmischer Darstellung lineare Bereich stellt den Messbereich des ELISAs
dar.
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Abb. 42: Atrazinkalibrierkurven mit drei Tracerfraktionen (Antikörperverdünnung: 1:10.000; Tracer:
Fraktionen von 2-Chloramino-4-(isopropylamino)-6-[5-aza-2,8,11-trioxa-4-oxo-1-carboxytridec-
13-yl)-amino]-s-triazin in den angegebenen Verdünnungen; λex = 450 nm; n = 4; 1s).

Zur Bestimmung der Atrazinkonzentration wurden die Mittelwerte der Atrazinstandards
(n=4) mit der folgenden empirischen Vier-Parametergleichung angepasst:
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mit c: Atrazinkonzentration [µg/L]

y: Absorption bei 450 nm

A: Maximale Absorption

D: Minimale Absorption

C: Testmittelpunkt (IC50 Wert) [µg/L]

B: Steigungsparameter

Die Sensitivität eines Tests beruht primär auf der Affinität des Antikörpers zum Analyten.
Aus diesem Grund wird zur Abschätzung der Sensitivität eines Assays oftmals der Test-
mittelpunkt herangezogen, welcher die Lage der sigmoidalen Kurve auf der Konzentra-
tionsachse beschreibt und mit der Affinität korreliert. Neben dem IC50-Wert dient auch die
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Nachweisgrenze zur Bewertung der Empfindlichkeit eines Assays. Die Nachweisgrenze
wurde mit Hilfe der 3sB-Methode kalkuliert [Niessner und Knopp 2001]. Für die in Abb. 42
dargestellten Kalibrierkurven mit unterschiedlichen Tracern wurden die in Tabelle 13 auf-
gelisteten Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen ermittelt.

Tabelle 13: Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen der Atrazinkalibrierung mit unterschiedlichen Tracern.

Tracer Verdünnung Testmittelpunkt [ng/L] LOD (3sB) [ng/L]

T010A 1:5.000 59 6,0

THY0B 1:50.000 72 2,0

THY0A 1:50.000 136 12,1

Alle drei in Abb. 42 dargestellten Tracer eignen sich für die Spurenanalytik von Atrazin.
Die Nachweisgrenzen liegen im niedrigen ng/L-Bereich. Da die Nachweisgrenzen stark
durch die Streuung der Einzelmessungen und damit z.B. durch Pipettierfehler beeinflusst
werden, wird der Testmittelpunkt als wesentlicheres Kriterium der Sensitivität angesehen.
Da der frisch synthetisierte Tracer T010A den niedrigsten Testmittelpunkt aufwies, wurde
dieser in den weiteren Experimenten verwendet.

Daraufhin wurde die optimale Tracerverdünnung getestet. In Abb. 43 sind die Kalibrier-
kurven der Atrazinbestimmung mit drei verschiedenen Verdünnungen des Tracers T010A
dargestellt.
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Abb. 43: Atrazinkalibrierkurven mit unterschiedlichen Tracerverdünnungen (Tracer: T010A; Antikörper-
verdünnung: 1:10.000; λex = 450 nm; n = 4; 1s).
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Mit zunehmender Tracerkonzentration wird zwar das Absorptionssignal höher, allerdings
verschiebt sich auch der Testmittelpunkt zu höheren Konzentrationen. Das Anpassen der
Werte ergab die in Tabelle 14 aufgeführten Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen.

Tabelle 14: Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen der Atrazinkalibrierung mit unterschiedlichen Tracer-
verdünnungen.

Verdünnung Testmittelpunkt [ng/L] LOD (3sB) [ng/L]

1:10.000 288 160

1:50.000 82 24

1:100.000 69 11

Im Vergleich zu den Werten in Tabelle 13 ist erkennbar, dass mit diesem Assay generell
schlechtere Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen erzielt wurden. Dies ist darauf zurück-
zuführen, dass der Antikörper verschmutzt war. Durch das Abfüllen einer neuen Charge
Antikörper konnte das Problem behoben werden. Trotzdem zeigen die Ergebnisse, dass
die Tracerverdünnung 1:50.000 der beste Kompromiss zwischen ausreichender Absorp-
tion und niedrigem Testmittelpunkt darstellt. Folglich wurden alle nachfolgenden Mes-
sungen mit dem Tracer T010A in der Verdünnung 1:50.000 durchgeführt.

Neben der Tracerwahl und –verdünnung wurde auch die Antikörperverdünnung optimiert.
Abb. 44 zeigt die Atrazinstandardkurven bei vier verschiedenen Antikörperverdünnungen.
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Abb. 44: Atrazinkalibrierkurven bei unterschiedlichen Antikörperverdünnungen (Tracer: T010A; Tracer-
verdünnung: 1:50.000;  λex = 450 nm; n = 3; 1s).
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Die Atrazinkalibrierung mit der höchsten Antikörperkonzentration (1:1.000) zeigt zwar die
höchsten Absorptionssignale, allerdings ist der Testmittelpunkt auch am höchsten. Mit zu-
nehmender Antikörperverdünnung nimmt die Absorption ab und der Testmittelpunkt ver-
schiebt sich zu kleineren Konzentrationen. Es wurden die in Tabelle 15 aufgelisteten Test-
mittelpunkte bzw. Nachweisgrenzen erhalten.

Tabelle 15: Testmittelpunkte und Nachweisgrenzen der Atrazinkalibrierung mit unterschiedlichen Anti-
körperverdünnungen.

Verdünnung Testmittelpunkt [ng/L] LOD (3sB) [ng/L]

1:1.000 219 n.e.

1:5.000 149 7

1:10.000 129 5

1:50.000 126 39

n.e. nicht ermittelbar

Bei den nachfolgenden Experimenten wurde der Antikörper in der Verdünnung 1:10.000
eingesetzt, da mit dieser Verdünnung sowohl eine niedrige Nachweisgrenze als auch ein
niedriger Testmittelpunkt erhalten wird. Bei der Antikörperverdünnung 1:50.000 ist zwar
der Testmittelpunkt geringfügig kleiner, allerdings ist die Nachweisgrenze durch die nied-
rige Absorption deutlich höher.

Als Ergebnis kann festgehalten werden, dass sich das optimierte ELISA-Messverfahren
mit Nachweisgrenzen im unteren ng/L-Bereich als sehr empfindliche Methode auszeich-
net. Abb. 45 zeigt eine typische mit den optimierten Bedingungen ermittelte Kalibrierkurve.
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Abb. 45: Typische Kalibrierkurve mit den optimierten ELISA-Bedingungen (Tracer: T010A; Tracer-
verdünnung: 1:50.000; Antikörperverdünnung: 1:10.000; λex = 450 nm; n = 4; 1s).
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Die Nachweisgrenze liegt bei dieser Messung bei 0,4 ng/L, der Testmittelpunkt bei
63 ng/L. Der Messbereich umfasst nahezu drei Größenordnungen, womit sich das ELISA-
Verfahren besonders gut zur Bestimmung des Abbaus von Atrazin eignet. Wegen der be-
schriebenen Vorteile wurde das ELISA-Messverfahren in dieser Arbeit zur Bestimmung
des photokatalytischen Abbaus von Atrazin eingesetzt.

Die in Kapitel 3.2.4 beschriebenen Experimente zum photokatalytischen Abbau von Atra-
zin an verschiedenen Partikeln wurden sowohl in rein wässriger als auch in gepufferter
Suspension durchgeführt. Deshalb wurde der Einfluss der Salzkonzentration der Probe
auf die ELISA-Bestimmung untersucht. Dazu wurden Atrazinkalibrierungen in destilliertem
Wasser, in PBS (Phosphat-Kochsalz-Puffer)/Wassergemisch (50:50 v/v) und in reinem
PBS verglichen. Der Übersichtlichkeit halber ist in Abb. 46 nur der Vergleich der Kalibrier-
kurven in Wasser und in PBS dargestellt.

0 0,001 0,01 0,1 1 10
0,0

0,5

1,0

1,5

2,0  in H2O
 in PBS

A
bs

or
pt

io
n

Atrazinkonzentration [µg/L]

Abb. 46: Kalibrierkurven von Atrazin in reinem Wasser und in PBS (Tracer: T010A; Tracerverdünnung:
1:50.000; Antikörperverdünnung: 1:10.000; λex = 450 nm; n = 4; 1s).

Man erkennt deutlich eine Verschiebung der Kalibrierkurven bei verschiedenen Salz-
konzentrationen. Ein Einfluss des pH-Werts kann bei diesen Messungen ausgeschlossen
werden, da zu den Kalibrierlösungen in die Kavitäten der Mikrotiterplatte jeweils noch
100 µL PBS zugegeben wurden und damit der pH-Wert bei allen Kalibrierreihen konstant
war. Daraus lässt sich folgern, dass es sich bei der beobachteten Verschiebung der Ka-
librierkurven um einen Salzeffekt handelt. Bezogen auf den Testmittelpunkt der Kali-
brierung in PBS liegen die Testmittelpunkte der Kalibrierungen im PBS/Wassergemisch
(50:50 v/v) um 8,4 % und im reinen Wasser um 23,3% höher. Durch den sigmoidalen Kur-
venverlauf ist damit gerade im niedrigen Konzentrationsbereich eine Überbestimmung von
bis zu 230 % möglich, wenn eine wässrige Probe mit PBS-gepufferten Standards ver-
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glichen wird. Damit wird die Notwendigkeit demonstriert, die jeweiligen Proben immer
gegen die entsprechenden Standards zu vermessen. Da der Salzgehalt der einzelnen
Pufferchargen auch leicht schwanken kann, wurden Proben und Standards immer mit der
gleichen Puffercharge angesetzt.

Bestimmung der Kreuzreaktivitäten

Bei der Bilanzierung des photokatalytischen Abbaus von Atrazin mittels ELISA muss si-
chergestellt werden, dass die Abbauprodukte das Messsignal nicht signifikant beeinflus-
sen. Der Mechanismus des Abbaus von Atrazin an belichtetem TiO2 wurde bereits in Ka-
pitel 2.4.2.3 besprochen und ist in Abb. 10 dargestellt. Die Kreuzreaktivitäten der mit
Zahlen gekennzeichneten Metaboliten wurden bestimmt, indem der Testmittelpunkt der
Atrazinstandardkurve zum Testmittelpunkt der Standardkurve des Metaboliten in Relation
gesetzt wurde:

% 100  
)(Metabolit C

(Atrazin) C   KR ×= Gleichung 5

KR: Kreuzreaktivität des Metaboliten [%],

C(Atrazin): Testmittelpunkt der Atrazinstandardkurve [µg/L],

C(Metabolit): Testmittelpunkt der Standardkurve des Metaboliten [µg/L], der auf der glei-
chen Mikrotiterplatte gemessen wurde wie die Atrazinstandardkurve.

Die ermittelten Kreuzreaktivitäten sind in Tabelle 16 aufgeführt. Es ist deutlich zu er-
kennen, dass die Kreuzreaktivitäten der Atrazinmetabolite gering sind. Die höchste Kreuz-
reaktivität besitzt Desethylatrazin (3) mit 3,0 %. Die anderen Werte liegen teilweise weit
unter 1 %. Besonders die desalkylierten Metabolite zeigen sehr geringe Kreuzreaktivitä-
ten. Es kann gefolgert werden, dass die Atrazinmessung nicht wesentlich durch die Ab-
bauprodukte beeinflusst wird. Weiter ist eine sehr gute Übereinstimmung der Messdaten
mit den Literaturdaten festzustellen. Die Kreuzreaktivität von zwei Metaboliten (2-Amino-
4-chlor-6-hydroxy-1,3,5-triazin und 2-Chlor-4,6-dihydroxy-1,3,5-triazin) wurde nicht be-
stimmt, weil diese kommerziell nicht erhältlich sind. Da die Kreuzreaktivität des nächst
höheren Abbauprodukts Desalkylatrazin nur 0,02 % beträgt, ist nicht von einer Beein-
flussung der Atrazinmessung auszugehen.
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Tabelle 16: Kreuzreaktivitäten der Atrazin-Abbauprodukte im Vergleich zu Literaturdaten. Die Zahlen
entsprechen den Bezeichnungen in Abb. 10. Bei den Metaboliten (3), (4) und (6) gibt s die
einfache Standardabweichung von 3 Messungen mit jeweils 96 Messpunkten wieder. Bei den
Metaboliten (5), (7) und (8) wurde der Fehler abgeschätzt.

Analyt Kreuzreaktivität ± s [%] Literatur(1) [%]

Atrazin (1) 100 100

Desethylatrazin (3) 3,0 ± 0,5 3,4

Desisopropylatrazin (4) 0,73 ± 0,02 0,74

Desalkylatrazin (6) 0,019 ± 0,001 0,014

Ammelid (7) 0,0012 ± 0,0003

Ammelin (5) 0,00012 ± 0,00005

Cyanursäure (8) 0,00012 ± 0,00005

Hydroxyatrazin (2) 0,000025(2)

(1) Winklmair et al. 1997
(2) Infolge Löslichkeitsproblemen extrapoliert

Zusammenfassend lässt sich sagen, dass sich Immunoassays infolge der hohen Empfind-
lichkeit, des großen Messbereichs und der niedrigen Kreuzreaktivitäten als gut geeignete
Methode zur Bilanzierung des photokatalysierten Atrazinabbaus herausgestellt haben.

3.2.2 Entwicklung eines geeigneten Bestrahlungsaufbaus

Die photokatalytische Aktivität von natürlichen Partikeln und modifizierten Zementproben
wird der Erwartung nach deutlich geringer als die von bekannten Photokatalysatoren sein.
Daher mussten zu ihrer Untersuchung die Versuchsbedingungen so eingestellt werden,
dass selbst geringe photokatalytische Aktivitäten noch empfindlich nachgewiesen werden
können. Aus diesem Grund wurde neben der in Kapitel 3.2.1 beschriebenen Verbes-
serung der Nachweisgrenzen von Atrazin der Bestrahlungsaufbau optimiert.

3.2.2.1 Charakterisierung der Strahlungsquelle

Photokatalytisch aktive Halbleiter absorbieren meist im UV-Bereich des Sonnenspek-
trums, allerdings haben einige auch Absorptionsmaxima im sichtbaren Bereich (vgl.
Tabelle 1). Folglich werden photokatalytische Prozesse meist mit UV-Strahlern oder Son-
nensimulatoren untersucht. Dabei haben UV-Strahler gerade bei der Untersuchung der
gängigsten Photokatalysatoren wie TiO2 oder ZnO den Vorteil, diese effektiv anzuregen
und schnell photokatalytische Prozesse in Gang zu setzen. Des weiteren besteht die
Möglichkeit, mit UV-Strahlung nicht nur den photokatalytischen, sondern auch den
photolytischen Abbau zu fokussieren, was zu einem verbesserten Schadstoffabbau führt.
Allerdings soll in dieser Studie nicht der Abbau fokussiert werden, sondern der natürliche
photokatalytische Abbau von Schadstoffen untersucht werden. Daher sollte die Strah-
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lungsquelle so gestaltet sein, dass natürliche Bedingungen simuliert werden können. Ein
Sonnensimulator ist daher als Strahlungsquelle am besten geeignet. Die emittierte Strah-
lung umfasst das gesamte Absorptionsspektrum der verschiedenen Photokatalysatoren,
die in der Natur ihre Wirkung entfalten können. Weiterhin wird der photolytische Abbau
nicht durch verstärkte UV-Strahlung künstlich beschleunigt.

Trotzdem wurden vor der Anschaffung eines Sonnensimulators Untersuchungen mit
einem Quecksilbermitteldruckstrahler durchgeführt. Als Folge der ausgeprägten Atrazin-
photolyse (mit einer Halbwertszeit von 7,8 min) und der nicht deutlich messbaren Verän-
derung des Atrazinabbaus durch Zugabe von TiO2 wurden diese Experimente jedoch ab-
gebrochen und ein Sonnensimulator zur Bestrahlung eingesetzt.

Zuerst wurde das vom Sonnensimulator emittierte Spektrum mit dem natürlichen Sonnen-
spektrum verglichen. Dazu wurde die spektrale Bestrahlungsstärke der emittierten Strah-
lung mit einem Spektralradiometer von Kooperationspartnern des GSF-Forschungszen-
trums für Umwelt und Gesundheit bestimmt. Die Messung erfolgte im Abstand von 26 cm
unterhalb der Filterscheibe des Sonnensimulators. Die Eingangsoptik des Spektralradio-
meters (Diffusor) wurde mit einem Objektträger abgedeckt, um die Situation bei der Pro-
benexposition zu simulieren (vgl. Aufbau Bestrahlungskammer, Kapitel 3.2.2.2). Das
Spektralradiometer wurde vorher mit einer 100 W Kalibrierlampe kalibriert. Das mit diesen
Bedingungen gemessene simulierte Sonnenspektrum wird in Abb. 47 mit dem natürlichen
Sonnenspektrum, aufgenommen an einem unbewölkten Apriltag in Neuherberg, ver-
glichen.
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Abb. 47: Vergleich des vom Sonnensimulator emittierten Spektrums (x = 26 cm; Abdeckung mit Ob-
jektträger) mit dem Sonnenspektrum (sonnig; 17.4.96; mittags bei 52 Grad Sonnenhöhe; Ozon
ca. 320 Dobson-Einheiten; Neuherberg; Deutschland).
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Mit Ausnahme schmalbandiger Emissionsspitzen (z.B. bei ca. 540 nm), die durch Emis-
sionen von Iodiden der Seltenen Erden der Metallhalogenidlampe verursacht wurden
[Herrmann, 2002], ist eine gute Übereinstimmung der beiden Spektren festzustellen. Mit
den gewählten Versuchsbedingungen lassen sich also Sonnenspektren eines warmen
Frühlingstags in den hiesigen Breiten simulieren. Folglich ist der Sonnensimulator gut zur
Simulation natürlicher Bedingungen geeignet. Daher wurde der oben beschriebene Auf-
bau (Abstand zwischen Sonnensimulator und Probe: 26 cm), falls nicht anders angege-
ben, für alle folgenden Experimente beibehalten. Sollten geringere oder stärkere Bestrah-
lungsstärken gewünscht werden, können diese durch Veränderung des Abstands reali-
siert werden.

Es ist zu beachten, dass die Einführung von Glasobjektträgern zur Probenabdeckung (vgl.
Aufbau Bestrahlungskammer, Kapitel 3.2.2.2) eine stärkere Annäherung des simulierten
Sonnenspektrums an das reale Sonnenspektrum bewirkt. Ohne Glasobjektträger wäre der
UV-B-Anteil der simulierten Sonnenstrahlung zu hoch. Der Glasobjektträger wirkt damit
sowohl als Probenabdeckung als auch als zusätzlicher Strahlungsfilter.

Während der Abbauexperimente wurden acht Probekammern bestrahlt. Um eine konstan-
te Bestrahlung der verschiedenen Probekammern zu gewährleisten, wurde die spektrale
Bestrahlungsstärke an den acht vorgegebenen Positionen gemessen. Die Messpunkte
entsprechen der Mitte der jeweiligen Probeposition. Die integrierte Bestrahlungsstärke im
Bereich von 280 – 315 nm (UV-B) ist in Tabelle 17 aufgelistet.

Tabelle 17: Integrierte Bestrahlungsstärke des Sonnensimulators im Bereich von 280 – 315 nm (UV-B) an
den acht Probepositionen in W m-2.

Position I(280 – 315 nm)

1 0,475

2 0,499

3 0,494

4 0,478

5 0,482

6 0,448

7 0,437

8 0,434

Die integrierte Bestrahlungsstärke im UV-B Bereich beträgt im Mittel 0,468 W m-2. Die ma-
ximalen Abweichungen liegen bei ± 7 % an Position 2 und 8. Damit kann von einer nahe-
zu gleichmäßigen Bestrahlung der einzelnen Probekammern ausgegangen werden.

Der Sonnensimulator ist daher mit zusätzlichem Glasfilter gut zur Simulation von natür-
licher Sonnenstrahlung und als homogene Strahlungsquelle zur Untersuchung der photo-
katalytischen Eigenschaften von verschiedenen Partikelsystemen geeignet.
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3.2.2.2 Wahl und Charakterisierung der Bestrahlungseinheit

Die ersten Bestrahlungsexperimente wurden aufbauend auf den Arbeiten von Gahr (1997)
mit wässrigen Partikelsuspensionen in einer Filterküvette durchgeführt. Die Filterküvette
kann mit bis zu 89 mL Partikelsuspension gefüllt werden. Um eine Verdunstung der Probe
als Folge der großen Wärmeleistung des Sonnensimulators zu vermeiden, wurde die Kü-
vette dicht verschlossen. Daraufhin wurde die Partikelsuspension unter starkem Rühren
bestrahlt. Die optische Schichtdicke betrug 5 cm. In  Abb. 48 ist der Abbau von Atrazin an
verschiedenen Partikelsystemen in Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer dargestellt.
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Abb. 48: Zeitlicher Verlauf der Atrazinkonzentration bei Bestrahlung verschiedener Partikelsuspensionen
in einer Filterküvette ([Partikel] = 0,5 - 5 g/L; [Atrazin]0 ≈ 1 µg/L; l = 5 cm; V = 50 mL;
Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 11 cm; n = 4; 1s).

Die Bestrahlung von Titandioxid und Zinkoxid bewirkt einen schnellen Atrazinabbau.
Eisenoxid und Straßenstaub (Arizona Test Dust) zeigen dagegen keine photokatalytische
Aktivität. Die Bestrahlung dieser Suspensionen hat wie die direkte Photolyse ohne Partikel
einen langsamen Atrazinabbau zur Folge.

Problematisch war bei diesem Versuchsaufbau jedoch, dass die Suspensionen eine hohe
optische Dichte besaßen. Folglich war die Eindringtiefe der Strahlung in die Suspension
begrenzt. UV-VIS-Absorptionsmessungen der Straßenstaubsuspension (5 g/L) bestätig-
ten dies. Selbst bei einer Schichtdicke von 0,3 cm trat noch Totalabsorption auf. Dadurch
liegt in der Suspension ein Strahlungsgradient vor, der von den Lichtstreueigenschaften
und der Konzentration der Partikel sowie der Rührgeschwindigkeit abhängt. Die unter-
schiedliche Eindringtiefe der Strahlung ist für den Vergleich von verschiedenen Photo-
katalysatoren hinderlich.
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Zur Verringerung der Schichtdicke wurde ein neuer Aufbau gewählt, bei dem 10 mL der
Partikelsuspension bzw. Atrazinlösung in eine Petrischale (Innendurchmesser 5 cm) ge-
füllt wurden. Die Schichtdicke wurde dadurch von 5 cm auf 0,5 cm verringert.

Weiterhin kann bei diesem Aufbau - im Gegensatz zur Filterküvette - der Photokatalysator
sowohl in Suspension als auch auf einer Oberfläche immobilisiert vorliegen. Die Aktivität
von Photokatalysatoren in Suspension ist in der Regel höher als im immobilisierten
System (vgl. Kapitel 2.5). Allerdings können durch Immobilisierung der Partikel bestimmte
natürliche Gegebenheiten - wie z.B. die Umsetzung des Schadstoffs an Bodenpartikeln
oder an auf Oberflächen deponierten Aerosolpartikeln - besser simuliert werden. Deshalb
sollte die verwendete Bestrahlungseinheit für beide Systeme einsetzbar sein.

Mit diesem Aufbau wurde nun die Messbarkeit eines möglichen photokatalytischen Effekts
von partikulären Umweltsystemen ermittelt. Dazu wurden exemplarisch zwei Partikel-
gruppen untersucht, die auf der Innenseite der Petrischale immobilisiert wurden. Nach Zu-
gabe der Atrazinlösung wurde die Petrischale zur Verminderung der Verdunstung sowohl
mit einer Quarzscheibe verschlossen als auch mit einer Eiskühlung umgeben. Der ge-
samte Aufbau wurde auf einem Schüttler für Miktrotiterplatten unter stetiger Durchmi-
schung bestrahlt. Die Konzentrations-Zeit-Diagramme sind in Abb. 49 dargestellt.
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Abb. 49: Zeitlicher Verlauf der Atrazinkonzentration bei Bestrahlung von immobilisierten Umweltpartikel-
systemen unterschiedlicher Konzentration ([Atrazin]0 ≈ 5 µg/L; V = 10 mL; l = 0,5 cm; Sonnen-
simulation; λ > 295 nm; x = 11 cm; n = 6; 1s).

Die Atrazinkonzentration bleibt bei Bestrahlung der beiden Partikelgruppen über einen
Zeitraum von 420 min nahezu konstant bzw. steigt leicht an. Somit lässt sich auch mit die-
sem Aufbau keine photokatalytische Aktivität der Realproben nachweisen. Der leichte
Anstieg der Atrazinkonzentration mit zunehmender Bestrahlungsdauer kann auf Ver-
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dunstungseffekte zurückgeführt werden. Hierdurch wird deutlich, dass das Verschließen
der Reaktionskammer mit einer Quarzplatte und die manuelle Kühlung nicht ausreichen,
um Verdunstungseffekte auszuschließen. Bei diesem Aufbau wirkt sich weiterhin nach-
teilig aus, dass es sich um eine Eintopfreaktion handelt. Um das Gleichgewicht der
Reaktion nicht zu stören, konnten bei der Probenahme nur sehr geringe Volumina
(100 µL) entnommen werden. Deshalb musste die Probe verdünnt werden, um für eine
Sechsfachbestimmung im ELISA ausreichendes Volumen sicherzustellen. Folglich muss-
ten vergleichsweise hohe Atrazinkonzentrationen (5 µg/L) eingesetzt werden, was die
Empfindlichkeit der Messung vermindert (vgl. Kapitel 3.2.4.1.1).

Insgesamt können zwei Schlussfolgerungen gezogen werden:

1) Die untersuchten Partikel sind photokatalytisch inaktiv und/oder

2) die photokatalytische Aktivität der Proben kann nicht empfindlich genug gemessen
werden.

Um die Empfindlichkeit der Messung zu steigern, wurde eine neue Bestrahlungskammer
konstruiert. Sie besteht aus einem kühlbaren Messingblock, in den Aussparungen für acht
Reaktionsräume gefräst sind. Der Schnitt durch einen Reaktionsraum ist in Abb. 50 sche-
matisch dargestellt. Der Raum wird nach unten durch einen Objektträger begrenzt, auf
dem der Photokatalysator immobilisiert werden kann. Die bestrahlte Fläche beträgt
15,4 cm2. Durch eine Teflondichtplatte wird ein Reaktionsraum geschaffen, in dem maxi-
mal 7,7 mL der Atrazinlösung bzw. Photokatalysatorsuspension vorgelegt werden kann.
Nach oben ist die Reaktionskammer mit einem Messingdeckel und einem weiteren Glas-
objektträger dicht verschlossen.

Teflondichtung

Strahlungsquelle
Objektträger

Messingdeckel

Grundplatte aus Messing
mit integrierter Kühlschleife

Atrazin-
Suspension

Objektträger21,5

5

13

Abb. 50: Schematischer Schnitt durch einen Reaktionsraum der Bestrahlungskammer. Die Maße sind in
mm angegebenen.



92

Dieser Aufbau hat im Vergleich zur vorher beschriebenen Versuchsanordnung folgende
Verbesserungen:

• Da die Proben automatisch gekühlt werden, können Abbauexperimente über mehrere
Tage durchgeführt werden. Bei längeren Messzeiten kann ein langsamer photokataly-
tischer Abbau von Atrazin besser bestimmt werden.

• Für jede Probe steht ein eigener Messraum zur Verfügung. Dadurch kann einerseits
die Atrazinkonzentration niedriger gestaltet werden, da die Aliquote nicht wie bisher
zur ELISA-Messung verdünnt werden müssen. Andererseits kann das Probevolumen
so gering wie möglich gehalten werden. Insgesamt verringert sich die absolute Zahl
von Atrazinmolekülen im Verhältnis zur Katalysatoroberfläche. Dadurch soll der photo-
katalytische Effekt maximiert werden.

• Durch das geringe Probevolumen sinkt die Schichtdicke, die durch Streuung und Ab-
sorption einen verlangsamenden Einfluss auf den Abbau der untersuchten Sub-
stanzen hat, auf einen minimal möglichen Wert.

Bei Verwendung dieser Bestrahlungskammer sollten selbst geringe photokatalytische Ef-
fekte gut detektierbar sein. In Abb. 51 ist ein Photo der konstruierten Bestrahlungskammer
abgebildet.

Abb. 51: Aufnahme der konstruierten Bestrahlungskammer.
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3.2.3 Photolyse und Hydrolyse

Um die Relevanz des photokatalysierten Atrazinabbaus unter umweltrelevanten Bedin-
gungen zu beurteilen, ist es erforderlich, diesen mit dem abiotischen Atrazinabbau ohne
Partikel zu vergleichen. Zum abiotischen Abbau von Atrazin in der Umwelt tragen die di-
rekte Photolyse und die Hydrolyse bei. Da ohne Bestrahlung innerhalb von 20 Stunden
kein Atrazinabbau durch Hydrolyse festgestellt wurde, wird im Folgenden nur auf die
Photolyse eingegangen. In natürlicher Umgebung wird Atrazin mit Halbwertszeiten von
3 bis 335 Tagen photolysiert (vgl. Kapitel 2.4.2.3). Zur Einschätzung der Photolyse von
Atrazin durch die in dieser Arbeit verwendete Strahlungsquelle wurde in Abb. 52 das
Absorptionsspektrum einer Atrazinlösung dem Emissionsspektrum des Sonnensimulators
gegenübergestellt.

280 300 320 340 360
0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

0,05

A
bs

or
pt

io
n 

vo
n 

A
tra

zi
n

Wellenlänge [nm]

0,01

0,1

1

10

100

1000

 E
m

is
si

on
 d

es
 S

on
ne

ns
im

ul
at

or
s 

[m
W

/(m
2  n

m
)]

Abb. 52: Absorptionsspektrum einer Atrazinlösung (   , c = 10 mg/L; l = 1 cm) und Emissionsspektrum
des Sonnensimulators (---) von 270 bis 360 nm.

Die Emissionen des Sonnensimulators sind im Spektralbereich, in dem Atrazin absorbiert
(< 295 nm), sehr niedrig (man beachte die logarithmische Skalierung). Der kleine Über-
schneidungsbereich der beiden Spektren lässt bei Bestrahlung mit dem Sonnensimulator
nur geringen photolytischen Atrazinabbau erwarten. Der photokatalytische Effekt sollte
daher im Vergleich zur direkten Photolyse gut bestimmbar sein.

