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ZUSAMMENFASSUNG 5

I Zusammenfassung

Bei der Trinkwasseraufbereitung fallen Wasserwerksriickstinde (WWR) an, die sich aus
ausgefillten Flockungsmitteln und Wasserinhaltsstoffen zusammensetzen. Diese Schlimme
werden von kommunalen Kliranlagen gerne angenommen, da sie die Phosphatfillung und
Denitrifikation unterstiitzen und den biologischen Reinigungsanteil entlasten. Aulerdem wird
die Gasentwicklung positiv beeinflusst. Probleme bei dem Einleiten der WWR in Kldranlagen
bereiten aber im Schlamm enthaltene toxische Stoffe wie Schwermetalle oder organische
Kontaminanten.

Aus diesem Grund sollte bei dieser Arbeit, die von BayFORREST (Bayerischer For-
schungsverband Abfallforschung und Reststoffverwertung) gefordert wurde, liberpriift wer-
den, ob es moglich ist, mittels eines elektrokinetischen Verfahrens die toxischen Stoffe im
WWR zu entfernen. Die Behandlungsendprodukte sollten einerseits gereinigte WWR, die als
Rohstoff in Kldranlagen eingesetzt werden konnen, sein, andererseits ein Konzentrat der
Schwermetallionen und organischen Inhaltsstoffe, das der weiteren Aufbereitung oder geziel-
ten Entsorgung zugefiihrt werden kann. Im Sinne des Kreislaufwirtschaftsgesetzes konnte da-
mit die Entstehung von Abfall verringert und ein Rohstoff gesichert werden.

Der fiir diese Arbeit verwendete WWR stammt aus einer Trinkwasseraufbereitungsanlage
fir Oberflichenwasser, in der das Wasser liber zwei Filterstufen aufbereitet wird. Bevor das
Wasser liber die erste Filterstufe 1duft, wird ihm Aluminiumsulfat beigemischt. Diesem relativ
sauren Wasser wird anschlieBend Kalkwasser zugegeben, um eine Al(OH)s;-Flockung zu
erreichen. Vor der zweiten Filterstufe wird dem Wasser Kohlensdure zugesetzt, damit dort der
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aus Marmorkies bestehende Filter besser gelost werden kann. Die Filterriickstdnde aus beiden
Filtern bilden den WWR.

Im Rahmen der Arbeit wurden die grundlegenden chemischen, mineralogischen und
physikalischen Parameter des WWR bestimmt und elektrokinetische Versuche durchgefiihrt.

Nach einem Totalaufschluss wurden die Elemente des WWR mittels AAS, ICP-MS und
Flammenphotometrie bestimmt, die Anionen wurden mittels IC analysiert. REM-Messungen
lieferten Ergebnisse zur qualitative Elementzusammensetzung und Phasencharakterisierung,
XRD-Messungen lieferten Ergebnisse zur Phasenidentifizierung. TC und TOC wurden mittels
IR-Spektrometrie festgestellt. Um die Bindungsformen festzustellen, wurden sequentielle
Extraktionen durchgefiihrt, die Mobilisierung verschiedener Elemente wurde mit Hilfe eines
Elutionstests ermittelt. Das Zetapotential des Schlamms wurde mit einem Zetaphoremeters
gemessen.

Hauptminerale im WWR, der einen Trockenriickstand (TR) von ca. 4 Gew.-% aufweist,
sind nach XRD-Messungen Calciumcarbonat und Quarz. In diesem Schlamm muss mit weite-
ren Mineralen gerechnet werden, wie z.B. Eisenhydroxid, Gips, Gibbsit und amorphe Fest-
stoffe wie Silikate, die aber wegen ihrer geringen Konzentrationen nicht nachgewiesen wer-
den konnten. Die Hauptelemente im Schlamm stellen Calcium (ca. 15 TR-Gew.-%) und Alu-
minium (ca. 4 TR-Gew.-%) dar, in hohen Konzentrationen treten auch Eisen (ca. 10 g/kg TR),
Mangan (ca. 2,4 g/kg TR) und Magnesium (ca. 2 g/kg TR) auf. Die Schwermetallgehalte
schwanken zwischen 5 und 200 mg/kg TR. Die sequentielle Extraktion hat ergeben, dass die
Bindungsfestigkeiten der Hauptelemente iiberwiegend gering sind, wohingegen die Schwer-
metalle sehr gut in die Matrix des WWR eingebaut sind.

Versuche mit einer elektrokinetischen Zelle, die keine spezielle Trennung zwischen Elektro-
de und dem zu reinigenden Material vorsah, stellten sich als nachteilig heraus, da dort eine
gezielte pH-Kontrolle des WWR nicht mdglich war. Aus diesem Grund wurde eine weitere
elektrokinetische Zelle entwickelt, bei der das Schlammkompartiment durch Filterplatten von
den Elektrolytkompartimenten getrennt wurde. Bei den Versuchen in dieser Zelle wurde der
pH-Wert im Schlamm durch Zugabe von Sdure in die Elektrolytldsungen niedrig gehalten.
Dadurch sollte erreicht werden, dass ein Grof3teil der Schwermetalle in Losung geht und sich
im elektrischen Feld aus dem WWR in die Elektrolytlosungen bewegt. Es stellte sich aber
heraus, dass vor allem Hauptbestandteile wie Calcium (bis zu 100%) und Mangan (bis zu
80%) in den Elektrolytlosungen aufkonzentriert wurden, Schwermetalle und Arsen dahinge-
gen im Durchschnitt nur mit ca. 10% der urspriinglich im Schlamm befindlichen Masse (z.B.
Arsen: 4%, Nickel; 8%, Cadmium 36%). Somit wurde ein dem Gewiinschten gegenteiliger
Effekt erzielt, da gerade die Hauptbestandteile fiir die weitere Verwendung in den Kliran-
lagen im gereinigten Schlamm enthalten sein sollten und die Schwermetalle und Arsen wegen
ithrer Toxizitdt aus dem Schlamm entfernt werden sollten.

Die Ursache dafiir liegt in erster Linie in der hohen Bindungsfestigkeit der zu reinigenden
Elemente. Wie die sequentielle Extraktion ergeben hat, weisen im WWR gerade die zu entfer-
nenden Schwermetalle eine sehr hohe Bindungsfestigkeit auf, wohingegen die Hauptbestand-
teile des Schlamms relativ leicht 16slich sind. Somit ist eine Reinigung des Schlamms erst
dann mdglich, wenn der WWR nahezu vollstindig in Losung ist. Dabei tritt aber das Problem
auf, dass auch Hauptbestandteile des zu reinigenden Materials — wie im Fall dieser Arbeit
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Calcium oder Mangan — unerwiinschterweise transportiert werden. Zusétzlich erschweren
Materialien mit einer instabilen Matrix — wie es der WWR auf Grund seines hohen Wasser-
und Carbonatgehaltes ist — eine erfolgreiche elektrokinetische Behandlung. Als nachteilig fiir
eine erfolgreiche Reinigung stellen sich auch die verhéltnisméBig geringen Schwermetallkon-
zentrationen im WWR heraus.

Der Abfallwirtschaft kann die Nutzung elektrokinetischer Methoden zur Reinigung von
WWR ungeachtet der publizierten Erfolge fiir Boden, Holzabfélle und Klarschlimme nicht
empfohlen werden. In Boden ist diese Methode sinnvoll, in WWR, in denen die Schwermetal-
le meist in schwerldslicher Form vorliegen und die meist einen hohen Wasser- und Carbonat-
gehalt aufweisen, stellt sich diese Methode als nicht gangbar heraus. Bei Schldmmen anderer
Zusammensetzung (geringere Bindungsfestigkeit der Schwermetalle, hoherer Trockenriick-
standsgehalt, geringerer Carbonatgehalt, hohere Schwermetallkonzentration) wire eine erneu-
te Priifung anzuraten.
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I Einfuhrung

1 Motivation fur das Forschungsvorhaben

Bei der Trinkwasserautbereitung fallen Wasserwerksriickstinde, bestehend aus ausgefillten
Flockungsmitteln und Wasserinhaltsstoffen, an. Diese Diinnschlimme werden von den Be-
treibern kommunaler Kldranlagen gerne angenommen, da durch sie die Phosphatfillung
unterstiitzt und der biologische Reinigungsteil entlastet wird, sowie auf eine Kalkmilchzugabe
zur Unterstiitzung der Denitrifikation und auf die Entschwefelung des Klédrgases verzichtet
werden kann. Durch den Verzicht auf Fillungsmittel wird der Aufsalzung der Vorflut vor-
gebeugt [1].

Im Wasserwerksriickstand (WWR) werden nicht nur unerwiinschte Substanzen, wie z. B.
Huminstoffe oder Triibstoffe, sondern auch toxische Wasserinhaltsstoffe akkumuliert.
Speziell bei den klaranlagengéngigen Schwermetallen bzw. organischen Kontaminanten tritt
dadurch eine unerwiinschte Erhohung der Gesamtfracht auf. In der Abwasserverordnung [2]
sind deshalb Grenzwerte angegeben, bei deren Uberschreitung der Riickstand nicht mehr in
die Vorflut eingeleitet werden darf. Fiir Wasserwerksriickstinde sind Grenzwerte fiir Arsen
und die mit dem Summenparameter AOX (adsorbierbare organisch gebundene Halogene)
erfassten Schadstoffe festgelegt. In Ermangelung eines untergeordneten Regelwerks werden
diese Grenzwerte hédufig auch fiir die Einleitung in Kldranlagen angewandt. Bei einer Nicht-
einleitung geht dem Kliranlagenbetreiber ein Rohstoff verloren, wéhrend beim Wasserwerks-
betreiber in nennenswertem Umfang Abfall entsteht. Dabei setzen die technischen Eigen-
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schaften der Wasserwerksriickstinde, wie etwa schlechte Entwésserbarkeit und geringer
Feststoffanteil, der Behandlung und vor allem der Entsorgung Grenzen.

Ziel dieses Projektes war die Uberpriifung der Anwendbarkeit eines elektrokinetischen
Verfahrens zur Vorbehandlung der Wasserwerksriickstinde, die zu einer Entfernung der
Kontaminanten aus den Riickstinden dient. Die Behandlungsendprodukte sollten einerseits
gereinigte Wasserwerksriickstdnde, die als Rohstoff in Klédranlagen eingesetzt werden
konnen, d.h. die Grenzwerte der Abwasserverordnung [2] unterschreiten, andererseits ein
Konzentrat der Schwermetallionen und organischen Inhaltsstoffe, das der weiteren Autberei-
tung oder der gezielten Entsorgung zugefiihrt werden kann, sein. Im Sinne des Kreislaufwirt-
schaftsgesetzes konnte damit die Entstehung von Abfall verringert und ein Rohstoff gesichert
werden.

2 Stand der Technik

21 Entstehung, Zusammensetzung und Entsorgung von Wasserwerksriick-
standen

2.1.1 Entstehung von Wasserwerksrickstanden

Wasserwerksriickstinde sind Schldmme, die bei der Trinkwasseraufbereitung anfallen. Es
lassen sich prinzipiell 3 verschiedene Schlammgruppen unterscheiden: Schlimme, die bei der
Enteisenung/Entmanganung anfallen, Fallungs-/Flockungsschlamme, die dadurch entstehen,
dass in das aufzubereitende Wasser Flockungsmitteln zugegeben werden und Schlimme, die
bei der Entcarbonisierung anfallen. Zwischen diesen 3 Hauptgruppen gibt es viele Ubergiinge
und Mischungen. Eine Unterteilung in diese 3 Hauptgruppen ist aber sinnvoll, da sich die
Schldmme chemisch, mineralogisch und physikalisch z. T. stark unterscheiden.

2.1.1.1 Enteisenung/Entmanganung

In der Regel werden reduzierte Grundwésser mit dem Aufbereitungsschritt der Enteise-
nung/Entmanganung behandelt [3, 4]. Da durch mikrobielle Aktivitit der Sauerstoffgehalt im
Aquifer sehr gering ist, herrschen im Grundwasser leicht reduzierende Bedingungen. Eisen
und Mangan werden in ihre leicht 16sliche zweiwertige Form {iberfiihrt und sind in hohen
Konzentrationen im Rohwasser enthalten. Um ,,Rostwasser®, das storend auf den Konsumen-
ten wirkt und zu Ablagerungen in den Rohrsystemen fiihrt, zu verhindern, muss dieses
Wasser aufbereitet werden [5-7].

Das Wasser wird mittels Beliiftung mit Sauerstoff versetzt und anschlieend iiber Filter
geleitet. Bei der Beliiftung werden die reduzierten Metalle durch den Luftsauerstoft oxidiert
und fallen aus. Folgende Gleichungen zeigen die ablaufenden Reaktionen bei der Entmanga-
nung bzw. Enteisenung. Fiir die Enteisenung sind die chemischen Reaktionen beispielhaft an
der Reaktion von Eisenhydrogencarbonat und Eisenchlorid dargestellt [8]:

4Fe(HCO3), + 0, +2H,0 = 4Fe(OH); + 8CO, (1)

N

4FeCl, + O, + 10H,0 <= 4Fe(OH); + 8HCI )
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Fir die Entmanganung ist die Summe der chemischen Reaktionen beispielhaft an der
Reaktion von Manganchlorid dargestellt [8]:

2MnCl, + O, + 4H,0 <=  2MnO(OH), + 4HCI (3)
2MnO(OH), <= 2MnO, + 2H,0 (4)

Das Gleichgewicht unter den bei der Beliiftung gegebenen Bedingungen liegt stark auf der
rechten Seite. Nach der Beliiftung wird das Wasser tiiber Filter geleitet, auf denen die ausge-
fallten, schwerloslichen Eisen- und Manganoxide abgeschieden werden. In regelméfBigen Ab-
stinden werden die Filter riickgespiilt, der dabei anfallende Schlamm wird als Wasserwerks-
schlamm bezeichnet.

Auch unerwiinschte Spurenstoffe konnen sorptiv an die ausgefillten Flocken gebunden
werden und mitausfallen. Typisch fiir die Eisen-/Manganschldmme ist ein Carbonatanteil im
Prozentbereich, da die meisten Grundwisser geldstes Carbonat enthalten, das durch die Redu-
zierung des CO,-Partialdrucks bei der Beliiftung ausfillt und ebenfalls im Filter abgeschieden
wird. Zusitzlich enthalten diese Schlamme geringe Anteile von silikatischen Schwebstoffen
und Stoffe, die das Wasserwerk zugesetzt hat [3].

2.1.1.2 Fallungs-/Flockungsverfahren

Meist werden Oberflichenwisser, die in ihrer chemischen Zusammensetzung z. T. starken
jahreszeitlichen Schwankungen unterworfen sind, durch Zugabe von Féllungs- und
Flockungsmitteln auftbereitet [3]. Bei diesem Aufbereitungsverfahren werden sehr feine, sus-
pendierte Teilchen und kolloidal geldste, storende Wasserinhaltsstoffe in abtrennbare Flocken
tiberfiihrt. Dabei werden Flockungsmittel und Flockungshilfsmittel eingesetzt. Die gebrauch-
lichsten Flockungsmittel sind Eisenchlorid, Eisensulfat und Aluminiumsulfat. Bei der Zugabe
von Aluminiumsulfat als Flockungsmittel 1auft folgende Reaktion ab [8]:

N

AIZ(SO4)3 + 6H20 N~ 2A1(OH)3 + 3HZSO4
3H,SO4 +3Ca(HCO3), =  3CaSO4+ 6H,0 + 6CO,
Al(SO4); +3Ca(HCO3), =  2Al(OH)3d + 3CaSO4 + 6CO, (5)

Der optimale Flockungs-pH-Wert bei der Aluminiumsulfat-Flockung liegt zwischen 6 und 7
(siche Abbildung 1).

logc

8 [~ /.r""-e,,‘\\ AI(OH), ~
Alﬁ*
2 A —
| E[AI(OH)X |1

4 5 6 7 8 9 10
pH
Abbildung 1: Léslichkeit von Aluminium als Funktion des pH [9].



12

Da die bei dem Einsatz von Flockungsmitteln entstehenden Metallhydroxidschlamme auf-
grund ihres z. T. hohen Wassergehaltes (w(H,O) > 0,99) schlecht sedimentierbar sind, werden
oftmals zur Beschwerung und Forderung der Agglomeration der Flocken Flockungshilfsmittel
(wie ionogene Polymere und nichtionogene Polymere) eingesetzt [8]. Nach der Zugabe der
Flockungs- und Flockungshilfsmittel wird das Wasser - wie bei der Enteisenung/Entmanga-
nung - liber Filter geleitet, an denen die Flocken abgeschieden werden. Die Filter werden in
regelméBigen Abstinden riickgespiilt. Die Wasserwerksschldamme weisen aufgrund der
Zugabe von Eisenchlorid, Eisensulfat oder Aluminiumsulfat hohe FEisen- und
Aluminiumgehalte auf.

2.1.1.3 Entcarbonisierung

Entcarbonisierungsverfahren werden angewendet, wenn die Aquivalentkonzentration an
Hydrogencarbonationen eines Wassers bedeutend reduziert werden muss. Das kann bei
Grundwiéssern, aber auch bei Oberflaichenwéssern der Fall sein. Man unterscheidet zwischen
einer Entcarbonisierung durch Saureimpfung und einer Kalkentcarbonisierung. Bei der
Entcarbonisierung durch Sdureimpfung werden starke Mineralsduren in hydrogencarbonat-
haltige Wisser zugegeben, die dann die Kohlensdure aus ihren Salzen verdridngt. Dabei
werden der Gesamtsalzgehalt und die Hirte des Wassers nicht verindert, die Aquivalentkon-
zentration an Hydrogencarbonationen (Carbonathirte) wird in andere Sédurerestionen (Nicht-
carbonathirte) iiberfiihrt. Die zwei folgenden Gleichungen zeigen die Reaktionen, die bei der
Zugabe von Salzsdure (HCI) oder Schwefelsdure (H,SO4) ablaufen [8]:

Ca(HCO:s3), + 2HCI <= CaCl, + 2H,0 +2CO, (6)
Ca(HCO:s3), + 2H,S04 <= CaSO4+2H,0 +2CO; (7)

Bei der Kalkentcarbonisierung wird die Aquivalentkonzentration an Hydrogencarbonatio-
nen mittels Laugezusatz durch Reaktion zu wasserunloslichen Carbonaten oder Hydroxiden
reduziert. Diese Verfahren werden auch Féllungsverfahren genannt, da die Carbonate bzw.
Hydroxide nach einer Zugabe einer Lauge ausgefillt werden. In der Praxis hat sich die Ent-
carbonisierung durch Calciumhydroxiddosierung — in Form von Kalkmilch oder Kalkwasser —
durchgesetzt. Bei der Kalkentcarbonisierung laufen folgende Reaktionen ab [8]:

Ca(HCO3), + Ca(OH), ==  2CaCOs3} +2H,0 (8)
Mg(HCO3), + Ca(OH), <=  MgCOs4 + CaCO; + 2H,0 )
MgCO; + Ca(OH), ==  CaCOs{ + Mg(OH), (10)
CO, + Ca(OH), <=  CaCOsl +H,0 (11)

Bei der Aufbereitung entsteht je nach verfahrenstechnischer Auslegung der Anlagen ein
wasserhaltiger Carbonatschlamm oder ein Carbonat-Hartkorn (Pellets). Da die anfallenden
Mengen, bezogen auf die Wassermenge, deutlich hoher sind als bei den beiden zuvor genann-
ten Aufbereitungsverfahren, bestehen die Entcarbonisierungsschldmme zum groBtem Teil aus
Carbonaten, die mitgeféllten Spurenstoffe treten nur in sehr geringen Konzentrationen auf [3].

2.1.2 Zusammensetzung der Wasserwerksruckstande

Zu dem Thema ,,Zusammensetzung und Entsorgung von Wasserwerksriickstdnden in
Deutschland* stehen Daten einer Untersuchung des DVGW (Deutscher Verein des Gas- und
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Wasserfaches €.V.) aus dem Jahre 2001 zur Verfiigung [10]. Aus diesem Grund wurde fiir
dieses Forschungsvorhaben in Abstimmung mit dem Landesamt fiir Wasserwirtschaft auf eine
Umfrage bei den Betreibern von Trinkwasseraufbereitungsanlagen zu Zusammensetzung und
Entsorgung von Wasserwerksriickstdinden verzichtet. In Tabelle 1 sind die durchschnittlichen
Konzentrationen der mengenmifig bedeutendsten Inhaltsstoffe in Wasserwerksriickstdnden
aufgelistet. Die Daten stammen von Untersuchungen und Umfragen, die in Deutschland
gemacht wurden [3, 10, 11]. Schldmme, die bei der Enteisenung/Entmanganung anfallen,
werden in dieser Tabelle als Fe/Mn-Schlamm, Schldmme, die durch die Zugabe von Féllungs-
/Flockungsmitteln entstehen, werden als F/F-Schlamm (Fe-F/F-Schlamm: Zugabe von
eisenhaltigen Flockungsmitteln, Al-F/F-Schlamm: Zugabe von aluminiumhaltigen Flockungs-
mitteln), und Schldmme, die bei der Entcarbonisierung entstehen, werden als Kalkschlamm
bezeichnet.

Tabelle 1: Wasserwerksschlamme in Deutschland - durchschnittliche Ca-, Al-, Fe-, Mn- und TOC-
Konzentrationen, Angaben in g/kg TR.

Schlammart Ca Al Fe Mn TOC Quelle
Fe/Mn-Schlamm (n=71) 54 8,6 296 23 34,7 [10]
Fe/Mn-Schlamm (n=14) 43 5,4 286 62 39,6 [3]
Fe-F/F-Schlamm (n=17) 5,5 11,5 230 4 93 [10]
Al-F/F-Schlamm (n=12) k. A. 27,2 k. A. k. A. k. A. [10]
Al-F/F-Schlamm (n=13) k. A. 91,6 26,2 1,2 k. A. [11]
Kalkschlamm (n=48) 250 5,5 12,4 <1 18,5 [10]

Erwartungsgemail liegen die Calciumkonzentrationen in dem Kalkschlamm um ein Vielfa-
ches iiber den Konzentrationen der anderen Schldmme. Die Schlimme, die bei der Zugabe
von aluminiumhaltigen Flockungsmitteln anfallen, enthalten etwas hohere Aluminiumkon-
zentrationen als alle anderen Schlimme. In Schlimmen, die bei der Zugabe von eisenhaltigen
Flockungsmitteln entstehen, sind die Eisenkonzentrationen hoher als in dem Kalkschlamm
und in den Féllung-/Flockungsschlimmen, bei denen aluminiumhaltige Flockungsmittel zuge-
setzt werden. In Schldmmen, die bei der Enteisenung/Entmanganung anfallen, liegen die
Eisen- und Mangankonzentrationen in der Regel hoher als in den anderen Schldmmen. Der
TOC-Gehalt ist bei den Féllungs-/Flockungsschlammen am hochsten, was daran liegt, dass
diese iiberwiegend bei der Aufbereitung von Oberflichenwasser, das hohere Konzentrationen
an organischen Triibstoffen (Algen etc.) enthalten kann, entstehen.

Auch Schwermetallkonzentrationen konnen stark schwanken. Tabelle 2 zeigt die Spann-
breite der Schwermetallkonzentrationen verschiedener Wasserwerksschldamme in Deutsch-
land.

Alle Schwermetalle zeigen grofle Schwankungen in ihren Konzentrationen. Die maximalen
Konzentrationen schwanken zwischen 417 mg/kg TR (Cadmium) und 11800 mg/kg TR
(Barium). Die maximale Arsenkonzentration ist mit 1185 mg/kg TR sehr hoch.

In Tabelle 3 sind Arsenkonzentrationen in unterschiedlichen in Deutschland anfallenden
Wasserwerksriickstdnden aufgelistet.
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Tabelle 2: Wasserwerksschlamme in Deutschland, Schwermetallkonzentrationen in mg/kg TR (aus

[3]).

Kontaminant Minimum (mg/kg TR) Maximum (mg/kg TR) Kontaminant nachgewiesen (%)
Zn <80 8200 79
Pb <80 1062 16
Cd <1 417 53
Cr <40 1022 21
Ni <40 1019 58
Cu <40 1222 37
As 5 1185 100
Ba 51 11800 100
Co <40 803 53

Tabelle 3: Wasserwerksschlamme in Deutschland - Arsenkonzentrationen, Angaben in mg/kg TR.

Schlammart Min. Max. Mittel Quelle
Fe-/Mn-Schlamm (n=101) <1 1300 86 [10]
Fe-/Mn-Schlamm (n=14) 20 1185 330 [3]
Fe-F/F-Schlamm (n=25) <1 11422 1052 [10]
Al-F/F-Schlamm (n=1) k. A. k. A. 6 [10]
Al-F/F-Schlamm (n=13) 2 251 59 [11]
Kalkschlamm (n=36) <1 62 7 [10]
Kalkschlamm (n=13) <1 26 7 [11]

Auffallend ist die im Gegensatz zu den Enteisenungs-/Entmanganungsschlimmen und Fél-
lungs-/Flockungsschldmmen geringe Arsenkonzentration in den Kalkschldimmen, sie liegen
im Durchschnitt bei 7 mg/kg TR. Die Ursache liegt darin, dass die anfallenden Kalkschlamm-
mengen, bezogen auf die Wassermenge, deutlich hoher sind als bei anderen Schldmmen und
somit die mitgeféllten Spurenstoffe nur in sehr geringen Konzentrationen auftreten (siche
Kapitel 112.1.1.3). Die hochste Arsenkonzentration wurde in einem Féllungs-/Flockungs-
schlamm nachgewiesen.

2.1.3 Anfallende Mengen und deren Entsorgung

Nach einer Umfrage des DVGW [10] aus dem Jahr 1998/1999 betrug die jahrlich anfallende
Schlammenge in Deutschland schiatzungsweise 123000 t Trockenmasse pro Jahr, bezogen auf
eine aufbereitete Wassermenge von rund 5,4 Mrd. m® pro Jahr. Kalkschlimme stellen mit
73000 t TR/a mengenméBig den groften Teil dar (60%). In diesen Schldmmen sind aber nicht
so hohe Schadstoffgehalte wie in den anderen Schldmmen zu erwarten (siche Kapitel
[12.1.1.3). Probleme in Bezug auf den Schadstoffgehalt bereiten eher Enteisenungs-
/Entmanganungsschlamme und Fallungs-/Flockungsschlimme. Pro Wasserwerk fallen im
Durchschnitt deutlich hohere Mengen an Féllungs-/Flockungsschldmme als Enteisenungs-/-
Entmanganungsschlimme an. Das Verfahren der Fillung/Flockung wird somit eher in grof3en
Wasserwerken angewandt, das Verfahren der Enteisenung/Entmanganung wird eher in
kleineren Wasserwerken eingesetzt (Tabelle 4).