Daraufhin wurde der photolytische Abbau von Atrazin durch simulierte Sonnenstrahlung
quantitativ gemessen. Da eine mögliche pH-Abhängigkeit der Atrazinphotolyse literatur-
beschrieben ist (vgl. Kapitel 2.4.2.3), wurden die Ratenkoeffizienten des photolytischen
Atrazinabbaus in verschiedenen gepufferten Lösungen bestimmt. Zusätzlich wurde die
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Messung in ungepufferter Lösung wiederholt, um den Einfluss der Ionenstärke zu berück-
sichtigen. In Abb. 53 ist der photolytische Atrazinabbau in ungepufferter (pH 5,5) und
gepufferter Lösung (pH 5,5 und pH 7,6) dargestellt.
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Abb. 53: Photolytischer Abbau von Atrazin in gepufferter (PBS; pH 7,6; sowie PBS + HCl; pH 5,5) und
ungepufferter Lösung (pH 5,5) in Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer (c0 = 500 ng/L; Son-
nensimulation; λ > 295 nm; l = 0,5 mm; x = 26 cm; n = 4; 1s).

Die gemessenen Ratenkoeffizienten des photolytischen Atrazinabbaus variieren bei unter-
schiedlichen pH-Werten bzw. Ionenstärken um eine Größenordnung. In destilliertem Was-
ser (pH 5,5) wurde ein Ratenkoeffizient von 1,3 ± 0,1 [10-3/min] ermittelt. In gepufferten
Lösungen lagen die Werte um eine Zehnerpotenz niedriger. Bei auf pH 5,5 gepuffertem
Wasser wurde ein Ratenkoeffizient in der gleichen Größenordnung wie in auf pH 7,6
gepuffertem Wasser bestimmt (0,05 ± 0,02 bzw. 0,10 ± 0,03 [10-3/min]). Dies weist auf
eine Abhängigkeit der Atrazinphotolyse von der Ionenstärke der Lösung hin.

Nguyen und Zahir beschrieben 1999 die Verlangsamung der Photolyse des Herbizids
Paraquat (Methylviologen) durch die Zunahme der Ionenstärke. Dieser Effekt wird mit der
Bildung von Ionenpaaren des angeregten (geladenen) Paraquats mit Anionen der Lösung
erklärt, die als Konkurrenzreaktion zur Homolyse den Abbau verlangsamt. Inwieweit sich
diese Ergebnisse auf ungeladene Moleküle wie Atrazin übertragen lassen, bleibt offen.

Um eine Abhängigkeit der Atrazinphotolyse von der Ionenstärke genauer zu untersuchen,
wurden Absorptionsspektren von Atrazinlösungen gleicher Konzentration, aber mit unter-
schiedlichen Ionenstärken aufgenommen. Wäre gerade im relevanten Wellenlängenbe-
reich von 280 – 300 nm eine Verschiebung der Absorption von Atrazin mit der Ionenstärke
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erkennbar, würde dies auf eine Abhängigkeit der Atrazinphotolyse von der Ionenstärke
hinweisen. Die aufgenommenen Spektren sind in Abb. 54 dargestellt.
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Abb. 54: UV-VIS-Spektren von Atrazinlösungen (c = 10 mg/L) bei unterschiedlichen Pufferbedingungen;
Wellenlängenbereich 280 – 300 nm rechts oben vergrößert (l = 1 cm).

Es ist keine signifikante Verschiebung des Absorptionsspektrums mit zunehmender
Ionenstärke zu erkennen. Bei Vergrößerung des Wellenlängenbereichs von 280 – 300 nm
wird allerdings sichtbar, dass die Absorption von Atrazin in den gepufferten Lösungen
leicht niedriger ist als die in reinem Wasser. Dies weist darauf hin, dass der Überlap-
pungsbereich der Absorptionsbande von Atrazin mit dem Spektrum des Sonnensimulators
in gepufferter Lösung kleiner wird. Dadurch würde in gepufferter Lösung die Atrazinpho-
tolyse verlangsamt, was mit den bei unterschiedlicher Ionenstärke gemessenen Raten-
koeffizienten übereinstimmt.

Im Gegensatz zu den in Abb. 54 dargestellten Messungen konnte bei Atrazinlösungen mit
unterschiedlichen pH-Werten (pH 4 – 11) keine Korrelation des Absorptionsspektrums mit
dem pH-Wert festgestellt werden.

Insgesamt kann durch die Ergebnisse der Abbauexperimente (Abb. 53) und der Absorp-
tionsmessung gefolgert werden, dass es sich bei der Beeinflussung der Atrazinphotolyse
nicht um einen pH-Effekt, sondern um einen Effekt unterschiedlicher Ionenstärke handelt.
Bei den bisherigen kontrovers diskutierten Studien zum photolytischen Abbau von Atrazin
wurde allerdings nur der Einfluss des pH-Werts betrachtet (vgl. 2.4.2.3). Ein Einfluss der
Ionenstärke wurde noch nicht berücksichtigt. Weitere Untersuchungen des abiotischen
Abbaus von Atrazin sollten infolge der Ergebnisse dieser Arbeit die Betrachtung der
Ionenstärke der Lösung mit einschließen. Dadurch wäre eine Möglichkeit gegeben, die
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bisher sehr kontroversen Ergebnisse über die Beeinflussung der Atrazinphotolyse aufzu-
schlüsseln.

Insgesamt lagen die bei verschiedenen Pufferbedingungen ermittelten Ratenkoeffizienten
der direkten Photolyse im Bereich von 0,05 - 1,3 [10-3/min]. Diese Werte stimmen gut mit
Literaturwerten überein, die bei der Bestrahlung mit natürlichem Sonnenlicht oder bei
Sonnensimulation gemessen wurden. Konstantinou et al. (2001b) ermittelten bei der Be-
strahlung von Atrazin in destilliertem Wasser (pH 5,9) mit natürlichem Sonnenlicht (durch-
schnittliche tägliche Bestrahlungsstärke während 10 Stunden Sonnenschein: 674 W/m2)
eine Halbwertszeit von 34,5 Tagen (vgl. Tabelle 6). Wenn man diesen Wert auf die
tatsächlich bestrahlte Zeitdauer umrechnet, erhält man einen Ratenkoeffizienten von
0,03 × 10-3/min. Dieser Wert stimmt innerhalb der Fehlergrenzen mit dem in dieser Arbeit
in destilliertem Wasser (pH 5,5) gemessenen Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse
(0,05 ± 0,02 [10-3/min]) überein. Ein Vergleich mit weiteren Photolysekonstanten, die
durch Bestrahlung mit natürlichem Sonnenlicht ermittelt wurden [Comber 1999], ist leider
nicht möglich, da die durchschnittliche Sonnenscheindauer nicht angegeben wurde. In
Sonnensimulationsexperimenten (Xenonbogenlampe) wurden in guter Übereinstimmung
mit den eigenen Messungen Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse im Bereich von
0,17 - 1,6 [10-3/min] ermittelt [Schmitt et al. 1995; Konstantinou et al 2001a].

3.2.4 Photokatalyse

In diesem Kapitel wird der photokatalytische Abbau von Atrazin und Phenol an Boden-
proben, Aerosolpartikeln und modifizierten Zementproben mit dem an bekannten Photo-
katalysatoren und synthetisch hergestellten Mineralen verglichen. Dazu ist es wesentlich,
die den Abbau beeinflussenden Faktoren zu kennen. Trotz intensiver Erforschung des
photokatalytischen Atrazinabbaus gibt es bisher noch keine systematischen Untersu-
chungen, die die Beeinträchtigung der Reaktionskinetik durch unterschiedliche Versuchs-
bedingungen umfassend beschreiben. Folglich kann nicht auf Literaturwerte zurückge-
griffen werden. Deshalb wurde das gewählte Bestrahlungssystem am Beispiel Atra-
zin/TiO2 (Degussa P25) hinsichtlich der Parameter Substratkonzentration, Katalysator-
aufbringung sowie –konzentration, Sauerstoffsättigung und Einfluss von Huminsäuren
charakterisiert. Unter den Bedingungen, die bei diesen Messungen den schnellsten Atra-
zinabbau zeigten, wurden anschließend die Abbauexperimente mit anderen Modell-
partikeln, realen Umweltproben und modifizierten Zementpartikeln durchgeführt.

3.2.4.1 Modellpartikel

Zuerst wird anhand eines Experiments beispielhaft die Datenauswertung beschrieben. In
Abb. 55 ist der photokatalytische Abbau von Atrazin an immobilisiertem TiO2 (Degussa
P25) bei Bestrahlung mit dem Sonnensimulator dargestellt.
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Abb. 55: Abbau von Atrazin an immobilisiertem TiO2 unter Sonnensimulation ([TiO2] = 127 µg/cm2; [Atra-
zin]0 = 5 µg/L; V = 10 mL; λ > 295 nm; x = 26 cm; l = 0,5 cm; n = 6; 1s).

Die Atrazinkonzentration sinkt exponentiell mit zunehmender Bestrahlungsdauer (man
beachte die logarithmische Skalierung). Der photokatalytische Atrazinabbau folgt damit
einem Geschwindigkeitsgesetz 1. Ordnung. Analoge Messungen von Konstantinou et al.
(2001a) führten bei ähnlichen Versuchsbedingungen (Sonnensimulation, TiO2) ebenfalls
zu einem Atrazinabbau 1. Ordnung.

Die ermittelte Reaktionskinetik deutet darauf hin, dass der Atrazinabbau mit Hilfe des
Modells nach Langmuir-Hinshelwood (L-H) beschrieben werden kann. Wie in Kapitel 2.5
dargelegt, lassen sich photokatalytische Prozesse in der Regel bei hinreichend kleiner
Substratkonzentration durch eine Abbaukinetik 1. Ordnung beschreiben (Gleichung 3).
Bei größeren Schadstoffkonzentrationen (c > 10-3 µmol/L) wird im allgemeinen eine Kine-
tik nullter Ordnung beobachtet [Fu et al. 1998; Hufschmidt et al. 2002]. Im Gegensatz da-
zu kann hier davon ausgegangen werden, dass die initiale Atrazinkonzentration (5 µg/L)
gering genug ist, um die in der Einleitung beschriebene Vereinfachung des Modells zum
Geschwindigkeitsgesetz 1. Ordnung zu rechtfertigen.

Obwohl die Kinetik vieler photokatalytischer Prozesse durch das L-H-Modell beschrieben
werden kann, stellt das Vorliegen eines Abbauverhaltens 1. Ordnung noch keinen Beweis
für die Anwendbarkeit des Modells auf den Atrazinabbau an TiO2 dar. Das Verhalten nach
L-H kann nur anhand von variierenden initialen Atrazinkonzentrationen bestätigt werden.
Hierauf wird in Kapitel 3.2.4.1.1 näher eingegangen.

Zur Bestimmung der Ratenkoeffizienten wurden die gemessenen Abbaukurven expo-
nentiell angepasst. Der Ratenkoeffizient ktot ergibt sich aus der Steigung des exponen-
tiellen Fits. Der Fehler des Ratenkoeffizienten wurde über Regressionsanalyse ermittelt
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und gibt die Streuung der Messwerte um die Anpassung wieder. Für den in Abb. 55 dar-
gestellten Atrazinabbau an immobilisiertem TiO2 erhält man:

ktot = 17,9 ± 0,6 [10-3/min]

Dieser Wert entspricht einer Halbwertszeit von 39,8 min.

Obwohl der photokatalytische Abbau von Atrazin intensiv untersucht wurde, existieren
kaum kinetische Vergleichsdaten. Konstantinou et al. (2001a) untersuchten den photoka-
talytischen Atrazinabbau ebenfalls mit Degussa P25 bei Sonnensimulation. Sie ermittelten
- bei deutlich höherer Atrazinkonzentration von 10 mg/L und ähnlicher Titandioxidkonzen-
tration - in Suspension eine Halbwertszeit von 18,6 min (ktot= 37,3 × 10-3/min). Obwohl die
Ratenkoeffizienten bei unterschiedlichen Atrazinkonzentrationen bzw. im immobilisierten
und suspendierten System um etwa den Faktor 2 - 10 variieren können (vgl. Kapitel
3.2.4.1.1 und 3.2.4.1.2), soll festgehalten werden, dass die Größenordnung mit den in
dieser Arbeit ermittelten Ratenkoeffizienten übereinstimmt.

3.2.4.1.1 Einfluss der Substratkonzentration

Photokatalytische Prozesse folgen bei hinreichend kleinen Substratkonzentrationen in der
Regel der L-H-Kinetik. Dies ist bis auf wenige Ausnahmen [Giménez et al. 1996; Singhal
et al. 1997; Palmer et al. 2002] durch viele experimentelle Studien belegt worden [Terzian
und Serpone 1995; Percherancier et al. 1995; Chen und Jenq 1998; Chen und Ray 1998;
Kosanić 1998; Blažková et al. 2000; Wenhua et al. 2000; Bandara et al. 2001; Ku et al.
2001; Bouzaza und Laplanche 2002; Khalil et al. 2002; Muneer und Bahnemann 2002].
Nach der L-H-Theorie sollte mit zunehmender Substratkonzentration die Belegung der
Katalysatoroberfläche bis zur Sättigung steigen. Daraus folgt, dass die Adsorptionswahr-
scheinlichkeit mit steigender Substratkonzentration abnimmt, da die Bedeckung der Ober-
fläche zunimmt. Eine sinkende Adsorptionswahrscheinlichkeit führt wiederum zu einer
sinkenden Reaktionswahrscheinlichkeit bei heterogenen Reaktionen. Damit kann davon
ausgegangen werden, dass mit steigender Substratkonzentration der Ratenkoeffizient bei
photokatalytischen Prozessen abnimmt. Dieser Sachverhalt wurde in der vorliegenden
Arbeit an suspendiertem TiO2 überprüft und ist in Abb. 56 dargestellt.
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Abb. 56: Atrazinabbau an bestrahltem TiO2 (Degussa P25) in Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer
bei variierender Ausgangskonzentrationen ([TiO2] = 250 mg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm;
l = 1,9 mm; x = 26 cm; n = 6; 1s).

Der photokatalytische Atrazinabbau folgt bei allen untersuchten Ausgangskonzentrationen
einem Geschwindigkeitsgesetz 1. Ordnung. Die Abbaukurven bei niedriger Anfangskon-
zentration zeigen eine größere Streuung um den exponentiellen Fit, da der Abbau sehr
schnell ist und damit die Fehlermöglichkeiten, z.B. bei der Zeitmessung, steigen. Außer-
dem liegt die Atrazinkonzentration schon nach kurzer Bestrahlung nahe der Nachweis-
grenze des ELISAs. Beim Vergleich der verschiedenen Abbaukurven ist deutlich zu
erkennen, dass bei niedriger Atrazinkonzentration erwartungsgemäß höhere Ratenkoeffi-
zienten ermittelt wurden. Die hier vorgestellte systematische Untersuchung des Einflusses
der Substratkonzentration auf die Geschwindigkeit des Atrazinabbaus bestätigt die Ten-
denzen der Zweipunktmessungen (vgl. Kapitel 2.4.2.3) von Gahr (1997) und Pelizzetti et
al. (1990a).

Zur Verifizierung des L-H-Verhaltens bei heterogenen Prozessen wird aber in der Regel
nicht die Geschwindigkeitskonstante, sondern die Reaktionsrate betrachtet. Hier ist davon
auszugehen, dass die Geschwindigkeit (und damit die Reaktionsrate) des photokata-
lytischen Abbaus maximal ist, wenn der gesamte Katalysator mit Substratmolekülen be-
legt ist. Folglich wird eine der Langmuir-Isothermen entsprechende Abhängigkeit der Re-
aktionsrate von der Substratkonzentration erwartet.

Bei der Bestimmung der Reaktionsrate muss allerdings beachtet werden, dass das L-H-
Modell nach Gleichung 6 die Kompetition der während der Photokatalyse gebildeten
Intermediate nicht berücksichtigt.
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mit r: Reaktionsrate,

k2: Oberflächenreaktionsratenkoeffizient,

Kad: Adsorptionsgleichgewichtskonstante,

c: Konzentration von Atrazin zur Zeit t,

t: Bestrahlungsdauer.

Um die kompetitive Adsorption der Intermediate einzubeziehen, müsste ein erweitertes
L-H-Modell angewandt werden, wie es z.B. bei der Kompetition von Huminsäure in Kapitel
3.2.4.1.4 beschrieben wird. Der Einfachheit halber kann die Berücksichtigung der Inter-
mediatadsorption umgangen werden, indem man die initialen Reaktionsraten betrachtet.
Im Anfangsstadium der Reaktion ist die Intermediatbildung und damit deren Kompetition
um die Adsorptionsplätze des Katalysators vernachlässigbar. In Abb. 57 sind die beim
photokatalytischen Abbau von Atrazin an TiO2 ermittelten initialen Reaktionsraten gegen
die Atrazinausgangskonzentration aufgetragen.
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Abb. 57: Initiale Reaktionsraten von Atrazin an TiO2 (Degussa P25) in Abhängigkeit von der Atrazinkon-
zentration ([TiO2] = 250 mg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die Feh-
lerbalken geben die Streuung der Messwerte um den exponentiellen Fit wieder.
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Die initialen Reaktionsraten steigen mit zunehmender Atrazinanfangskonzentration zu-
nächst stark an und zeigen ab einer Anfangskonzentration von ca. 2 µg/L ein Sättigungs-
verhalten. Daraus lässt sich folgern, dass das Abbauverhalten von Atrazin an bestrahltem
TiO2 gut mit Hilfe des L-H-Modells beschrieben werden kann.

Es soll allerdings deutlich gemacht werden, dass sich infolge der Anwendbarkeit der L-H-
Kinetik keine Rückschlüsse auf den Mechanismus der Photokatalyse machen lassen.
Durch die Komplexität photokatalytischer Prozesse sind mehrere mechanistische Wege
möglich, die einer Kinetik nach L-H entsprechen würden:

(a) Die Reaktion kann zwischen zwei adsorbierten Spezies ablaufen,

(b) die Reaktion kann zwischen einem Radikal in der Lösung und einem adsorbierten
Substratmolekül ablaufen,

(c) die Reaktion kann zwischen einem oberflächengebundenen Radikal und dem Substrat
in Lösung ablaufen, oder

(d) die Reaktion kann zwischen zwei Spezies in Lösung stattfinden.

Alle beschriebenen Wege würden sich durch eine Kinetik nach L-H beschreiben lassen
[Fox und Dulay 1993; Muneer und Bahnemann 2002]. Daher kann aus der kinetischen
Beschreibung nicht gefolgert werden kann, ob die Reaktion an der Oberfläche, in der
Lösung oder an der Grenzfläche stattfindet.

Trotz der Komplexität photokatalytischer Reaktionen ist das L-H-Modell in vielen Fällen
anwendbar, wie auch diese Arbeit zeigt, und lässt sich zur quantitativen Auswertung der
kinetischen Daten nutzen. Durch graphische Darstellung der reziproken Reaktionsrate in
Abhängigkeit von der reziproken Konzentration kann nach Gleichung 6 die Adsorptions-
gleichgewichtskonstante Kad von Atrazin auf Titandioxid und der Oberflächenreaktions-
ratenkoeffizient k2 ermittelt werden.

In Abb. 58 ist das L-H-Diagramm für Atrazin an bestrahltem TiO2 dargestellt. Die doppelt
reziproke Darstellung führt zu einer Geraden, deren Steigung und Achsenabschnitt die
Adsorptionsgleichgewichtskonstante Kad = 1,88 L/µg und den Oberflächenratenkoeffizien-
ten k2 = 0,416 µg/(L × min) liefern. Die Adsorptionsgleichgewichtskonstante liegt in guter
Übereinstimmung mit Angaben von Gahr (1997), der ebenfalls mit Degussa P25 einen
Wert von 1,3 L/µg angab.
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Abb. 58: Reziproke Reaktionsrate gegen die reziproke Anfangskonzentration von Atrazin nach L-H (TiO2

(Degussa P25): 250 mg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 26 cm; l = 1,9 mm; n = 8).

Auch wenn sich mit Hilfe des L-H-Modells keine Aussagen über den Mechanismus der
photokatalytischen Reaktion machen lassen, ist es interessant abzuschätzen, welcher
Einflussfaktor limitierend für die Reaktion ist. In erster Linie wären als limitierende Fak-
toren der Massentransport von Atrazin zur Katalysatoroberfläche, die vollständige Bele-
gung der Oberfläche mit Atrazinmolekülen und die Lichtintensität denkbar. Ein limitie-
render Einfluss des Massentransports ist aber unwahrscheinlich, da die Reaktionsrate mit
zunehmender Atrazinkonzentration eine Sättigung erreicht. Wäre der Massentransport
von Atrazin zur Katalysatoroberfläche limitierend, wäre eine stetige Zunahme der Reak-
tionsrate mit zunehmender Atrazinkonzentration zu erwarten. Im Sättigungsbereich muss
demnach ein anderer Faktor limitierend sein. Der Einfluss der Adsorption auf der aktiven
Oberfläche, der die Grundlage der L-H-Theorie bildet, soll kurz abgeschätzt werden. Dazu
wurde der Belegungsgrad der aktiven Katalysatoroberfläche basierend auf Gleichung 7
bestimmt [Bouzaza und Laplanche 2002]:

I   k r atot0 ××= θ Gleichung 7

mit r0: initiale Reaktionsrate,

ktot: gemessener Ratenkoeffizient pseudo-erster Ordnung,

θa: Belegungsgrad der aktiven Katalysatoroberfläche,

I: Intensität des eingestrahlten Lichts.
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Es sei darauf hingewiesen, dass es sich bei θa um den Belegungsgrad der aktiven Kataly-
satoroberfläche handelt, der nur die Adsorption von Atrazin berücksichtigt, die auch zur
Reaktion führt. Da die Katalysatoroberfläche nur aktiv ist, wenn Elektronen-Loch-Paare
gebildet, also Photonen absorbiert werden, spielt hierfür die Lichteinstrahlung eine we-
sentliche Rolle. Folglich muss die aktive Katalysatoroberfläche nicht der Gesamtober-
fläche entsprechen.

Bei gleichbleibender Bestrahlungsstärke, wie in diesen Experimenten gegeben, lässt sich
der Faktor ktot × I durch den oben bestimmten Oberflächenreaktionsratenkoeffizienten k2

ausdrücken und man erhält einen Ausdruck für die Belegungsrate θa:

2

0
aa20 k

r           kr =⇒×= θθ Gleichung 8

Durch Einsetzen der experimentell ermittelten Werte in Gleichung 8 wurde der Belegungs-
grad θa errechnet und ist in Abb. 59 der initialen Atrazinkonzentration gegenübergestellt.
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Abb. 59: Belegungsrate der aktiven Oberfläche gegen die initiale Atrazinkonzentration (TiO2 (Degussa
P25): 250 mg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 26 cm; l = 1,9 cm).

Mit zunehmender Atrazinkonzentration nähert sich der Belegungsgrad der aktiven Kataly-
satoroberfläche dem Wert 1 an, welcher einer Belegung der aktiven Fläche mit einer Mo-
nolage Atrazin entspricht. Daraus kann gefolgert werden, dass die Belegung der aktiven
Katalysatoroberfläche in diesem Fall limitierend wirkt.
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Inwieweit die aktive Katalysatoroberfläche mit der gesamten verfügbaren Fläche überein-
stimmt, soll nun abgeschätzt werden. Aus Abb. 59 ist ersichtlich, dass bei einer Atrazin-
konzentration von 2 µg/L die aktive Katalysatoroberfläche laut Trendlinie zu ca. 70 %
belegt ist. Bei einer molaren Masse von 215,68 g/mol entsprechen 2 µg Atrazin einer
Gesamtzahl von 5,5 × 1015 Molekülen. Nimmt man für 2 × 1014 Moleküle Atrazin einen
Platzbedarf von 1 cm2 Oberfläche an, wäre für die Absorption einer Monolage Atrazin eine
Fläche von 27,5 cm2, bei 70 %iger Belegung von 40 cm2 erforderlich. Die Oberfläche von
250 mg TiO2 (BET-Oberfläche: 50 m2/g) beträgt 1,25 × 105 cm2 und ist damit ca. um den
Faktor 3000 größer. Daraus kann gefolgert werden, dass in den hier beschriebenen
Experimenten nur ca. jeder 3000ste Oberflächenplatz von TiO2 aktiv ist.

3.2.4.1.2 Einfluss der Katalysatoraufbringung und -konzentration

Betrachtet man den photokatalytischen Abbau eines Substrats mit steigender Partikelkon-
zentration, wird in der Regel ebenfalls ein Langmuir-ähnliches Sättigungsverhalten festge-
stellt [Percherancier et al. 1995; Terzian und Serpone 1995; Singhal et al. 1997; Chen und
Ray 1998; Blažková et al. 2000]. Komplexere Abhängigkeiten wurden z.B. bei der Re-
duktion von Hg(II)-Salzen und der Oxidation von Methylorange nachgewiesen [Al-Qara-
dawi und Salman 2002; Khalil et al. 2002].

In diesem Kapitel wird auf den Einfluss der Katalysatorkonzentration sowohl im suspen-
dierten als auch im immobilisierten System eingegangen. Außerdem werden die Systeme
miteinander verglichen und die limitierenden Faktoren abgeschätzt. In Abb. 60 sind die
ermittelten Ratenkoeffizienten bei verschiedenen TiO2-Konzentrationen in Suspension
dargestellt.

Erwartungsgemäß findet man bei Erhöhung der Katalysatorkonzentration eine Steigerung
der Ratenkoeffizienten, die ab ca. 4 g/L TiO2 in eine Sättigung übergehen. Dieser Wert ist
deutlich höher als in vergleichbaren Literaturstudien, bei denen ein Sättigungsverhalten
ab 0,25 – 2 g/L TiO2 beschrieben wurde [Percherancier et al. 1995; Terzian und Serpone
1995; Singhal et al. 1997; Chen und Ray 1998; Blažková et al. 2000; Friesen et al. 2000].
Um diesen Unterschied näher zu beleuchten, muss der ratenlimitierende Faktor in Be-
tracht gezogen werden.
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Abb. 60: Ratenkoeffizienten des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an suspendiertem TiO2 (Degus-
sa P25; [Atrazin]0 = 5 µg/L; l = 0,5 cm; V = 10 mL; Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 11 cm).
Die Fehlerbalken beschreiben die Streuung der Messwerte um den exponentiellen Fit.

Die Sättigung kann wiederum durch folgende Faktoren hervorgerufen werden:

• begrenzter Massentransport des Analyten zum Photokatalysator,

• vollständige Belegung des Katalysators mit Analytmolekülen,

• limitierte Eindringtiefe der Strahlung.

Es sei darauf hingewiesen, dass bei den hier beschriebenen Experimenten andere Kon-
zentrationen als in Kapitel 3.2.4.1.1 eingesetzt wurden. Folglich können die ratenlimitie-
renden Faktoren verschieden sein. Der Einfluss des Massentransports soll hier abge-
schätzt werden. Bei einer Konzentration von 5 g/L und einer Dichte von 3,7 g/mL [Degus-
sa 1981] nehmen die TiO2-Partikel in einem Liter Suspension ein Gesamtvolumen von
1,35 × 1012 µm3 ein. Die Sekundärteilchengröße von Degussa P25 beträgt in Suspension
2,6 µm [Ku et al. 2001], was bei Vorliegen in Kugelform einem Volumen von 9,2 µm3

entspricht. Setzt man diese beiden Zahlen in Relation, ergibt sich daraus, dass in einem
Liter Suspension 1,47 × 1011 TiO2-Partikel (des Durchmessers 2,6 µm) vorliegen. Der
Kehrwert dieses Ausdrucks (6,8 × 1012 dm3) beschreibt das Volumen, in dem sich ein
Partikel befindet. Die dritte Wurzel daraus ergibt den Abstand zwischen zwei Partikeln in
der Suspension, der nach dieser Rechnung 19 µm beträgt. Ein Atrazinmolekül in dieser
Suspension muss folglich maximal die Hälfte dieses Weges zurücklegen, um auf einen
TiO2-Partikel zu treffen. Die maximale Diffusionszeit, die ein Atrazinmolekül für diesen
Wert benötigt, kann nach Gleichung 9 abgeschätzt werden [Atkins 1987].
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 D2
x   t      t     D 2  x

2

=⇒××= Gleichung 9

mit x: Strecke, die das Molekül zurückzulegen hat (9,5 µm),

D: Diffusionskoeffizient von Atrazin in Wasser (durch Analogie mit Pyridin auf
10–5 cm2/s abgeschätzt [Stöcker 1994]),

t: maximale Diffusionszeit.

Durch Einsetzen der Werte in die Formel errechnet sich eine maximale Diffusionszeit von
0,05 Sekunden. Nach dieser Abschätzung kann man folgern, dass ein Atrazinmolekül
mindestens alle 0,05 Sekunden auf ein TiO2-Partikel trifft. Die aus den Abbaudaten in
Abb. 60 ermittelten Halbwertszeiten im Bereich von 5 bis 15 Minuten liegen mehr als 4
Größenordnungen darüber, so dass nicht von einer Beeinträchtigung der Photokatalyse
an suspendiertem TiO2 durch Massentransport ausgegangen werden kann.

Die Belegung des Katalysators soll analog zu Kapitel 3.2.4.1.1 abgeschätzt werden. In
den hier beschriebenen Experimenten wurden 5 µg/L Atrazin eingesetzt, was einer abso-
luten Zahl von 1,39 × 1016 Molekülen im Liter entspricht. Nimmt man wiederum einen
Platzbedarf von 2 × 1014 Molekülen Atrazin pro cm2 Oberfläche an, wären für die Absorp-
tion bei 70 %iger Belegung eine Fläche von 100 cm2 erforderlich. Selbst wenn nur jeder
3000ste Platz aktiv ist (vgl. Kapitel 3.2.4.1.1), wird die zur Atrazinadsorption benötigte
Oberfläche (30 m2) schon von 600 mg TiO2 (BET = 50 m2/g) zur Verfügung gestellt. Wäre
die vollständige Belegung der aktiven Plätze des Katalysators nach dieser Rechnung
ratenlimitierend, so müsste die Kurve in Abb. 60 schon bei niedrigeren TiO2-Konzen-
trationen in eine Sättigung übergehen. Die Kurve erreicht erst bei ca. 4 g/L eine Sättigung.
Es kann abgeleitet werden, dass der Anteil aktiver Plätze unter diesen experimentellen
Bedingungen geringer ist. Nach gleicher Rechnung haben 4 g TiO2 eine Oberfläche von
200 m2. Diese Fläche ist 20.000 mal höher als der Platzbedarf der Atrazinmoleküle bei
70%iger Belegung. Demnach nimmt der Anteil aktiver Plätze des Katalysators von im
Kapitel 3.2.4.1.1 ermittelten 0,03 % bei 250 mg TiO2/L (vgl. Abb. 59) auf ca. 0,005 % bei
4 g TiO2/L ab. Diese Abnahme lässt sich damit erklären, dass zur Anregung aller aktiven
Plätze des Katalysators nicht ausreichend Strahlung zur Verfügung steht.