Vor der Entsorgung werden Wasserwerksschldimme zur Verringerung ihres Volumens viel-
fach in Absetzbecken sedimentiert und anschliefend in Trockenbeeten entwassert, 10% der in
Umfrage [10] befragten Wasserversorger haben die Schlimme {iber maschinelle Einrichtun-
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gen — meist Kammerfilterpressen, mit denen durch Zugabe von Flockungshilfsmitteln bis zu
50 Gew.-% TR erreicht werden konnte — entwéssert.

Tabelle 4: Wasserwerksschlamme in Deutschland - jahrlich anfallende Mengen, Mengen pro
Wasserwerk und mittlere Trockenriickstandsgehalte (aus [10]).

Gesamtmenge Menge pro Wasserwerk Menge pro Wasserwerk TR
Mittelwert Median Mittel

Schlammart tla TR tla TR tla TR Gew.-%
Fe-/Mn-Schlamm 26000 18,8 2,6 22,6
Fe-F/F-Schlamm 15000 530 144 28,9
Al-F/F-Schlamm 9000 262 95 8,0
Kalkschlamm 73000 k. A. k. A. 41,3
Summe 123000

Die Entsorgung der Wasserwerksriickstdnde stellt wegen des z. T. hohen Schadstoffgehalts
ein Problem dar. Aus den vom DVGW publizierten Arbeitsblédttern zu diesem Thema sind
zahlreiche praktische Hinweise zu entnehmen [12-15].

Nach dem Kreislaufwirtschafts-/Abfallgesetz (KrW-/AbfG 1994, in [16]) sollen Abfille in
erster Linie vermieden, in zweiter Linie verwertet und wenn das nicht moglich ist, beseitigt
werden. Unter ,,Verwertung* versteht man die Zufiihrung des Abfalls zu einem bestimmten
Nutzen, unter ,,.Beseitigung® wird im Regelfall die geordnete Ablagerung auf einer Deponie
verstanden. Die Begriffe ,,Verwertung® und ,,Beseitigung” werden unter dem Uberbegriff
»Entsorgung® zusammengefasst. Der Abfallbesitzer ist zu einer Verwertung des Abfalls
verpflichtet, sofern dies wirtschaftlich zumutbar, technisch méglich und im Vergleich zur
Beseitigung umweltvertraglicher ist.

Bei einer Umfrage aus dem Jahre 1998/1999 [10] gaben 27% der 780 befragten Trink-
wasseraufbereitungsanlagen an, dass sie thre Wasserwerksschldamme der Verwertung
zufiihren, 73% der Betriebe gaben an, dass sie die Riickstdnde beseitigen. Tabelle 5 zeigt die
unterschiedlichen Verwertungs- und Entsorgungswege.

Tabelle 5: Entsorgung von Wasserwerksriickstanden (aus [10]).

Verwertung Beseitigung
Vorfluter 7%
Deponie 35%
Klaranlage 5% 31%
Forst-/Landwirtschaft 9%
Gewerbliche Wirtschaft 7%
Umwelttechnik 6%
Summe 27% 73%

Zu den unterschiedlichen Verwertungsmoglichkeiten liegen zahlreiche Untersuchungen vor.

Im Prinzip kénnen Wasserwerksschlimme gut in der Zement- und Ziegelindustrie verwen-
det werden, da ihre stofflichen Eigenschaften &hnlich denen der Ziegeltone und Tonkompo-
nenten des Zementrohstoffs sind. Vor der Zugabe miissen die Schlimme entwéssert werden
[17, 18].

Wenn Eisen- und Aluminiumschldimme mit Sduren behandelt werden, konnen z. T. die
Flockungsmittel riickgewonnen werden. Auch hierfiir miissen die Schldmme zuerst entwissert
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werden. Zusétzlich miissen sie thermisch auf mindestens 80% TR getrocknet werden und
konnen dann das bei der Aluminiumchloridherstellung nach dem Freiberger Verfahren ge-
nutzte Tonerdehydrat ersetzen [19, 20]. Da mit der Entwésserung und der thermischen Be-
handlung der Wasserwerksschldmme ein erheblicher Kostenaufwand verbunden ist, wurde ein
neues Verfahren zur Flockungsmittelherstellung aus Wasserwerksriickstinden entwickelt.
Dabei wird der nicht vorbehandelte Wasserwerksschlamm mit einer Zugabe von Schwefel-
saure auf pH 3,5 angesduert und das dabei geloste Aluminium mittels eines lonenaustauschers
konzentriert, das Regenerat des lonenaustauschers kann als Fillungs-/Flockungsmittel einge-
setzt werden [21].

Bei der Aufbringung von Wasserwerksschlimmen auf land- und forstwirtschaftliche Fla-
chen ist auf die Zusammensetzung der Wasserwerksschlimme zu achten. Eisenhaltige Was-
serwerksschlamme sind fiir das Aufbringen auf Griinflaichen ungeeignet, fiir Waldbdden be-
dingt geeignet. Fiir das Aufbringen auf Ackerflachen konnen eisenhaltige Schlamme geeignet
sein, unter der Voraussetzung, dass die Grenzwerte der Klarschlammverordnung eingehalten
werden. Fiir kalkhaltige Riickstinde konnte eine Nutzbarmachung fiir Waldbdden aufgezeigt
werden [22].

Ein weiterer Entsorgungsweg ist die Zudosierung der Wasserwerksschlimme in die Kanali-
sation und Abwasser-/Kldranlagen. Zum FEinsatz kommen eisen- und kalkhaltige Wasser-
werksschlaimme. Eisenhaltige Wasserwerksschlimme bieten wegen ihres Bindevermdogens fiir
Phosphor und Sulfid unterschiedliche Nutzungsmdglichkeiten. Sie kénnen an unterschied-
lichen Stellen in der Kanalisation und in Abwasseranlagen eingesetzt werden. Bei einem Ein-
leiten in die Kanalisation kann der hohe Eisengehalt in den Wasserwerksschldammen zur Sul-
fidbindung eingesetzt werden, wodurch die biogene Schwefelsdurekorrosion und die Geruchs-
beldstigung im Kanalnetz verringert werden kann [1]. Bei der mechanischen und biologischen
Behandlung in Kldranlagen kann der hohe Eisengehalt in den Wasserwerksriickstdnden zur
Phosphatelimination verwendet werden. Auf die Zugabe von eisenhaltigen Fallungsmitteln
kann verzichtet werden [1, 23-25]. In einer Untersuchung zeigte sich aber, dass bei einem
alleinigen Einsatz von Wasserwerksschlimmen wesentlich grofere Eisenmengen benotigt
werden, weshalb nur ein Teilersatz von Fillungsmitteln vorgeschlagen wurde [23]. Die
effektivste Ausnutzung des Eisengehaltes in den Wasserwerksschlimmen wird beim Einsatz
in Kldranlagen zur Sulfidbindung erzielt. Bei der Schlammfaulung wird das Faulgas oft zur
Eigenstromerzeugung oder zur Kraft-Wérme-Kopplung benutzt. Grole Schwefelwasserstoff-
gehalte in dem Klérgas stéren und werden deshalb auBlerhalb des Faulturmes behandelt oder
Sulfid wird durch eine Zugabe von Eisensalzen im Faulbehilter ausgefillt. Bei einem Einsatz
von Wasserwerksschldmmen ist die Zugabe von Fallungsmitteln nicht mehr notwendig [1, 25,
26]. Vorteile bietet auch die Zugabe von kalkhaltigen Schlammen, da dadurch auf die Zugabe
von Entsduerungsmitteln und auf Zusétze der Denitrifikation bei der Abwasserbehandlung
verzichtet werden kann [27]. Bei einer Nichteinleitung von Wasserwerksschlimmen geht
somit dem Klédranlagenbetreiber ein Rohstoff verloren, wahrend beim Wasserwerksbetreiber
in nennenswertem Umfang Abfall entsteht. Bei einer Einleitung der Wasserwerksschlimme
kann in der Klédranlage auf die Zugabe von bestimmten Zusatzmitteln verzichtet werden, es
wird der Aufsalzung der Vorflut vorgebeugt [1].
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Am Fallbeispiel der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz und der Klaranlage in Zwiesel
zeigt sich deutlich der Vorteil bei einem Einleiten eines Wasserwerksriickstandes in eine
Kléaranlage:

Wegen des hohen Eisengehaltes im Wasserwerksriickstand werden im Jahr 100t
Eisenchlorid gespart, die normalerweise fiir die Phosphatfillung aufgewendet und der
Klédranlage zusitzlich zugeleitet werden miissten. Aufgrund der Féllungsreaktionen im
mechanischen Reinigungsteil ist eine Entlastung des biologischen Teils zu verzeichnen,
wobei weiterhin eine ausreichende Denitrifikationsleistung vorhanden bleibt. Auch ist es
nicht mehr nétig, im Aufbereitungsgang Kalkmilch hinzuzufiigen, wodurch im Fall Zwiesel
auf 30 t Carbonat im Jahr verzichtet werden konnte. Eine Entschwefelung des Klargases ist
aufgrund des hohen Eisengehaltes im Wasserwerksriickstand nicht mehr notwendig. Der
gemeinsam angefaulte Schlamm kann auf der betriebseigenen Kammerfilterpresse mit unver-
anderten Betriebskennwerten und Konditionierungsmittelmengen bis zu einem Trockenrtick-
standsgehalt von iiber 40% entwidssert werden. AuBerdem ist die Ausbringung des
entwiésserten Klarschlamms in der Landwirtschaft bei unverdanderter Akzeptanz gesichert, in
einigen Schwermetallparametern ist bei Zugabe von Wasserwerksriickstinden eine Konzen-
trationsverminderung zu verzeichnen, der hohe Kalkgehalt bei den Abnehmern erwiinscht.
Eine dosierte Zugabe von Wasserwerksriickstinden aus der Trinkwasseraufbereitungsanlage
Flanitz bedeuten fiir das Klarwerk Zwiesel also keine Betriebsbeeintrachtigung, sondern die
Dosierung von erwiinschten Hilfsstoffen [27].

Bei weiteren Untersuchungen stellte sich heraus, dass die fiir den Betrieb der Kldranlage
wichtigen Parameter im Belebungsbecken wie Trockenriickstand, Sdurekapazitit, Schlamm-
volumen und Schlammindex nicht nachhaltig beeintrachtigt werden. Auch die Arsen- und
AOX-Konzentrationen werden nicht nachteilig verdndert [28]. Bei einem Nicht-Einleiten der
Wasserwerksschlimme in das Kldrwerk Zwiesel muss im Kldrwerk eine chemische Phosphat-
fallung und ein Ausgleich fehlender Alkalinitit erfolgen, zusdtzlich miissten die Wasser-
werksriickstinde getrennt entwédssert werden, was einen ungleich hohen Mehraufwand
bedeuten wiirde [27]. Insgesamt also scheint eine Entsorgung der Wasserwerksriickstinde
iiber die Kldranlage Zwiesel gesamtokologisch giinstiger [27, 28].

Fiir das Einleitung von Wasserwerksschldammen in Abwasser- bzw. Kldranlagen wurde von
der ATV-ad-hoc-Arbeitsgruppe ,,Rechtliche Abgrenzungsfragen Abwasser — Abfall* eine
Zusammenfassung zu wasserrechtlichen und abfallrechtlichen Voraussetzungen erstellt [29,
30]. Fiir die bei der Wasseraufbereitung anfallenden wasserhaltigen Riickstinde gibt es keine
speziellen gesetzlichen Vorgaben. Demnach kdnnen Wasserwerksriickstdnde aus rechtlicher
Sicht als Abfall und/oder als Abwasser gelten und unterliegen dementsprechend dem Abfall-
und/oder dem Wasserrecht. ,,Abfall“ i. S. d. §3 Abs. 1 KrW-/AbfG sind bewegliche Sachen,
deren sich der Besitzer entledigt, entledigen will oder entledigen muss und die zudem unter
die in Anhang 1 zum KrW-/AbfG aufgefiihrten Gruppen fallen. ,,Abwasser* i. S. d. §§7a, 18a,
21a WHG (Wasserhaushaltsgesetz), 2 Abs. 1 S.1 [31] AbwAG (Abwasserabgabengesetz) [32]
und etwa §51 Abs. 1 S.1Landeswassergesetz NW [33] sind das durch hduslichen, gewerbli-
chen, landwirtschaftlichen oder sonstigen Gebrauch in seinen Eigenschaften verdnderte und
das bei Trockenwetter damit zusammen abflieBende Wasser (Schmutzwasser) sowie das von
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Niederschldgen aus dem Bereich von bebauten oder befestigten Fldachen abflieBende und
gesammelte Wasser (Niederschlagswasser).

Der abfallrechtliche Entsorgungsweg unterscheidet zwischen ,,Verwertung® und ,,Beseiti-
gung“. Wenn der Wasserwerksriickstand in der Abwasseranlage einer stofflichen ,,Verwer-
tung® zugefiihrt wird (z.B. als Mittel zur H,S- oder Phosphorfixierung), gilt grundsitzlich das
Abfallrecht. Kriterien fiir eine Einordnung des Wasserwerksriickstandes zur Verwertung sind
die subjektive Erwartungshaltung des Annehmenden und die objektive Eignung des Riick-
standes zur Verwertung. Die abfallrechtliche ,,Beseitigung® von Wasserwerksschlimmen un-
terliegt besonderen Regelungen des Kreislauf- und Abfallwirtschaftsrechts. Nach dem Was-
serrecht sind bei einem Einleiten von wasserhaltigen Stoffen aus der Wasseraufbereitung in
offentliche Abwasseranlagen die Indirekteinleitungsgenehmigung, die Zustimmung des Be-
treibers der 6ffentlichen Kanalisation bzw. Kldranlage und die Erfassung der zusitzlichen Be-
nutzung der 6ffentlichen Abwasseranlagen durch die Anlagengenehmigung und Direkteinlei-
tungserlaubnis zu beachten.