Zudem nimmt mit steigender TiO2-Konzentration die Streuung an den Partikeln stark zu.
Damit sinkt die Eindringtiefe der Strahlung. Partikel, die weiter von der Lichtquelle entfernt
sind, werden durch Partikel näher an der Lichtquelle abgeschirmt. Die hier beschriebenen
Experimente wurden in einer Petrischale durchgeführt, wobei die optische Schichtdicke
5 mm betrug. Diese Schichtdicke ist im Vergleich zu anderen Photoreaktoren gering.
Damit kann erklärt werden, dass der Sättigungseffekt in dieser Arbeit im Gegensatz zu
literaturbeschriebenen Werten erst ab einer Konzentration von 4 g/L auftritt. Bei der neu
entwickelten Bestrahlungskammer liegt die Schichtdicke sogar nur bei 1,9 mm, wodurch
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der Einfluss der Streustrahlung weiter minimiert werden dürfte. Hierauf wird in Kapitel
3.2.4.2.3 eingegangen.

Zur Charakterisierung des Systems wurden die Messungen mit immobilisiertem Titan-
dioxid wiederholt. Die Ergebnisse sind in Abb. 61 denen in Suspension gegenübergestellt.
Die Katalysatorkonzentrationen im immobilisierten System sind zum besseren Vergleich
mit der Suspension in g/L umgerechnet.

Im immobilisierten System findet man ebenfalls eine Langmuir-ähnliche Abhängigkeit. Bei
geringen Katalysatorkonzentrationen nimmt die Geschwindigkeit des photokatalytischen
Atrazinabbaus mit steigender Katalysatorkonzentration linear zu. Ab ca. 0,5 g/L TiO2 (das
entspricht einer Oberflächenbelegung von 255 µg/cm2) tritt eine Sättigung ein.

Die ermittelten Geschwindigkeitskonstanten liegen bei gleicher TiO2-Konzentration um
den Faktor 2 – 4 niedriger als im suspendierten System. Dies weist darauf hin, dass beim
immobilisierten Photokatalysator ein weiterer Faktor ratenlimitierend ist. Da im immobili-
sierten und im suspendierten System gleiche Strahlung und Katalysatormengen appliziert
wurden, kann vermutet werden, dass der Massentransport des Substrats zum Katalysator
limitierend ist.
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Abb. 61: Ratenkoeffizienten des photokatalytischen Atrazinabbaus an suspendiertem und immobilisier-
tem TiO2 (Degussa P25; [Atrazin]0 = 5 µg/L; V = 10 mL; Sonnensimulation; λ > 295 nm;
l = 0,5 cm; x = 11 cm). Die Fehlerbalken beschreiben die Streuung der Messwerte um den
exponentiellen Fit.

Eine Limitierung der Reaktionsgeschwindigkeit bei immobilisierten Photokatalysatoren
durch den Massentransport wurde bereits häufig beschrieben [Ollis 1991; Dijkstra et al.
2001]. Der Einfluss des Massentransports soll ebenfalls abgeschätzt werden. Grundlage
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bildet die schon zur Abschätzung im suspendierten System angewandte Gleichung 9. Der
maximale Weg, den ein Atrazinmolekül zum Photokatalysator zurücklegen muss, ent-
spricht im immobilisierten System der Schichtdicke (5 mm). Setzt man diese in Glei-
chung 9 ein, beträgt die maximale Diffusionszeit 12.500 Sekunden (208 min). Bei Halb-
wertszeiten von 30 bis 100 min kann davon ausgegangen werden, dass sich eine maxi-
male Diffusionszeit von 208 min ratenlimitierend auswirkt.

3.2.4.1.3 Einfluss der Sauerstoffsättigung

Wie in Kapitel 2.5 beschrieben bewirkt die Zufuhr von Sauerstoff in der Regel eine Stei-
gerung der photokatalytischen Effizienz, indem zum einen die Rekombinationsrate durch
Elektronenabtransport vermindert wird und zum anderen reaktive Sauerstoffspezies wie
das Superoxid- oder Hydroxylradikal gebildet werden. Der Einfluss der verschiedenen
Parameter ist jedoch für jedes System spezifisch. Es liegen Untersuchungen vor, bei de-
nen Sauerstoff keine [Siemon et al. 2002] oder sogar eine verlangsamende [Khalil et al.
2002] Wirkung zeigt. Deshalb wurde in dieser Arbeit der Einfluss der Sauerstoffsättigung
untersucht. Dazu wurden Bestrahlungsexperimente mit und ohne vorherige Sauerstoff-
sättigung bei variablen TiO2-Konzentrationen durchgeführt.

In Abb. 62 ist der Vergleich des photokatalytischen Atrazinabbaus an immobilisiertem
TiO2 mit und ohne vorheriger Sauerstoffsättigung dargestellt.

0,0 0,2 0,4 0,6 0,8 1,0 1,2 1,4 1,6
0,00

0,01

0,02

0,03

0,04

 nicht O2-gesättigt
 O2-gesättigt

k to
t [

1/
m

in
]

TiO2 [mg/cm2]

Abb. 62: Vergleich der Ratenkoeffizienten des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an bestrahltem
TiO2 mit und ohne vorherige Sauerstoffsättigung (Degussa P25; [Atrazin]0 = 5 µg/L; V = 10 mL;
Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 0,5 cm; x = 11 cm). Die Fehlerbalken beschreiben die Streu-
ung der Messwerte um den exponentiellen Fit.
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Man erkennt sowohl bei sauerstoffgesättigter als auch bei ungesättigter Suspension die
schon in Kapitel 3.2.4.1.2 beschriebene Sättigungskurve mit zunehmender TiO2-Konzen-
tration. Durch Sauerstoffsättigung ist eine leichte Zunahme der Reaktionsgeschwindigkeit
festzustellen. Im Vergleich zu der teilweise sehr starken Zunahme der Reaktionsge-
schwindigkeit durch Sauerstoffzugabe in anderen Studien [Chun et al. 2000; Almquist et
al. 2001] wurde beim Abbau von Atrazin die Reaktionsgeschwindigkeit im Mittel nur um
32 % gesteigert. Diese relativ geringe Steigerung kann darauf zurückgeführt werden, dass
Atrazin im Gegensatz zu dem in den obigen Studien untersuchten Phenol sowohl auf
oxidativem als auch auf reduktivem Weg abgebaut wird (vgl. Kapitel 2.1). Beim reduktiven
Abbau wird das Substrat u.a. direkt durch die Elektronen des Leitungsbands reduziert und
Sauerstoff kann als kompetitiver Elektronenakzeptor wirken. Beispielsweise wurde bei der
Photoreduktion von Schwermetallen keine reaktionsbeschleunigende Wirkung von gelös-
tem Sauerstoff nachgewiesen [Khalil et al. 2002; Siemon et al. 2002]. Es kann davon aus-
gegangen werden, dass sich beim Abbau von Atrazin die reaktionsfördernde und die re-
aktionshemmende Wirkung von Sauerstoff teilweise gegenseitig aufheben, so dass ins-
gesamt eine leichte Zunahme der Reaktionsgeschwindigkeit bewirkt wird.

Da eine hohe Empfindlichkeit bzw. Reaktionsgeschwindigkeit als Voraussetzung für die
spätere Messung von realen Umweltproben angesehen wird, wurden alle folgenden Ab-
bauexperimente nach vorheriger Sauerstoffsättigung durchgeführt.

3.2.4.1.4 Einfluss der Huminsäurekonzentration

Gerade hinsichtlich der Messung der photokatalytischen Aktivität von realen Umwelt-
proben ist der Einfluss von Huminsäuren auf den photokatalytischen Prozess von Bedeu-
tung. Den in natürlichen Gewässern ubiquitär vorkommenden Huminsäuren wird eine
wichtige Rolle in der Photosensibilisierung zugesprochen [Zepp et al. 1985; Schmitt et al.
1995]. Um den Einfluss von Huminsäuren auf den photokatalytischen Abbau von Atrazin
zu bestimmen, wurden zu Atrazin-Partikel-Suspensionen Huminsäuren im Konzentra-
tionsbereich von 0 bis 10 mg/L zugegeben. Dieser Bereich entspricht den in natürlichen
Gewässern überwiegend vorherrschenden Bedingungen [Torrents et al. 1997; Comber
1999; Konstantinou et al. 2001b]. Winkelmair et al. (1997) fanden in dem entsprechenden
Konzentrationsbereich keine Beeinträchtigung des ELISAs durch Huminsäuren, so dass
nicht von einer Beeinflussung der Messmethode auszugehen ist. Die Experimente wurden
exemplarisch mit Fe2O3- und TiO2-Partikeln durchgeführt. Abb. 63 zeigt die Abhängigkeit
der ermittelten Geschwindigkeitskonstanten des Atrazinabbaus bei Bestrahlung von Titan-
dioxid- und Eisenoxidpartikeln von der Huminsäurekonzentration.

Bei der Bestrahlung von Eisenoxidpartikeln nimmt der Ratenkoeffizient des photokata-
lytischen Atrazinabbaus mit zunehmendem Huminsäuregehalt ab. In der Literatur gibt es
zahlreiche Hinweise, dass die Huminsäuren mit den Partikeln und dem Substrat um die
Strahlung konkurrieren [Frimmel und Hessler 1994; Enriquez und Pichat 2001], so dass
weniger Atrazin photolysiert bzw. photokatalytisch abgebaut wird.
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Abb. 63: Ratenkoeffizienten des photokatalytischen Atrazinabbaus an bestrahltem TiO2 (Degussa P25)
und Fe2O3 in Abhängigkeit des Huminsäuregehalts ([Fe2O3] = 5 g/L; [TiO2] = 250 mg/L; [Atra-
zin]0 = 500 ng/L; pH 7,6; PBS; Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die Feh-
lerbalken beschreiben die Streuung der Messwerte um den exponentiellen Fit.

In Abb. 64 ist das UV-VIS-Spektrum einer Huminsäurelösung dargestellt.
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Abb. 64: UV-VIS-Spektrum einer Huminsäurelösung (c = 10 mg/L) in destilliertem Wasser (l = 1 cm).
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Da beim Absorptionsmaximum von Eisenoxid (580 nm, siehe Tabelle 1) noch 97,4 % der
Strahlung durch die Huminsäurelösung transmittiert, ist nicht von einer erheblichen Ver-
langsamung der Photokatalyse auszugehen. Dagegen wird im Wellenlängenbereich der
maximalen Atrazinphotolyse bei Sonnensimulation (ca. 280 – 295 nm, siehe Abb. 52)
durch Absorption der Huminsäuren nur noch ca. 60 % der Strahlung durchgelassen, wo-
durch weniger Strahlung zur Atrazinphotolyse zur Verfügung steht. Es ist anzunehmen,
dass die Strahlungskompetition im Wesentlichen eine Verlangsamung der Atrazinphoto-
lyse bewirkt.

Die Verlangsamung der Atrazinphotolyse durch Strahlungskompetition soll im Folgenden
mit Hilfe des Lambert-Beer´schen Gesetzes abgeschätzt werden. Bei 290 nm, also im
Wellenlängenbereich der maximalen Atrazinphotolyse, betrug die Extinktion der 10 mg/L-
Huminsäurelösung (siehe Abb. 64) bei 1 cm Schichtdicke 0,195. In den Bestrahlungs-
experimenten lag die Schichtdicke der bestrahlten Suspension bei 0,19 cm. Infolge des
nach dem Lambert-Beer´schen Gesetzes bestehenden linearen Zusammenhangs zwi-
schen Schichtdicke und Extinktion erhält man für eine 10 mg/L-Huminsäurelösung in der
Bestrahlungskammer eine Extinktion von 0,037 bzw. eine Transmission von 92 %. Nun
soll vorausgesetzt werden, dass durch den inneren Filtereffekt der Huminsäuren die für
die Atrazinphotolyse zur Verfügung stehende Strahlung um diesen Betrag verringert wird.
Nimmt man einen linearen Zusammenhang zwischen dem Ratenkoeffizient der direkten
Photolyse und der Strahlungsintensität nach Gleichung 10 an [Zepp et al. 1985], sollte
sich die Atrazinphotolyse um maximal diesen Faktor (0,92) verringern.

l
 k  f

  I p×
= λ

λ

Gleichung 10

mit Iλ: Intensität des eingestrahlten Lichts,

fλ: wellenlängenabhängige Konstante,

kp: Ratenkoeffizient der direkten Photolyse,

l: Schichtdicke in der Bestrahlungskammer (1,9 mm).

In diesen Experimenten wurde allerdings eine Abnahme der Geschwindigkeit des Atrazin-
abbaus auf 42 % des Ausgangswerts durch Addition von 10 mg/L-Huminsäure festge-
stellt. Daraus kann gefolgert werden, dass der innere Filtereffekt der Huminsäuren nicht
allein für die Verlangsamung der Photolyse/Photokatalyse verantwortlich ist. Comber
(1999) begründete die Verlangsamung der Atrazinphotolyse durch Huminsäuren mit
Quencheffekten der funktionellen Gruppen, die an das Heteropolykondensat der Humin-
säuren gebunden sind. Weiterhin kann Atrazin durch Adsorption an den Huminsäuren vor
der Photolyse geschützt werden. Eine Verlangsamung der Photokatalyse durch die
Anwesenheit von Huminsäuren kann zudem auf eine Kompetition um photokatalytisch
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erzeugte aktive Stellen (Löcher und Elektronen) und auch um gebildete reaktive Spezies
zwischen Atrazin und Huminsäuren erklärt werden. Dies wird im Fall von Titandioxid
näher dargelegt.

Im Gegensatz zu der Bestrahlung von Eisenoxidsuspensionen nimmt die Geschwindigkeit
des Atrazinabbaus an Titandioxidsuspensionen mit steigendem Huminsäuregehalt erst zu
und oberhalb 5 mg/L Huminsäuren wieder ab. Dieser Kurvenverlauf und auch der
Wendepunkt der Kurve ist in sehr guter Übereinstimmung mit Werten von Enriquez und
Pichat (2001), welche den photokatalytischen Abbau von Chinolin an TiO2 bei Anwesen-
heit von Huminsäuren untersuchten. Es ist von der Überlagerung zweier Effekte auszu-
gehen:

Einerseits können Huminsäuren photosensibilisierend wirken [Zepp et al. 1985; Schmitt et
al. 1995], indem sie durch Sonnenlicht angeregt werden und nach Übergang in den lang-
lebigeren Triplettzustand diese Energie auf andere Substrate oder Sauerstoff übertragen.
Der direkte Energietransfer von den angeregten Huminsäuremolekülen auf das Substrat
ist aber bei Sonnenbestrahlung nur effektiv, wenn die Energie des Triplettzustands des
Substrats weniger als 250 kJ/mol beträgt [Zepp et al. 1985]. Die Energie des Triplettzu-
stands von s-Triazinen beträgt in der Gasphase ≈ 360 kJ/mol [Ohta et al. 1983], so dass
nicht von einer direkten Energieübertragung auszugehen ist. Allerdings entstehen durch
Energieübertragung auf Sauerstoff reaktive Sauerstoffspezies wie Superoxidradikale und
Singulettsauerstoff, durch die der Abbau von Schadstoffen beschleunigt werden kann.
Diese Vorgänge erklären die ermittelte Steigerung des Atrazinabbaus durch Huminsäuren
bei kleinen Huminsäurekonzentrationen.

Andererseits scheint ab einer Konzentration von 5 g/L der sensibilisierende Effekt der Hu-
minsäuren durch inhibierende Effekte überlagert zu werden. Wie schon im Fall von Eisen-
oxid dargestellt, konkurrieren die Huminsäuren mit Titandioxid um die Strahlung. Im Ge-
gensatz zu Eisenoxid absorbiert Titandioxid im kurzwelligeren Bereich des Spektrums
(λmax = 400 nm, siehe Tabelle 1). In diesem Bereich absorbieren auch die Huminsäuren
stärker. Bei Titandioxid ist somit - gerade bei höheren Huminsäurekonzentrationen - von
einer stärkeren Verringerung der für photokatalytische Prozesse verfügbaren Strahlungs-
menge durch Huminsäureabsorption auszugehen, als es bei Eisenoxid der Fall ist. Eine
Verlangsamung der direkten Photolyse von Atrazin durch Strahlungskonkurrenz mit den
Huminsäuren hätte bei den mit Titandioxid gemessenen Ratenkoeffizienten keinen Ein-
fluss, da der Ratenkoeffizient der Photolyse um den Faktor 1000 kleiner ist.

Weiterhin konkurrieren die Huminsäuren mit Atrazin um die Adsorptionsplätze des Photo-
katalysators. Durch Kompetition mit den stark adsorptiven Huminsäuren um die aktiven
Zentren des Katalysators kann der photokatalytische Atrazinabbau verringert werden. Die
Stärke des jeweiligen inhibierenden Effekts soll nun abgeschätzt werden. Analog zur Dis-
kussion bei Eisenoxid wird der Einfluss des inneren Filtereffekts mit Hilfe des Lambert-
Beer´schen Gesetzes nach folgender Gleichung kalkuliert [Enriquez und Pichat 2001]:
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)c  l  exp(-  )(r )(r HAAtr0HAAtr0 ×××=+ µ Gleichung 11

mit (r0)Atr+HA: kalkulierte initiale Reaktionsrate, die ausschließlich die Strahlungs-
kompetition der Huminsäuren (HA) berücksichtigt,

(r0)Atr: initiale Reaktionsrate des Atrazinabbaus ohne Huminsäuren,

µ: experimentell ermittelter Extinktionskoeffizient (basierend auf dem
natürlichen Logarithmus) von Huminsäure beim Absorptionsmaxi-
mum von TiO2 (400 nm, vgl. Tabelle 1),

l: optische Schichtdicke beim Bestrahlungsexperiment,

cHA: Huminsäurekonzentration.

Folgende Werte liegen der Einschätzung zugrunde:

r0(Atr): 73 ng/(L × min)

µ: 0,011135 mg/(L × cm), vgl. Abb. 64

l: 0,19 cm

Die kalkulierten Ratenkoeffizienten sind in Tabelle 18 den gemessenen gegenüberge-
stellt.

Tabelle 18: Experimentelle und kalkulierte initiale Reaktionsraten des photokatalytischen Abbaus von
Atrazin an TiO2 für verschiedene Huminsäurekonzentrationen bei ausschließlicher Berück-
sichtigung der Strahlungskompetition.

HA [mg/L] r0 (gemessen)

[ng/(L × min)]

r0 (kalkuliert)

[ng/(L × min)]

0 73 73

2,5 194 73

5 199 72

7,5 105 72

10 83 71

Es zeigt sich, dass unter diesen experimentellen Bedingungen der innere Filtereffekt der
Huminsäuren den photokatalytischen Abbau von Atrazin an Titandioxid nicht wesentlich
beeinflusst. Die Absorption der Huminsäuren kann demnach nicht für die signifikante Ver-
langsamung des Atrazinabbaus ab Huminsäurekonzentrationen von 5 mg/L verantwortlich
gemacht werden. Dieses Ergebnis steht im Gegensatz zu Rechnungen von Enriquez und
Pichat (2001), die ab einer Huminsäurekonzentration von 12 mg/L durch Berücksichtigung
des inneren Filtereffekts der Huminsäuren die experimentellen Reaktionsraten gut be-
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schreiben konnten. Allerdings wurden in dieser Arbeit sowohl größere Schichtdicken als
auch höhere Huminsäurekonzentrationen verwendet, wodurch der innere Filtereffekt we-
sentlich an Einfluss gewinnt (vgl. Gleichung 11).

Die Kompetition von Huminsäuren und Atrazin um die aktiven Katalysatorplätze kann mit
Hilfe des L-H-Modells kalkuliert und quantitativ wie folgt beschrieben werden [Fox und
Dulay 1993]:

∑ ×++
××

=

i
iiK

c
c    c  K 1

    K k r 
AtAt

AtAt2 Gleichung 12

mit r: kalkulierte Reaktionsrate des photokatalytischen Atrazinabbaus, die 
die Kompetition der Huminsäuren um aktive Katalysatorplätze be-
rücksichtigt,

k2: Oberflächenreaktionsratenkoeffizient ohne kompetitiv adsorbieren-
den Stoff,

KAt: Adsorptionsgleichgewichtskonstante von Atrazin auf TiO2 ohne
kompetitiv adsorbierenden Stoff,

cAt: Atrazinkonzentration,

Ki: Adsorptionsgleichgewichtskonstante des kompetitiv adsorbierenden
Stoffs auf TiO2,

ci: Konzentration des kompetitiv adsorbierenden Stoffs.

Wird nur ein kompetitiv adsorbierender Stoff betrachtet, wie in diesem Fall die Humin-
säuren, erhält man aus Gleichung 12 für die initiale Reaktionsrate:

0(HA)HA0(At)At

0(At)At2
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= Gleichung 13

Mit der initialen Reaktionsrate des Atrazinabbaus ohne Huminsäure r0(At) nach:

 c   K 1
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 r
0(At)At
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××
= Gleichung 14

erhält man:
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Fügt man den Oberflächenreaktionsratenkoeffizienten k2 und die Adsorptionsgleichge-
wichtskonstante KAt zum ohne Huminsäuren gemessenen Ratenkoeffizienten 1. Ordnung
ktot zusammen, erlaubt Gleichung 15 die Kalkulation der initialen Reaktionsrate für jede
Huminsäurekonzentration mit folgenden Werten:

r0(At): 0,073 µg/(L × min)

ktot: 161,7 10-3/min

C0(At): 500 ng/L

K(HA): 7,03 L/mg [Enriquez und Pichat 2001]

Die kalkulierten initialen Reaktionsraten sind in Tabelle 19 den gemessenen gegenüber-
gestellt.

Tabelle 19: Experimentelle und kalkulierte initiale Reaktionsraten des photokatalytischen Atrazinabbaus für
variierende Huminsäurekonzentrationen bei ausschließlicher Berücksichtigung der Kompetition
um aktive Katalysatorplätze.

HA [mg/L] r0 (gemessen)

[ng/(L × min)]

r0 (kalkuliert)

[ng/(L × min)]

0 73 73

2,5 194 5,5

5 199 3,1

7,5 105 1,5

10 83 1,5

Aus dieser Abschätzung wird deutlich, dass die Kompetition um die aktiven Zentren des
Katalysators die Reaktionsraten des Atrazinabbaus wesentlich beeinflussen kann. Schon
eine Zugabe von 2,5 mg/L Huminsäuren bewirken theoretisch eine 13fache Verlang-
samung des Atrazinabbaus. Da in diesem Modell die sensibilisierende Wirkung der Hu-
minsäuren nicht berücksichtigt wurde, liegen die kalkulierten initialen Reaktionsraten weit
unter den experimentellen Werten. Aus den Werten kann aber trotzdem gefolgert werden,
dass die Kompetition der Huminsäuren mit Atrazin um die aktiven Zentren des Kataly-
sators den photokatalytischen Abbau von Atrazin wesentlich beeinflusst.
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3.2.4.1.5 Vergleich der photokatalytischen Aktivität verschiedener Mo-
dellpartikel

Als Modellminerale dienten die schon in Kapitel 3.2.1.1 beschriebenen Partikelgruppen:
TiO2 (drei Anatassysteme und Degussa P25), ZnO, Fe2O3, ZnS, FeTiO3 und SrTiO3. Da
Rutil bekanntermaßen eine viel geringere photokatalytische Aktivität als Anatas zeigt
[Mills et al. 1993; Martin et al. 1994; Tsai und Cheng 1997; Ding et al. 2000; Tada et al.
2001; Yumoto et al. 2002], wurde Rutil in dieser Studie nicht untersucht. Von der Vielzahl
der in der Umwelt vorkommenden Eisenoxide wurde nur Fe2O3 betrachtet, da andere
Eisenoxide bzw. Hydroxide, wie FeOOH, photokatalytisch inaktiv sind [Leland und Bard
1987; Bandara et al. 1999; Bandara et al. 2001]. Alle untersuchten Minerale sind durch
Bandlücken zwischen 2,2 und 3,9 eV gekennzeichnet, was einer maximalen Absorptions-
wellenlänge im sichtbaren oder im UV-Bereich des Sonnenspektrums entspricht (vgl.
Tabelle 1). Andere in der Natur häufig vorkommende Halbleiter, wie SiO2 oder Al2O3,
zeigen bei Bestrahlung mit Sonnenlicht keine photokatalytische Aktivität, da deren Band-
lücke außerhalb des Wellenlängenbereichs des Sonnenspektrums liegt.

Die experimentellen Parameter wurden so gewählt, dass der photokatalytische Effekt
möglichst empfindlich nachgewiesen werden konnte. Es wird davon ausgegangen, dass
sich die am Modellsystem TiO2 ermittelten Abhängigkeiten von der Substratkonzentration,
der Konzentration des Photokatalysators sowie der Sauerstoffsättigung auf andere Photo-
katalysatorsysteme übertragen lassen. Deshalb wurden zur Bestimmung des photokata-
lytischen Effekts weiterer Modellpartikel, partikulärer Umweltproben und modifizierter
Zementpartikel die experimentellen Parameter, die beim Abbau an TiO2 einen maximalen
Atrazinabbau gezeigt hatten, eingestellt.

Atrazin wird an suspendiertem TiO2 schneller abgebaut als an immobilisiertem (vgl. Abb.
61). Daher wurden die folgenden Experimente mit Partikelsuspensionen durchgeführt. Die
Geschwindigkeit des photokatalytischen Atrazinabbaus an P25 steigt mit zunehmender
P25-Konzentration an, bis ab einer Konzentration von ca. 4 g/L eine Sättigung erreicht
wird (vgl. Abb. 60). Ab einer Katalysatorkonzentration von mindestens 5 g/L ist also ein
maximaler photokatalytischer Effekt zu erwarten. Eine Erhöhung der Katalysatorkonzen-
tration bringt keine Steigerung des photokatalytischen Effekts, würde aber möglicherweise
zu einer Erhöhung unerwünschten Streulichts führen (vgl. Kapitel 3.2.4.1.2). Deshalb
wurden die weiteren Experimente mit Partikeln der Konzentration von 5 g/L durchgeführt.
Ein Argument gegen diese vergleichsweise hohe Katalysatorkonzentration wäre die
geringe Umweltrelevanz, da die Partikelkonzentration in natürlichen Gewässern deutlich
kleiner ist. Wenn man allerdings berücksichtigt, dass atmosphärische Partikel nur von
einer dünnen Wasserschicht umgeben sind (der Anteil von Wasser beträgt bei etwa
50 %iger relativer Luftfeuchtigkeit nur 10 wt % [McMurry 2000]), kann nicht mehr von
einer zu hohen Partikelkonzentration im Vergleich zur Wassermenge ausgegangen
werden.
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Die beim Abbau von Atrazin an P25 ermittelten Ratenkoeffizienten sinken exponentiell mit
zunehmender Atrazinkonzentration (vgl. Abb. 57). Beim Trinkwassergrenzwert von Atrazin
(100 ng/L) ist der Abbau von Atrazin doppelt so schnell wie bei einer Ausgangskon-
zentration von 500 ng/L. Allerdings sind die Fehlerbalken bei einer initialen Atrazinkonzen-
tration von 100 ng/L verhältnismäßig groß, weil bei einem schnellen Abbau die Atrazin-
konzentration bereits nach kurzer Bestrahlungszeit im Bereich der Nachweisgrenze des
ELISAs liegt. Daher wurden die nachfolgenden Experimente mit einer Ausgangskon-
zentration von 500 ng Atrazin/L durchgeführt. Diese Konzentration liegt ebenfalls noch im
umweltrelevanten Bereich (vgl. Kapitel 2.4.2.2).

Die Sättigung der Atrazinlösung mit molekularem Sauerstoff (vgl. Abb. 62) führt zu einer
leichten Steigerung des photokatalytischen Abbaus an Titandioxid. Um konstante Reak-
tionsbedingungen zu gewährleisten und um eine maximale Empfindlichkeit zu erreichen,
wurden alle weiteren Abbauexperimente nach vorheriger Sauerstoffsättigung durchge-
führt. Der Einfluss von Huminsäuren auf den photokatalytischen (photolytischen) Abbau
von Atrazin zeigte bei Bestrahlung von TiO2 und Fe2O3 unterschiedliche Tendenzen. Weil
zum Vergleich der verschiedenen Photokatalysatorsysteme gleichbleibende Bedingungen
herrschen sollten, wurde auf eine Huminsäurezugabe verzichtet.

Mit diesen experimentellen Einstellungen wurde der photokatalytische Effekt von ver-
schiedenen Modellpartikeln, partikulären Umweltproben (Kapitel 3.2.4.2) und modifizierten
Zementproben (Kapitel 3.2.4.3) bestimmt. In Abb. 65 sind beispielhaft die Konzentrations-
Zeit-Diagramme des photokatalytischen Abbaus von Atrazin an drei Modellpartikelsys-
temen dargestellt.
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Abb. 65: Abbau von Atrazin bei Bestrahlung von TiO2 (Anatas, pH 6,1), ZnO (pH 8,0) und ZnS (pH 7,5) in
Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer ([Partikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; Sonnensimu-
lation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm; n = 4; 1s).
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Im Fall von TiO2 und ZnO ist eine exponentielle Abnahme der Atrazinkonzentration mit der
Bestrahlungsdauer zu erkennen. Der Abbau folgt wiederum einem Geschwindigkeits-
gesetz 1. Ordnung und der Ratenkoeffizient ergibt sich aus der Steigung der exponen-
tiellen Anpassung. Der Abbau von Atrazin an bestrahltem TiO2 ist deutlich schneller als
der an bestrahltem Zinkoxid. Bei der Bestrahlung von Zinksulfid wird Atrazin noch wesent-
lich langsamer abgebaut. Der Abbau ist zu langsam, um die Reaktionskinetik zu bestim-
men. Das Anpassen der Werte mit einem exponentiellen Fit führt zu ähnlichen Korrela-
tionskoeffizienten wie mit einem linearen Fit. Zur besseren Vergleichbarkeit mit dem Ab-
bau an TiO2/ZnO wurden die Atrazinkonzentrationen beim Abbau an ZnS auch expo-
nentiell angepasst.

Um den photokatalytischen Effekt der einzelnen Partikelsysteme zu bestimmen, müssen
die ermittelten Ratenkoeffizienten in Relation zum Abbau ohne Partikel (direkte Photolyse)
gesetzt werden. Da der Ratenkoeffizient der direkten Photolyse bei verschiedenen Puffer-
bedingungen um eine Größenordnung variiert (Kapitel 3.2.3), wurden die Abbauexperi-
mente an Modellpartikeln in zwei Blöcken untersucht: in ungepufferter und in mit PBS ge-
pufferter Suspension. Eine Gegenüberstellung der photokatalytischen Aktivität der unter-
schiedlichen Modellpartikel im gepufferten System liefert Abb. 66. Zur Vereinfachung ist in
diesem Diagramm von den verschiedenen Titandioxiden nur der Ratenkoeffizient des Ab-
baus an Degussa P25 und an einer Anatasprobe (Chempur) dargestellt. Die photokataly-
tische Aktivität der verschiedenen Titandioxide wird im Zusammenhang mit den modifi-
zierten Zementpartikeln diskutiert und wird in Kapitel 3.2.4.3.2 betrachtet.