Eine Methode, geladene Inhaltsstoffe selektiv aus einer fliissigen bzw. festen Matrix zu
entfernen, sind elektrokinetische Verfahren. Im Forschungsvorhaben wurde die An-
wendbarkeit fiir die Entfernung von Schwermetallen und AOX aus Wasserwerksriickstinden
untersucht.

2.2 Theoretische Grundlagen zur Elektrokinetik

Die Elektrokinetik wird durch die 3 physikalisch-chemischen Phinomene Elektroosmose,
Elektrophorese und die Redox-Prozesse an den Elektroden beschrieben. Schon Anfang des
20. Jahrhunderts gab es erste Beobachtungen zu diesen Prozessen [34-38].

2.2.1 Elektroosmose

Der Begriff Elektroosmose beschreibt den Wasserfluss, also die Wanderung der fliissigen
Phase im elektrischen Feld. Bei der Elektroosmose bildet sich im elektrischen Feld eine
elektrostatische Doppelschicht an der Matrixoberfliche aus. In der Folge wird das
Porenwasser zur Kathode bewegt. Der dadurch induzierte hydraulische Gradient Ap wird
durch die folgende Gleichung [39] beschrieben:
8¢ g, U
==

Ap (12)

mit dem Zetapotenzial ¢, der Dielektrizititszahl &, der elektrischen Feldkonstante &,, dem
Radius » der Kapillare und der elektrischen Spannung U. Es ist offensichtlich, dass der
hydraulische Gradient mafigeblich vom Radius der Kapillare und damit von der Verteilung
der Porengeometrie des Schlamms abhédngen wird.

Bei nicht stark sauren Bedingungen (pH > 3,5) sind Boden- bzw. Schlammpartikel wegen
ithrer silikatischen oder oxidischen Struktur in der Regel negativ geladen [40]. Positiv
geladene Gegenionen adsorbieren an den negativen Oberflichen, werden aber nicht in das
Mineralgitter eingebaut (siche Abbildung 2). Diese positiv geladenen Partikel sind im Boden-
bzw. Uberstandswasser mobil [41]. Wird ein elektrisches Feld angelegt, bewegen sich alle im
Boden mobilen geladenen Partikel. Dabei ist die Anzahl der im Boden mobilen positiven



EINFUHRUNG

19

Partikel — aufgrund der Anlagerung an die negativ geladenen Bodenpartikel - groBer als die

der negativen Partikel. Da alle im Bodenwasser geldsten lonen von einer Hydrathiille umge-

ben sind, ergibt sich daraus ein Nettofluss des Bodenwassers in Richtung Kathode (siehe

Abbildung 3). Bei positiver Partikeloberflichenladung dahingegen findet ein elektroosmo-

tischer Fluss in Richtung Anode statt [42]. Der elektroosmotische Fluss kann die Elektropho-

rese einerseits unterstiitzen (bei der Wanderung der Ionen und geladenen Partikel in Richtung

des elektroosmotischen Flusses), andererseits aber verzogern (bei einer Bewegung der Ionen

und Partikel entgegengesetzt zum elektroosmotischen Fluss) [43].

Bodenpartikel
mit negativer Ober-
flachenladung
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Abbildung 2: Verteilung der Ladung an der Oberflache von Bodenpartikeln (Schema).

Bodenpartikel
mit negativer Ober-

’ © ©) ©) An Bodenpartikel
Q @ @ adsorbierte Kationen
und positiv geladene

flachenladung

Kathode

‘ <_ Hydrathiillen 7(@5 I?e
‘ @‘ \@L

._@ Im Bodenwasser

+ und geldste lonen

o gl dDue)

Elektrophorese
Bewegung von lonen Elektroosmotischer Fluss
und geladenen Partikeln in Richtung Kathode
im elektrischen Feld

Abbildung 3: Elektrophorese und elektroosmotischer Fluss im Boden (Schema).

2.2.2 Elektrophorese

An Bodenpartikel
adsorbierte Kationen
und positiv geladene
Kolloide

Im Bodenwasser
befindliche Kolloide

und geloste lonen

Kolloide

befindliche Kolloide

Die Elektrophorese beschreibt die Bewegung von geladenen Inhaltsstoffen (Ionen, Makro-

molekiile oder Kolloide) im elektrischen Feld zur korrespondierenden Elektrode (siehe

Abbildung 3). Die Geschwindigkeit in einer Versuchssdule kann mit folgender Gleichung

[39]
_2¢ee,-¢U
3n-l

(13)
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beschrieben werden. Hier steht 7 fiir die Viskositit der fliissigen Phase. U/l beschreibt die
elektrische Feldstirke. Der elektrophoretische Transport wird wesentlich von der elektrischen
Feldstarke U/l, der Dielektrizititszahl & und der elektrischen Feldkonstante &, beeinflusst.

Das Zetapotenzial stellt die Potenzialdifferenz zwischen dem Potenzial an der duBeren
Helmbholtzfliche und dem Potenzial im Losungsinneren dar (siche Abbildung 4). Der Schicht-
abstand der dufBeren Helmholtzfliche von der geladenen Oberfldche entspricht dem halben
Durchmesser der solvatisierten Uberschussionen. Zwischen der duBeren Helmholtzfliche und
dem Potenzial im Losungsinneren befindet sich eine diffuse Doppelschicht, deren Potenzial
nach Gouy-Chapman in Richtung Losungsinneres abnimmt [44]. Das Zetapotenzial ist stark
vom pH-Wert und von der Losung, in der sich die Partikel befinden, abhingig.

starre Doppelschicht

%4_ | - ionale Uberschufladung
;’//;ii diffuse Doppelschicht——
/a4
% | AH. @
7%
i A2
T Pre « % » Aq)Slarr:

Diffus

R
+ &
T

— > ——p| a

Potential
S
>
I
|

A=0 E=0 E=x g —»

Abbildung 4: Potenzialverlauf durch die elektrolytische Doppelschicht. - Me: Partikeloberflache, a. H.:
auBere Helmholtzflache, L: Lésung, a/2: Radius der solvatisierten Uberschussionen, x: ,Dicke der
diffusen Doppelschicht®, {: Zetapotenzial, nach [44].

Bei einer Zugabe von z.B. Ni**-Ionen (als NiCl, oder Ni(SO3;NH,),) in eine wissrige
Losung adsorbieren diese lonen an der Oberfldche von SiC-Partikeln und édndern die Polaritit
dieser Partikel von negativ zu positiv. Bei pH-Werten grofer 7 fallt Ni(OH), aus, wodurch die
Oberfliachenladung der SiC-Partikel mit zunehmenden pH-Wert abnimmt. Bei Zugabe von
Na3;Co(NO,)s in diese Losung adsorbiert der dreiwertig negative Co(NO,)s> -Komplex an der
Oberfldche des positiven SiC-Partikels und éndert somit die Oberfldchenladung des Partikels
von negativ zu positiv [45].

Zetapotenzialmessungen an drei unterschiedlichen Tonen (kaolinitreicher Ton, Smektit-
kaolinitreicher Ton und Illit-kaolinitreicher Ton) in verschiedenen FElektrolytlosungen
((KNO3), Ca(NOs),, Mg(NOs),) zeigten unterschiedliche pH-Abhingigkeiten. Wéhrend das
Zetapotenzial des Smektit-kaolinitreichen und des Illit-kaolinitreichen Tons bei pH-Werten
zwischen 4 und 11 fast konstant war, schwankte es relativ stark bei dem kaolinitreichen Ton.
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In der KNOs-Losung lag es beim kaolinitreichen Ton bei pH 4 bei —20 mV und bei pH 11 bei
—70 mV. Insgesamt lag das Zetapotenzial bei allen drei Tonen im negativen Bereich [46].

Abbildung 5 zeigt die Ladungsnullpunkte (pHpzc)) fiir verschiedene Suspensionen. Fiir eine
Calcitsuspension, die sich im Gleichgewicht mit Luft befindet, wird der Ladungsnullpunkt bei
pH 8,5 angegeben, wohingegen bei einer silikatischen Suspension der Ladungsnullpunkt bei
knapp 2 liegt [9].
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Abbildung 5: Der Einfluss des pH auf die Oberflachenladung (Coulomb/mz) einiger reprasentativer
Kolloide. Die Messungen der Oberflachenladungen hangen von der Losungszusammensetzung ab.
Die Kurve fir Calcit gilt fur eine Suspension von CaCO; im Gleichgewicht mit Luft [9].

In zahlreichen Vero6ffentlichungen wird die Elektrophorese als die Wanderung kolloidaler
Teilchen beschrieben, wohingegen die Wanderung der Ionen als Elektromigration/Ionenmi-
gration bezeichnet wird [43, 47-50]. In dieser Arbeit wird die Elektrophorese als Wanderung
von Ionen und kolloidalen Teilchen bezeichnet.

2.2.3 Elektrochemische Prozesse an den Elektroden

An den Oberflachen der Elektroden wird der angelegte elektrische Strom in das wissrige
Medium {iibertragen. An der Anode findet dabei eine Oxidation von Wasser statt, wobei die
Elektrode Elektronen aus der Losung aufnimmt. An der Kathode findet eine Reduktion von
Wasser statt, die Kathode gibt dabei Elektronen an die Losung ab:

Anode: Oxidation (Elektronenabgabe) 2H,0 == O, T +4H" +4¢ (14)

Kathode:  Reduktion (Elektronenaufnahme) 2H,O+2¢ < H,T+20H (15)

Durch die Produktion von H'-Ionen an der Anode nehmen die pH-Werte im Bereich der
Anode ab (bis zu pH-Werten unter 2), an der Kathode ist durch die Bildung von OH -Ionen
eine Zunahme des pH-Wertes zu verzeichnen (bis liber 10) [51, 52]. Die Ausbildung dieses
pH-Gradienten spielt fiir die Mobilitdt der Schwermetalle eine grofle Rolle, da die meisten
Schwermetalle bei niedrigen pH-Werten eine hohe Loslichkeit aufweisen, bei hohen pH-Wer-
ten dahingegen ausfallen. Die Ausbildung der Séurefront an der Anode unterstiitzt die Mobili-
sierung der Schwermetalle und damit den elektrokinetischen Reinigungseffekt, die Ausbil-
dung der Basenfront beeinflusst den Prozess nachteilig [42, 53-57]. Die Ausbreitung der
Séurefront in Richtung Kathode ist schneller als die der Basefront in Richtung Anode, da die
H'-Ionen eine 1,76 mal groBere Ionenmobilitit als die OH-Ionen aufweisen. Bei einem
elektroosmotischen Fluss in Richtung Kathode wird die schnellere Ausbreitung der Saurefront
in Richtung Kathode unterstiitzt [51, 54, 58]. Die gezielte Kontrolle und Beeinflussung des
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pH-Wertes ist von hoher Wichtigkeit, da der pH-Wert eine grofle Rolle bei geochemischen
Prozessen wie Losung/Ausfillung, Sorption, Redoxverhalten und Komplexbildung spielt.

2.3 Elektrokinetische Reinigung — Stand des Wissens

In jiingerer Zeit erlebten die elektrochemischen Behandlungsmethoden einen Aufschwung
im Bereich umweltrelevanter Fragestellungen. Vor allem im Bereich der elektrochemischen
Reinigung kontaminierter Boden und Sedimente wurden viele Untersuchungen durchgefiihrt
und publiziert [47, 52, 59-87].

2.3.1 Charakterisierung der Stoffe im Hinblick auf ihr Verhalten im elektrischen Feld

2.3.1.1 Anorganische Kontaminanten
2.3.1.1.1 Schwermetalle

Wenn sich Schwermetalle in ionischer Form im Boden befinden, werden sie von den
negativ geladenen Bodenpartikeln angezogen. Die Sorptionsmechanismen hidngen vom
Ladungszustand der Bodenpartikel, der Dissoziationsenergie der Ionen [64], der
Konzentration der kationischen Spezies und dem Vorhandensein von organischer Substanz
und Carbonaten im Boden ab. Je hoher der Gehalt an Carbonaten und organischer Substanz,
umso geringer die Effizienz, Schwermetalle aus dem Boden zu entfernen [52, 88-91].
AuBerdem spielt der pH-Wert der Porenfliissigkeit eine grofle Rolle. Bei niedrigen pH-Werten
liegen Schwermetalle in geloster Form vor, bei hohen pH-Werten sind sie an Bodenpartikeln
adsorbiert. Es ist daher bei der Entfernung von Schwermetallen notwendig, den pH-Wert des
Bodens niedrig zu halten, um die Schwermetalle in geloster Form zu behalten.

Da Wasserwerksschldamme grofle Mengen Aluminiumhydroxid, Calciumcarbonat, Gibbsit,
Gips und auch Eisenhydroxid enthalten, wird hier kurz auf die Schwermetalladsorption auf
diese Oberflidchen eingegangen:

Abbildung 6 zeigt die Adsorption von Schwermetallen an einer Eisen(Ill)-
hydroxidoberfldche in Abhéngigkeit des pH-Wertes.
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Abbildung 6: Adsorption verschiedener Metallionen an der Eisen(lll)-hydroxid-Oberflache in
Abhangigkeit des pH-Wertes [9].



EINFUHRUNG 23

2.3.1.1.2 Arsen

Arsen ist ein redoxsensitives Element, das unter natiirlichen Redoxbedingungen als As(V),
As(IIT), As(0) und As(-III) vorliegen kann. Anorganisches Arsenat (As(V)) und Arsenit
(As(IIl)) sind die vorherrschenden Spezies in natiirlichen Wissern [92], wobei As(IIl) eine
hohere Loslichkeit aufweist als As(V). Die pH-/Ep-Bedingungen spielen bei der Loslichkeit
eine maligebliche Rolle, ebenso die Oberflichen, an denen das Element adsorbiert.

Auf amorphen Eisenhydroxid nimmt die Arsenitadsorption bei Konzentrationen zwischen
33 und 667 pm/L bei niedrigeren pH-Werten zu, bei Konzentrationen zwischen 0,667 und
13,3 um/L ist die Adsorption bei niedrigen (ab 3 abwirts) und hohen (ab 9 aufwirts) pH-
Werten am niedrigsten [93] (Abbildung 7).
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Abbildung 7: Arsenitadsorption auf am-Fe(OH); bei unterschiedlichen Arsenkonzentrationen [93].

Auf calcitischen Oberflidchen ist die Arsenatadsorption bei pH-Werten um 11 am hdchsten,
mit zunehmenden bzw. abnehmendem pH-Wert nimmt die Loslichkeit zu (siehe Abbildung 8)
[94].
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Abbildung 8: Arsenatadsorption auf einer calcitischen Oberflache [94].
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Bei Abbildung 9 zeigt sich deutlich die im Vergleich zu As(II) hohere Adsorption des
As(V). As(V) ist zwischen pH-Werten von 4 und 11 zwischen 95-100% an einer amorphen
Aluminiumhydroxidoberflache adsorbiert, wihrend As(III) bei denselben pH-Werten auf der
gleichen Oberflache zwischen 30 und 90% adsorbiert ist. Die hochste Loslichkeit besitzt das
As (IIT) bei niedrigen pH-Werten (pH 4: 70% des As(IIl) sind in Lésung) und hohen pH-
Werten (pH 11: ca. 70% des As(III) sind in Losung) [95].
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Abbildung 9: Arsenat-/Arsenitadsorption auf am-Al(OH); [95].

Zusammenfassend kann man sagen, dass eine elektrokinetische Reinigung bei
niedrigen pH-Werten (zwischen 4 und 6) und hohen pH-Werten (ab ca. 11) moglich
erscheint.

Bei der Arsenloslichkeit spielt nicht nur der pH-Wert, sondern auch das Redoxpotenzial
eine Rolle. Bei Untersuchungen an einem Wasserwerksriickstand aus einer kalifornischen
Trinkwasseraufbereitungsanlage zeigte sich, dass die Konzentration des geldsten Arsens in
Abhingigkeit des Redoxpotenzials zwischen 5 und 700 pg/L Wasserwerksschlamm
schwankte. Der pH-Wert lag dabei zwischen 6,98 und 7,76. Dabei wurden 3 ,,Redoxzonen
unterschieden: eine ,,Adsorptionszone® bei pE-Werten > 0, welche durch eine starke
Adsorption des As(V) an Eisenoxyhydroxiden gekennzeichnet ist, eine ,,Mobilisationszone*
bei pE-Werten zwischen 0 und —4, in der die Loslichkeit des Arsens aufgrund der Reduktion
von Eisen und As(V) zu As(IIl) zunimmt, und schlieBlich eine ,,Reduzierende Bindungszone*
bei pE-Werten < -4, in der Arsen wegen der Bildung von Pyrit und anderen reduzierenden
festen Phasen immobil ist. Die Arsenkonzentrationen in dem untersuchten Wasserwerks-
riickstand schwankte je nach Charge zwischen 640 und 1549 mg/kg TR [96]. Abbildung 10
zeigt die jeweils gemessenen Konzentrationen an gelostem Arsen unter unterschiedlichen
Redoxbedingungen.
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Abbildung 10: Arsenl6slichkeit in einem kalifornischen Wasserwerksruckstand bei unterschiedlichen
Redoxbedingungen [96].

2.3.1.2 Organische Kontaminanten

Organische Kontaminanten werden in den meisten Féllen mit Hilfe des elektroosmotischen
Flusses entfernt, da organische Verbindungen meist ungeladen sind und somit nicht in Form
elektrophoretischer Kriafte mobilisiert werden konnen [97]. Die mit Hilfe des
elektroosmotischen Flusses in den Bereich der Anode transportierten Schadstoffe kdnnen
wegen der dort herrschenden oxidierenden Bedingungen z. T. oxidiert werden.

2.3.2 Unterschiedliche Reinigungstechniken (auf elektrisch induzierter Migration
beruhend)

2.3.2.1 Elektrokinetische Reinigung

Grundsétzlich werden fiir die meisten Versuchsaufbauten Filterplatten benutzt, die das zu
reinigende Material von den Elektroden abtrennen. In dem Bereich zwischen Filter und
Elektrode werden Elektrolytlosungen (Anolyt, Katholyt) eingebracht, iiber die die pH- oder
pE-Werte der Sedimentprobe gesteuert werden kdnnen.

Von Vorteil ist oft eine pH-Wert-Steuerung im Katholyten. Da im Katholyten OH -lonen
gebildet werden, kommt es zu einem Anstieg des pH-Wertes, eine basische Front kann sich
von der Kathode in Richtung Anode ausbreiten. Durch den Anstieg des pH-Werts in der
Probe fallen Schwermetalle aus und die Reinigung kommt zum Erliegen [54]. Die Ausbildung
dieser basischen Front kann durch eine regelmifBige Zugabe von Saure in den Katholyten ver-
hindert werden. Andererseits 16sen sich aber bei einer zu starken Ansduerung des Bodens oder
des Schlamms Bodenminerale oder Schlammminerale auf, die Ionenstirke und die elektrische
Leitfahigkeit nehmen zu. Das kann den Transport von Kontaminanten verhindern [52]. Eine
zu starke Ansduerung des Katholyten muss daher verhindert werden.

Auch im Anolyten muss teilweise der pH-Wert beeinflusst werden. Wenn die H -Ionenbil-
dung an der Anode nicht kontrolliert wird, wird ein grofer Teil der Energie fiir die Produktion
von H'-Tonen und die Wanderung dieser Ionen in den Versuchskorper verwendet, der dann
fiir den Transport von geladenen Kontaminanten fehlt. AuBBerdem werden auch hier durch
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eine zu starke Ansduerung Boden- oder Schlammminerale aufgelost, die lonenstérke und die
elektrische Leitfdhigkeit nehmen zu, was zu einem Erliegen der Reinigung fiihren kann. Es ist
daher z. T. auch notwendig, den pH-Wert des Anolyten zu neutralisieren, um den
Saureeintrag im Bereich der Anode in den Boden zu verhindern.

Eine wichtige Rolle spielt auch die Menge der Elektrolytlosung. Je kleiner das Volumen der
Elektrolytlosung ist, umso schneller verdndert sich der pH-Wert und umso gréfer ist der
Durchgang an H+- und OH -Ionen durch Filter oder Membranen [98-100]. Aus diesem Grund
werden in den meisten Versuchen mit Hilfe eines Pumpsystems die Elektrolytlosungen iiber
Vorratsbehilter umgepumpt, wobei diese Vorratsbehilter in der Regel das 10-fache Volumen
des Elektrolyten in der Versuchszelle fassen.

In der folgenden Abbildung (Abbildung 11) ist ein Schema eines Versuchsaufbaus im
Labormalfstab fiir eine elektrokinetische Reinigung dargestellt.
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Abbildung 11: Elektrokinetische Reinigung, Schema eines Versuchsaufbaus im Labormafstab.

2.3.2.2 Elektrodialytische Reinigung

Eine andere Méglichkeit, die Bewegung der OH'- und H'-Ionen zu kontrollieren und den
Schwermetalltransport in Richtung Kathode zu unterstiitzen, ist die Verwendung ionenselekti-
ver Membranen (Kationenaustauschmembranen bzw. Anionenaustauschmembranen). Diese
Reinigungstechnik wird auch als elektrodialytische Reinigung bezeichnet [57, 101, 102].

Kationenaustauschmembranen, die chemisch resistent gegen starke Oxidationsmittel und
Basen sind, trennen den Katholyten von der Bodenprobe und sind fast undurchldssig fiir
Anionen (z.B. die an der Kathode produzierten OH-Ionen), Kationen dahingegen kdnnen
diese Membran durchqueren. Die Basenfront kann somit nicht die Membran passieren und
nicht in den Boden eindringen, was zu einem Ausféllen der Schwermetalle fiihren wiirde.
Positiv geladene Ionen wie Schwermetalle dahingegen konnen aus der Boden-/Schlammprobe
durch die Membran in den Katholyten wandern und dort aufkonzentriert werden. Bei einer
sehr hohen OH -lonenkonzentration im Katholyten besteht auch bei einer Kationenaustausch-
membran die Gefahr, dass sie durchldssig fiir Anionen wird [98-100]. Oft wird daher auch in
den Katholyten Sdure zugegeben, um eine hohe OH-lonenkonzentration zu verhindern. Bei
einer Zugabe von Salpetersdure (HNOs) wird zusédtzlich ein Eindringen des Nitrats (NOs’)
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verhindert. Das kann von Vorteil sein, da dadurch eine Oxidation im Bodenkorper, die durch
das Nitrat verursacht wird, nicht stattfinden kann [102].

Teilweise werden zusétzlich im Bereich der Anode zwischen der Elektrolytlosung und dem
Bodenkdrper Anionenaustauschmembranen eingesetzt, die ein Eindringen von Kationen (wie
z.B. H'-Ionen) in den Boden verhindern. Dadurch wird der pH-Wert der Bodenprobe nicht
beeinflusst. Anionische Kontaminanten wie geldstes Arsen hingegen kdnnen aus der Boden-
probe in den Anolyten eindringen und dort angereichert werden [57, 101].

Der Nachteil ionenselektiver Membranen besteht darin, dass an diesen Membranen Schwer-
metalle ausfallen und der elektrische Widerstand der Membran deutlich zunimmt, was zu ein-
em hoheren Stromverbrauch fiihrt. Nur wenn die Membranen fortlaufend gespiilt und gerei-
nigt werden, scheint diese Methode sinnvoll [103].

Abbildung 12 zeigt einen schematischen Versuchsaufbau im Labormafstab fiir die elektro-

dialytische Reinigung.
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Abbildung 12: Elektrodialytische Reinigung, Schema eines Versuchsaufbaus im Labormalstab.

2.3.2.3 Lasagnaprozess

Der Lasagna' -Prozess bedient sich der Kopplung von elektrokinetischen Methoden und
einer In-Situ-Behandlung von Kontaminanten. Das Grundkonzept besteht darin, dass mit
Hilfe elektrokinetischer Methoden Kontaminanten von Béden oder Schlimmen in ,,Behand-
lungszonen* transportiert werden, wo sie vom Porenwasser durch Sorption, Immobilisation
und Abbau entfernt werden. Die durchldssigen ,,Behandlungszonen®, in die entsprechende
Materialien (Sorbenten, Mikroben, Oxidantien, Puffer usw.) eingefiihrt werden, die zu
Sorption, Immobilisation und Abbau fiihren, sind im Bodenbereich zwischen den Elektroden
angeordnet.

Abbildung 13 zeigt einen schematischen Versuchsaufbau im Labormalstab fiir eine
Lasagna'™-Zelle.
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Abbildung 13: LasagnaTM-ZeIIe, Schema eines Versuchsaufbaus im Labormalstab.

2.3.2.4 Kombination mit Chelat- oder Komplexbildnern

In Boden mit hoher Pufferkapazitit und einem elektroosmotischen Fluss in Richtung Anode
kann sich keine Sdurefront ausbilden, Schwermetalle konnen nicht geldst werden und die
elektrokinetische Reinigung kommt zum Erliegen [104]. Bei Versuchen mit carbonathaltigen
Tilliten mit hoher Pufferkapazitit z.B. konnte eine deutliche Ausbildung einer Saurefront
nicht beobachtet werden [105]. Ein Ansduerung von Bdden mit hoher Pufferkapazitit und
einem hohem Carbonatgehalt ist nicht empfehlenswert, da sich die Bodeneigenschaften ver-
dndern, es kommt z.B. zu einer Auflosung der Carbonate im Boden [106]. Bei Boden mit ge-
ringer Pufferkapazitit hingegen verursacht eine Sdurefront eine unkontrollierte Aufldsung
von Bodenmineralen (wobei z.B. Calcium, Aluminium und Silizium frei werden). In beiden
Féllen kann eine Verwendung von Chelat- oder Komplexbildnern von Vorteil sein. Sie kon-
nen die Kontaminanten ohne eine Ansduerung des Bodens losen [43]. Chelat- oder Komplex-
bildner wie Zitronensdure oder Ethylendiamintetrasdure (EDTA) sind bei einer Entfernung
von Schwermetallen aus feinkdrnigen Boden geeignet. Die Zusatzstoffe bilden dabei 16sliche,
geladene Komplexe mit den Schwermetallionen, die im elektrischen Feld in Richtung Elek-
troden wandern.