10-2 10-1 100 101 102 103

Direkte Photolyse

FeTiO3

Fe2O3

ZnS
SrTiO3

ZnO
TiO2 (Anatas)
TiO2 (P 25)

ktot [10-3/min]

Abb. 66: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus an bestrahlten partikulären Halb-
leitern im Vergleich zur direkten Photolyse (pH 7,5 – 7,6; PBS; [Partikel] = 5 g/L; [Atra-
zin]0 = 500 ng/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die gestrichelte Linie
gibt den Wert des Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse plus der einfachen Standardab-
weichung an. Unter diesem Wert werden die Partikel als photokatalytisch inaktiv angesehen.
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Die Bestrahlung von Halbleitern mit ausgewiesener photokatalytischer Aktivität wie TiO2

und ZnO bewirkt einen schnellen Abbau von Atrazin. Der photokatalytische Abbau von
Atrazin an ZnO ist etwa eine Größenordnung langsamer als an TiO2, was die Messung
von Pelizzetti et al. (1990b) bestätigt. Die Ratenkoeffizienten des Atrazinabbaus, welche
bei Bestrahlung von SrTiO3, ZnS und Fe2O3 ermittelt wurden, sind um Größenordnungen
niedriger, allerdings immer noch signifikant größer als die der direkten Photolyse ohne
Partikel.

Die Bestrahlung von SrTiO3 beschleunigt den Abbau von Atrazin gegenüber der direkten
Photolyse um den Faktor 10. Die photokatalytische Aktivität von SrTiO3 steht in gutem
Einklang mit bisher publizierten Ergebnissen [Li et al. 1983; Kudo et al. 1988; Miyauchi et
al. 2002]. Im Gegensatz zu Ahuja und Kutty (1996), die nur einen anfänglichen, später
stagnierenden Abbau von Phenol an nanokristallinem SrTiO3 feststellten, konnte in dieser
Arbeit sogar ein kontinuierlicher Abbau von Atrazin an SrTiO3 beobachtet werden.

Zinksulfid weist ebenfalls eine deutliche photokatalytische Aktivität auf. Wegen seiner
großen Bandlücke (Eg = 3,9 eV ⇒ λ ≤ 319 nm) wird ZnS mit simulierter Sonnenstrahlung
nur geringfügig angeregt, so dass die Aktivität von ZnS in dieser Studie erwartungsgemäß
deutlich geringer ist als bei Anregung mit UV-Strahlung [Torres-Martínez et al. 2001].

Der photokatalytische Abbau von Atrazin an bestrahltem FeTiO3 liegt innerhalb der Feh-
lerbalken der direkte Photolyse. Damit zeigt FeTiO3 von den untersuchten Modellminera-
len die geringste photokatalytische Aktivität. Schoonen et al. sprachen 1998 FeTiO3 die
Fähigkeit zu, Chloroform schnell photokatalytisch abzubauen. Allerdings fehlt für die In-
terpretation der photokatalytischen Aktivität der Vergleich mit der direkten Photolyse von
Chloroform.

Beim photokatalytischen Abbau von Phenol an verschiedenen Halbleitern wurde in guter
Übereinstimmung mit dieser Arbeit eine abnehmende Aktivität in der Reihenfolge
TiO2>ZnO>Fe2O3 nachgewiesen [Dindar und Içli 2001; Valenzuela et al. 2002]. Auf die
photokatalytische Aktivität von Eisenoxid wird wegen der kontroversen Diskussion in der
Literatur und der hohen Bedeutung von Eisenoxid für die photokatalytische Aktivität von
realen Umweltproben gesondert in Kapitel 3.2.4.1.6 eingegangen.

Die im ungepufferten System ermittelten Ratenkoeffizienten des Atrazinabbaus sind in
Abb. 67 dargestellt. Es ergibt sich ein ähnliches Bild wie in gepufferter Suspension. Die
gemessenen Ratenkoeffizienten sind allerdings in ungepufferter Suspension generell
höher als in gepufferter Suspension. Da der Ratenkoeffizient der direkten Photolyse in un-
gepufferter Lösung (pH 5,5) ebenfalls höher ist, ist das Verhältnis zwischen photokata-
lytischem Abbau und direkter Photolyse in ungepufferter Suspension ähnlich wie in ge-
pufferter Suspension.

Die Bestrahlung von TiO2 und ZnO führt wiederum zu einem schnellen photokatalytischen
Abbau von Atrazin. Die Abbaurate bei Bestrahlung von ZnS-Suspensionen ist um ein bis
zwei Größenordnungen kleiner, allerdings, wie auch der Abbau an Fe2O3, schneller als
die direkte Photolyse ohne Partikel. Der ermittelte Ratenkoeffizient des Atrazinabbaus an
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bestrahltem SrTiO3 liegt im Fehlerbereich der direkten Photolyse. Der photoinduzierte
Atrazinabbau an FeTiO3 ist langsamer als die Photolyse ohne Partikel.

10-1 100 101 102 103 104

Fe2O3

Direkte Photolyse

FeTiO3

ZnS
SrTiO3

ZnO
TiO2 (Anatas)
TiO2 (P 25)

ktot [10-3/min]

Abb. 67: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus an bestrahlten partikulären Halb-
leitern und Mineralen im Vergleich zur direkten Photolyse (pH 4,1 – 8,0; ungepuffert; [Par-
tikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; Sonnensimulation: λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die
gestrichelte Linie gibt den Wert des Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse plus der ein-
fachen Standardabweichung an. Unter diesem Wert werden die Partikel als photokatalytisch in-
aktiv angesehen.

Zusammengefasst bedeutet dies, dass sich bekannte Photokatalysatorsysteme wie TiO2

und ZnO - sowie im abgeschwächten Maße ZnS - durch eine signifikante photokataly-
tische Aktivität auszeichnen. Dagegen beschleunigt die Bestrahlung von SrTiO3 und
Fe2O3 den Atrazinabbau nur wenig, und FeTiO3 kann gar keine photokatalytische Aktivität
zugesprochen werden.

Die Minerale SrTiO3 und FeTiO3 wurden untersucht, da diese einen Übergang zwischen
Titandioxid und titanhaltigen Realproben darstellen (vgl. Kapitel 2.3.1). Aus der ermittelten
geringen photokatalytischen Aktivität dieser Mischoxide kann jetzt schon gefolgert wer-
den, dass ein hoher Titangehalt in partikulären Systemen nicht unmittelbar auf eine hohe
photokatalytische Aktivität schließen lässt.

3.2.4.1.6 Gesonderte Betrachtung der photokatalytischen Aktivität von
Eisenoxid

Gerade die geringe photokatalytische Aktivität von Eisenoxid ist besonders zu beachten.
Wegen des vergleichsweise hohen Anteils von Eisen in partikulären Umweltproben (vgl.
Kapitel 2.3.2) werden deren photokatalytische Eigenschaften voraussichtlich durch die



3 Ergebnisse und Diskussion 121

Eigenschaften von Eisenoxid wesentlich mitbestimmt. In der Literatur findet man unter-
schiedliche Einschätzungen der photokatalytischen Aktivität von Eisenoxid. Der photo-
chemische Abbau von 4,4´-Bis(2-sulfostyryl)biphenyl auf bestrahlten Fe2O3-Partikeln ist
z.B. signifikant langsamer als die Referenz auf inaktivem Al2O3 [Kesselman-Truttmann
und Hug 1999]. Die Verlangsamung des Abbaus wird auf Strahlungskompetition des
Substrats mit Eisenoxid und einer daraus resultierenden Verlangsamung der direkten
Photolyse zurückgeführt. Auch Kormann et al. (1989) konnten nur vernachlässigbare
photokatalytische Aktivität von λ-Fe2O3 beim Abbau verschiedener chlororganischer Ver-
bindungen wie Chloressigsäure, Chloroform und Chloral feststellen. Basierend auf den
Nachweisgrenzen berechneten sie eine maximale Quantenausbeute von φ = 10-5 - 10-3.
Beim Abbau von Methylenblau stellte sich Eisenoxid ebenfalls als photokatalytisch inaktiv
heraus [Miyauchi et al. 2002]. Nur geringe photokatalytische Aktivität sprachen auch
Pulgarin und Kiwi (1995) Eisenoxid beim photokatalytischen Abbau von Phenol,
Nitrophenol und Chlorphenol zu, während Aminophenol effizient abgebaut wurde. Frank
und Bard (1977) stellten fest, dass Eisenoxid beim Abbau von Sulfit photokatalytisch aktiv
ist, nicht aber beim Abbau von Cyanid. Der photochemische Abbau von Ethanol wird
durch die Bestrahlung von Fe2O3 beschleunigt [Idriss et al. 1997]. Allerdings wird dabei im
Gegensatz zur TiO2-Photokatalyse das bei der Oxidation von Ethanol entstehende Acet-
aldehyd nicht weiter abgebaut. Auch Bandara et al. (2001) konnten einen photokataly-
tischen Abbau von Chlorphenolen an Fe2O3 nachweisen. Die ermittelten Halbwertszeiten
bei Sonnensimulation lagen, leicht variierend in Abhängigkeit von der Art der Chlorphe-
nole, im Bereich von 10 – 15 h. Eine vollständige Mineralisierung wurde aber ebenfalls im
Gegensatz zur Bestrahlung von TiO2 nicht erreicht. Die Analyse der veröffentlichten Er-
gebnisse lässt den Schluss zu, dass die photokatalytische Effizienz von Eisenoxid stark
durch das Substrat bestimmt wird. Die fehlende vollständige Mineralisierung in den letzen
beiden beschriebenen Studien weist besonders darauf hin, dass nur bestimmte Stoffe an
Fe2O3 photokatalytisch abgebaut werden.

Als Folge der widersprüchlichen Einschätzungen beschäftigten sich Kormann et al. 1989
mit der Frage, ob Hämatit ein aktiver Photokatalysator sein könnte. Dazu untersuchten sie
die Bildung von H2O2, das nach folgender Gleichung durch Reduktion von Sauerstoff
durch die Elektronen des Leitungsbands gebildet wird.

e-
cb + 1/2 O2 + H+                             1/2 H2O2

Rkt. 16

Im Gegensatz zur Bestrahlung von Titandioxid und Zinkoxid konnte bei Bestrahlung von
λ-Fe2O3 keine H2O2-Bildung nachgewiesen werden. Dies wird damit erklärt, dass das
Redoxpotential des Leitungsbands von λ-Fe2O3 nicht ausreichend Reduktionskraft besitzt,
um Sauerstoff zu reduzieren (vgl. Kapitel 2.1). Allerdings hat das Loch im Valenzband von
bestrahltem Fe2O3 genügend Oxidationskraft, um Wasser zu OH-Radikalen zu oxidieren.
Kormann et al. (1989) konnten jedoch bei Bestrahlung von Fe2O3-Suspensionen keine
photokatalytische Oxidation von Acetat, Chloral oder Chloroform feststellen. Da diese
Verbindungen bekanntermaßen von OH-Radikalen angegriffen werden, schlossen die
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Autoren, dass weder OH-Radikale auf der Oberfläche von bestrahltem Fe2O3 verfügbar
sind, noch die Oxidationskraft des Valenzbands direkt genutzt werden kann.
Um die Oxidationskraft des Loches im Valenzband direkt zu nutzen, müsste das Substrat
auf der Katalysatoroberfläche adsorbiert werden. Beim Vergleich der verschiedenen mit
Fe2O3 durchgeführten Abbaustudien fällt auf, dass stark adsorptive Substrate wie Oxalat
und Sulfit effektiv abgebaut werden [Leland und Bark 1987], während weniger stark ad-
sorbierende Moleküle wie Acetat, Chloral, Chloroform, Polyacrylsäure und 4,4´-Bis(2-sul-
fostyryl)biphenyl keinem photokatalytischen Abbau an bestrahltem Fe2O3 unterliegen
[Kormann et al. 1989; Kesselmann-Truttmann und Hug 1999]. Es kann vermutet werden,
dass die Adsorptionsfähigkeit des Substrats an Fe2O3 einen starken Einfluss auf die Ab-
baubarkeit ausübt. Pulgarin und Kiwi führten 1995 den effizienten Abbau von Aminophe-
nol an Fe2O3 auf die Bildung eines Oberflächenkomplexes durch das freie Elektronenpaar
der Aminogruppe zurück, während Phenol, Chlorphenol und Nitrophenol, die diese
Komplexbildung nicht zeigten, nicht abgebaut wurden. Auch Litter und Navio legten 1994
dar, dass unter gleichen Bedingungen die stark komplexierenden Substrate Oxalsäure
und EDTA wesentlich schneller an bestrahltem Eisenoxid abgebaut werden als die
schwächer adsorbierende Malonsäure. Die in dieser Studie ermittelte geringe Abbaubar-
keit des schwach adsorptiven Atrazins (vgl. Kapitel 3.2.4.1.1) bestätigt diese Hypothese.

Allerdings zeigen unterschiedliche Aussagen zur photokatalytischen Abbaubarkeit von
Phenol an Eisenoxid, dass die Eigenschaften des Substrats nicht allein bestimmend sind.
Um vom Substrat unabhängige Vergleiche durchführen zu können, wurden zusätzliche
Abbauexperimente mit Phenol durchgeführt. In Abb. 68 ist die ermittelte Phenolkonzen-
tration beim Abbau an Eisenoxid in Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer dargestellt.
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Abb. 68: Abbau von Phenol bei Bestrahlung von Eisenoxid in Abhängigkeit der Bestrahlungsdauer
([Fe2O3] = 5 g/L; [Phenol]0 = 100 µmol/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm).
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Es wird ersichtlich, dass die Phenolkonzentration mit der Zeit nur sehr langsam sinkt. Der
ermittelte Ratenkoeffizient pseudo-erster Ordnung liegt mit 0,09 × 10-3/min sogar leicht un-
ter dem der direkten Photolyse (0,11 × 10-3/min). Damit kann auch beim Abbau von Phe-
nol keine photokatalytische Aktivität von Eisenoxid festgestellt werden.

Der photokatalytische Abbau von Phenol an Fe2O3 wurde in der Literatur mehrfach mit
unterschiedlichen Ergebnissen diskutiert. Mehrere Studien stellten einen teilweise ausge-
prägten Abbau von Phenol an bestrahltem Fe2O3 fest. Beispielsweise konnten Pal und
Sharon (2000) eine deutliche Abnahme von Phenol innerhalb von zwei Stunden Fe2O3-
Bestrahlung mit einer Wolfram-Halogenlampe nachweisen. Allerdings wurde hier kein
Vergleich mit der direkten Photolyse geliefert, so dass nicht klar ist, welchen Anteil jeweils
Photolyse und Photokatalyse am beschriebenen Phenolabbau haben. Da Chun et al.
(2000) selbst bei Bestrahlung mit λ > 300 nm noch eine deutliche Phenolphotolyse
festgestellt haben, sollte die Geschwindigkeit der Photolyse in die Betrachtung des photo-
katalytischen Effekts einbezogen werden. Kolloidales Fe2O3 zeigt ebenfalls photokataly-
tische Aktivität beim Abbau von Phenol. Unter direkter Sonnenstrahlung wurde eine Halb-
wertszeit von ca. 200 bzw. 90 min ermittelt [Chatterjee et al. 1994; Dindar und Içli 2001].
Leider wurde auch hier kein Vergleich mit der direkten Photolyse geliefert. Dagegen
stellten Valenzuela et al. (2002) nur eine anfängliche Reduktion der Phenolkonzentration
bei Bestrahlung von Eisenoxid fest. Sie folgerten, dass die Abbauprodukte die aktiven
Plätze des Katalysators besetzen und damit den Phenolabbau inhibieren. Auch Pulgarin
und Kiwi (1995) konnten bei Bestrahlung von Eisenoxid mit einem Sonnensimulator
keinen nennenswerten Phenolabbau feststellen. Trotz der weitreichenden Untersuchung
des Abbaus von Phenol an bestrahltem Eisenoxid lassen sich leider keine klaren Schluss-
folgerungen ziehen. In vielen Fällen wurden die photokatalytischen Abbauraten nicht mit
denen der direkten Photolyse ohne Eisenoxid verglichen. Fehlen diese Daten, ist keine
Aussage über die Wirkung von Fe2O3 beim photoinduzierten Phenolabbau möglich. Dies
macht deutlich, wie wichtig der in der vorliegenden Arbeit vorgenommene Vergleich des
Schadstoffabbaus mit und ohne Photokatalysator ist.

3.2.4.2 Partikuläre Umweltproben

3.2.4.2.1 Vergleich der ermittelten Ratenkoeffizienten

Die untersuchten Umweltproben umfassen typische natürliche und anthropogene Umwelt-
partikel und wurden bereits in Kapitel 3.2.1.1 beschrieben. Abb. 69 zeigt die Atrazinkon-
zentrationen bei Bestrahlung von drei verschiedenen partikulären Umweltsystemen im
Vergleich zu reinem Anatas als Funktion der Bestrahlungsdauer.
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Abb. 69: Abbau von Atrazin an ausgewählten partikulären Umweltproben (Vulkanasche (pH 9,7), Sand
(pH 7,5) und Dieselruß (pH 3,8) im Vergleich zu Anatas (Chempur, pH 6,1) in Abhängigkeit der
Bestrahlungsdauer ([Partikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm;
l = 1,9 mm; x = 26 cm; n = 4; 1s).

Es ist deutlich zu erkennen, dass der photokatalytische Abbau von Atrazin an den Um-
weltproben um Größenordnungen langsamer war als an Titandioxid. Dagegen zeigte die
Geschwindigkeit des Atrazinabbaus an den einzelnen Umweltproben nur geringe Unter-
schiede. Wie schon bei der direkten Photolyse (vgl. Abb. 55) war auch hier der Abbau zu
langsam, um die Reaktionskinetik in dem beobachteten Zeitraum von 7 bis 30 Stunden
exakt zu bestimmen. Mit zunehmender Bestrahlungsdauer setzten sich allerdings immer
mehr Partikel an den Wänden und Ecken der Bestrahlungskammer ab, so dass ein homo-
genes Durchmischen der Suspension nicht mehr gegeben war. Dies führte zu einem
zunehmenden Potential für systematische Fehler. Von einer Verlängerung der Bestrah-
lungsdauer zur exakten Bestimmung der Reaktionskinetik wurde deshalb abgesehen. Wie
auch bei der direkten Photolyse führte das Anpassen der Werte mit einem exponentiellen
Fit zu gleich guten Korrelationskoeffizienten wie mit einem linearen Fit. Zur besseren
Vergleichbarkeit mit den reinen Halbleitern wurden alle Werte exponentiell angepasst.

Um den möglichen Einfluss der Photokatalyse an partikulären Umweltproben auf den
abiotischen Abbau von Atrazin in der Umwelt zu bestimmen, wurde der Atrazinabbau in
Suspension mit der direkten Photolyse verglichen. Da die Ratenkoeffizienten der direkten
Photolyse bei verschiedenen Pufferbedingungen variierten (siehe Kapitel 3.2.3), wurden
wiederum zwei Blöcke von Bestrahlungsexperimenten durchgeführt. Zum einen wurden
die Suspensionen mit PBS gepuffert, um konstante Bedingungen zu gewährleisten. Zum
anderen wurden die Bestrahlungsexperimente in ungepufferter Suspension wiederholt,
um natürliche Bedingungen zu simulieren.
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Die ermittelten Ratenkoeffizienten bei der Bestrahlung partikulärer Umweltproben und bei
direkter Photolyse im gepufferten System (pH 7,5 – 8,0) sind in Abb. 70 aufgeführt. Die
Fehlerbalken spiegeln die Streuung der Messpunkte im Einzelexperiment um den expo-
nentiellen Fit wider. Der Atrazinabbau an den Rauchgasrückständen der kommunalen
Müllverbrennungsanlage konnte nicht bestimmt werden, da die Adsorption an der Partikel-
oberfläche so groß war, dass kein Atrazin mehr in der Lösung nachgewiesen werden
konnte.

Der photokatalytische Abbau von Atrazin an den untersuchten Realproben ist gering. Die
ermittelten Reaktionsraten liegen im Bereich der direkten Photolyse. Durch den Signifi-
kanztest für Steigung [Kennedy und Neville 1986] konnte statistisch (95 % Vertrauens-
bereich) ein Atrazinabbau nur an bestrahlten Wüstensandsuspensionen nachgewiesen
werden.
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Abb. 70: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus an bestrahlten partikulären Um-
weltproben im Vergleich zur direkten Photolyse (pH 7,5 – 7,6; PBS; [Partikel] = 5 g/L; [Atra-
zin]0 = 500 ng/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 26 cm). Die gestrichelte Linie gibt den Wert
des Ratenkoeffizienten der direkten Photolyse plus der einfachen Standardabweichung an.
Unter diesem Wert werden die Partikel als photokatalytisch inaktiv angesehen.

Der Atrazinabbau an bestrahlten Wüstensand-Kolloiden war etwa 40 % schneller als der
durch direkte Photolyse. Der ermittelte Ratenkoeffizient ist mit ca. 10-4/min um den Faktor
1000 kleiner als der von Zinkoxid (vgl. Abb. 66). Dieses Ergebnis steht in guter Über-
einstimmung mit Messungen von Kormann et al. (1988), die für die photokatalytische
H2O2-Bildung Quantenausbeuten von Φ = 10-4 an Saharasand und Φ = 0,1 an Zinkoxid
gemessen haben. Die Bestrahlung von Rußpartikeln, Straßenstaub oder Vulkanasche
bewirkt keine Beschleunigung des Atrazinabbaus. Die ermittelten Ratenkoeffizienten
liegen im Fehlerbereich der direkten Photolyse. Während der Bestrahlung von Flugasche
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wurde keine Abnahme, sondern sogar eine leichte Zunahme der Atrazinkonzentration mit
zunehmender Bestrahlungsdauer festgestellt.

Die vergleichsweise hohen Fehlerbalken, die in einigen Experimenten mit Realproben
(z.B. bei Ruß) ermittelt wurden, können auf natürliche Inhomogenität der Umweltproben
zurückgeführt werden. Eine ungleiche Verteilung des photokatalytisch aktiven Materials
innerhalb der Realproben kann zu einer ungleichen Verteilung dieses Materials auf die
verschiedenen Probekammern führen. Folglich schwanken die ermittelten Atrazinkonzen-
trationen stärker um die Anpassungskurve. Dennoch sind die Ratenkoeffizienten im
Bereich von ± 25 % reproduzierbar. Dies wurde durch die Wiederholung von Bestrah-
lungsexperimenten sichergestellt. So wurden bei der dreimaligen Messung des Atrazin-
abbaus an Sandsuspensionen Geschwindigkeitskonstanten von 0,158 × 10-3; 0,119 × 10-3

sowie 0,151 × 10-3 [1/min] bestimmt.

Um natürliche Bedingungen zu simulieren, wurden die Ratenkoeffizienten des Atrazinab-
baus durch Bestrahlung von ungepufferten Partikelsuspensionen gemessen. Die Werte
wurden wiederum mit einem exponentiellen Fit angepasst. Die ermittelten Ratenkoeffi-
zienten sind in Abb. 71 dargestellt.
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Abb. 71: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus an bestrahlten partikulären Um-
weltproben (pH 3,8 – 9,7; ungepuffert; [Partikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; Sonnensimu-
lation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die gestrichelte Linie gibt den Wert des Raten-
koeffizienten der direkten Photolyse plus der einfachen Standardabweichung an. Unter diesem
Wert werden die Partikel als photokatalytisch inaktiv angesehen.

Der Atrazinabbau an allen partikulären Umweltproben ist in ungepufferter Suspension
langsamer als der bei direkter Photolyse. Bei statistischer Überprüfung (t-Test für Stei-
gung) konnte in keinem Fall eine signifikante Atrazinabnahme festgestellt werden. Im Ver-
gleich mit Abb. 70 ist die Photolyse in ungepufferter Lösung um den Faktor 10 schneller
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als in gepufferter Lösung, während die Partikelsuspensionen (mit Ausnahme der Sand-
suspension) nur zu einem um den Faktor 2 - 3 gesteigerten Atrazinabbau führen. Es kann
somit vermutet werden, dass die Ionenstärke bzw. der pH-Wert einen größeren Einfluss
auf die Atrazinphotolyse als auf die Photokatalyse ausübt. Hierauf wird in Kapitel 3.2.4.2.2
näher eingegangen. Der Atrazinabbau an bestrahlten Dieselrußpartikeln ist etwa halb so
schnell wie die direkte Photolyse, während der Abbau an Flug- und Vulkanasche noch-
mals etwa um Faktor 2 langsamer ist. Es soll allerdings festgehalten werden, dass in un-
gepufferter Suspension, im Gegensatz zur gepufferten Suspension (siehe Abb. 70), keine
Zunahme der Atrazinkonzentration an bestrahlter Flugasche festgestellt wurde. Während
der Atrazinabbau an bestrahltem Sand in gepufferter Suspension etwas schneller war als
der bei direkter Photolyse (vgl. Abb. 70), ist die in ungepufferter Suspension ermittelte Ge-
schwindigkeitskonstante deutlich kleiner als der Ratenkoeffizient der direkten Photolyse.
Allerdings ist es bei den relativ großen Fehlerbalken - gerade bei der Messung mit Sand -
nicht möglich, die Geschwindigkeitskonstanten quantitativ in Relation zu setzen.

Als Ergebnis kann festgehalten werden, dass alle untersuchten Realproben sowohl in ge-
pufferter als auch in ungepufferter Suspension keine signifikante photokatalytische Aktivi-
tät aufweisen. Der photokatalytische Abbau von Atrazin an partikulären Umweltproben ist
so gering, dass er in der Umwelt keine Rolle spielen wird.

3.2.4.2.2 Einfluss der Pufferbedingungen auf die photokatalytische
Aktivität

Der Vergleich der ermittelten Ratenkoeffizienten im ungepufferten System (Abb. 71) mit
denen im gepufferten System (Abb. 70) zeigt, dass der Abbau von Atrazin ohne Pufferung
schneller ist. Die Ratenkoeffizienten des photokatalytischen bzw. photolytischen Abbaus
von Atrazin bei verschiedenen pH-Werten sind in Abb. 72 für ausgewählte Systeme dar-
gestellt. Zur Verdeutlichung wurden auch die beim Abbau an Modellpartikeln gemessenen
Ratenkoeffizienten herangezogen.

In Systemen, die ohne Pufferung einen pH-Wert < 7,6 aufweisen, nehmen die ermittelten
Ratenkoeffizienten im gepufferten System (pH 7,6; durch gestrichelten Kasten markierte
Werte) ab. Die bei pH-Werten ≥ 8,0 in ungepufferter Suspension gemessenen Ratenko-
effizienten werden ebenfalls in gepufferter Suspension kleiner. Daraus lässt sich schlie-
ßen, dass der photokatalytische bzw. photolytische Abbau von Atrazin im gepufferten
System generell langsamer ist. Besonders deutlich wird dies beim Abbau an dem nicht in
Abb. 72 darstellbarem Zinkoxid: hier haben gepufferte und nicht gepufferte Suspension
den gleichen pH-Wert von 8,0. In ungepufferter Suspension wurde ein Ratenkoeffizient
von 197,0 ± 36,6 [10-3/min] gemessen, während der Ratenkoeffizient in gepufferter Sus-
pension mit 27,1 ± 2,3 [10-3/min] etwa um den Faktor 7 geringer ist.
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Abb. 72: Ratenkoeffizienten des photokatalytischen bzw. photolytischen Atrazinabbaus an ausgewähl-
ten, bestrahlten Systemen (markierter Bereich: Werte bei pH 7,6 mit PBS gepuffert; andere pH-
Werte: ungepuffert; [Partikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; Sonnensimulation, λ > 295 nm,
l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die Fehlerbalken beschreiben die Streuung der Messwerte um den ex-
ponentiellen Fit.

Die Verlangsamung des Atrazinabbaus bei höherer Ionenstärke kann damit erklärt wer-
den, dass Atrazin mit den Pufferkomponenten um die Adsorptionsplätze der Partikel kon-
kurriert. So wurde z.B. in Dunkelexperimenten mit zunehmender Ionenstärke (KNO3 oder
KH2PO4) der TiO2-Suspension festgestellt, dass die Menge adsorbierten Substrats deut-
lich abnahm [Dionysiou et al. 2000; Taborda et al. 2001]. Die Kompetition von Atrazin und
Pufferkomponenten um die Katalysatorplätze könnte dazu führen, dass die aktiven Zen-
tren des Katalysators durch Puffermoleküle blockiert und damit unwirksam sind. Die Ver-
ringerung der Photokatalyseeffizienz in phosphat- oder chloridgepufferten Suspensionen
wurde bereits mehrfach beobachtet [Wang et al. 1999; Dionysiou et al. 2000].

In anderen Fällen konnte nur eine leichte oder gar keine Abnahme der photokatalytischen
Aktivität mit zunehmender Ionenstärke festgestellt werden [Dionysiou et al. 2000; Taborda
et al. 2001]. Hieraus wurde gefolgert, dass die Adsorption in diesen Fällen nicht der
geschwindigkeitsbestimmende Schritt ist. Eine Minderung der photokatalytischen Radi-
kalbildung durch steigende Ionenstärke konnte jedoch mit Hilfe von Radikalfängern nach-
gewiesen werden [Taborda et al. 2001].

Neben der offensichtlichen Beeinflussung des photokatalytischen Atrazinabbaus durch die
Ionenstärke kann ein zusätzlicher pH-Effekt jedoch nicht ausgeschlossen werden. Beide
Effekte sind allerdings nicht eindeutig abzugrenzen, da die Ladung der Oberflächen-
gruppen und damit die adsorptiven Wechselwirkungen zwischen den Partikeln und den
Ionen in der Suspension pH-abhängig ist. Beispielsweise konnten Wang et al. (1999) eine
starke Inhibierung des photokatalytischen Abbaus von monosubstituierten Phenolen an
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TiO2 durch Chlorid bei pH 3 nachweisen, während bei pH 7 und pH 11 keine signifikante
Inhibierung durch Chlorid auftrat. Als Erklärung führten die Autoren an, dass bei pH 3 die
negativ geladenen Chloridionen vorzugsweise die im Mittel positiv geladenen Oberflä-
chenplätze des Katalysators besetzen. Sind diese bei höheren pH-Werten negativ gela-
den, wird Chlorid eher abgestoßen. Allerdings wurde bei Zugabe von Nitrat und Sulfat
keine signifikante Inhibierung des photokatalytischen Abbaus beobachtet, so dass neben
der elektrostatischen Wechselwirkung noch weitere Faktoren die Blockierung von aktiven
Zentren bzw. die Inhibierung der Photokatalyse beeinflussen.

Bei Betrachtung der Steigungen in Abb. 72 wird ebenfalls deutlich, dass die Änderung der
Pufferbedingungen bzw. des pH-Werts auf die direkte Photolyse einen größeren Einfluss
ausübt als auf die Photokatalyse. Hierdurch lassen sich die unterschiedlichen Relationen
der Ratenkoeffizienten des photokatalytischen und photolytischen Atrazinabbaus gerade
bei den partikulären Umweltproben in Abb. 70 und Abb. 71 erklären.

3.2.4.2.3 Überlagerung des Atrazinabbaus

Der Abbau von Atrazin an bestrahlten partikulären Umweltproben ist teilweise langsamer
als der Abbau durch direkte Photolyse. Dies wurde besonders bei Flugasche in gepuffer-
ter Suspension und in allen ungepufferten Suspensionen festgestellt. Folglich müssen
während der Bestrahlung weitere Prozesse stattfinden, die die direkte Photolyse und
eventuelle Photokatalyse überlagern. Eine Möglichkeit wäre die Verringerung der verfüg-
baren Strahlung durch Absorption oder Streuung an den Partikeln. Dies würde zu einer
geringeren Eindringtiefe der Strahlung in die Reaktionskammer führen [Martin et al. 1993;
Dijkstra et al. 2001] und die Photokatalyse bzw. Photolyse verlangsamen. Um diese Effek-
te zu minimieren, wurde eine möglichst geringe optische Schichtdicke von 1,9 mm ge-
wählt (vgl. Kapitel 3.2.2.2). Da auch innerhalb dieser schmalen Schichtdicke eine Strah-
lungsverringerung durch Streueffekte auftreten kann, wurde der Einfluss der Lichtstreuung
abgeschätzt. Dazu wurde das Streuverhalten der zu untersuchenden Partikel mit photo-
katalytisch inaktiven Partikeln simuliert. Um geeignete Partikel auszuwählen, wurde von
den unterschiedlichen partikulären Umweltproben und von photokatalytisch inaktiven Sili-
ziumdioxidpartikeln (Bandlücke bei 185 nm und damit außerhalb des Sonnenspektrums,
vgl. Tabelle 1) Streu- und Absorptionsspektren mit einem UV-VIS-Spektrometer aufge-
nommen. Die untersuchten Siliziumdioxide unterscheiden sich deutlich in der Größen-
verteilung: Aerosil 200 (Degussa) besitzt eine mittlere Primärteilchengröße von 12 nm,
während das verwendete Kieselgel Teilchengrößen von 15 – 40 µm aufweist. Die Spek-
tren von den Siliziumdioxiden werden in Abb. 73 mit denen von drei Realproben ver-
glichen.
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Abb. 73: Streu- und Absorptionsspektren von drei partikulären Umweltsystemen und von synthetischen
Siliziumdioxiden ([Partikel] = 1 g/L; l = 0,3 cm).

Die Streu- und Absorptionsspektren der Siliziumdioxide weisen deutliche Unterschiede
auf. Die Absorption der Kieselgelsuspension bleibt über den gesamten Wellenlängen-
bereich nahezu konstant. Mit 15 – 45 µm sind die Kieselgelpartikel wesentlich größer als
die Wellenlänge des eingestrahlten Lichts und zeigen nach der Mie-Theorie nahezu
wellenlängenunabhängige Lichtstreuung. Dagegen zeigt das Streu- und Absorptions-
spektrum von Aerosil 200 eine starke Abhängigkeit von der Wellenlänge. Langwelligeres
Licht wird wenig, kurzwellige Strahlung hingegen sehr stark gestreut. Aerosilpartikel sind
mit 12 nm mittlerer Primärteilchengröße im Mittel kleiner als die eingestrahlte Wellenlänge
und zeigen eher Rayleigh-Verhalten. Dabei hängt die Intensität des Streulichts vom Fak-
tor 1/λ4 ab, d.h. Strahlung kürzerer Wellenlänge wird stärker gestreut als langwelligeres
Licht. Die Streu- und Absorptionsspektren der partikulären Umweltproben lassen sich
ebenfalls eher dem Rayleigh-Verhalten (Sand und Dieselruß) oder dem Mie-Verhalten
(Straßenstaub) zuordnen. Es sei hier darauf hingewiesen, dass es sich bei den unter-
suchten Partikelproben um polydisperse Proben handelt (vgl. Kapitel 3.2.1.1.2) und
grundsätzlich beide Strahlungstheorien zum Tragen kommen.

Die Geschwindigkeit der Atrazinphotolyse würde durch Lichtstreuung gerade im UV-
Bereich um 300 nm beeinflusst. In diesem Wellenlängenbereich zeigt Aerosil 200 wesent-
lich höhere Extinktionen als Kieselgel. Die Lichtstreuung an Aerosil 200 sollte damit einen
größeren Einfluss auf die Atrazinphotolyse haben. Um die maximal mögliche Beeinträch-
tigung der Atrazinphotolyse durch Lichtstreuung an den Partikeln abzuschätzen, wurde
der Effekt der Lichtstreuung auf die Atrazinphotolyse im gewählten System durch Bestrah-
lung einer Aerosil-200-Suspension abgeschätzt.
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Der Vergleich des Abbaus von Atrazin durch direkte Photolyse ohne Partikel und in An-
wesenheit von Aerosilpartikeln ist in Abb. 74 dargestellt.
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Abb. 74: Vergleich des Atrazinabbaus durch direkte Photolyse ohne Partikel und in Anwesenheit von
photokatalytisch inaktiven, lichtstreuenden Partikeln ([Aerosil 200] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L;
Sonnensimulation; λ > 295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm; n = 4; 1s).

Es ist deutlich zu erkennen, dass durch Zugabe von Aerosil 200 die Abbaugeschwin-
digkeit von Atrazin nicht wesentlich beeinflusst wird. Die ermittelten Ratenkoeffizienten
stimmen mit 0,10 ± 0,03 [10-3/min] (Photolyse ohne Partikel) und 0,13 ± 0,02 [10-3/min]
(Photolyse mit Aerosil 200) innerhalb der Fehlergrenzen überein. Daraus kann gefolgert
werden, dass bei der verwendeten geringen optischen Dicke die Lichtstreuung keinen sig-
nifikanten Einfluss auf den Atrazinabbau hat. Es lässt sich festhalten, dass die Lichtstreu-
ung innerhalb dieser schmalen Weglänge nicht für den verlangsamten Abbau von Atrazin
bei der Bestrahlung von Realproben verantwortlich gemacht werden kann.

Eine weitere mögliche Erklärung für den geringeren Abbau von Atrazin an bestrahlten
Umweltpartikeln wäre eine Veränderung des Adsorptionsgleichgewichts von Atrazin auf
den Partikeln während des Experimentes. Vor der Bestrahlung stellt sich während der
Probenvorbereitung (vgl. Kapitel 5.4.1) ein Adsorptionsgleichgewicht ein. Würde dieses
während des Experiments verändert und Atrazin von den Partikeln freigesetzt, würde man
mit zunehmender Bestrahlungsdauer höhere Atrazinkonzentrationen und damit einen
scheinbar langsameren Abbau messen. Um eine mögliche Änderung der Atrazinadsorp-
tion während des Experiments zu überprüfen, wurde ein Dunkelexperiment mit Flug-
aschesuspension durchgeführt. Dieses Experiment wurde analog zu den Bestrahlungs-
experimenten aufgebaut, nur wurden die einzelnen Bestrahlungskammern mit Aluminium-
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folie abgedeckt. In Abb. 75 ist der Vergleich des Dunkelexperiments mit dem Bestrah-
lungsexperiment dargestellt.
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Abb. 75: Zeitlicher Verlauf der Atrazinkonzentration an bestrahlter/unbestrahlter Flugasche ([Flug-
asche] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 500 ng/L; ungepuffert; pH 6,0 – 7,6; Sonnensimulation; λ > 295 nm;
l = 1,9 mm; x = 26 cm; n = 4; 1s).

Wie schon im Kapitel 3.2.4.2.1 beschrieben, nimmt die Atrazinkonzentration bei Bestrah-
lung der Flugaschesuspension zu. Im Dunkelexperiment wurde allerdings auch eine leich-
te Erhöhung der Atrazinkonzentration im Verlauf des Experiments festgestellt. Dies weist
darauf hin, dass sich das Adsorptionsgleichgewicht, welches sich vor dem Experiment
eingestellt hat, während des Experiments verändert. Hierfür könnten Temperaturän-
derungen verantwortlich sein, da sich die Temperatur der Probe trotz Kühlung der Be-
strahlungskammer durch die große Wärmeleistung des Sonnensimulators um 2 - 3°C er-
höht. Während des Experiments wurde also Atrazin von den Partikeln freigesetzt. Die Zu-
nahme der Atrazinkonzentration im Dunkelexperiment ist allerdings schwächer als im Be-
strahlungsexperiment, so dass noch weitere Faktoren für die Zunahme bei der Bestrah-
lung von Flugasche verantwortlich sein müssen.

In der Literatur gibt es Hinweise auf eine zusätzliche Beeinträchtigung des Adsorptions-
gleichgewichts von Atrazin auf der Partikeloberfläche durch die Einwirkung von Strahlung.
Bossan et al. (1995) belegten Flugaschepartikel definiert mit Atrazin und setzen diese si-
mulierter Sonnenstrahlung aus. Nach der Bestrahlung konnte mehr Atrazin von den Par-
tikeln extrahiert werden als vor der Bestrahlung. Die Autoren erklärten dieses Phänomen
mit einer photoinduzierten Schwächung der Atrazin-Flugaschesorption. Da diese aber
immer mit einer möglichen Photolyse/Photokatalyse einhergeht, lässt sich der Effekt von
Strahlung auf die Atrazin-Flugaschesorption nicht getrennt untersuchen.
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Der Vergleich des Atrazinabbaus an Flugasche in gepufferter und ungepufferter Suspen-
sion weist ebenfalls auf eine Beeinflussung der Atrazinkonzentration durch eine Änderung
des Adsorptionsgleichgewichts hin. Im Bestrahlungsexperiment mit ungepufferter Suspen-
sion konnte, im Gegensatz zu dem mit gepufferter Suspension, ein Atrazinabbau an Flug-
asche festgestellt werden. Ein pH-Einfluss kann in diesem Fall ausgeschlossen werden,
da dieser in beiden Suspensionen bei pH 7,6 lag. Die Zugabe von Phosphat-Kochsalz-
Puffer wirkt sich nicht auf die Strahlungscharakteristik der Partikel aus. Allerdings kann
das Adsorptionsgleichgewicht und die Atrazinfreisetzung durch Zugabe von Puffersub-
stanzen wesentlich beeinflusst werden.

Insgesamt lässt sich folgern, dass eine Modifizierung des Adsorptionsgleichgewichts
während des Bestrahlungsexperiments zu einer Freisetzung von vorher adsorbiertem
Atrazin führt. Durch diese Desorption werden die Effekte der direkten Photolyse und even-
tuellen Photokatalyse nicht sichtbar.

Daneben können weitere Effekte den Atrazinabbau an Partikeln im Vergleich zur direkten
Photolyse zusätzlich verlangsamen. So kann Atrazin in die Poren des Partikels, in welche
kein Licht eindringt, migrieren und vor Photolyse oder Photokatalyse geschützt werden
[Larson und Weber 1994]. Löschen des angeregten Zustands von Atrazin durch Partikel-
bestandteile kann ebenfalls eine Verlangsamung des Atrazinabbaus an bestrahlter Flug-
asche im Vergleich zur direkten Photolyse hervorrufen.

3.2.4.2.4 Einfluss der Elementzusammensetzung von Umweltpartikeln
auf deren photokatalytische Aktivität

Da halbleitende Metalloxide als photokatalytisch aktive Phasen gelten, ist es wahrschein-
lich, dass der Gehalt von Metallen, insbesondere von Titan, Zink und Eisen in natürlichen
Partikelproben Einfluss auf deren photokatalytische Aktivität hat. Deshalb wurde der Anteil
von Titan, Zink und Eisen der untersuchten realen Partikelproben nach optimiertem
Mikrowellenaufschluss (vgl. Kapitel 3.2.1.1) mittels Totalreflektierender Röntgenfluores-
zenzanalyse bestimmt (Tabelle 20).

Die gute Übereinstimmung der Messwerte mit den vorliegenden Literaturangaben weist -
wie schon die Validierung mit Standardaerosolen - darauf hin, dass sich die gewählte Auf-
schluss- und Detektionsmethode gut für die Bestimmung von Metallen in unterschied-
lichen partikulären Umweltproben eignet.
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Tabelle 20: Ti-, Zn- und Fe-Gehalt der untersuchten natürlichen Partikelproben (n = 6; 1s). In Klammern
sind Literaturwerte angegeben.

Partikelsystem Titan [wt %] Zink [wt %] Eisen [wt %]

Niger Sand [wt %] 0,25 ± 0,02 n.d. 1,30 ± 0,03

Ruß [wt %] 0,09 ± 0,05 0,23 ± 0,01 1,12 ± 0,27

Straßenstaub [wt %] 0,39 ± 0,01
(0,3 – 0,6)(1)

n.d. 2,85 ± 0,05
(1,4 – 3,5)(1)

Vulkanasche [wt %] 0,97 ± 0,02 n.d. 7,46 ± 0,03

Flugasche [wt %] 0,42 ± 0,01
(0,36)(2)

n.d. 3,78 ± 0,05

n.d. unterhalb der Nachweisgrenze von 0,06 wt %.
(1) Powder Technology 1999
(2) Weidmüller 2000

Der Anteil von Titan und Zink liegt in allen Realproben unter 1 wt %. Die hier ermittelten
Titangehalte von 0,09 – 0,97 wt % stimmen gut mit Werten für weitere typische Umwelt-
proben überein. In Flugasche, Straßenstaub, Wüstensand und Böden wurden Titan-
mengen von 0,16 – 0,7 wt % bestimmt [Sharma et al. 1989; Fergusson und Ryan 1984;
Isidorov et al. 1997; Seinfeld und Pandis 1998]. Die hier untersuchte Vulkanasche hat mit
0,97 wt % einen vergleichsweise hohen Titangehalt.

Die ermittelten Zinkkonzentrationen liegen mit Ausnahme von Ruß (0,23 wt %) unterhalb
der Nachweisgrenze von 0,06 wt %. Auch diese Werte stimmen gut mit typischen Lite-
raturdaten überein. Der Zinkgehalt in Vulkanasche wurde mit < 84 µg/g [Sung et al. 1982]
und im Straßenstaub mittelgroßer Städte mit 0,03 – 0,1 wt % [Fergusson und Ryan 1984]
angegeben. Die ermittelten Zinkgehalte im Ruß liegen höher als in bisherigen Studien, in
denen Zinkgehalte bis 0,1 wt°% [Dočekal et al. 1992; Bérubé et al. 1999] gemessen
wurden. Dies kann darauf zurückgeführt werden, dass der untersuchte Ruß aus einer
Abscheideanlage stammt und damit vergleichsweise hoch belastet ist.

Am häufigsten von den drei untersuchten Metallen kommt Eisen mit Anteilen von
1,1 - 7,5 wt % vor. Auch diese Werte liegen im Bereich von Literaturangaben. Es wurden
im Straßenstaub von Städten Eisengehalte von 2,3 – 5,9 wt % detektiert [Fergusson und
Ryan 1984]. In Vulkanasche vom Mount St. Helen wurde Eisengehalte von 2,3 – 3,4 wt %
nachgewiesen, jedoch geben die Autoren an, dass dieser infolge des unvollständigen Auf-
schlusses zu niedrig liegen könnte [Sung et al. 1982]. Allerdings scheint der Gehalt an
Eisen für den photokatalytischen Atrazinabbau wegen der geringen Aktivität von Fe2O3

und anderer eisenhaltiger Halbleiter (siehe Abb. 66 und Abb. 67) von vernachlässigbarer
Bedeutung zu sein.

Bezüglich der photokatalytischen Aktivität der Umweltpartikel lässt sich sagen, dass der
Gehalt an Titan und Zink in den Umweltproben wohl nicht ausreicht, um einen signi-
fikanten photokatalytischen Abbau von Atrazin zu induzieren. Selbst der vergleichsweise



3 Ergebnisse und Diskussion 135

hohe Anteil von Titan in Vulkanasche führt nicht zu einem deutlichen photokatalytischen
Atrazinabbau. Die Bestrahlung von Vulkanasche bewirkt sogar einen langsameren Atra-
zinabbau als bei den meisten anderen partikulären Umweltproben. Allerdings kann nicht
davon ausgegangen werden, dass die ermittelte Zusammensetzung des gesamten Parti-
kels mit der Elementzusammensetzung auf der Oberfläche übereinstimmt. Diese wäre
jedoch für die photokatalytische Aktivität bestimmend. Da die ermittelte photokatalytische
Aktivität aller Realproben recht gering ist, wurde von weiteren, oberflächenspezifischen
Messungen abgesehen. Beim Vergleich der photokatalytischen Aktivität der Realproben
lässt sich keine Korrelation mit der ermittelten Elementzusammensetzung feststellen. Es
kann gefolgert werden, dass weitere Eigenschaften wie Partikelgröße sowie Zusammen-
setzung und Beschaffenheit der Oberfläche einen Einfluss auf die photokatalytische
Aktivität haben.

3.2.4.2.5 Bedeutung der Photokatalyse an Umweltpartikeln

Durch den schnellen photokatalytischen Abbau von flüchtigen Kohlenwasserstoffen an
bestrahlten Aerosolpartikeln [Idriss et al. 1997; Isidorov et al. 1997] hätte ein effizienterer
Abbau von Atrazin an den bestrahlten Umweltproben erwartet werden können. Des
weiteren wurde durch Vergleich der Atrazinkonzentration mit der Konzentration des Ab-
bauprodukts Desethylatrazin ein natürlicher photokatalytischer Abbau von Atrazin in der
Troposphäre prognostiziert [Goolsby et al. 1997]. Die Ergebnisse dieser Arbeit bestätigen
diese Hypothese nicht. Die Gründe sollen hier näher ausgeführt werden.

Da es sich bei Eisenoxid um das am häufigsten in den Umweltproben vorkommende Me-
talloxid hadelt, spielt seine photokatalytische Aktivität eine besondere Rolle. Die geringe
Effizienz von Eisenoxid bezüglich des Abbaus von Atrazin wurde bereits in Kapitel
3.2.4.1.6 diskutiert. Allerdings ist Eisenoxid nicht photokatalytisch inaktiv. Die Bestrahlung
von Eisenoxid führt, zumindest in gepufferter Suspension (vgl. Abb. 66), zu einer Be-
schleunigung des Atrazinabbaus um den Faktor zwei bis drei im Vergleich zur direkten
Photolyse. Beim photokatalytischen Abbau von Realproben konnte in gepufferter Suspen-
sion allerdings kein signifikant gesteigerter Abbau im Vergleich zur direkten Photolyse
festgestellt werden. Der Gewichtsanteil von Eisen in den Realproben beträgt 1,1 bis
7,5 wt %. Unter der Annahme, dass das gesamte Eisen in der Form von Fe2O3 vorliegt,
entspricht dies einem Gewichtsanteil von Eisenoxid von 1,6 bis 10,7 wt %. Am Beispiel
Vulkanasche mit 7,5 wt % Fe, nach obiger Berechnung also 10,7 wt % Fe2O3, sollte die
photokatalytische Effizienz von Eisenoxid (200-300 % gegenüber der direkten Photolyse)
unter Nichtberücksichtigung weiterer Einflussfaktoren zu einem um ca. 20 – 30 % ge-
steigerten Atrazinabbau im Vergleich zur direkten Photolyse führen.

Entgegen diesen Annahmen wird der photokatalytische Abbau von Atrazin durch Be-
strahlung von Vulkanasche nicht beschleunigt (vgl. Abb. 70). Dies kann damit erklärt wer-
den, dass die Annahme, das gesamte Eisen würde in Form des stabilen Eisenoxids vor-
liegen, in der Regel für Umweltpartikel nicht gegeben ist. Mit Hilfe der Mössbauerspek-
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troskopie identifizierten Weber et al. (2000) die Eisenoxidphasen in Aerosolpartikeln. Da-
nach liegt im atmosphärischen Aerosol nur bis zu 26 % des Eisens in Form von Hämatit
(λ-Fe2O3) vor. Die mit bis zu 61% vorherrschende Phase Goethit (λ-FeOOH) wurde in
mehreren Studien als photokatalytisch inaktiv eingestuft [Leland und Bard 1987; Bandara
et al. 1999; Bandara et al. 2001]. Magnetit (Fe3O4) stellt mit Anteilen bis zu 50% eine
ebenfalls häufig auftretende Phase dar. Die photokatalytische Effizienz von Magnetit
wurde bisher nur wenig untersucht. Littler und Navio konnten 1994 eine photokatalytische
Aktivität von Fe3O4 beim Abbau von Oxalsäure, nicht aber beim Abbau von EDTA und
Malonsäure nachweisen. Insgesamt kann gefolgert werden, dass in realen Umweltproben
Eisen in hohen Anteilen in photokatalytisch inaktiven Phasen vorliegt, was die - in
Relation zum Eisengehalt - niedrige photokatalytische Aktivität der Umweltproben erklärt.

Gerade in Flug- und Vulkanasche wurde allerdings neben Eisen ein nicht zu vernachlässi-
gender Titangehalt von bis zu 1 wt % nachgewiesen (vgl. Tabelle 20). Wieder unter der
Annahme, dass das vorhandene Titan als Titandioxid vorliegt, entspräche dies einem Ti-
tandioxidgehalt von 1,61 wt %. Infolge der sehr hohen photokatalytischen Aktivität von
Titandioxid sollten sich diese Titangehalte durch gesteigerte photokatalytische Effizienz
besonders bei Flug- und Vulkanasche bemerkbar machen. Es ist allerdings wahrschein-
lich, dass das Titandioxid infolge der hohen Temperaturen bei der Aschebildung als
stabilerer, aber photokatalytisch weniger aktiver Rutil vorliegt [Pal et al. 2001]. Weiterhin
kann nicht davon ausgegangen werden, dass das vorhandene Titan in den Realproben,
gerade an der für photokatalytische Prozesse wichtigen Partikeloberfläche, als Titandioxid
vorliegt.

Die photokatalytische Effizienz von gemischten Ti-Fe-Oxiden wurde bereits in mehreren
Studien untersucht. Es wurde festgestellt, dass durch Zugabe von mehr als 0,5 wt %
Eisen die photokatalytische Aktivität von Titandioxid stark abnimmt [Litter und Navio 1994;
Pal et al. 2001; Araña et al. 2002]. Pal et al. (2001) untersuchten die Prozesse, die beim
Brennen von Titandioxid mit Eisen stattfinden. Neben der schon beschriebenen Umwand-
lung von photokatalytisch aktivem Anatas in inaktiveren Rutil bei Temperaturen über
700 °C stellten sie bei diesen Temperaturen eine Anreicherung von Eisenoxid auf der
Oberfläche fest. Weiterhin wiesen sie eine Bildung und Oberflächenanreicherung von
photokatalytisch inaktivem Pseudobrookit (Fe2TiO5) nach. Folglich sank die photokataly-
tische Aktivität der untersuchten Fe/Ti-Mischoxide deutlich mit steigender Sintertempera-
tur und steigendem Eisengehalt. Bei Sintertemperaturen von 900°C und 10 wt % Eisen
konnte kaum noch photokatalytische Aktivität nachgewiesen werden. In den Realproben
liegt der Anteil von Eisen in Relation zum Titangehalt wesentlich höher. Da auch die
Temperaturen bei der Vulkan- und Flugaschebildung 900°C leicht überschreiten, kann in-
folge der beobachteten Struktur- und Oberflächeneffekte bei Fe/Ti-Mischoxiden nicht von
einer Verfügbarkeit des Titans als photoaktives Material auf der Oberfläche von Real-
proben ausgegangen werden.
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Da der Zinkgehalt in den untersuchten Realproben mit Ausnahme von Ruß unter der
Nachweisgrenze liegt, kann gefolgert werden, dass Zinksulfid oder Zinkoxid nicht wesent-
lich zur photokatalytischen Aktivität von Realproben beitragen können.

Insgesamt weisen die morphologischen Untersuchungen darauf hin, dass Eisen und Titan
in Realproben teilweise in photokatalytisch wenig aktiven Modifikationen vorliegen. Da-
raus folgt, dass die photokatalytische Aktivität von Realproben niedriger ist, als infolge der
Elementzusammensetzung zu erwarten wäre.

Es ist auch möglich, dass sich durch Adsorption von Stoffen oder Reaktion mit Spuren-
stoffen in der Atmosphäre oder im Boden eine passivierende Schicht um die Partikel
bildet. Eine passivierende Schicht um die Partikel würde ebenso die photokatalytische
Effizienz der Partikel vermindern. Um diesen Einfluss zu testen, wurde ein Experiment
durchgeführt, bei dem Flugasche vor der Bestrahlung mehrfach mit Wasser extrahiert
wurde. Überraschenderweise nahm die photokatalytische Aktivität der Flugasche durch
die Extraktion nicht zu, sondern ab. Dies führt zu dem Schluss, dass durch die Extraktion
aktive Substanzen von der Oberfläche entfernt wurden. Bei reinen Eisenoxiden, Fe/Ti-
Mischpartikeln sowie Flugaschen wurde die Auswaschung von Eisen(III)-Salzen be-
obachtet [Querol et al. 2001; Choi et al. 2002; Araña et al. 2002]. In wässriger Lösung
unterliegen hydroxylierte Eisen(III)-Komplexe bei UV-Bestrahlung folgendem Redoxkreis-
lauf [Feng und Nansheng 2000; Araña et al. 2002]:

Fe(OH)2+
aq 

hν
Fe2+  + .OH Rkt. 17

Fe2+ + O2 Fe3+  + .O2
- Rkt. 18

In Anwesenheit von Titandioxid kann die Oxidation von Fe2+ zu Fe3+ auch an den Löchern
im Valenzband erfolgen [Araña et al. 2002]. Es entstehen bei diesem Redoxkreislauf
reaktive Sauerstoffradikale, die zur Oxidation von Schadstoffen beitragen können. Wer-
den die löslichen Fe(III)-Salze vor der Bestrahlung durch Extraktion entfernt, resultiert
daraus ein langsamerer Abbau der Schadstoffe. Damit kann die Verlangsamung des Atra-
zinabbaus bei extrahierter Flugasche erklärt werden.

Die in dieser Arbeit ermittelte niedrige photokatalytische Aktivität von realen Umwelt-
proben beim Abbau von Atrazin steht in gutem Einklang mit der niedrigen photoka-
talytischen Aktivität von Böden und Flugasche [Pelizzetti et al. 1990b; Mansour und Feicht
1994; Bossan et al. 1995]. Die in verschiedenen Bodensuspensionen oder dünnen Bo-
denschichten ermittelten Halbwertszeiten des Atrazinabbaus sind nicht signifikant kürzer
als die der direkten Photolyse [Pelizzetti et al. 1990b; Konstantinou et al. 2001a].
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3.2.4.3 Modifizierte Zementpartikel

In diesem Kapitel soll zuerst die photokatalytische Aktivität der modifizierten Zement-
proben mit unmodifiziertem Zement und den zugrundeliegenden reinen Halbleitern ver-
glichen werden. Anschließend wird die Beeinflussung der photokatalytischen Aktivität
gealterter Zementproben durch Carbonatisierung erläutert.

Da Titandioxid eine ausgesprochen hohe photokatalytische Aktivität aufwies (vgl. Abb. 66
und Abb. 67), erschien es sinnvoll, bei der Modifikation von Zementproben das Haupt-
augenmerk auf Titandioxid als Photokatalysator zu legen. Folglich wurden Portlandze-
mentproben mit drei Titandioxiden (Degussa P25, Hombikat UV 100 und grober Anatas)
unterschiedlicher Modifikation und Größe versetzt. In Tabelle 21 sind einige Eigenschaf-
ten dieser Titandioxide dargestellt.

Tabelle 21: Eigenschaften der verwendeten Titandioxide.

Halbleiter Modifikation BET-Oberfläche
[m2/g]

Primärteilchen-
größe [nm]

Degussa P25 70% Anatas,

30 % Rutil

50 ± 15 21

Hombikat UV 100 Anatas > 250 < 10

Anatas grob Anatas 500(1)

(1) abgeschätzt aus Rasterelektronenmikroskopaufnahmen, siehe Kapitel 3.2.1.1.2.

Als Standard diente wiederum Degussa P25. Zusätzlich kamen zwei reine Anatasproben
unterschiedlicher Partikelgröße zum Einsatz. Gerade die Wahl verschiedener Primärteil-
chengrößen erschien wichtig, da die Partikelgröße einen direkten Einfluss auf die photo-
katalytische Aktivität von Halbleitern hat [Gerischer 1995; Singhal et al. 1997; Fernández-
Ibáñez et al. 1999; Maira et al. 2000]. Weiterhin wird angenommen, dass die Primär-
teilchengröße die Einlagerung der Partikel in den Zement beeinflusst und folglich sowohl
die physikalischen Eigenschaften, wie z.B. Zugfestigkeit, als auch die photokatalytischen
Eigenschaften des Zements determiniert. Titandioxid in reiner Rutilmodifikation wurde
nicht eingesetzt, da im Vergleich zum Anatas deutlich geringere photokatalytische Aktivi-
tät zu erwarten ist [Schindler et al. 1990; Tsai und Cheng 1997; Tada et al. 2001; Bandara
et al. 2001; Yumoto et al. 2002]. Neben Titandioxid wurden zum Vergleich weitere Experi-
mente mit Zinkoxid als Zuschlagsstoff durchgeführt.
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3.2.4.3.1 Vergleich der photokatalytischen Aktivität frisch gemörserter
modifizierter Zementpartikel

Die photokatalytische Aktivität von frisch gemörserten, modifizierten Zementpartikeln wur-
de mit unmodifizierten Zementpartikeln verglichen. Die ermittelten Konzentrations-Zeit-
Diagramme des Atrazinabbaus sind in Abb. 76 dargestellt.
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Abb. 76: Atrazinabbau durch Bestrahlung von modifizierten Zementpartikeln im Vergleich zu un-
modifizierten Zementpartikeln in Abhängigkeit von der Bestrahlungsdauer (pH 12,4 – 12,5;
[Zement] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 1 µg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm; x = 26 cm; n= 4; 1s).

Auch bei den Zementpartikeln gehorcht der Abbau von Atrazin einem Geschwindigkeits-
gesetz 1. Ordnung. Die Zugabe der Halbleiter führt zu stark unterschiedlichen photokata-
lytischen Aktivitäten des Zements. Durch Addition von 10 wt % Degussa P25 und Hombi-
kat UV 100 zu weißem Portlandzement konnte eine signifikante Beschleunigung des
Atrazinabbaus nachgewiesen werden. Dabei zeigt mit Degussa P25 modifizierter Zement
die höchste photokatalytische Aktivität; die Halbwertszeit von Atrazin beträgt 45 min. Da-
raus lässt sich schließen, dass sich Degussa P25 von den untersuchten Halbleitern am
besten zur Modifikation von Zement und dessen Anwendung als selbstreinigende Ober-
fläche eignet.