2.3.3 Elektrokinetische Versuche mit unterschiedlichen Materialien und
Kontaminanten

2.3.3.1  Anorganische Kontaminanten

2.3.3.1.1 Schwermetalle

Zahlreiche Untersuchungen zeigen, dass die elektrokinetische Reinigungstechnik
erfolgreich bei tonigen bis feinsandigen Boden angewendet werden kann. Dabei hidngen die
Transportraten der Kontaminanten und die Effektivitit des Prozesses stark vom Bodentyp,
von der mineralogischen Zusammensetzung, vom pH-Wert und pH-Gradienten, von der Art
und der Konzentration des Kontaminanten, von den Bedingungen in der Porenfliissigkeit und
von der angewandten Stromstédrke ab [43, 50].
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Im Folgenden sollen einige Experimente dargestellt werden, in denen versucht wurde,
Schwermetalle aus unterschiedlichen Materialien mit verschiedenen Methoden zu entfernen.
Dabei wird in den unterschiedlichen Abschnitten speziell auf die elektrokinetische Reinigung,
die elektrodialytische Reinigung, den Einsatz von Komplexbildnern und auf Schlimme einge-
gangen. Am Ende der jeweiligen Abschnitte sind die Versuche tabellarisch dargestellt. In der
Spalte ,,Probenmaterial* ist, falls das Probenmaterial synthetisch hergestellt wurde, dies als
»synthetisch® gekennzeichnet, wenn es sich um eine Realprobe handelt, wurde nichts weiter
angegeben. In der Spalte ,,Kontaminant* sind der Kontaminant und seine Konzentration in der
Probe angegeben. Z. T. beziehen sich die Konzentrationsangaben nicht immer auf den
Trockenriickstand (TR), sondern auf das feuchte Probenmaterial. Das ist in der Tabelle unter-
schiedlich angegeben (TR bzw. Material). In der Spalte ,,Volumen* ist das Volumen bzw. die
Masse des untersuchten Materials aufgetragen. In der Spalte ,,Dauer/ Energie” sind die Ver-
suchsdauer und der Energieverbrauch in kWh/m® bzw. kWh/t aufgetragen. Z. T. kann der
Energieverbrauch nicht angegeben werden, da in den genannten Verdffentlichungen die In-
formationen zur Berechnung dieses Parameters fehlen (Bezeichnung in der Tabelle: k. A.). Es
werden nicht alle im Text genannten Veroffentlichungen in der Tabelle erldutert, da in einigen
Veroffentlichungen Informationen fiir eine sinnvolle Darstellung fehlen.

Elektrokinetische Reinigung

Dieser Abschnitt referiert Versuche, bei denen mit einer elektrokinetischen Reinigungs-
technik versucht wurde, Schwermetalle aus unterschiedlichen Materialien zu entfernen.

In glazialen Tilliten wurde aufgrund des Vorhandenseins von Eisenoxiden der Transport
von Cr(VI) stark zuriickgehalten. Ein hoher Carbonatgehalt verhindert eine Ausbreitung der
Saurefront von der Anode zur Kathode. [105]. Bei Versuchen zur Entfernung von Cadmium,
Cobalt und Nickel war die Reinigungseffizienz in Kaoliniten am hdchsten, gefolgt von
Sanden, die zu 10% mit Na-Montmorillonit versetzt waren. Bei Na-Montmorilloniten war der
Reinigungserfolg am niedrigsten. Die Ergebnisse deuten darauf hin, dass Boden mit hohem
Wassergehalt, hohem Sittigungsgrad und niedriger lonenstdrke die besten Bedingungen fiir
einen Transport von Kontaminanten bei der elektrokinetischen Reinigung stellen [107]. Eine
zinkverseuchte Altlast im Bereich einer Galvanikfabrik in Holland konnte wegen der hohen
Pufferkapazitdt des Bodens nicht elektrokinetisch saniert werden [108].

Bei Versuchen, bei denen in einer Zelle zwischen einer aus Sand bestehenden Bodenprobe
und der Kathode eine leitfdhige saure Losung eingebracht wurde, konnten Reinigungserfolge
bis liber 90 % fiir Blei, Cadmium und Chrom und bis iiber 96 % fiir Kupfer und Zink erreicht
werden. Dabei fallen die Schwermetalle nicht im zu behandelndem Boden aus, sondern
wandern aus dem Boden iiber einen Filter in die leitfadhige Losung im Kathodenraum, erst
dort kommt es zur Fillung [98, 109]. Bei einer Untersuchung von bleikontaminierten marinen
Tonen aus Korea stellte sich heraus, dass sich die Effektivitit der Schwermetallentfernung mit
Zunahme der Versuchsdauer, des elektrischen Feldes und der urspriinglichen Bleikonzentra-
tion erhoht. Durch Zugabe von Komplexbildnern und Séduren konnte zusétzlich die Effektivi-
tat der Reinigung erh6ht werden [110]. Bei Versuchen an kaolinitreichen und carbonatreichen
[litbéden konnten in kaolinitreichen Bdden 60 % des Bleis zur Kathode transportiert werden,
wobei im carbonatreichen Illitboden der Reinigungserfolg gering war. Durch die Anwendung
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einer neuen Reinigungstechnik, bei der vor der Kathode eine perforierte Plexiglasplatte einge-
baut wurde, um dort eine sidurehaltige Fliissigkeit einzupumpen, konnten im carbonatreichen
[llitboden 80% des Bleis entfernt werden [100].

Die Entfernung von Blei aus Béden konnte durch eine Neutralisation des Katholyten durch
Sdurezugabe verbessert werden [103]. Auch bei Untersuchungen an einem feinsandigen Lehm
stellte sich heraus, dass fiir die elektrokinetische Reinigung die Zusammensetzung der Elek-
trolytlosungen eine grofle Rolle spielt. Bei der Verwendung von einer NaNOs-Losung in bei-
den Elektrolytraumen konnte 76% des Bleis entfernt werden, bei der Verwendung von Salz-
sdure fiir den Anolyten und Essigsdure fiir den Katholyten konnten 97% des Bleis entfernt
werden [111].

Durch ein Abspiilen der an der Kathode produzierten OH™ -lonen konnte 95% des Zinks aus
einem kaolinitischen Boden entfernt werden [112]. Bei Versuchen mit kaolinitischen Boden
stellte sich heraus, dass sich bei Zunahme der Temperatur gleichzeitig die lonenmigrationsge-
schwindigkeit erhdhte [113].

In kaolinitischen Proben, die mit Blei in Konzentrationen bis zu 1500 mgkg TR
angereichert wurden, konnten bei einem Energieverbrauch von 29-60 kWh/m® 75-95%
entfernt werden [53]. Bei kaolinitischen Proben konnten 90-95% des Cadmiums bei einer
Anfangskonzentration von 99-114 mg/kg TR saniert werden [88]. Auch eine Mischung von
unterschiedlichen Schwermetallen kann gleichzeitig aus Boden entfernt werden [114]. Von
tonigen Feinsanden konnten gleichzeitig Chrom, Nickel, Blei, Quecksilber, Kupfer, Zink in
Mengen zwischen 50 und 91% entfernt werden. Cadmium, Kupfer, Blei, Nickel, Zink,
Chrom, Quecksilber und Arsen in Konzentrationen zwischen 10-173 mg/kg TR konnten aus
Flusssedimenten mit Hilfe elektrokinetischer Methoden erfolgreich saniert werden. Der
Energieverbrauch schwankte bei diesen Versuchen zwischen 60 und 220 kWh/m®. Aus diesen
Versuchen kann man schlielen, dass der Kontaminant an sich bei dieser Reinigungstechnik
keine Probleme stellt, auBler er liegt in immobiler Form vor, d.h. adsorbiert an der Oberflache
von Bodenpartikeln oder ausgefallen in den Bodenporen [108]. Untersuchungen zeigen, dass
die Reinigungseffizienz mit der Schwermetallkonzentration zunimmt [107].

Eine gute Moglichkeit, die Bindungsfestigkeit von Schwermetallen zu bestimmen, ist die
Durchfiihrung einer sequentiellen Extraktion (Erkldrung Kapitel I112.1.3). Bei den im
Folgenden beschriebenen elektrokinetischen Versuchen wurden die untersuchten Materialien
einer sequentiellen Extraktion unterzogen. So konnte an mit Cr(Ill) (c=1000 mg/kg TR),
Cr(VI) (c=1000 mg/kg TR), Ni(I[) (c=500 mg/kg TR) und Cd(Il) (c=250 mg/kg TR)
versetzten Kaoliniten und Tilliten gezeigt werden, dass aufgrund der vor allem in fester
Bindungsform vorliegenden Schwermetalle die Reinigungsleistung relativ gering war [115].
Bei Tailingmaterial stellte sich nach der Durchfiihrung einer sequentiellen Extraktion heraus,
dass tliber 80% der Schwermetalle als fest gebundene Fraktion vorlagen, also gebunden an
Fe/Mn-Oxide, Huminstoffe, Sulfide und an die Residualfraktion. Nach dem Versuch stellte
sich zwar heraus, dass die austauschbare Fraktion bis zu 95% und die Carbonatfraktion bis zu
68% entfernt werden konnten. Fiir die an die Fe/Mn-Oxide, Huminstoffe, Sulfide und an die
Residualfraktion gebundenen Schwermetalle lag die Reinigungsleistung nur zwischen 0,3 und
32%. Da aber massenmifig liber 80% der Schwermetalle als fest gebundene Fraktion vorlag,
konnten insgesamt nur zwischen 13 und 21% der Schwermetalle aus dem Tailingmaterial
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entfernt werden [116]. Weitere elektrokinetische Untersuchungen an 3 unterschiedlichen
Tailingmaterialien aus Korea bestitigten die oben genannten Ergebnisse. Zusétzlich konnte
festgestellt werden, dass die Reinigungsleistung nicht nur von der Verteilung der
Schwermetalle in unterschiedliche Fraktionen abhingig war, sondern auch von den Boden-
eigenschaften und vom elektroosmotischen Fluss. Die elektrokinetische Reinigungsleistung
war in Tailingmaterialien mit hoher Pufferkapazitit geringer, was in der unzureichenden
Desorption und Losung der Schwermetalle durch die OH -Ionen bei hoher Pufferkapazitit be-
griindet war. Bei einem entgegengesetzten Verlauf von elektrophoretischen und elektro-
osmotischen Fluss konnte eine Verringerung der Reinigungsleistung festgestellt werden
[117]. Tabelle 6 fasst die oben beschriebenen Versuche zusammen.

Tabelle 6: Entfernung von Schwermetallen aus unterschiedlichen Materialien, elektrokinetische
Reinigung, Auswahl.

Probenmaterial Kontaminant Sanierungs-  Zusatz- Elektrokin. Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
technik mittel Prozess Energie erfolg
Tillit Cr(VI) 440 Elektrokin. Elektrophorese 576 cm® 4 Tage ca. 90% [105]
mg/kg TR Filterplatten k. A.
Kaolinit Cr(VI) 420 Elektrokin. Elektrophorese 576 cm® 4 Tage ca. 40% [105]
synthetisch mg/kg TR Filterplatten k. A.
Na-Mont- Cr(VI) 200 Elektrokin. Elektrophorese 576 cm® 4 Tage ca. 15% [105]
morillonit mg/kg TR Filterplatten k. A.
synthetisch
Boden Pb 300 - GrofR3ver- Elektrophorese  GroRver- 65 bis zu 70% [108]
5000 mg/kg such Elektroosmose such kWh/m?
TR
Boden Cu 500-1000 GrofR3ver- Elektrophorese  GroRver- 65 bis zu 80% [108]
mg/kg TR such Elektroosmose such kWh/m®
Ton Zn ca. 7010 GrofR3ver- Elektrophorese  GroRver- 160 kWh/t keiner [108]
mg/kg TR such Elektroosmose such
Sand Cu 300 mg/kg  Elektrokin. HNO; Elektrophorese 288 cm® 3 Tage 98% [109]
synthetisch Material Filterplatten KNO3 Elektroosmose 26,25
kWh/m®
Sand Zn 300 mg/kg  Elektrokin. HNO; Elektrophorese 288 cm® 4,5 Tage 96% [109]
synthetisch Material Filterplatten KNO; Elektroosmose 50,63
kWh/m®
Sand Pb 948 mg/kg  Elektrokin. KNO3 Elektrophorese 288 cm® 4,96 Tage 91% [98]
synthetisch Material Filterplatten Elektroosmose 37,19
kWh/m?®
Sand Cd 674 mg/kg  Elektrokin. KNO3 Elektrophorese 288 cm® 4,95 Tage 97,8% [98]
synthetisch Material Filterplatten Elektroosmose 37,12
kWh/m®
Sand Cr 108 mg/kg  Elektrokin. KNO3 Elektrophorese 288 cm® 4,21 Tage 90% [98]
synthetisch Material Filterplatten Elektroosmose 31,53
kWh/m?®
Kaolinit Pb 1000 Elektrokin. NaOAc Elektrophorese 340 cm® 31 Tage 70% [100]
synthetisch mg/kg TR Filterplatten Elektroosmose k. A.
Carbonatreich Pb 5000 Elektrokin. NaOAc  Elektrophorese 340 cm® 98 Tage 80% [100]
er it mg/kg TR Filterplatten Elektroosmose k. A.
synthetisch
Tailing Cd 179 mg/kg  Elektrokin. H,SO4 Elektrophorese 1215 cm® 5 Tage Cd: 13,4% [116]
TR Filterplatten keine Osmose k. A. Cu: 14,8%
Cu,207 mg/kg Pb: 15,6%
TR Zn: 17%

Pb 5175
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mg/kg TR
Zn 7600
mg/kg TR