Der Abbau von Atrazin an der Zementprobe, welche mit 10 wt % grobem Anatas versetzt
wurde, wird im Vergleich zu unmodifiziertem Zement nur sehr wenig gesteigert. Zugabe
von 5 wt % grobem Anatas oder von 2,1 wt % ZnO beeinflusst die Aktivität des Zements
nicht. Die dabei ermittelte Geschwindigkeit des Atrazinabbaus ist mit der reinen Photolyse
ohne Partikel (vgl. Kapitel 3.2.3) vergleichbar. Daraus lässt sich schließen, dass diese
Partikelsysteme keine signifikante photokatalytische Aktivität zeigen. Die geringe photo-
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katalytische Aktivität von unmodifiziertem Zement, der einen Anteil von 2,2 wt % Fe2O3

und 0,33 wt % TiO2 aufweist [Fernandez-Olmo et al. 2001], steht in guter Überein-
stimmung mit den Ergebnissen der realen Umweltproben (vgl. Kapitel 3.2.4.2).

Es ist bemerkenswert, dass der Zusatz von Halbleitern mit kleinerer Partikelgröße (z.B.
Hombikat UV 100) den Atrazinabbau deutlich beschleunigt, während keine signifikante
Wirkung von größeren Partikeln (grobem Anatas) der gleichen Titandioxidmodifikation
beobachtet werden konnte. Um zu überprüfen, ob dieser Effekt durch die Eigenschaften
des Halbleiters oder durch chemische Prozesse bei der Zementhydratation hervorgerufen
wird, wurden Bestrahlungsexperimente mit den reinen Halbleitern durchgeführt.

3.2.4.3.2 Vergleich der verwendeten reinen Halbleiter

Die Geschwindigkeitskonstanten des Atrazinabbaus an reinen Halbleitern und den zuge-
hörigen modifizierten Zementpartikeln ist in Abb. 77 dargestellt. Die Fehlerbalken be-
schreiben die Streuung der Datenpunkte eines Einzelexperiments um die exponentielle
Anpassung.
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Abb. 77: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus durch Bestrahlung von reinen
Halbleitern und den zugehörigen modifizierten Zementproben. Die Prozentangaben geben die
verbleibende photokatalytische Effizienz der modifizierten Zementproben im Vergleich zu den
entsprechenden Metalloxiden an ([Partikel] = 5 g/L, [Atrazin]0 = 1 µg/L, Sonnensimulation,
λ > 295 nm, x = 26 cm).

Es wird deutlich, dass sich die an den verschiedenen Titandioxiden ermittelten Raten-
koeffizienten wesentlich unterscheiden. Die höchste photokatalytische Aktivität weist De-
gussa P25 auf, was die Ergebnisse früherer Studien bestätigt [Chen und Ray 1998; Seno-
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gles et al. 2001; Bekbolet et al. 2002]. Hombikat UV 100 zeigt eine ca. vierfach niedrigere
photokatalytische Aktivität. Der Atrazinabbau an bestrahltem groben Anatas ist nochmals
um den Faktor 3 langsamer. Besonders bei der Betrachtung der letzten beiden Systeme
(jeweils Anatasmodifikation) wird ersichtlich, dass die Partikelgröße einen erheblichen
Einfluss auf die photokatalytische Aktivität ausübt. Die Primärteilchen von Hombikat UV
100 sind wesentlich kleiner als die von groben Anatas (vgl. Tabelle 21). Die geringe
Primärteilchengröße führt zu einer deutlich erhöhten photokatalytischen Aktivität, was die
in Kapitel 2.5 aufgeführten theoretischen Darlegungen bestätigt.

Die Reihenfolge der photokatalytischen Aktivität von reinem TiO2 (Degussa P25 > Hombi-
kat UV 100 > Anatas grob) spiegelt die Reihenfolge bei den modifizierten Zementproben
(vgl. Abb. 76) wider. Damit lässt sich die unterschiedliche photokatalytische Aktivität der
einzelnen TiO2-modifizierten Zementpartikel gut erklären.

Betrachtet man die Aktivität aller mit Halbleitern versetzten Zementproben, wurde eine
verbleibende photokatalytische Aktivität von 0,2 – 7,8 % im Vergleich zu den reinen Halb-
leitern festgestellt. Mit ZnO modifizierter Zement weist nur noch 0,2 % der photokataly-
tischen Aktivität von reinem Zinkoxid auf. Dieser Zement wurde mit 2,1 wt % ZnO ver-
setzt. Daraus folgt, dass die ermittelte photokatalytische Aktivität des ZnO-modifizierten
Zements um das Zehnfache niedriger ist als der Masseanteil erwarten lassen würde. Die
photokatalytische Aktivität der mit TiO2-modifizierten Zemente beträgt in Relation zu den
reinen Halbleitern 1,3 - 7,8 %. Da alle hier betrachteten TiO2-haltigen Zemente einen Ge-
wichtsanteil von 10 % Titandioxid aufweisen, kann auch hier der Rückgang der photo-
katalytischen Aktivität nicht allein auf eine Reduktion der aktiven Oberfläche zurückgeführt
werden.

Die Verringerung der photokatalytischen Aktivität durch Immobilisierung von Titandioxid
(vergleiche Kapitel 3.2.4.1.2) wurde häufig beschrieben [Fernández et al. 1995; Arabatzis
et al. 2002]. Rachel et al. (2002a) berichteten sogar von einer drastischeren Reduzierung
der photokatalytischen Effizienz einer Zement/TiO2-Mischung im Vergleich zur reinen
Titandioxidsuspension. Sie führten die Abnahme der Aktivität von einem Faktor größer als
200 auf die hohe Konzentration von Ionen zurück, die durch den Zement eingebracht
wurden. Als Erklärung führten sie an, dass die Ionen möglicherweise zur Ladungs-
rekombination im Halbleiter beitragen würden. Eine weitere wesentliche Auswirkung der
eingebrachten Ionen ist die Kompetition mit Atrazin um die aktiven Plätze des Photokata-
lysators. In Kapitel 3.2.4.2.2 wurde bereits gezeigt, dass die Photokatalyse durch Erhö-
hung der Ionenstärke wesentlich verlangsamt werden kann.

Durch die Einbettung von Titandioxid in Zement stieg der pH-Wert drastisch an. Die
Suspensionen reiner Metalloxide wiesen pH-Werte von 4,6 – 8,1 auf, während alle modi-
fizierten Zementproben einen pH-Wert von 12,5 hatten. Dieser hohe pH-Wert liegt im für
frischen Zement üblichen Bereich [Benedix 1999] und wird durch Lösen von Calcium-
hydroxid verursacht [Benedix 1999; Johannesson und Utgenannt 2001]. Ist der pH-Wert
der Suspension größer als der isoelektrische Punkt (pzc: point of zero charge) von Titan-
dioxid (pHpzc = 6,3 – 6,6), liegen vorwiegend TiO- -Gruppen auf der Katalysatoroberfläche
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vor [Wang et al. 1999; Piscopo et al. 2001]. Daraus lässt sich ableiten, dass Atrazin als
schwach basische Substanz (pKa = 1,6) bei negativ geladenen Oberflächengruppen
wegen elektrostatischer Abstoßung weniger stark adsorbiert werden wird. Diese Annahme
wird durch Messungen von Piscopo et al. (2001) bestätigt, die eine starke Abnahme der
Adsorption von para-Hydroxybenzoesäure (pKa = 4,48) an Titandioxid bei pH-Werten
größer als 6,3 feststellen.

Zusätzlich zeigen neuere Studien über die Einbindung von Zinkoxid in hydratisierenden
Zement, dass praktisch das gesamte ZnO in Calcium-Zink-Hydratphasen eingebunden
wird [Tommaseo und Kersten 2002]. Nach zweiwöchiger Hydratation konnte kein
kristallines ZnO mehr über XRD nachgewiesen werden. Daraus lässt sich schließen, dass
Zink in die amorphen Hydratphasen eingebaut wird und nicht mehr als Zinkoxid für die
Photokatalyse zur Verfügung steht. Auf der Basis von Arbeiten über die puzzolanische
Aktivität von TiO2 und TiO2-haltigen Partikeln in Zement [Gutteridge and Dalziel 1990; Cyr
et al. 2000] kann vermutet werden, dass TiO2 auch chemisch im Zement gebunden wird.
Puzzolanische Stoffe beteiligen sich an der festigkeitsbildenden Reaktion des Zements.
Dabei reagieren sie in Gegenwart von Wasser mit dem bei der Zementhydratation entste-
henden Calciumhydroxid und bilden unlösliche, zementsteinähnliche Produkte [Benedix
1999]. Einen weiteren Hinweis auf die chemische Bindung von TiO2 bei der Zement-
hydratation liefern XRD-Messungen von TiO2-modifiziertem Zement. Sie lassen die Bil-
dung von Ca3Fe2TiO8 vermuten [Kakali et al. 1998]. Wird das eingebrachte Titandioxid
durch Festkörperreaktionen in Zementphasen eingebaut, steht weniger TiO2 als Photo-
katalysator zur Verfügung und die photokatalytische Aktivität sinkt.

Insgesamt bedeutet dies, dass durch die Einführung von zusätzlichen Ionen und durch die
chemischen Prozesse während der Zementhydratation der photokatalytische Abbau von
Atrazin stärker verlangsamt wurde als es infolge des Metalloxidanteils zu erwarten
gewesen wäre. Betrachtet man die Vielzahl der beschriebenen Effekte, die zu einer Ver-
ringerung von verfügbarem Metalloxid oder aktiver Oberfläche bei Einbettung des
Halbleiters in die Zementmatix führen können, ist die verbleibende photokatalytische
Aktivität von frisch gemörsertem, modifizierten Zementproben vergleichsweise hoch.
Beispielsweise liegt die verbleibende Aktivität von Zement mit 10 wt % Hombikat UV 100
mit 7,8 % nur 2,2 % unter der maximal erwarteten. Auch sind die ermittelten Aktivitäten
deutlich höher als jene, welche in einer früheren Studie mit zementgebundenem Titan-
dioxid beschrieben wurden [Rachel et al. 2002a]. Allerdings ist hier ein direkter Vergleich
der Ergebnisse nicht möglich, da die Arbeiten von Rachel et al. (2002a) mit immobili-
sierten und nicht mit suspendierten modifizierten Zementen durchgeführt wurden.



3 Ergebnisse und Diskussion 143

3.2.4.3.3 Physikalische Eigenschaften der modifizierten Zementproben

Neben der Untersuchung der photokatalytischen Aktivität des Zements ist es für eine
mögliche bauliche Anwendung von modifizierten Zementproben wichtig, deren mecha-
nische Eigenschaften mit denen unmodifizierter Zementproben zu vergleichen. Deshalb
wurden Messungen der physikalischen Eigenschaften der modifizierten Zemente durch-
geführt. In Abb. 78 sind die für die bautechnischen Belange wesentlichen Festigkeits-
messungen dargestellt.
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Abb. 78: Relative Festigkeit der verschiedenen modifizierten Zemente mit 10 wt % Metalloxid im
Vergleich mit unmodifiziertem Zement als Referenz. Die Festigkeit der unmodifizierten Referenz
betrug 54 N/mm2. Die Genauigkeit der Messungen liegt bei ca. 5 %.

Es wird deutlich, dass alle TiO2-modifizierten Zementproben eine höhere Festigkeit auf-
weisen als die unmodifizierte Referenz. Die besonders hohe Festigkeit von P25-modifi-
ziertem Zement steht in guter Übereinstimmung mit NMR-relaxometrischen Messungen
der Hydratationskinetik [Lackhoff et al. 2002]. Die Erhöhung der mechanischen Belast-
barkeit der mit Titandioxid modifizierten Zementproben kann auf puzzolanische Aktivitäten
des Titandioxids zurückgeführt werden, welche bereits literaturbeschrieben sind [Gutte-
ridge und Dalziel 1990, Cyr et al. 2000]. Die ZnO-modifizierte Zementprobe wies wegen
Wasserverlusts während der Lagerung nicht die optimale Geometrie für die Messung auf.
Deshalb ist der Wert der relative Festigkeit der Zinkprobe mit Vorbehalt zu betrachten. Die
im Vergleich zu unbehandeltem Zement geringere Festigkeit der ZnO-modifizierten
Zementprobe ist dennoch in guter Übereinstimmung mit Ergebnissen von Fernández
Olmo et al. (2001).
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Es kann festgehalten werden, dass die Zugabe von kommerziell erhältlichen Titandioxid-
pigmenten zu weißem Portlandzement einfach durchzuführen ist und sogar zu einer zu-
sätzlichen Steigerung der mechanischen Eigenschaften des Zements führt. Dabei ist be-
sonders bemerkenswert, dass das Material mit der höchsten photokatalytischen Aktivität
(Degussa P25-modifizierter Zement) die beste Festigkeit im Vergleich zu unmodifiziertem
Zement aufweist.

3.2.4.3.4 Einfluss der Zementcarbonatisierung

Die Eigenschaften von frisch aufgebrachtem Zement ändern sich mit der Zeit infolge von
Alterung und Carbonatisierung des Zements. Es ist anzunehmen, dass chemische
Umwandlungen, besonders an der Zementoberfläche, einen signifikanten Einfluss auf die
photokatalytischen Eigenschaften der Proben haben. Da Zementoberflächen auf Ge-
bäuden kontinuierlicher Alterung unterliegen, müssen die Einflüsse der Zementalterung
bei der Untersuchung einer möglichen Anwendung von modifizierten Zementproben zur
Steigerung des Schadstoffabbaus oder als selbstreinigende Oberfläche in der bebauten
Umwelt in Betracht gezogen werden. Deshalb ist die Abhängigkeit der photokatalytischen
Aktivität der Proben von deren Alterung von besonderem Interesse. Um umweltrelevante
Bedingungen nachzustellen, wurden TiO2-modifizierte Zementproben einer definierten
Alterung ausgesetzt. Der Carbonatisierungsprozess wurde mit Hilfe der Laser-Raman-
Spektroskopie und Rasterelektronenmikroskopie verfolgt. Die Laser-Raman-Spektrosko-
pie hat den Vorteil, dass sowohl die Titandioxidphasen als auch die Bildung von Calcium-
carbonat einfach und ohne Probenvorbereitung verfolgt werden können. Die ermittelten
Ramanbanden wurden mit denen von reinem TiO2, CaCO3 und Ca(OH)2 verglichen. In
Abb. 79 sind Ramanspektren von frisch gemörsertem Zement, welcher mit P25 modifiziert
wurde, im Vergleich zu reinem Titandioxid (P25 und Anatas) sowie Calciumcarbonat und
Calciumhydroxid dargestellt.

Das Spektrum von Anatas weist die auch literaturbeschriebenen Banden bei 393 cm-1

(B1g), 513 cm-1 (A1g) und 636 cm-1 (Eg) auf [Lei et al. 2001; Wang et al. 2001; Hirasawa et
al. 2002; Yamaki et al. 2002; Arabatzis et al. 2002]. P25 zeigt ein sehr ähnliches
Spektrum. Neben der dominierenden Anatasmodifikation konnte eine breite Bande bei
447 cm-1 und eine Flanke bei ca. 600 cm-1 identifiziert werden, welche der Rutilphase
zugeschrieben werden können [Wang et al. 2001; Hirasawa et al. 2002; Yamaki et al.
2002; Arabatzis et al. 2002]. Damit wurde die Koexistenz von Peaks beider Modifikationen
detektiert, was bei der Zusammensetzung von Degussa P25 (30 % Rutil, 70 % Anatas;
siehe Tabelle 21) auch erwartet wurde.
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Abb. 79: Laser-Raman-Spektren von mit Degussa-P25-modifiziertem Zement im Vergleich zu den Spek-
tren der Grundkomponenten im Bereich von 200 cm-1 bis 1500 cm-1 (λex = 514 nm; Intensität auf
maximalen Peak normiert).

Das Spektrum von Calciumcarbonat weist eine große Ramanbande bei 1083 cm-1 und
kleinere Banden bei 277 cm-1 und 710 cm-1 auf. Dieses Spektrum ist in guter Über-
einstimmung mit Literaturdaten von Calcit [Kontoyannis und Vagenas 2000; Dickinson
und McGrath 2001]. Es finden sich keine Hinweise auf die Anwesenheit der anderen
beiden Modifikationen des Calciumcarbonats (Aragonit und Vaterit). Calciumhydroxid
zeigt bei 356 cm-1 eine charakteristische Bande, die auch von Tarrida et al. (1995) und
Aminzadeh (1997) beschrieben wurde. Der kleine Peak bei 1083 cm-1 kann Verun-
reinigungen mit Calciumcarbonat zugeschrieben werden [Tarrida et al. 1995].

Im Spektrum von frisch gemörsertem, mit P25 modifiziertem Zement sind die signifikanten
Peaks der Anatasmodifikation bei 393 cm-1, 513 cm-1 und 636 cm-1 erkennbar. Wie reines
P25 zeigt auch der damit modifizierte Zement die breiten Banden bei 447 cm-1 und ca.
600 cm-1 der Rutilphase. Der Peak bei 1083 cm-1 wird von Calciumcarbonat her-
vorgerufen. Das Spektrum von frisch gemörsertem Zement weist auch einen sehr
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schwachen Peak bei 356 cm-1 auf, der auf die Anwesenheit von Calciumhydroxid hin-
weist. Der Peak bei 984 cm-1 stimmt mit keinem Peak der Grundkomponenten überein
und konnte nicht eindeutig zugeordnet werden. Leider weisen die literaturbeschriebenen
Spektren von CSH-Phasen [Dyer et al. 1993; Tarrida et al. 1995; Kirkpatrick et al. 1997]
sehr unterschiedliche Peaks auf und können somit nicht zur Identifizierung herangezogen
werden. Die gute Übereinstimmung der aufgezeichneten Spektren mit Literaturwerten
deutet darauf hin, dass sich die Laser-Raman-Spektroskopie gut zur Analyse von Fest-
körpern bzw. deren Modifikationen eignet.

Die nach verschiedenen Carbonatisierungszeiten aufgenommenen Ramanspektren von
Zement, der mit Degussa P25 modifiziert wurde, sind in Abb. 80 dargestellt.
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Abb. 80: Laser-Raman-Spektren von Zement, der mit Degussa P25 modifiziert wurde, nach bestimmten
Carbonatisierungszeiten im Bereich von 200 cm-1 bis 1500 cm-1 (λex = 514 nm; Intensität auf
Peak bei 636 cm-1 normiert).

Da die Peakfläche bzw. –höhe von verschiedenen Faktoren, wie z.B. der Laserfokus-
sierung abhängt (vgl. Kapitel 2.3.4.2), wurden alle Intensitäten zum Vergleich der Spek-
tren auf die TiO2-Emission bei 636 cm-1 normiert. Man erkennt deutlich, dass mit zuneh-
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mender Alterung des Zements die Emission von Calciumcarbonat bei 1083 cm-1 signifi-
kant ansteigt und neue Peaks bei 710 cm-1 und 277 cm-1 auftreten. Diese beiden Peaks
werden ebenfalls von Calciumcarbonat hervorgerufen (vgl. Abb. 79). Die Emissions-
banden von Calciumcarbonat sind auch hier in guter Übereinstimmung mit literatur-
beschriebenen Calcitspektren [Kontoyannis und Vagenas 2000; Dickinson und McGrath
2001]. Analog zu rasterelektronenmikroskopischen und röntgendiffraktometrischen Mes-
sungen [Lee et al. 2000] wurde keine Bildung der anderen Calciumcarbonatmodifikationen
Aragonit oder Vaterit festgestellt. Schon nach 5 Wochen Alterung konnte kein Calcium-
hydroxid mehr detektiert werden.

Die steigenden Intensitäten der Calcitpeaks im Vergleich zum Anataspeak bei 636 cm-1

zeigen deutlich die fortschreitende Carbonatisierung der Probe (Tabelle 22).

Tabelle 22: Mittelwerte (n = 49) und Standardabweichungen (1s) des Verhältnisses der Calcit- (1083 cm-1)
zur Anatasbande (636 cm-1) bei mit Degussa-P25-modifiziertem Zement mit zunehmender
Alterungsdauer (Laser-Raman-Mikroskop; λ = 514 nm).

Carbonatisierungsdauer Peakverhältnis CaCO3/Anatas

frisch gemörsert 0,42 ± 0,05

nach 4 Wochen 1,04 ± 0,23

nach 8 Wochen 1,37 ± 0,30

nach 4 Monaten 1,96 ± 0,26

Bei frisch gemörsertem Zemten ist der Calcitpeak etwa halb so hoch wie der Anataspeak.
Das Peakverhältnis steigt mit zunehmender Alterung stetig an. Nach 4 Monaten Alterung
weist die Calcitbande etwa die doppelte Höhe der Anatasbande auf. Hierdurch wird die
Fähigkeit der Raman-Spektroskopie demonstriert, semiquantitative Aussagen über die
Bildung von Calciumcarbonat bei der Zemtentalterung zu machen.

Neben mit Degussa P25 modifizierten Zementproben wurden bei allen Proben, die der
Carbonatisierung unterworfen wurden, steigende Calcitanteile detektiert. Als Beispiel sind
in Abb. 83 die relativen Zunahmen der Calcitbande (1083 cm-1) im Vergleich zur
Anatasbande (636 cm-1) von mit grobem und feinem Anatas modifizierten Zement dar-
gestellt.
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Abb. 81: Mittelwerte (n = 49, 1s) des Verhältnisses der Calcit- (1083 cm-1) zur Anatasbande (636 cm-1)
bei mit grobem und feinem Anatas modifizierten Zement mit zunehmender Alterungsdauer
(Laser-Raman-Mikroskop; λ = 514 nm).

Es wird deutlich, dass auch bei diesen Proben die Carbonatisierung mit zunehmender
Alterung voranschreitet. Bemerkenswert ist die Tatsache, dass das Peakverhältnis bei
Zementproben, welche mit grobem Anatas modifiziert wurden, eine viel größere Standard-
abweichung aufweist als bei denen, die mit feinem Anatas modifiziert wurden. Dies lässt
sich durch die größere Heterogenität der mit grobem Anatas modifizierten Probe erklären.

Ein weiteres, indirektes Verfahren, um die Carbonatisierung von Zement zu verfolgen, ist
die Messung des pH-Werts. Wie in Kapitel 2.3.3 dargestellt, sinkt der pH-Wert mit zuneh-
mender Umsetzung des Zements. Für baupraktische Belange kann davon ausgegangen
werden, dass bei einem pH-Wert von 9 im Porenwasser eine nahezu vollständige Car-
bonatisierung des Zements erfolgt ist [Johannesson und Utgenannt 2001]. Deshalb
wurden zusätzlich die pH-Werte der Proben gemessen.

In Abb. 82 sind beide Messmethoden der Zementcarbonatisierung miteinander verglichen.
Der pH-Wert von Degussa-P25-modifiziertem Zement sinkt stark von 12,5 direkt nach
dem Mörsern bis auf 9,1 nach 4 Monaten Alterung, was auf eine nahezu vollständige
Carbonatisierung des Zements hindeutet. Gleichzeitig steigen die Peakverhältnisse von
Calciumcarbonat zu Anatas an. Durch die gute Übereinstimmung der Werte wird deutlich,
dass beide Untersuchungsmethoden der Carbonatisierung vergleichbare Ergebnisse
liefern.
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Abb. 82: Vergleich der Bestimmung der Zementcarbonatisierung von mit Degussa P25 modifiziertem
Zement über die Ermittlung des Peakverhältnisses von CaCO3 zu Anatas durch Laser-Raman-
Mikroskopie (λ = 514 nm; links; n = 49; 1s) und über den pH-Wert (rechts).

Um den Einfluss der Carbonatisierung auf die photokatalytische Aktivität der modifizierten
Zementproben zu untersuchen, wurde nach bestimmten Alterungszeiten die Geschwindig-
keit des photoinduzierten Atrazinabbaus an diesen Proben bestimmt. Die ermittelten
Ratenkoeffizienten sind in Tabelle 23 aufgeführt.

Tabelle 23: Ratenkoeffizienten pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus an TiO2-modifizierten und unmo-
difizierten Zementproben nach verschiedenen Carbonatisierungszeiten in 10-3/min (5 g/L
partikulärer Zement unmodifiziert oder mit 10 wt % TiO2; 1 µg/L Atrazin; Sonnensimulation; λ >
295 nm; l = 1,9 mm; x = 26 cm).

Carbonatisierungsdauer Degussa P25 Hombikat UV 100 Anatas grob unmodifizierter Zement

frisch gemörsert 15,5 ± 1,3 9,1 ± 1,0 0,5 ± 0,1 0,2 ± 0,1

nach 2 Wochen 6,5 ± 0,2 n.b. <0,1 0,8 ± 0,2

nach 4 Wochen 2,5 ± 0,1 n.b. 0,2 ± 0,1 0,3 ± 0,2

nach 8 Wochen 1,1 ± 0,1 n.b. 0,2 ± 0,1 <0,1

nach 4 Monaten 0,9 ± 0,2 0,3 ± 0,1 <0,1 0,1 ± 0,1

n.b.: nicht bestimmt

Die Aktivität der Proben sinkt mit zunehmender Carbonatisierungsdauer. Innerhalb der
ersten vier Wochen wurde eine starke Reduktion der photokatalytischen Effizienz festge-
stellt, während sie nach 8 Wochen nahezu konstant blieb. Es wurde nach viermonatiger
Alterung eine Abnahme der photokatalytischen Aktivität von 94 % bis 97 % im Vergleich
zu frisch gemörsertem Zement nachgewiesen. Allerdings zeigt carbonatisierter Zement
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(pH 9), welcher mit Degussa P25 oder Hombikat UV 100 modifiziert wurde, auch nach
Zementalterung noch mindestens die dreifache Abbaueffizienz im Vergleich zu unmodi-
fiziertem Zement.

In Abb. 83 sind die ermittelten Ratenkoeffizienten des Atrazinabbaus in Abhängigkeit vom
pH-Wert bei Degussa-P25-modifizierten Zementpartikeln dargestellt.
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Abb. 83: Ratenkoeffizient pseudo-erster Ordnung des Atrazinabbaus durch Bestrahlung von Degussa-
P25-modifiziertem Zement nach verschiedenen Carbonatisierungszeiten in Abhängigkeit vom
zugehörigen pH-Wert ([Partikel] = 5 g/L; [Atrazin]0 = 1 µg/L; Sonnensimulation; λ > 295 nm;
l = 1,9 mm; x = 26 cm). Die Fehlerbalken geben die Schwankungen der Messwerte um den
exponentiellen Fit wieder.

Eine Korrelation zwischen der Abnahme der photokatalytischen Aktivität und dem pH-
Wert bzw. der Carbonatisierung der Zementproben ist klar ersichtlich. Steigende Zement-
carbonatisierung, hier dargestellt als sinkender pH-Wert, führt anfänglich zu einer starken
Verringerung der Ratenkoeffizienten. Fortschreitende Alterung resultiert in einer langsa-
meren Abnahme der ermittelten Geschwindigkeitskonstanten bis zu nahezu konstanten
Werten.

Die Verringerung der photokatalytischen Aktivität durch die Carbonatisierung des
Zements kann folgenden Faktoren zugeschrieben werden:

 Es ist bekannt, dass mit zunehmender Carbonatisierung die spezifische Oberfläche
des Zements abnimmt [Johannesson und Utgenannt 2001]. Die Verringerung der zur
Verfügung stehenden Katalysatoroberfläche führt zu einer kleineren Anzahl aktiver
Zentren des Katalysators und damit zu einem langsameren Atrazinabbau. Da aller-
dings die Carbonatisierung von Portlandzementen die spezifische Oberfläche nur zu
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einem geringen Teil (8 %) vermindert, müssen weitere Faktoren für die ermittelte
stärkere Abnahme der photokatalytischen Aktivität verantwortlich sein.

 Ebenso wurde festgestellt, dass die Sorption von Wasser mit zunehmender
Carbonatisierung vermindert wird [Dias 2000]. Überträgt man diese Ergebnisse auf
andere Substrate wie Atrazin, kann gefolgert werden, dass geringere Sorption von
Atrazin an der Oberfläche zu vermindertem Atrazinabbau führt.

 Weiterhin wurde eine starke Massezunahme des Zements in Höhe von bis zu 35 %
durch Carbonatisierung beschrieben [Dias 2000]. Diese Massezunahme entspricht
den Erwartungen, da der Austausch von 2 OH--Gruppen gegen eine CO3

2--Gruppe
eine Massezunahme von 26 g/mol Calcium bewirkt (unter der Annahme der direkten
Reaktion von Calciumhydroxid zu Calciumcarbonat ohne Berücksichtigung der CSH-
Phasen). Da bei den Experimenten in dieser Arbeit der Photokatalysator eingewogen
wurde, folgt aus einer Massezunahme während der Carbonatisierung eine geringere
Molmenge an eingesetztem Photokatalysator und daraus resultierend eine geringere
Menge an aktiven Katalysatorplätzen.

 Ein wesentlicher Punkt ist die Abdeckung der aktiven Katalysatoroberfläche mit Calcit-
kristallen [Stark und Wicht 2000]. Um näher zu beleuchten, wie weit sich die Zement-
oberfläche während der Carbonatisierung chemisch verändert hat, wurden raster-
elektronenmikroskopische Aufnahmen von frisch gemörsertem und 4 Monate ge-
lagertem Zement miteinander verglichen. Eine REM-Aufnahme von frisch gemörser-
tem, mit Anatas modifiziertem Zement ist in Abb. 84 dargestellt.

Abb. 84: REM-Aufnahme des frisch gemörserten, mit Anatas modifizierten Zements.

Das Bild zeigt teils stark agglomerierte Partikel, die grob gebrochen wirken. Es treten
keine Anlösungserscheinungen oder idiomorphe Kristalle auf. Auch sind keine Lösungs-
konturen zu erkennen. Im EDX-Spektrum lassen sich Calcium, Silizium, Titan, Aluminium
und Sauerstoff nachweisen. Weiterhin wurden Spuren von Kohlenstoff detektiert. Dies
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deutet auf eine beginnende Carbonatisierung durch Kohlendioxid der Luft während des
Mörserns und Trocknens (ohne Luftabschluss im Trockenschrank) hin. Im Gegensatz zum
„unreagiert“ erscheinenden, frisch gemörserten Zement wird bei den Aufnahmen von
gealtertem Zement (Abb. 85) deutlich, dass auf der Zementoberfläche nach dem Mörsern
chemische Reaktionen stattgefunden haben.

Abb. 85: REM-Aufnahmen von 4 Monate gealtertem, mit Anatas modifiziertem Zement.

In der oberen Aufnahme sind eindeutige Auflösungsstrukturen sichtbar. Generell wirkt das
Material weicher und nicht so stark gebrochen. Im unteren Bild sind längliche Nadeln zu
erkennen. Das Vorhandensein von idiomorphen Strukturen weist auf eine Kristallbildung
nach dem Mörsern hin. Im EDX-Spektrum lässt sich neben den schon im frisch gemör-
serten Zement detektierten Calcium, Silizium, Titan, Aluminium und Sauerstoff ein signifi-
kanter Kohlenstoff-Peak nachweisen. Dies deutet auf eine Bildung von Calciumcarbonat
hin. Es wird deutlich, dass sich auf der Zementoberfläche während der Alterung Kristalle
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gebildet haben, die eine Verringerung der aktiven Oberfläche und eine Hinderung der
Substratadsorption an den eingelagerten Titandioxidpartikeln zur Folge haben können.