Tailing aus Cd 182,2 Elektrokin. H,SO4 Elektrophorese 1215 cm® 5 Tage Cd: 13,4% [117]
Goobong mg/kg TR Filterplatten 198 Cu: 20,6%
21 % CaO Cu211,2 KWh/m* Pb: 15,6%

mg/kg TR Zn: 17,0%

Pb 5073,6

mg/kg TR

Zn 7913,6

mg/kg TR

Tailing aus Cd 13,4 Elektrokin. H,SO4 Elektrophorese 2800 cm® 5 Tage Cd: 18,3% [117]
Duckum mg/kg TR Filterplatten 64 Cu: 9,2%
5,9 % CaO Cu 307,8 kWh/m® Pb: 5,3%

mg/kg TR Zn: 23,1%

Pb 7302,6

mg/kg TR

Zn 1936,5

mg/kg TR

Tailing aus Cd 13,0 Elektrokin. Essig- Elektrophorese 2800 cm® 4 Tage Cd: 3,5% [117]
Duckpyeong mg/kg TR Filterplatten saure 411 Cu: 7,5%
9,1 % CaO Cu 54,8 kwh/m®  Pb: 16,2%

mg/kg TR Zn: 8,0%

Pb 45,6

mg/kg TR

Zn 131,6

mg/kg TR

Elektrodialytische Reinigung

Elektrokinetische Versuche mit dem Einsatz von Kationen- und Anionenaustauschmembra-
nen zur Entfernung von Kupfer, Chrom, Quecksilber, Blei und Zink aus Bdden wurden
durchgefiihrt. Dabei wurden 3 unterschiedliche Boden von Industriestandorten behandelt.
Auffallend war, dass aus den nicht kalkhaltigen Bdden Schwermetalle entfernt werden
konnten (Kupfer: 86%, Chrom: 70%, Quecksilber: 23%), wohingegen in dem kalkhaltigen
Boden (Kalkgehalt: 3-5%) nur eine Bewegung der Schwermetalle in Richtung Kathode beo-
bachtet werden konnte, diese aber noch in der kathodennahen Bodenprobe ausfielen [91]. Aus
einem kupferbelasteten Boden (Kupfer: 1360 mg/kg TR) eines ehemaligen Standortes fiir
Holzbearbeitung konnten 97% des Kontaminanten entfernt werden [57, 118]. Bei Versuchen
mit sandigen Boden wurden mit Hilfe der elektrodialytischen Reinigung Reinigungsraten von
tiber 90% fiir Kupfer erreicht. Der synthetisch hergestellte, mit Kupfernitratlosung versetzte
Sand wurde in einer Zelle behandelt, in der an der Kathodenseite eine kationenselektive
Membran eingebaut wurde, um eine Ausbreitung einer Basenfront von der Kathodenseite zu
verhindern [99].

Bei Versuchen an Bdden einer Altlast einer Holzimpragnationsfabrik stellte sich heraus,
dass die Hohe der Stromstérke bei elektrodialytischen Versuchen eine grof3e Rolle spielt. Bei
einem Versuch, bei dem iiber 7 Tage eine konstante Stromstdrke von 15 mA angelegt wurde
(die Spannung betrug ca. 10V), konnten 85% des Kupfer entfernt werden. Die
Kupferkonzentration betrug bei Versuchsbeginn 910 mg/kg TR. Bei demselben Versuchs-
aufbau stieg die Spannung bei dem Anlegen einer konstanten Stromstirke von 35 mA inner-
halb von 7 Tagen von 20 auf 100 V. Es konnte kein Kupfer aus dem Boden entfernt werden.
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Die Ursache fiir den nicht erfolgten Sanierungserfolg lag darin, dass wéhrend des Versuchs in
der Bodenprobe an der Kationenaustauschmembran der pH-Wert auf 8,5 anstieg und das
Kupfer dort ausfiel. Bei Anlegen einer Stromstirke von 35 mA wurde die maximale
Stromstéirke iiberschritten, die die Funktion der Kationenaustauschmembran gewdhrleistet.
Somit konnte sich die Basenfront durch die Kationenaustauschmembran hindurch in den
Boden ausbreiten, der pH-Wert in der Bodenprobe betrug 8,5 und es kam zu einem Ausfallen
des Kupfers [101].

Bei weiterfiihrenden elektrodialytischen Untersuchungen an 5 unterschiedlichen schwer-
metallverseuchten Boden stellte sich heraus, dass in kalkhaltigen Bdden (12 %
Carbonatanteil) Schwermetalle bei hoheren pH-Werten gelost sind als bei Boden mit
geringeren Carbonatgehalten (< 3,7%) [102].

Bei Versuchen mit Holzabfillen einer ehemaligen Holzimpragnationsfabrik konnten mit
Hilfe eines elektrodialytischen Versuchsaufbaus bis zu 85% des Kupfers und 90% des
Chroms entfernt werden. Dabei wurden die Holzabfille einerseits mit destilliertem Wasser
und andererseits mit Oxalsdure (2,5%) gesittigt. Bei dem Versuch mit destilliertem Wasser
war die Reinigungsleistung fiir Chrom sehr gering (3%), wohingegen bei dem Versuch mit
Oxalsdure die Reinigungsleistung bei ca. 90% lag. Das Chrom war in Kontakt mit
destilliertem Wasser nicht in Losung und konnte somit nicht elektrophoretisch bewegt
werden, wohingegen bei einer Sattigung der Holzabféille mit Oxalsdure ein Grofiteil des
Chrom in Losung war und somit elektrophoretisch bewegt werden konnte. Anders dahingegen
ist die Loslichkeit des Kupfers zu bewerten. Bei einem Versuch mit einer Sittigung des
Holzabfalls mit destilliertem Wasser konnten 70% des Kupfers entfernt werden, bei einer
Sattigung des Materials mit Oxalsdure war eine Steigerung der Sanierungsleistung auf 85%
moglich. Fiir das Element Kupfer war die Loslichkeit in destilliertem Wasser hoher als fiir das
Element Chrom [119].

Bei Untersuchungen an 4 unterschiedlichen Materialien aus Algerien (Boden, mit Blei und
Zink kontaminiert, Schlammabfall einer Besteckfabrik, Kaolin und Tailing einer Kupfererz-
mine) stellte sich heraus, dass vor allem der hohe organische Anteil fiir eine effektive Reini-
gung stort, da die Schwermetalle mit dem organischen Material organometallische Verbin-
dungen eingehen, die sehr stabil sind. Nach 12 Tagen konnten aus dem Kaolin und aus dem
Tailing, die nur einen geringen Anteil an organischer Substanz enthielten, bis zu 98% der
Schwermetalle entfernt werden (Eisen: 90%, Kupfer: 98%, Zink: 42%, Blei: 45%) wohin-
gegen die Reinigungseffizienz nach 48 bis 52 Tagen bei dem organikreicheren Boden fiir
Zink, Blei und Kupfer nur bei ca. 15% lag, und bei dem Schlamm fiir Nickel bei 78% und fiir
Zink bei 67%. Es zeigt sich also, dass die Bindungsformen der Schwermetalle einen grofen
Einfluss auf die Reinigungsleistung haben [120]. Tabelle 7 zeigt die oben beschriebenen
Versuche.
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Tabelle 7: Entfernung von Schwermetallen aus unterschiedlichen Materialien, elektrodialytische
Reinigung, Auswahl.

Probenmaterial Kontaminant Sanierungs- Zusatz- Elektrokin. Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
technik mittel Prozess Energie erfolg
Lehmiger Sand Cu 1400 Elektrodial. NaNO; Elektropho-  753,6 cm® 54 Tage, Cu: 86% [91]
mg/kg TR ionenselektive HNO3 rese k. A. Cr: 70%
Cr330mg/kg  Membranen
TR
Sand Hg 685 mg/kg Elektrodial. NaNO; Elektropho-  753,6 cm® 77 Tage 23% [91]
TR ionenselektive HNO3 rese
Membranen
Lehmiger Sand Cu 2300 Elektrodial. NaNO; Elektropho- 753,6 cm® 46 Tage  Cu, Pb, Zn: [91]
mit Kalk mg/kg TR ionenselektive HNO3 rese 3369 ca. 0%
Pb 830 mg/kg Membranen KWh/m®
TR
Zn 2400
mg/kg TR
Sand Cu 300 mg/kg Elektrodial. NaNO; Elektropho- 288 cm® 3 Tage 92,7% [99]
synthetisch TR kationenselek- rese 29,95
tive Membran KWh/m?®
Boden Cu 910 mg/kg Elektrodial. NaNO; Elektropho-  150,7 cm® 7 Tage 85% [101]
Altlast Holzim- TR ionenselektive HNO3 rese 167
pragnation Membranen KWh/m®
Boden Cu 910 mg/kg Elektrodial. NaNO; Elektropho-  150,7 cm® 7 Tage keiner [1o1]
Altlast Holzim- TR ionenselektive HNO3 rese 2574,8
pragnation Membranen KWh/m®
Holzabfall Cr 1490 Elektrodial. NaNO; Elektropho-  150,7 cm® 14 Tage Cr: ca. 3% [119]
Sattigung mit Cu 1680 ionenselektive HNO; rese ca. 3790 Cu:ca. 70%
H,O mg/kg TR Membranen kKWh/m?
Holzabfall Cr 1490 Elektrodial. NaNO; Elektropho-  150,7 cm® 14 Tage ca. 90% [119]
Sattigung mit mg/kg TR ionenselektive HNO; rese ca. 624
Oxalsaure Membranen kKWh/m?
Holzabfall Cu 1680 Elektrodial. NaNO; Elektropho-  150,7 cm® 14 Tage ca. 85% [119]
Sattigung mit mg/kg TR ionenselektive HNO; rese ca. 4457
Oxalsaure Membranen KWh/m?
Boden Pb 4100 Elektrodial. Komplex-  Elektropho- k. A. 48 Tage k. Zn:12,3% [120]
mg/kg TR ionenselektive bildner rese A Pb: 15,7%
Zn 61961 Membranen EDTA
mg/kg TR
Schlamm Ni 41 mg/kg Elektrodial. HCI, H,O,  Elektropho- k. A. 52 Tage k. Ni:78,0% [120]
Abfall einer TR ionenselektive rese A. Cu: 15.0%
Besteckfabrik Zn 31 mg/kg Membranen Zn: 76,0%
TR
Cu 2,4 mg/kg
TR
Fe 9,43
mg/kg TR
Tailing eines Cu 62500 Elektrodial. NH,CI Elektropho- k. A. 10 Tage k. Cu: 98,1% [120]
Kupfererzmine mg/kg TR ionenselektive rese A. Zn: 421%
aus Ougarta Zn 150 mg/kg  Membranen Pb: 45,8%
TR
Pb 1100
mg/kg TR
Fe 34400
mg/kg TR
Kaolinit aus Fe 05 24400 Elektrodial. NaCl Elektropho- k. A. 12 Tage k.  Fe: 90,0% [120]
Tamazert mg/kg TR ionenselektive rese A.

Membranen
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Einsatz von Komplexbildnern

Bei quecksilberhaltigen Boden konnte bis zu 99% des Kontaminanten entfernt werden.
Dabei wurde das in reduzierter Form vorliegende schwerldsliche Quecksilber durch eine lod-
/Todid-Zugabe oxidiert (zu Hg*"), und bildete mit dem negativ geladenen Komplex Hgly*.
Dieser negativ geladene Komplex bewegte sich Richtung Anode. Dabei ist aber zu beachten,
dass nur in dem synthetisch hergestellten Boden (Lehm) die Reinigungsleistung bei 99% lag.
Bei einem quecksilberverseuchten Lehm aus Oak Ridge (TN) lag bei gleichen
Versuchsbedingungen die Reinigungsleistung nur bei 6%. Als Ursache wird hierfiir der
hohere Anteil an organischer Substanz in dem nicht synthetischen Lehm angegeben.
Organisches Material kann auch in Anwesenheit von hohen Iodidkonzentrationen Quecksilber
binden [121]. Bei kaolinitischen Boden mit einem Eisenoxidgehalt von 4,3% und einer hohen
Pufferkapazitiat wurde durch Zugabe von EDTA Blei gelost. Das Blei bildete mit dem EDTA
anionische Komplexe, die sich in Richtung Anode bewegten. Es konnten insgesamt 90% des
im Boden befindlichen Blei mobilisiert werden. Die anionischen Pb-EDTA-Komplexe fielen
in der Bodenprobe im Bereich der Anode wegen der dort herrschenden niedrigen pH-Werte
aus. [104]. Aus einer synthetisch hergestellten Bodenprobe (Sand mit Pb-Carbonat, Pb-Sulfat
und Zn-Carbonat) konnten durch Zugabe von EDTA bis zu 100% Zink und Blei entfernt
werden. Da bei diesem Versuch die Transportprozesse der Elektrophorese von Interesse sind
(in Form der Bewegung des negativ geladenen EDTA in Richtung Anode), wurde eine
feinsandige Bodenprobe fiir die Versuche verwendet. Das verhinderte eine Ausbildung der
elektroosmotischen Bewegung, die nur in feinkdrnigen Béden wie Tonen signifikant ist [122],
und die entgegengesetzt der Bewegung des EDTA wire. Der Komplexbildner EDTA wurde
dabei in den Katholyten zugegeben, er bildete mit Zink und Blei negative Komplexe, die sich
in Richtung Anode bewegten [97]. In Tabelle 8 sind elektrokinetische Versuche dargestellt,
bei denen mit Hilfe von Komplexbildnern Schwermetalle aus unterschiedlichen Materialien
entfernt wurden.

Tabelle 8: Entfernung von Schwermetallen aus unterschiedlichen Materialien, Einsatz von
Komplexbildnern, Auswahl.