Insgesamt kann angenommen werden, dass Änderungen in der Oberflächenbeschaffen-
heit, Sorption und Masse des Zements während der Carbonatisierung zu einer vermin-
derten photokatalytischen Aktivität der modifizierten Zementproben führen. Allerdings
zeigt mit Degussa P25 oder Hombikat UV 100 modifizierter Zement auch nach der
Carbonatisierung noch mindestens die dreifache Abbaueffizienz im Vergleich zu unmodi-
fiziertem Zement bzw. zur direkten Photolyse. Folglich kann die Applikation von TiO2-
modifizierten Baustoffen unter Verwendung von natürlicher Sonnenstrahlung wesentlich
zum Schadstoffabbau in der bebauten Umwelt beitragen.
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4 Zusammenfassung und Ausblick

Ziel der hier vorliegenden Arbeit war es, das photokatalytische Potential von umweltrele-
vanten Partikelsystemen unter natürlichen Bedingungen zu untersuchen und nutzbar zu
machen. Dazu wurde die photokatalytische Aktivität verschiedener Partikelsysteme mit
zwei voneinander unabhängigen Verfahren untersucht. Zum einen wurde eine Screening-
Methode zur Detektion photokatalytisch erzeugter Radikale am einzelnen Partikel ent-
wickelt. Zum anderen wurde der Abbau der Modellschadstoffe Atrazin und Phenol im
Partikelverbund bilanziert.

Als Messprinzip zur Detektion von intermediär bei der Photokatalyse entstehenden Radi-
kalen wurde die Umsetzung mit photostabilen Perylenfarbstoffen eingesetzt. Durch Reak-
tion mit den Radikalen wurde deren Fluoreszenz gemindert. Um die Radikalproduktion an
einzelnen Partikeln bestimmen zu können, musste die Fluoreszenzminderung der Farb-
stoffe ortsaufgelöst gemessen werden. Dazu wurden die modifizierten Perylenfarbstoffe
kovalent an eine Glasoberfläche gekoppelt. Allerdings neigen Perylenfarbstoffe dazu,
schwer trennbare Aggregate zu bilden. Deshalb befanden sich auf der Glasoberfläche
neben den kovalent gebundenen Molekülen noch adsorptiv gebundene Perylenfarbstoffe.
Die Aggregation des Farbstoffs musste so weit wie möglich unterdrückt werden, da sonst
keine eindeutige Reaktion mit den reaktiven Radikalen stattfinden konnte. Deshalb sollten
die adsorptiv gebundenen Moleküle durch Reinigung entfernt werden. Dazu wurden ver-
schiedene Reinigungsmethoden getestet und optimiert. Zusätzlich wurde durch kompe-
titive Insertion nicht-fluoreszierender Moleküle die Aggregation benachbarter, kovalent ge-
bundener Farbstoffe verringert. Mit diesen Methoden konnte ein Monomeranteil von 67 %
erreicht werden. Allerdings ließen sich auch durch ausgiebige Reinigung der Glasträger
nicht alle adsorptiv gebundenen Perylenfarbstoffe entfernen.

Zur Bestimmung der Radikalproduktion wurden die zu untersuchenden Partikel auf die
gereinigte, mit Perylenfarbstoff beschichtete Glasoberfläche aufgebracht und bestrahlt.
Die Fluoreszenzabnahme der Perylenfarbstoffe wurde von unten durch den Glasträger mit
einem Laser-Raman-Mikroskop ortsaufgelöst gemessen. Die Messung von unten durch
den Glasträger hatte den Vorteil, dass die Partikel während der Fluoreszenzmessung
liegenbleiben konnten. Dadurch konnte die Fluoreszenzabnahme des Perylenfarbstoffs
durch photokatalytische Prozesse direkt mit der Präsenz aktiver Partikel in Relation ge-
setzt werden. Bei der Bestrahlung von TiO2 wurde durch Korrelation der Fluoreszenzmin-
derung des Farbstoffs mit der Ramanbande von Titandioxid eine eindeutig auf photo-
katalytische Prozesse zurückzuführende Radikalbildung an einzelnen Partikeln beobach-
tet. Damit wurde die Eignung der entwickelten Methode zur ortsaufgelösten Bestimmung
von photokatalytisch gebildeten reaktiven Spezies demonstriert. Eine Weiterentwicklung
und Verbesserung der Reinigungsmethoden sollte in Zukunft eine routinemässige Mes-
sung der photokatalytischen Radikalproduktion an einzelnen Partikeln möglich machen.
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Neben dem beschriebenen Screening-System wurde die Effizienz der Photokatalyse an
verschiedenen umweltrelevanten Partikelsystemen durch Bilanzierung des Abbaus von
Atrazin und Phenol bestimmt. Die untersuchten Partikelgruppen lassen sich in reine
Halbleiter, partikuläre Umweltproben und modifizierte Zementpartikel unterteilen.

Um den Beitrag photokatalytischer Prozesse zum abiotischen Abbau von Schadstoffen in
der Umwelt zu beurteilen, ist ein Vergleich des photokatalytischen Abbaus mit dem durch
direkte Photolyse ohne Partikel grundlegend. Atrazin wurde unter simulierter Son-
nenstrahlung mit Ratenkoeffizienten von 0,05 - 1,3 [10-3/min] photolysiert. Es zeigte sich,
dass die Atrazinphotolyse nicht, wie in der Literatur diskutiert, vom pH-Wert, sondern von
der Ionenstärke der Lösung beeinflusst wurde. Auf der Basis der Ergebnisse dieser Arbeit
sollten weitere Untersuchungen des abiotischen Abbaus von Atrazin die Betrachtung der
Ionenstärke der Lösung einschließen. Dadurch wäre eine Möglichkeit gegeben, die bisher
widersprüchlichen Ergebnisse über die Beeinflussung der Atrazinphotolyse aufzu-
schlüsseln.

Es wurde erwartet, dass die photokatalytische Aktivität von partikulären Umweltsystemen
und modifizierten Zementproben wesentlich geringer als die reiner Halbleiter sein würde.
Deshalb musste ein möglichst empfindlicher Nachweis der photokatalytischen Aktivität der
verschiedenen Partikelsysteme erreicht werden. Dazu wurden vor den eigentlichen Ab-
bauexperimenten die Versuchsparameter sowie die Substratanalytik charakterisiert und
optimiert:

Analytik: Der Atrazinabbau wurde mit Hilfe eines optimierten ELISAs bilanziert. Der
Immunoassay zeichnete sich durch hohe Sensitivität (Nachweisgrenzen im unteren ng/L-
Bereich) und geringe Querempfindlichkeiten gegenüber den Abbauprodukten aus.

Experimenteller Aufbau der Bestrahlungsexperimente: Um natürliche Bedingungen zu
simulieren, wurde ein Sonnensimulator als Strahlungsquelle eingesetzt. Es zeigte sich,
dass dieser gut zur Simulation von natürlicher Sonnenstrahlung und als homogene Strah-
lungsquelle zur Untersuchung der photokatalytischen Eigenschaften von verschiedenen
Partikelsystemen geeignet war. Bei der Konstruktion einer neuen Bestrahlungskammer
wurde besonderer Wert auf die Realisierbarkeit eines maximalen photokatalytischen
Effekts gelegt. Zur Minimierung des Strahlungsverlusts durch Streuung an den Partikeln
wurde eine sehr geringe optische Schichtdicke von 1,9 mm gewählt. Außerdem wurde,
um den photokatalytischen Effekt zu verstärken, eine möglichst kleine Anzahl Substrat-
moleküle im Verhältnis zur Katalysatoroberfläche eingesetzt. Zusätzlich wurde durch eine
automatische Thermostatisierung die Möglichkeit geschaffen, den photokatalytischen Ab-
bau der Schadstoffe über mehrere Tage zu beobachten.

Ermittlung der optimalen Versuchsparameter: Hierzu wurde der Einfluss der Substratkon-
zentration, Katalysatoraufbringung sowie –konzentration, Sauerstoffsättigung und die
Auswirkungen von Huminsäuren auf die Geschwindigkeit des photokatalytischen Atrazin-
abbaus untersucht. Daraufhin wurden die experimentellen Parameter so gewählt, dass
der photokatalytische Effekt möglichst empfindlich nachgewiesen werden konnte. Die opti-
mierten Parameter sind:
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 geringe Substratkonzentration (500 ng/L),

 hohe Katalysatorkonzentration (5 g/L),

 suspendieren des Photokatalysators,

 vorherige Sauerstoffsättigung,

 keine Zugabe von Huminsäuren.

Mit diesen Messeinstellungen und mit diesem experimentellen Aufbau wurde der photo-
katalytische Atrazinabbau an Modellpartikeln, partikulären Umweltproben und modifizier-
ten Zementproben untersucht.

Die Bestimmung der photokatalytischen Aktivität von reinen Halbleitern diente vor allem
zum Vergleich und der Einschätzung der Effizienz von partikulären Umweltproben. Als
Modellminerale wurden einerseits bekannte Photokatalysatoren wie TiO2 (drei Anatas-
systeme und Degussa P25), ZnO, Fe2O3 und ZnS eingesetzt. Andererseits wurden ge-
mischte Oxide (FeTiO3, SrTiO3) betrachtet, die natürlich vorkommende titan- oder eisen-
haltige Minerale repräsentieren.

TiO2 und ZnO - sowie im abgeschwächten Maße ZnS - zeichneten sich durch eine sig-
nifikante photokatalytische Aktivität aus. Dagegen beschleunigte die Bestrahlung von
SrTiO3 und Fe2O3 den Atrazinabbau nur wenig. FeTiO3 konnte keine photokatalytische
Aktivität zugesprochen werden.

Da Eisen einen vergleichsweise hohen Anteil in partikulären Umweltproben aufweist,
wurde die photokatalytische Aktivität von Eisenoxid ausführlich diskutiert. Die Hypothese,
dass die Adsorptionsfähigkeit des Substrats an Fe2O3 die Abbaubarkeit wesentlich beein-
flusst, konnte durch die in dieser Studie ermittelte geringe Abbaubarkeit des schwach ad-
sorptiven Atrazins bestätigt werden. Um vom Substrat unabhängige Vergleiche mit Li-
teraturangaben zu ermöglichen, wurden zusätzliche Abbauexperimente mit Phenol durch-
geführt. Auch beim Abbau von Phenol konnte keine photokatalytische Aktivität von Eisen-
oxid festgestellt werden. Die Literaturdaten ließen jedoch keine klaren Schlussfolgerungen
über die photokatalytische Wirksamkeit von Eisenoxid zu. In vielen Veröffentlichungen
wurden die photokatalytischen Abbauraten von Phenol nicht relativ zur direkten Photolyse
betrachtet. Ein Vergleich und eine Diskussion der Ergebnisse war damit unmöglich. Dies
macht deutlich, wie wichtig die in der vorliegenden Arbeit vorgenommene Gegenüber-
stellung des Schadstoffabbaus mit und ohne Photokatalysator ist.

Zur Bestimmung der photokatalytischen Aktivität von partikulären Realproben wurde der
photoinduzierte Atrazinabbau an Wüstensand, Ruß, Straßenstaub, zwei Verbrennungs-
aschen sowie an Vulkanasche gemessen. Keine untersuchte Realprobe wies sowohl in
gepufferter als auch in ungepufferter Suspension signifikante photokatalytische Aktivität
auf. Der photokatalytische Abbau von Atrazin an partikulären Umweltproben war so ge-
ring, dass er in der Umwelt keine Rolle spielen wird.

Die mittels TXRF bestimmten Elementgehalte in den Realproben betrugen bis zu 1 wt %
Titan und bis zu 7,5 wt % Eisen. Unter der Annahme, dass diese Metalle in Form von
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photokatalytisch aktivem TiO2 bzw. gering aktivem Fe2O3 vorliegen, wäre eine höhere
phtotokatalytische Aktivität der Realproben zu erwarten gewesen. Allerdings weisen mor-
phologische Untersuchungen darauf hin, dass Eisen und Titan in Realproben teilweise in
photokatalytisch wenig aktiven Modifikationen vorliegen. Daraus folgt, dass die photo-
katalytische Aktivität von Realproben niedriger ist, als infolge der Elementzusammen-
setzung zu erwarten wäre.

Die in dieser Arbeit ermittelte geringe photokatalytische Aktivität von partikulären Umwelt-
systemen lässt in erster Linie nur Aussagen für Atrazin als Modellsubstanz zu. Um die Er-
gebnisse auf andere persistente organische Schadstoffe zu übertragen, müssen die Cha-
rakteristika des Substrats berücksichtigt werden. Der Einfluss der Substrateigenschaften
(wie z.B. die Dissoziationskonstante oder den Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizient) auf
die photokatalytische Abbaubarkeit ist bisher nur in wenigen Studien untersucht worden
[Pichat et al. 1993; Di Paola et al. 2002]. Um den Anteil des photokatalytischen Abbaus an
partikulären Umweltproben am abiotischen Abbau anderer persistenter Schadstoffe zu
beurteilen, sollte in weiterführenden Studien der Einfluss der Substrateigenschaften be-
trachtet werden.

Zur Untersuchung der Anwendbarkeit von modifizierten Baustoffen als selbstreinigende
Oberfläche in der bebauten Umwelt wurde die photokatalytische Aktivität von Halbleiter-
modifizierten Zementpartikeln gemessen. Da Titandioxid und Zinkoxid eine ausge-
sprochen hohe photokatalytische Aktivität beim Abbau von Atrazin zeigten, wurden die
Zementproben mit diesen Metalloxiden versetzt. Es zeigte sich, dass mit Degussa P25
versetzter Zement - wie auch der zugrundeliegende reine Halbleiter - die höchste photo-
katalytische Aktivität aufwies. Besonders bemerkenswert war, dass mit Degussa P25 mo-
difizierter Zement im Vergleich zu unmodifiziertem Zement eine deutlich höhere Festigkeit
aufwies. Damit ist dieser Zement sowohl aus bautechnischer Sicht als auch hinsichtlich
der photokatalytischen Aktivität gut zur Anwendung als selbstreinigendes Fassaden-
material geeignet.

Da Zemente nach der Aufbringung durch Kontakt mit atmosphärischem CO2 einer na-
türlichen Alterung unterliegen, wurde der Einfluss der Carbonatisierung und der damit
verbundenen Änderung der Oberflächeneigenschaften auf die photokatalytische Aktivität
der modifizierten Zementproben untersucht. Die Carbonatisierung des Zements wurde
erstmalig mit einem Laser-Raman-Mikroskop direkt semiquantitativ verfolgt. Als Mess-
größe diente die Peakintensität des während der Carbonatisierung entstehenden Cal-
ciumcarbonats in Relation zu einer Anatasbande. Im Zeitraum von vier Monaten konnte
mit Degussa P25 versetztem Zement ein Anstieg der auf Anatas normierten Intensität der
Calciumcarbonatemission von 400 % ermittelt werden. Weiterhin wurde eine gute Über-
einstimmung der durch Laser-Raman-Spektroskopie ermittelten Daten mit der im Bau-
gewerbe üblichen pH-Messung erzielt. Damit wurde die Fähigkeit der Laser-Raman-Spek-
troskopie, semiquantitative Aussagen über die Bildung von Calciumcarbonat bei der
Zementalterung zu liefern, demonstriert.
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Die Prozesse während der natürlichen Zementalterung führten zu einer signifikanten Ver-
minderung der photokatalytischen Aktivität der modifizierten Zementproben. Die Ge-
schwindigkeit des Atrazinabbaus sank mit zunehmender Zementalterung innerhalb der
ersten vier Wochen deutlich, während sie nach acht Wochen nahezu konstant blieb.

Rasterelektronenmikroskopische Messungen bestätigten die Annahme, dass die Ver-
langsamung des Atrazinabbaus an carbonatisierten Zementproben u.a. auf eine Abde-
ckung der aktiven Katalysatoroberfläche mit Calcitkristallen zurückzuführen ist. Mit De-
gussa P25 modifizierter Zement wies jedoch auch nach der Carbonatisierung noch eine
um etwa eine Größenordnung höhere Abbaueffizienz als unmodifizierter Zement auf.
Zieht man in Betracht, dass in der natürlichen Umwelt ausreichend Strahlung über einen
langen Zeitraum zur Verfügung steht, kann der photokatalytische Abbau an Degussa-P25-
modifizierten Zementproben einen beachtlichen Beitrag zum abiotischen Abbau von
Schadstoffen in der bebauten Umwelt leisten.

Basierend auf den in dieser Arbeit gewonnenen Ergebnissen sollten sich zukünftige
Arbeiten auf die Modifizierung des Zements mit Degussa P25 konzentrieren. Dabei sollte
neben der in dieser Arbeit untersuchten Carbonatisierung des Zements auch das Ver-
halten in fertigen Betonmischungen (Zement inklusive Zuschlagsstoffe und Wasser) be-
trachtet werden. Weiterhin wäre es sinnvoll, den Einfluss der Modifizierungsmethode, wie
z.B. das Mischen des Zements mit TiO2 oder die Beschichtung der Zementoberfläche mit
einem dünnen TiO2-Film, zu untersuchen. Infolge der ausgeprägten photokatalytischen
Aktivität und der hohen Festigkeit von Degussa P25-modifizierten Zementproben wird
eine Weiterführung der Studien zu vielversprechenden Anwendungsmöglichkeiten führen.
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5 Experimenteller Teil

5.1 Geräte und Materialien

5.1.1 Detektion von photokatalytisch erzeugten Radikalen

Excimerlaser (XeCl; λex = 308 nm) LPX 210iCC, Lambda Physik, Göttingen

Färbegestell für Mikroskopieträger, Carl Roth GmbH, Karlsruhe

Leisungsmessgerät Powermax 5200, Laser Components, Gröbenzell

Objektträger reinweiß, Merck, Darmstadt

5.1.2 Enzym-Immunoassays

Columbus Washer, SLT Labinstruments, Crailsheim
Easyshaker EAS 2/4, SLT Labinstruments, Grödig, Österreich
Mikrotiterplatten (F-Form), Greiner, Nürtlingen
Reader 340ATTC, SLT Labinstruments, Crailsheim

5.1.3 Partikelanalytik

Argon-Ionen Laser Model 163C, Spectra-Physics, Mountain View, CA, USA
30 mL PTFE Gefäße, Miele Supratronic M 750, Berghof, Eningen
EDX-Softwaresystem Easy Use/DER288M, Röntec, Berlin
Kathode Wolfram A054, AGAR Scientific, Oxford, UK
Mikrowelle, Miele Supratronic M 750, Berghof, Eningen
Raman Microscope System 2000, Renishaw, Wotton-Under-Edge, Gloucestershire, Eng-
land
Rasterelektronenmikroskop S 360, Leica Cambridge Instruments, Leica, Bensheim
Sputter-Coater-Anlage SCD 004, Philips, Kassel
TXRF Extra IIA, Atomika Instruments, Oberschleißheim
UHV-Detektorsystem Dewar X-flash, Röntec, Berlin

5.1.4 Chromatographie

Gelchromatographie-Säulen PD-10, Sephadex G25-M, Amersham Pharmacia, Freiburg

HPLC-Pumpe L-6200A Intelligent Pump, Merck, Darmstadt

Kieselgelplatten ALUGRAM SIL G/UV254, Macherey-Nagel, Düren
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Trennsäule LiChrospher® 100 RP-18, 5 µm, 250 × 4 mm, Merck, Darmstadt

Trennsäule Nucleosil® 100 RP-18, 3 µm, 125 × 4 mm, Macherey-Nagel, Düren

UV-VIS Detektor L-4250, Merck, Darmstadt

5.1.5 Bestrahlungsexperimente im Partikelverbund

Biofuge 28RS, Heraeus Sepatech, Osterode

Küvette mit 5 cm Weglänge, Eigenanfertigung von Gahr (1997)

pH-Meter InoLab, WTW, Weilheim

Quecksilbermitteldruckstrahler UVH 4122, Heraeus, Hanau

Schüttler Titamax 100, Heidolph, Schwabach

Sonnensimulator SOL 500, Dr. Hönle AG, Planegg

Umwälzkühlung Minichiller, La Vision, Göttingen

5.1.6 Analytik allgemein

Fluorimeter LS 50, Perkin Elmer, Beaconsfield, England

FTIR-Spektrometer 1600 Series FTIR, Perkin Elmer, Beaconsfield, England

Reinstwasseranlage Milli Ro, Milli Q 185, Millipore, Eschborn

UV-VIS-Spektrometer DU 650, Beckman Instruments, Fullerton, USA

5.2 Chemikalien

5.2.1 Partikel

Aerosil 200: Degussa, Frankfurt am Main

Fe2O3: < 5 µm, Sigma-Aldrich, Steinheim
FeTiO3: Alfa Aesar, Karlsruhe
Flugasche: Probe eines Elektrofilters eines Korundofens, Lonza AG, Waldshut-Tiengen
Kieselgel: Kieselgel 60 (0,015 – 0,040 mm): Merck, Darmstadt
Ruß: Mischruß vom Abscheider eines Prüfstandes der MAN AG, Nürnberg
SrTiO3: Alfa Aesar, Karlsruhe
Straßenstaub: Arizona Test Dust, Powder Technology Inc., Burnsville, USA
TiO2: Anatas, Chempur, Karlsruhe
TiO2: Anatas, Jenapharm
TiO2: Hombikat UV 100, Sachtleben Chemie GmbH, Duisburg
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TiO2: P25, Degussa, Frankfurt am Main
Urban Particulate Matter (Standard Referenz Material 1648): NIST, Gaithersburg, USA
Vulkanasche: Bodenprobe des Vulkans Vesuv, Italien
Wüstensand: Bodenprobe von Agades, Rep. Niger
ZnO: Merck, Darmstadt
ZnS: Alfa Aesar, Karlsruhe
Zement: Dyckerhoff weiß CEM I 42,5 R, Dyckerhoff, Wiesbaden

5.2.2 Triazine

Alle Triazine wurden in der Reinheit „zur Analyse“ eingesetzt.

Ammelid (2,4-Dihydroxy-6-amino-1,3,5-triazin): TCI, Tokyo; Vertrieb: Chemos GmbH, Re-
genstauf

Ammelin (2-Hydroxy-4,6-diamino-1,3,5-triazin): Dr. Ehrenstorfer, Augsburg

Atrazin: Riedel-de Haën, Seelze
Cyanursäure: Fluka AG, Steinheim

Desalkylatrazin: Riedel-de Haën, Seelze

Desethylatrazin: Dr. Ehrenstorfer, Augsburg

Desisopropylatrazin: Riedel-de Haën, Seelze

2-Hydroxyatrazin (10 ng/µL): Riedel-de Haën, Seelze

5.2.3 Grundchemikalien

Alle Grundchemikalien (mit Ausnahme von Sauerstoff) wurden in der Reinheit „zur
Analyse“ eingesetzt.

Chloroform: Sigma-Aldrich, Steinheim

Dimethylsulfoxid: Fluka AG, Steinheim

Methanol: Sigma-Aldrich, Steinheim

2-Propanol: Fluka AG, Steinheim

Sauerstoff: 3.5, Messer Griesheim, Krefeld

Toluol: Sigma-Aldrich, Steinheim

Im Rahmen dieser Arbeit wurde für die Reinigung von Geräten und die Präparation von
wässrigen Lösungen ausschließlich durch Umkehrosmose und UV-Behandlung gereinig-
tes Wasser mit einem Leitfähigkeitswiderstand > 18,2 MΩ verwendet.
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5.2.4 Sonstige

Alle Chemikalien wurden, soweit nicht anders angegeben, in der Reinheit „zur Analyse“
eingesetzt.

Acridin-9-Carbonsäure: Sigma-Aldrich, Steinheim

Acridin-9-Carbonsäure, NHS-Ester: Mo Bi Tec, Göttingen

(3-Aminopropyl)-trimethoxysilan: Merck, Darmstadt

4-Amino-TEMPO: Sigma-Aldrich, Steinheim

Ammoniumsulfat: Merck, Darmstadt

Antikörper 4A54: Connex, Martinsried

Arachinsäure: Fluka AG, Steinheim

Benzol: Sigma-Aldrich, Steinheim

Borsäure: Merck, Darmstadt

Brenzkatechin: Fluka AG, Steinheim

Calciumcarbonat: Merck, Darmstadt

Calciumhydoxid: Merck, Darmstadt

N,N´-Ditridecylperylen-3,4,9,10-tetracarbonsäurediimid: Sigma-Aldrich, Steinheim

Flusssäure (suprapur): Merck, Darmstadt

Germanium Standard (1 mg/L): Merck, Darmstadt
Goat anti-mouse IgG: ICN Biomedicals, Eschwege

Hexandekansäurechlorid: Sigma-Aldrich, Steinheim

Huminsäure Natriumsalz: Carl Roth GmbH, Karlsruhe

Hydrochinon: Fluka AG, Steinheim

Phenol: Merck, Darmstadt

Propyltrimethoxysilan: Sigma-Aldrich, Steinheim

Pyridin: Sigma-Aldrich, Steinheim

Resorcin: Merck, Darmstadt

Salpetersäure (suprapur): Merck, Darmstadt

TEMPO-9-AC: Mo Bi Tec, Göttingen

TMB (3,3´,5,5´-tetramethylbenzidin): Merck, Darmstadt

Thionylchlorid: Sigma-Aldrich, Steinheim

Triphenylchlorsilan: ABCR, Karlsruhe

Wasserstoffperoxid (suprapur): Merck, Darmstadt
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5.2.5 Puffer und Stammlösungen

Carbonatpuffer (Coatingpuffer; pH 9,9): 1,59 g (15 mmol) Na2CO3

2,93 g (35 mmol) NaHCO3

0,2 g (3 mmol) NaN3

auf 1 L Wasser
Phosphat-Kochsalz-Puffer (PBS; pH 7,6): 1,36 g (10 mmol) KH2PO4

12,20 g (70 mmol) K2HPO4

8,5 g (145 mmol) NaCl
auf 1 L Wasser

Stopplösung: 5 %ige Schwefelsäure (v/v)
Substratpuffer (pH 3,8): 46,4 g (200 mmol) KH2-Citrat

0,1 g (0,7 mmol) Kaliumsorbat
auf 1 L Wasser

Substratlösung: 25 mL Substratpuffer
200 µL TMB-Stammlösung
100 µL Wasserstoffperoxid-Stammlösung

TMB-Stammlösung: 0,375 g Tetramethylbenzidin
25 mL Dimethylsulfoxid

Wasserstoffperoxid-Stammlösung: 3 mL 30%ige Wasserstoffperoxidlösung
auf 100 mL Wasser

Waschpuffer (pH 7,6): 0,14 g (1 mmol) KH2PO4

1,22 g (7 mmol) K2HPO4

0,88 g (15 mmol) NaCl
0,3 mg (0,02 mmol) Kaliumsorbat
0,5 mL (0,05 % v/v) Tween 20

auf 1 L Wasser

5.3 Entwicklung eines Verfahrens zur ortsaufgelösten Detektion
photokatalytisch erzeugter Radikale am einzelnen Partikel

5.3.1 Charakterisierung der Perylenfarbstoffe

Die Anregungs- und Emissionspektren des in Toluol gelösten Perylenfarbstoffs (R = N,N´-
Ditridecyl) wurden mit dem LS-50-Fluorimeter aufgenommen. Der in Toluol gelöste Pery-
lenfarbstoff (R = Di-(tert-butylphenyl) wurde mit/ohne TiO2 analog zu den in Kapitel 5.4.1.1
beschriebenen Abbauexperimenten mit einer Quecksilbermitteldrucklampe bestrahlt. Die
Analyse erfolgte direkt nach Abtrennung der Partikel mit dem Fluorimeter.
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5.3.2 Herstellung der farbstoffbeschichteten Objektträger

Die Detektion photokatalytisch erzeugter Radikale erfolgte durch Reaktion mit einem auf
Objektträgern immobilisiertem Farbstoff (siehe Tabelle 9). Es wurden fluoreszenzarme,
kommerziell erhältliche Objektträger der Bezeichnung „reinweiß“ verwendet. Zur Erzeu-
gung einer homogenen Farbstoffschicht auf den Objektträgern wurden folgende Arbeits-
schritte ausgeführt:

1) Reinigung der Objektträger

Vor der Modifizierung mussten die Objektträger von Schmutz und Staub befreit werden.
Dazu wurden Objektträger wurden in einem Färbegestell für Mikroskopieträger eine
Stunde in eine Lösung aus konzentrierter Salzsäure und Methanol (50:50, v/v) eingelegt
und anschließend im Ultraschallbad mehrfach mit Wasser gereinigt, bis der pH-Wert
neutral war. Daraufhin wurden die Objektträger im Stickstoffstrom getrocknet und 30 min
in konzentrierter Schwefelsäure inkubiert. Nach nochmaliger Reinigung mit Wasser im
Ultraschallbad bis zur Neutralität wurden die Objektträger 10 min in kochendes Wasser
gestellt und anschließend im Stickstoffstrom getrocknet.

2) Aminosilanisierung

Vor der Silanisierung wurden die Objektträger 2 h durch Einlegen in eine Methanollösung
erneut gereinigt. Zur Zubereitung der Silanisierungslösung wurden 200 mL Toluol mit
30 mL Wasser versetzt, um einen gleichmäßigen Wassergehalt einzustellen. Diese Lö-
sung wurde 1 h bei Raumtemperatur gerührt und anschließend das Toluol abdekantiert.
Unter Rühren wurden 1,6 mL (3-Aminopropyl)-trimethoxysilan zum wassergesättigten To-
luol pipettiert.

Nach Spülen mit Methanol und anschließender Lufttrocknung wurden die Objektträger in
einem Färbegestell 2 h in der vorbereiteten Silanisierungslösung silanisiert. Anschließend
wurden die Objektträger zunächst mit Toluol abgespült und zweimal 15 min in Toluol ins
Ultraschallbad gestellt. Daraufhin wurden sie mehrfach mit Wasser gespült, bis sich kein
Wasserfilm mehr auf der Oberfläche bildete. Da die Farbstoffschicht nur auf einer Objekt-
trägerseite erwünscht ist, wurde die andere Seite entsilanisiert. Dazu wurde die Ober-
fläche mit einem Labortuch, welches mit einer KOH-gesättigten Isopropanollösung ge-
tränkt war, abgewischt. Die Entsilanisierung war vollständig, wenn sich ein Wasserfilm auf
der nun wieder hydrophilen Oberfläche ausbildete. Nach zweimaligen Spülen mit Wasser
(15 min im Ultraschallbad) wurden die Objektträger 2 h bei 150 °C im Trockenschrank
getrocknet.

3) Derivatisierung des Farbstoffs zum Carbonsäurechlorid

9,1 mmol des jeweiligen Farbstoffs (siehe Tabelle 9) wurden in 10 mL Thionylchlorid ge-
löst und 4 h unter Rückfluss gekocht. Anschließend wurde das Thionylchlorid fast voll-
ständig abgedampft, 5 mL absolutiertes Benzol zugegeben und die Flüssigkeit vollständig
abdestilliert. Benzol diente als Trägersubstanz zur vollständigen Entfernung des Thionyl-
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chlorids. Der Rückstand wurde bei 50 °C im Vakuum getrocknet und ohne weitere
Reinigung verwendet.

Das synthetisierte Säurechlorid des Farbstoffs 4f wurde mittels FTIR-Spektroskopie (KBr-
Pressling) charakterisiert: ν~  = 2916 cm-1; 2846 cm-1; 1735 cm-1; 1653 cm-1; 1462 cm-1;
1382 cm-1; 1282 cm-1; 1121 cm-1; 1072 cm-1; 730 cm-1.

4) Kovalente Kopplung des Farbstoffs an die Objektträgeroberfläche

Die Kopplung des Farbstoffs an die modifizierte Objektträgeroberfläche wurde in einem
Färbegestell für Mikroskopieträger durchgeführt. Vor der Kopplung wurden die Objekt-
träger zur Reinigung 2 h in Methanol eingelegt. Anschließend wurden sie im Stickstoff-
strom getrocknet und 15 min in eine Mischung aus 60 mL absolutiertem Toluol, 2 mL
Pyridin und Säurechloridlösungen unterschiedlicher Konzentration eingetaucht. Nach der
Kopplung wurden die Objektträger mehrfach mit Toluol gespült und 15 min in Toluol im
Ultraschallbad gereinigt.

5) Reinigung und Entfernung von adsorptiv gebundenen Farbstoffmolekülen

Methode 1: Die farbstoffbeschichteten Objektträger wurden einzeln in eine Soxhlet-
Apparatur (30 mL) gestellt und unter Rückfluss stetig mit frischem Chloroform umspült.

Methode 2: Die Objektträger wurden in einem Färbegestell bei Temperaturen zwischen
100 – 150 °C mehrere Stunden im Trockenschrank inkubiert. Die gebildeten Aggregate
wurden täglich mit einem in Chloroform getränkten Mikroskopietuch entfernt. Die effektive
Entfernung der Aggregate wurde vorher durch Laser-Raman-Spektroskopie und Mikro-
skopie überprüft.

Methode 3: Die Objektträger wurden in eine wässrige ZnO-Suspension (100 mg/L)
getaucht, langsam herausgezogen und bei 50 °C im Trockenschrank gelagert. Die ZnO-
Beschichtung wurde täglich erneuert. Dazu wurden die Partikel unter einem Wasserstrahl
mit einem feinen Tuch abgewischt. Mit lichtmikroskopischen Methoden waren an-
schließend keine Partikel mehr auf der Objektträgeroberfläche zu erkennen. Daraufhin
wurde die oben beschriebene Prozedur wiederholt.

Die Bestimmung des Monomeranteils erfolgte durch Vergleich der Spektren des immo-
bilisierten mit denen des gelösten Perylenfarbstoffs. In verdünnter Lösung kann davon
ausgegangen werden, dass der Perylenfarbstoff als Monomer vorliegt [Dutta et al. 1996;
Dutta 1998]. Das Flüssigphasenspektrum des Perylenfarbstoffs (siehe Abb. 21) weist
Emissionen bei 535, 578 und 628 nm auf. Da die Emissionen der beiden langwelligeren
Peaks des Monomers mit denen der Dimere überlagern (vgl. Kapitel 3.1.4), wurde zur
Auswertung der Peak bei 535 nm herangezogen. Der im gelösten Zustand ermittelte
Anteil dieses Peaks (Integration über 520 – 550 nm) an der Gesamtintensität (Integration
über 520 – 650 nm) sollte einem Monomergehalt von 100 % entsprechen. Dieser Anteil
betrug beim gelösten Perylenfarbstoff 0,54. Analog wurde bei den Spektren des
immobilisierten Perylenfarbstoffs der Flächenanteil des Peaks von 520 – 550 nm an der
Gesamtintensität (520 – 650 nm) errechnet. Der Monomergehalt des immobilisierten
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Perylenfarbstoffs wurde schließlich durch Relation der ermittelten Peakflächenverhältnis-
se im immobilisierten zum gelösten System bestimmt.

5.3.3 Bestimmung von photokatalytisch erzeugten Radikalen

Auf die gereinigten Objektträger wurde 1 µL einer Suspension aus 4 g/L TiO2 (Degussa
P25) bzw. ZnO pipettiert. Nach dem Trocknen im Exsikkator über P2O5 wurden die Ob-
jektträger in einer luftdicht verschlossenen Kammer mit einem gepulsten XeCl-Excimer-
laser (λem = 308 nm, Pulsfrequenz = 10 Hz) bestrahlt. Der Aufbau ist in Abb. 86 dar-
gestellt.

Abb. 86: Schematische Darstellung des experimentellen Aufbaus bei der Bestrahlung von farbstoff-
beschichteten Objektträgern mit einem Excimerlaser.

Um ausreichend Feuchtigkeit für die Radikalbildung (vgl. Abb. 1) bereitzustellen, wurde in
die Kammer eine (NH4)2SO4-gesättigte Lösung gestellt. Die Luftfeuchte betrug 80 %. Die
Bestrahlungsstärke wurde mittels Leistungsmessgerät und Ausmessen der Strahlgröße
mit Photopapier bestimmt.

Die Fluoreszenzintensität des immobilisierten Perylenfarbstoffs wurde mit einem Laser-
Raman-Mikroskop bei einer Anregungslinie von 514 nm verfolgt. Dazu wurden die Objekt-
träger mit der beschichteten Seite nach unten unter dem Mikroskop positioniert. Daraufhin
wurde der Laserstrahl manuell auf die Unterseite der Objektträger fokussiert. Die Spek-
tren wurden mit einer Detektionsdauer von 10 s im Bereich von 520 – 650 nm aufge-
nommen. In der Regel wurde die Objektträgeroberfläche abgescannt, indem 49 Spektren
automatisch mit Autofokussierung aufgenommen wurden. Dazu wurde die Probe in einem
Quadrat von 150 µm Kantenlänge in einem Abstand von jeweils 25 µm in x- und y-Rich-
tung abgerastert. In manchen Fällen wurden auch größere Bereiche abgescannt oder nur
einzelne Spektren aufgenommen. Zur Auswertung wurden die Fluoreszenzspektren
manuell integriert.
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5.4 Bilanzierung des photokatalytischen Abbaus von Atrazin und
Phenol

5.4.1 Abbauexperimente

5.4.1.1 Bestrahlung mittels Quecksilbermitteldrucklampe

Die Quecksilbermitteldrucklampe konnte durch ihre lange, schmale Form direkt in die zu
untersuchende Lösung bzw. Suspension getaucht werden. Um Verdunstung zu vermei-
den, wurde die Quecksilberlampe mit einer Gummidichtung an einem Schraubverschluss
befestigt. Die Probe wurde in einem Schraubglas vorgelegt und die abgedichtete Queck-
silberlampe aufgeschraubt. Unter Rühren wurden der bestrahlten Probe in zeitlichen Ab-
ständen Aliquote entnommen, der Photokatalysator abzentrifugiert (25.850 g; 4 °C; 5 min)
und der Überstand bis zur Analyse bei 4 °C im Kühlschrank aufbewahrt.

5.4.1.2 Bestrahlung mittels Sonnensimulator

Es wurde der Sonnensimulator SOL 500 der Firma Dr. Hönle AG verwendet. Als
Strahlungsquelle diente ein Metallhalogenid-Hochdruckstrahler mit einer Leistungsauf-
nahme von 400 W. Die Charakterisierung des Sonnensimulators wurde bereits in Kapitel
3.2.2.1 beschrieben. Die Abbauexperimente wurden mit verschiedenen Aufbauten durch-
geführt:

1) Filterküvette

Die Küvette besteht aus einem Glaszylinder (5 cm Außendurchmesser, 2,5 mm Wand-
stärke), der mit 2 Schrauboliven versehen ist. Der Glaszylinder wurde zusammen mit je
einem aus Suprasil-Quarzglas bestehenden Eintritts- und Austrittsfenster in eine aus
Aluminium gefertigte demontierbare Halterung eingespannt. Als Dichtungsmaterial wur-
den 3 mm starke O-Ringe aus Teflon verwendet. Das Küvettenvolumen betrug 89 mL, die
Schichtdicke 50 mm.

50 ml einer wässrigen Atrazinlösung (1 µg/L) wurden mit 0,5 – 5 g/L verschiedener Photo-
katalysatoren gemischt und in die Küvette gefüllt. Die Probe wurde vor der Bestrahlung
10 min gerührt, damit sich ein Adsorptionsgleichgewicht einstellen konnte. Während der
Bestrahlung mit dem Sonnensimulator wurde aus der stetig gerührten Probe alle 10 min
ein Aliquot von 1 mL entnommen, die Partikel durch zentrifugieren (25.850 g; 4 °C; 5 min)
abgetrennt und der Atrazingehalt des Überstands mittels ELISA bestimmt.

2) Glaspetrischale

Der Photokatalysator wurde in einer Glaspetrischale (Innendurchmesser 5 cm) immobi-
lisiert oder suspendiert bestrahlt. Die Reaktionslösung besaß ein Volumen von 10 mL,
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woraus sich bei einer bestrahlten Fläche von 19,6 cm2 eine optische Schichtdicke von
0,5 cm ergibt. Zur Immobilisierung wurden 3 mL einer wässrigen Photokatalysatorsus-
pension in die Petrischale gefüllt und 14 h im Trockenschrank bei 100°C eingebrannt.
Daraufhin wurde die Petrischale mit 10 mL Atrazinlösung gefüllt und mit einer Quarz-
scheibe zur Bestrahlungsseite hin verschlossen. Schütteln des Reaktionsgemischs zeigte
nur bei sehr großen Sandkörnern eine Ablösung des Photokatalysators von der Ober-
fläche. Die Suspension wurde entsprechend aus 3 mL der wässrigen Photokatalysator-
suspension und 7 mL Atrazinlösung hergestellt, in die Petrischale gefüllt und mit der
Quarzscheibe verschlossen. In einigen Experimenten wurde die Suspension vorher 30
min mit reinem Sauerstoff begast.

Die Reaktionslösungen wurden vor der Bestrahlung 15 min geschüttelt, so dass sich ein
Adsorptionsgleichgewicht mit dem Photokatalysator einstellen konnte. Zur Temperatur-
konstanz wurde die Reaktionslösung ständig im Eisbad auf 0°C gekühlt, da sonst die
Temperatur aufgrund der Wärmestrahlung des Sonnensimulators nicht konstant gehalten
werden konnte.

Während der Bestrahlung wurden in bestimmten Zeitabständen von der gut geschüttelten
Probe Aliquote (je 100 µL) entnommen und gegebenenfalls der Photokatalysator abzen-
trifugiert (25.850 g; 4 °C; 5 min). Der Überstand wurden anschließend 1:10 in Reinst-
wasser verdünnt, um für eine Sechsfachbestimmung im ELISA ein ausreichendes Volu-
men bereitzustellen.

Mit diesem Aufbau wurde die Abhängigkeit der Photokatalyse von der Katalysator-
aufbringung und –konzentration sowie der Sauerstoffsättigung untersucht.

3) Bestrahlungseinheit

Der Aufbau der entwickelten Bestrahlungseinheit wurde schon in Kapitel 3.2.2.2 erläutert.
Vor dem Bestrahlungsexperiment wurde die Einheit zerlegt und alle Teile sorgfältig ge-
spült. Die Objektträger, die die untere Begrenzung der einzelnen Kammern bildeten (vgl.
Abb. 50), wurden jeweils 15 Minuten im Ultraschallbad erst mit Reinstwasser und dann
mit Methanol gereinigt. Anschließend wurden die Objektträger luftgetrocknet und mit
einem Mikroskopietuch staubfrei abgewischt. Nach dem Einbringen der Objektträger in
die Grundplatte wurde die Teflonabdichtung mit Hilfe eines Drehmomentschlüssels mit
30 Ncm festgeschraubt. Diese konstante Kraft war nötig, um einerseits ausreichende
Dichtigkeit zu gewährleisten und andererseits das Zerbrechen der Objektträger zu ver-
hindern. Die Bestrahlungseinheit wurde auf einen Schüttler für Mikrotiterplatten im Ab-
stand von 26 cm unter dem Sonnensimulator positioniert und mit der Kühlung verbunden.
Die verschiedenen Partikelsuspensionen wurden wie folgt angesetzt:

a) Photolytischer und photokatalytischer Abbau von Atrazin - Kinetische Messungen

Zur Bestimmung der Substratabhängigkeit wurden 50 mL einer Suspension aus
250 mg/L Titandioxid (Degussa P25) und variablen Atrazinkonzentrationen angesetzt,
15 Minuten im Ultraschallbad suspendiert und 30 Minuten mit Sauerstoff gesättigt.
Anschließend wurden unter starkem Rühren jeweils 3 mL der Suspension in jede der
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acht Bestrahlungskammern gefüllt und die Reaktionsräume mit dem Messingdeckel
verschlossen. Die Temperatur der Kühlung wurde auf 20 °C eingestellt. Die Reak-
tionslösung wurde vor der Bestrahlung 30 min im Dunkeln geschüttelt, so dass sich
einerseits ein Adsorptionsgleichgewicht einstellen konnte und andererseits Tempera-
turkonstanz gewährleistet war. Direkt vor der Bestrahlung wurde eine Probe gezogen
und während der Bestrahlung in bestimmten Zeitabständen sieben weitere Proben
vollständig entnommen. Die Proben wurden anschließend aufgeteilt: 2 mL dienten zur
Bestimmung des pH-Werts und 1 mL wurde in ein Eppendorf-Cup abgefüllt und die
Partikel abzentrifugiert (25.850 g; 4°C; 5 min). Der Überstand wurde für die ELISA-
Bestimmung genutzt. Bis zur Durchführung des ELISAs wurden die Proben bei 4 °C
im Kühlschrank aufbewahrt.

Die Bestimmung des Huminsäureeinflusses erfolgte analog. Allerdings wurde hierbei
zu der Suspension noch die entsprechende Menge gelöster Huminsäure zugegeben.

Um den Ratenkoeffizienten des photolytischen Atrazinabbaus zu bestimmen, wurden
50 mL einer 500 ng/L Atrazinlösung angesetzt. Die Probenvorbereitung und Bestrah-
lung erfolgte wie oben beschrieben, mit dem Unterschied, dass eine Partikelabtren-
nung durch Zentrifugieren nicht notwendig war.

b) Photokatalytischer Abbau von Atrazin an Modellkatalysatoren und partikulären Um-
weltproben

Es wurden 50 mL einer Suspension aus 5 g/L Partikel und 500 ng/L Atrazin angesetzt
und wie unter Punkt a) erläutert behandelt. Wenn der pH-Wert der Proben größer als
8 war, wurden die Proben nach dem Zentrifugieren 1:5 (v/v) mit PBS verdünnt, um
einen geeigneten pH-Wert für die ELISA-Bestimmungen zu gewährleisten.

c) Photokatalytischer Abbau von Atrazin an modifizierten Zementproben und reinem
TiO2/ZnO

Zur Herstellung von modifizierten Zementproben wurden jeweils 10 bzw. 20 g weißen
Portlandzements mit der entsprechenden Menge Metalloxid (5 bzw. 10 wt % im Fall
von Titandioxid, 2,1 wt % im Fall von ZnO) in einen kleinen Plastikcontainer
eingewogen und im trockenen Zustand mit einem Glasstab vermischt. Anschließend
wurde der volumetrisch abgemessene Teil Wasser zugegeben, so dass ein Was-
ser/Zement-Verhältnis von 0,5 eingestellt wurde - d. h. 0,5 L H2O auf 1 kg Zement
(ohne Metalloxide) - und die entstehende Paste durchgerührt. Nach vollständiger
Durchmischung wurde die Paste vorsichtig in eine verschlossene Plastikspritze gefüllt
[Nestle et al. 2000] und mindestens 28 Tage zur Hydratation inkubiert. Danach wurden
die Spritzen geöffnet und der Zement möglichst fein gemörsert. Die Bestrahlungs-
experimente zur Bestimmung der photokatalytischen Aktivität wurden analog zu
Punkt b) durchgeführt. Da die Zemente einen pH-Wert von 12,5 aufwiesen, mussten
alle Proben für die Durchführung des ELISAs verdünnt werden. Um den Abbau aus-
reichend verfolgen zu können, wurde eine höhere Atrazinkonzentration von 1 µg/L
eingesetzt. Da die Geschwindigkeit des photokatalytischen Atrazinabbaus von der
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Atrazinkonzentration abhängt (vgl. Abb. 57), wurden alle Vergleichsproben mit reinen
Halbleitern (Degussa P25, Hombikat UV 100, grobem Anatas und ZnO) bei gleicher
Atrazinkonzentration wiederholt.

d) Photolyse und photokatalytischer Abbau von Phenol an Eisenoxid und Flugasche

Die Abbauexperimente wurden analog zu Punkt a) mit einer 100 µmol/L Phenollösung
bzw. –suspension (Partikelkonzentration: 5 g/L) durchgeführt. Die ermittelten pH-Wer-
te betrugen 8,2 (reine Photolyse in wässriger Phenollösung), 7,5 (Photokatalyse an
Fe2O3) und 7,4 (Photokatalyse an Vulkanasche). Nach der Probenahme wurden die
Suspensionen wie in Punkt a) beschrieben zentrifugiert und die Phenolkonzentration
im Überstand direkt mit HPLC/UV vermessen.

5.4.2 ELISA

5.4.2.1 Standardprozedur

Die Mikrotiterplatten wurden mit 200 µL/Kavität mit Ziege-Anti-Maus-IgG (1: 3.000 in
Coatingpuffer) vorbeschichtet und 14 Stunden auf dem Schüttler inkubiert. Nach drei-
maligem Waschen mit Waschpuffer wurden pro Kavität 200 µL Atrazinantikörperlösung
(4A54, Zellkulturüberstand 1:10.000 in PBS verdünnt) zugegeben und drei Stunden bei
Raumtemperatur geschüttelt. Die Atrazinstandards der Konzentrationen 10 µg/L, 1 µg/L,
0,5 µg/L, 100 ng/L, 50 ng/L, 10 ng/L und 1 ng/L wurden angesetzt.

Anschließend wurden die Platten wiederum dreimal mit Waschpuffer gewaschen und die
Kavitäten sukzessive mit 50 µL/Kavität PBS, 100 µL/Kavität Standard oder Probe und
50 µL/Kavität T010A-Tracerlösung (Peroxidase-markiertes Atrazin, 1:50.000 in PBS
verdünnt) gefüllt. Nach einer Inkubationszeit von 25 Minuten wurden die Platten wiederum
dreimal gewaschen und mit 150 µL/Kavität Substratlösung gefüllt. Bei ausreichender
Farbentwicklung (nach 10 – 20 Minuten) wurde die Enzymreaktion durch Zugabe von
100 µL Schwefelsäure (5 % v/v) gestoppt und die Absorption der Lösungen auf der
Mikrotiterplatte im ELISA-Photometer bei 450 nm vermessen.

5.4.2.2 Tracersynthese

Die Tracersynthese erfolgte analog zu Weller et al. (1992b). 16,2 mg hydrophile Triazin-
carbonsäure (2-Chloramino-4-(isopropylamino)-6-[5-aza-2,8,11-trioxa-4-oxo-1-carboxytri-
dec-13-yl)amino]-s-triazin, und 11,5 mg (1,0 x 10-4 mol) N-Hydroxysuccinimid (NHS) wur-
den in 1 mL 1,2-Diethoxyethan (Glyme) suspendiert. Anschließend wurden 20 mg Di-(N-
succinimidyl)-carbonat (DSC) in drei Portionen zugegeben. Die Suspension wurde mit Eis
auf 0°C gekühlt und 40 mg (2,1 x 10-4 mol) N-(3-Dimethylaminopropyl)-N´-ethyl-carbo-
diimid-hydrochlorid (EDC) zugefügt. Nach 15minütigem Rühren wurde die Eiskühlung
entfernt, die Suspension 5 Minuten im Ultraschallbad so weit wie möglich gelöst und über
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Nacht bei Raumtemperatur gerührt. Die Aktivierung der Triazincarbonsäure wurde über
Dünnschichtchromatographie (Kieselgelplatte) und anschließende UV-Detektion kon-
trolliert. Als mobile Phase diente t-Butylmethylether/Ethanol/Ameisensäure im Verhältnis
90:9:1. Neben nicht umgesetztem Edukt (Rf = 0) wurde eine Produktbande bei Rf = 0,38
detektiert.

Daraufhin wurden 5 mg Peroxidase in 500 µL Borax-Puffer (0,1 mol/L) gelöst und 120 µL
der NHS-Ester Lösung in 4 Aliquoten im zeitlichen Abstand von jeweils 20 min zu der gut
gerührten Peroxidase-Lösung gegeben. Die Lösung wurde eine weitere Stunde bei
Raumtemperatur gerührt und dann 30 h bei 4°C gelagert. Zur Abtrennung von nicht
umgesetztem Edukt wurde die Enzymlösung über Gelausschlusschromatographie (Säule
mit PBS-Puffer äquilibriert) gereinigt. Der Peroxidasegehalt der einzelnen Fraktionen
wurde über Absorptionsspektroskopie (λ = 405 nm) bestimmt.

5.4.3 Chromatographische Methoden

Die flüssigchromatographische Bestimmung mit UV-Detektion von Atrazin und Phenol
wurde wie in Kapitel 3.2.1.2.1 beschrieben durchgeführt.

5.4.4 Partikelcharakterisierung

5.4.4.1 Elementzusammensetzung der partikulären Umweltproben

Mit der in Kapitel 3.2.1.1.1 beschriebenen Methode wurden die zu untersuchenden par-
tikulären Umweltproben nach folgender Prozedur aufgeschlossen:

Vor dem Gebrauch wurden die Mikrowellengefäße sorgfältig mit Spülmittel und
anschließend mit destilliertem Wasser gewaschen. Danach wurden sie mit 10 mL Sal-
petersäure (c = 1 mol/L) gefüllt und 15 min bei 130 °C und 765 W in der Mikrowelle ge-
reinigt. Nach dem Abkühlen bei Raumtemperatur wurden die Gefäße wieder mit Wasser
ausgespült und getrocknet. Zum Aufschluss der Proben wurden 5 mg Probe oder Refe-
renzmaterial (UPM oder CWIA) in die Gefäße eingewogen. Zusätzlich wurden zwei leere
Gefäße für Blindwertmessungen bereitgestellt. Anschließend wurden konzentrierte HNO3

(2 mL), H2O2 (4 mL; 30 %), und konzentrierte HF (0,3 mL) zugegeben, die Gefäße ver-
schlossen und in der Mikrowelle nach der in Tabelle 24 im Anhang unter Aufschluss 4
angegebenen Prozedur aufgeschlossen.

Nach der Mikrowellenbehandlung wurde die Lösung bei Raumtemperatur abgekühlt und
auf ein Volumen von 50 mL verdünnt. 10 µL der aufgeschlossenen Probe und 10 µL eines
Germaniumstandards (1 mg/L) wurden auf Quarzscheiben pipettiert und mittels TXRF
vermessen. Alle Proben, Standards und Blindwerte wurden zweimal aufgeschlossen und
von jedem Aufschluss eine Dreifachbestimmung durchgeführt.
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5.4.4.2 Mikroskopische Charakterisierung der partikulären Proben

Bei der lichtmikroskopischen Abschätzung der Partikelgröße von realen Umweltproben
und modifizierten Zementen wurden die Proben fein auf einem Objektträger verteilt, unter
dem Mikroskop positioniert und bei 5-, 20- und 50-facher Vergrößerungen betrachtet.

Zur Bestimmung der Partikelgrößen und der Zementcarbonatisierung mit dem Raster-
elektronenmikroskop wurden die pulvrigen Proben 7 Tage bei 45 °C im Trockenschrank
getrocknet. Zur Probenpräparation wurden die Präparate auf Probenträger aufgebracht,
mit einer ca. 10 nm starken Silberschicht (Sputtereinstellungen: 60 sec, Strom: 32 mA)
belegt und anschließend direkt im Rasterelektronenmikroskop vermessen.

5.4.4.3 Festigkeitsmessungen von (modifizierten) Zementen

Die Proben wurden analog zu 5.4.1.c) mit jeweils 10 wt % TiO2 (Degussa P25, Hombikat
UV 100, grobem Anatas), 10 wt % ZnO oder ohne Metalloxid angerührt und in eine eigens
konstruierte Vorrichtung in Form eines Würfels mit einer Kantenlänge von 40 mm ge-
gossen. Dort wurden sie unter humider Atmosphäre vier Wochen gelagert. Anschließend
wurde die Festigkeit der Proben mit einer hydraulischen Maschine (Walter und Bay,
Schweiz) am MPFA Leipzig bestimmt.

5.4.4.4 Laser-Raman-Spektroskopie an frisch gemörserten und carbo-
natisierten Zementproben

Zur Carbonatisierung wurden vier frisch gemörserte Zementproben (modifiziert mit jeweils
10 wt % Degussa P25, grobem Anatas und Hombikat UV 100 sowie eine unmodifizierte
Zementprobe) in einem Exsikkator über gesättigter (NH4)2SO4-Lösung bei konstanter Luft-
feuchtigkeit von 81,1 % [Weast und Melvin 1982] gelagert. Diese Luftfeuchtigkeit wurde
einerseits gewählt, um ausreichend Wasser für die Bildung von Kohlensäure zur
Verfügung zu stellen (vgl. Kapitel 2.3.3). Andererseits sollte das komplette Ausfüllen der
Zementporen verhindern werden, damit die Diffusion von CO2 zur Zementoberfläche nicht
verlangsamt wird [Johannesson und Utgenannt 2001]. Der Exsikkator wurde zweimal
täglich mit Raumluft gespült, um genügend CO2 für die Carbonatisierung des Zements zur
Verfügung zu stellen. Nach zwei, vier, und acht Wochen wurden jeweils Proben
entnommen und für die Analyse mittels Laser-Raman-Spektroskopie und für Be-
strahlungsexperimente aufgeteilt. Nach acht Wochen wurde die Carbonatisierung durch
die Zugabe von Trockeneis soweit beschleunigt, bis die Zementproben einen pH-Wert von
9 erreicht hatten. Diese Proben wurden ebenfalls mittels Laser-Raman-Spektroskopie
analysiert und es wurde ein letztes Bestrahlungsexperiment durchgeführt.

Die Carbonatisierung der Zementproben wurde direkt mit einem Laser-Raman-Spek-
troskop bei einer Anregungslinie von 514 nm verfolgt. Dazu wurden die Zementpartikel
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und die entsprechenden partikulären Grundstoffe CaCO3, Ca(OH)2 sowie TiO2 (Anatas
und Degussa P25) ohne weitere Vorbehandlung auf eine dünne Siliziumplatte aufge-
bracht und unter dem Mikroskop positioniert. Zur Optimierung der Messbedingungen wur-
den bei manueller Fokussierung Probespektren aufgenommen und die Detektionsdauer
sowie die Laserausgangsleistung auf maximale Emission eingestellt. Anschließend wur-
den je 49 Spektren pro Probe mit Autofokussierung aufgenommen. Dazu wurde die Probe
in einem Quadrat von 150 µm Kantenlänge in einem Abstand von jeweils 25 µm in x- und
y-Richtung abgerastert. Um die Linien von CaCO3, Ca(OH)2 und TiO2 zu erfassen, wurden
Spektren im Bereich von 200 cm-1 bis 1500 cm-1 gemessen.

Zur Auswertung der Spektren wurde zunächst eine Basislinienkorrektur durchgeführt, um
die breite Hintergrundfluoreszenz zu eliminieren. Die ermittelten Peaks wurden durch
Vergleich mit Literaturwerten und mit den Spektren der Grundkomponenten zugeordnet.
Die quantitative Auswertung der Spektren erfolgte anschließend durch den Vergleich der
Peakhöhen der CaCO3-Emission bei 1083 cm-1 in Relation zu der intensivsten TiO2-
Bande bei 636 cm-1. Die Auswertung über die Peakhöhe wurde exemplarisch bei zwei
Experimenten mit einer Auswertung der Peakfläche verglichen. Beide Methoden zeigten
analoge Resultate, so dass der Einfachheit halber die Auswertung über die Peakhöhe
erfolgte.
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7 Anhang

Tabelle 24: Programm der Mikrowellenaufschlüsse von City Waste Incineration Ash (CWIA; BCR Certified
Reference Material 354) und Urban Particulate Matter (UPM, NIST Standard Reference
Material 1648) bei der Entwicklung einer optimalen Aufschlussmethode.

Nummer Behandlung

1a 8 min, 300 W; 4 min, 450W; 6 min, 600 W; nicht aufgeschlossen.

8 min, 300 W; 4 min, 450 W; 6 min, 600 W; 8 min, 850 W; nicht aufgeschlossen.

8 min, 130°C, 0°C/min, 210 W; 4 min, 140°C, 1°C/min, 425 W; 6 min, 150°C, 1°C/min, 600 W;
8 min, 160°C, 1°C/min, 765 W; nicht aufgeschlossen.

15 min, 175°C, 1°C/min, 765 W.

1b 8 min, 130°C, 0°C/min, 210 W; 4 min, 140°C, 1°C/min, 425 W; 6 min, 150°C, 1°C/min, 600 W;
15 min, 175°C, 1°C/min, 765 W.

2 17 min, 170°C, 1°C/min, 765 W; 13 min, 185°C, 1°C/min, 765 W; 15 min, 130°C, 1°C/min, 765 W.

3 17 min, 170°C, 1°C/min, 765 W; 13 min, 185°C, 1°C/min, 765 W; Borsäurezugabe.

15 min, 130°C, 1°C/min, 765 W.

4 8 min, 130°C, 0°C/min, 210 W; 4 min, 140°C, 1°C/min, 425 W; 6 min, 150°C, 1°C/min, 600 W;
15 min, 175°C, 1°C/min, 765 W; Zugabe von 2 mL H2O2.

8 min, 130°C, 0°C/min, 210 W; 4 min, 140°C, 1°C/min, 425 W; 6 min, 150°C, 1°C/min, 600 W;
15 min, 175°C, 1°C/min, 765 W; Borsäurezugabe.

15 min, 130°C, isothermisch, 765 W.
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Abb. 87: Fluoreszenzintensität des auf einen Objektträger immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung
mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9, Seite 57), 2,5 µmol/L in Toluol) bei Messung im Stickstoffstrom,
über Trockeneis und über gesättigter (NH4)2SO4-Lösung mit 81 % rel. Feuchte (Laser-Raman-
Mikroskop; λex = 514 nm; λem = 550 – 650 nm; n = 49; 1s).
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Abb. 88: Fluoreszenzintensität des auf einen Objektträger immobilisierten Perylenfarbstoffs (Kopplung
mit Säurechlorid 4e (Tabelle 9, Seite 57), 2,5 µM in Toluol) bei verschiedenen Umgebungs-
temperaturen (Laser-Raman-Mikroskop; λex = 514 nm; λem = 550 – 650 nm; n = 49; 1s).