Probenmaterial Kontaminant Sanierungs-  Zusatz- Elektrokin. Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
technik mittel Prozess Energie erfolg

Lehm 4% Hg 500 mg/kg  Elektrokin. Io/Nal Elektrophorese 161,43 16 Tage 99% [121]

Organikanteil TR HgS Filterplatten cm?® k. A.

synthetisch

Lehm 11% Hg 250 mg/kg  Elektrokin. Io/Nal Elektrophorese 161,43 14 Tage 6% [121]

Organikanteil TR Filterplatten cm® k. A.

Milwhite Pb 1640 Elektrokin. EDTA Elektrophorese, 694,65 12 Tage Pb: 90% [104]

Kaolinit 4,3% mg/kg TR Filterplatten Elektroosmose cm® Mobilisation

Fe-Oxid, zur Anode Ausfallen an

synthetisch Anode

Feinsand Pb 358 Elektrokin. NaCl Elektrophorese  160,7 cm® 2 Tage Pb und Zn: [97]

synthetisch Zn 113 mg/kg Filterplatten EDTA 246,3 ca. 100%

TR kWh/m?*
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Schlimme

Nach 9 Tagen Versuchsdauer konnten aus einem mit Mangan versetzten Schlamm 76% des
Mangan entfernt werden [123].

Klérschlamm aus einer Kldranlage, die schwermetallhaltige Abwisser aus Braunkohle-
tagebauten, Bergwerkshalden und Kraftwerken prozessiert, wurde elektrokinetisch behandelt.
Nach einem 8-tidgigen Versuch, bei dem der pH-Wert im Katholyten durch Zugabe von
Salpetersdaure (HNO3) konstant bei 4 gehalten wurde, der pH-Wert im Anolyten auf 1 abnahm
und der pH-Wert im Schlamm bei Versuchsende 4 betrug, konnten 28% des Eisens, 22% des
Calciums, 31% des Magnesiums, 3,5% des Natriums, 70% des Mangans, 68% des Zinks und
18% des Kupfers aus dem Klirschlamm entfernt werden. Der Energieverbrauch betrug fiir
4118 kWh/m®. Auffallend war hier, dass nicht nur die Schwermetalle, sondern auch die
Hauptbestandteile des Schlamms — wie Eisen, Calcium, Natrium und Mangan - in grof3en
Mengen aus dem Schlamm entfernt wurden [124].

Bei einem Finsatz von Kationenaustauschern und Chelataustauschern konnten aus feinkor-
nigen Schldmmen aus der Bodenwische bis zu 99,2% des zugesetzten Cadmiums entfernt
werden. Die Zelle wurde dabei in Form einer stehenden Séule aufgebaut, wobei eine
Spiillésung von der oben befindlichen Anode zur unten liegenden Kathode geleitet wurde.
Der Energiebedarf betrug zwischen 140 und 1860 kWh/t [125].

Auch bei Schlammen spielt die Pufferkapazitit fiir den Reinigungserfolg eine grofle Rolle.
Aus einem Schlamm mit geringer Pufferkapazitit konnten 40% des Cadmiums und knapp
70% des Chroms entfernt werden, wobei bei demselben Versuchsaufbau mit einem Boden mit
hoher Pufferkapazitit nur 25% des Cadmiums und 25% des Chroms entfernt werden konnten.
Die pH-Werte im Schlamm lagen deutlich unter denen im Boden. Die Versuchsdauer bei
diesen Versuchen schwankte zwischen 2 und 4 Tagen. Fiir die Abtrennung der Probe von den
Elektroden wurden Filterplatten benutzt [ 126].

Klarschlimme aus der kommunalen Abwasseraufbereitung wurden elektrodialytisch
behandelt. Die pH-Werte im Schlamm lagen nach 5 Tagen Behandlungsdauer im Bereich der
Anode bei ca. 1 und im Bereich der Kathode bei ca. 6. Bei diesem Versuch wurde auf die
unterschiedlichen Bindungsformen der Schwermetalle eingegangen. Es wurde nach abioti-
scher Bindungsform (physicochemische Formen, Unterscheidung mit Hilfe einer sequentiel-
len Extraktion) und biotischer Bindungsform (extrazelluldre und intrazellulidre Spezies) unter-
schieden. Die Sanierungsleistungen fiir jedes einzelne Schwermetall war hierbei in Bezug auf
abiotische und biotische Bindungsform &hnlich, wohingegen die Sanierungsleistungen fiir die
verschiedenen Schwermetalle z. T. stark differierten. So konnten ca. 75% des Cadmiums,
aber nur 30% des Chroms aus dem Schlamm entfernt werden. Interessant war auch die unter-
schiedliche Sanierungsleistung in Abhéngigkeit der unterschiedlichen abiotischen Bindungs-
formen. So lag die Reinigungsleistung fiir die leicht 16slichen Fraktionen wie austauschbare
Fraktion und an Carbonate gebundene Fraktion bei liber 90%, wohingegen Schwermetalle,
die in der Residualfraktion gebunden waren, nur zu ca. 20% entfernt werden konnten. Uber
Bewegungen von Hauptbestandteilen des Schlamms — wie z.B. Calcium oder Eisen, sind in
dieser Veroffentlichung keine Angaben gemacht worden [127]. Tabelle 9 listet die soeben
beschriebenen Versuche auf.
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Tabelle 9: Elektrokinetische Versuche mit Schidmmen, Entfernung von Schwermetallen.

Probenmaterial Konta- Sanierungs-  Zusatz- Elektrokin. Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
minant technik mittel Prozess Energie erfolg
Schlamm Mn 5000 Elektrokin. Elektrophorese 80 cm® 9 Tage 76% [123]
synthetisch mg/kg TR  Filterplatten Elektroosmose k. A.
Klarschlamm Zn 239 Elektrokin. HNO3 Elektrophorese 80 cm® 8,2 Tage Zn: 68% [124]
Bergbau Cu 157 Filterplatten Elektroosmose 4118 KWh/m®  Cu: 18%
Fe 40000 Fe: 28%
Ca 1100 Ca: 22%
Mg 4500 Mg: 31%
Na 7000 Na: 3,5%
Mn 900 Mn 68%
mg/kg TR
Schlamm aus Cd 920 Elektrokin. Elektrophorese 980 cm® 29 Tage 120 99,2% [125]
der Bodenwa- mg/kg TR Kationenaus- Elektroosmose kWh/t
sche tauscher
Schlamm Cd 121 Elektrokin. Elektrophorese 576 cm® 2 Tage Cd: 40% [126]
synthetisch Cr(VI) 398 Filterplatten Elektroosmose k. A. Cr(VI): 70%
mg/kg TR
Klarschlamm Cd 6,8 Elektrodial. H.SO4 Elektrophorese 0,06 m® 5 Tage 75,2% [127]
mg/kg TR lonenaus- Elektroosmose 130 kWh/m?® (abiotic),
tauschmem- 81,5%
bran (biotic)
Klarschlamm Cr115,6 Elektrodial. H.SO4 Elektrophorese 0,06 m® 5 Tage 30,2% [127]
mg/kg TR  lonenselekti- Elektroosmose 130 kWh/m® (abiotic),
ve Membran 35,4%
(biotic)
Klarschlamm Cu 338,7 Elektrodial. H2SO4 Elektrophorese 0,06 m* 5 Tage 25,5% [127]
mg/kg TR  lonenselekti- Elektroosmose 130 kWh/m? (abiotic),
ve Membran 28,3%
(biotic)
Klarschlamm Pb 62,8 Elektrodial. H2SO4 Elektrophorese 0,06 m* 5 Tage 36,2% [127]
mg/kg TR  lonenselekti- Elektroosmose 130 kWh/m?* (abiotic),
ve Membran 41,6%
(biotic)
Carbonatgehalt

Probleme bereiten kalkhaltige Boden, da dort im Bereich der Kathode die Schwermetalle
ausfallen und wegen der hohen Pufferkapazitit dieser Boden auch durch Zugabe von Séure
schwer zu 16sen sind [105]. Es wurde zwar nachgewiesen, dass in einem synthetischen illiti-
schen Boden die Ausféllung von Blei im Bereich der Kathode durch ein Ansduern verringert
werden konnte, der Carbonatgehalt des Bodens wurde hier aber nicht beschrieben [103].

2.3.3.1.2 Arsen

Untersuchungen zur elektrokinetischen Reinigung von Arsen liegen vor, sind aber bei
weitem nicht so zahlreich wie die Veroffentlichungen zu anderen Metallen.

Mit Kupfer, Chrom und Arsen kontaminierte Holzabfille wurden mit dem Einsatz von
Kationen- und Anionenaustauschmembranen elektrokinetisch behandelt. Die Versuche liefen
iiber 30 Tage bei einer konstanten Stromdichte von 0,2 mA/cm?’. Die Holzabfille wurden mit
Wasser oder mit Oxalsdure in unterschiedlichen Konzentrationen gesittigt. Bei einer
Séttigung der Holzspdne mit Wasser konnten 91,2% des Kupfers und 26,7% des Arsens
entfernt werden, bei einer Aufsittigung der Holzspidne mit 2,5% Oxalséure lagen die
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Reinigungsraten deutlich hoher, fiir Kupfer bei 93,1%, fiir Chrom bei 94,8% und fiir Arsen
bei 98,7%. Der Grofiteil des Kupfers befand sich am Ende des Versuchs im Katholyten, der
Grofteil des Chroms und des Arsens im Anolyten. Das geldste Arsen liegt in anionischer
Form (als H,AsO4 bei pH-Werten zwischen 2-7) vor [128].

Weitere Untersuchungen an mit Kupfer, Chrom und Arsen kontaminierten Holzabfillen zei-
gen, dass sich bis zu 94% des sanierten Kupfers in der Kationenaustauschmembran befinden
kann. Auch an den Elektrodenoberfldchen konnen sich Metalle absetzen: Nach den Versuchen
befanden sich zwischen 0 und 30% des sanierten Kupfers, zwischen 0 und 19% des sanierten
Chroms und zwischen 0 und 1,5% des sanierten Arsens an den Elektroden. Auch hier zeigte
sich, dass aus den mit Oxalsdure gesittigten Holzabfallen (93%) mehr Arsen entfernt werden
konnte als aus den mit Wasser geséttigten Holzabfdllen (20%) [119].

Ein synthetisch hergestellter Boden mit einem Carbonatgehalt von 5%, dem Arsen zugesetzt
wurde, und ein Boden eines Industriestandortes, dessen Carbonatgehalt unter 1% lag und der
einen Eisengehalt von 48% aufwies, wurden elektrokinetisch behandelt. Dabei wurde als Ab-
trennung zwischen Probe und Elektrolytlosung ein Filter eingesetzt. Bei einem Versuch mit
dem mit Arsen versetzten Boden wurde in die Anodenkammer Natriumcarbonat hinzuge-
geben, in die Kathodenkammer Natriumhydroxid, nach 10 Tagen Versuchsdauer wurde in der
Bodenprobe ein konstanter pH-Wert von 12 erreicht. Schon nach 7 Tagen Versuchsdauer
konnten 70% des Arsens aus dem Boden entfernt werden, anschlieend nahm die Elektro-
migration ab, nach 21 Tagen lag die Reinigungseffizienz bei 93%. Bei demselben Versuchs-
aufbau konnten aus dem Boden eines Industriestandortes in derselben Zeit nur 14% des
Arsens entfernt werden. Es wurde deswegen nach 27 Tagen das Oxidationsmittel Natrium-
hypochlorit statt der Base Natriumhydroxid in die Kathodenkammer hinzugegeben. Nach
weiteren 20 Versuchstagen konnten insgesamt 93% des Arsens aus diesem Boden entfernt
werden. Als Erklarung fiir die Zunahme der Arsenmigration bei der Zugabe des
Oxidationsmittels wurden 2 Griinde angegeben: Zum einen kann Natriumhypochlorit einige
Komponenten im Boden aufoxidieren, was zu einer Losung des Arsens flihren kann, zum
anderen konnen Anionenaustauschreaktionen zwischen CIO™ und anionischen Spezies des
Arsens die Konzentration des Arsens im Porenwasser erh6hen [129].

Eine Altlast mit Arsenkonzentrationen zwischen 400-500 mg/kg TR im Bereich einer
ehemaligen Holzimpréignationsfabrik wurde mit elektrokinetischen Methoden saniert, dabei
konnten nach 65 Tagen Behandlungsdauer in % des kontaminierten Bereiches 94% des Ar-
sens entfernt werden. Die Bodentemperatur nahm dabei z. T. bis auf 60°C zu [108].

Tabelle 10 zeigt eine Zusammenfassung der elektrokinetischen Versuche, bei denen Arsen
entfernt wurde. Zum Energieverbrauch werden keine Angaben gemacht, da Parameter zu
dessen Berechnung in den Verdffentlichungen fehlen.

2.3.3.1.3 Zusammenfassung

Zusammenfassend kann man sagen, dass vor allem bei Materialien, die gut angeséduert wer-
den konnen, eine erfolgreiche elektrokinetische bzw. elektrodialytische Reinigung moglich
ist. So kénnen beispielsweise aus Sanden bis zu 90% der Schwermetalle entfernt werden [98],
aus Holzabfillen konnten ebenso bis zu 90% des Arsens und des Chroms entfernt werden
[119].
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Tabelle 10: Elektrokinetische Versuche, Entfernung von Arsen, Auswahl.

Probenmaterial Kontaminant Sanierungs- Zusatz-  Elektrokin. Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
technik mittel Prozess Energie erfolg

Holzabfall mit As 8111 Elektrodial. NaNO; Elektropho- 150,7 cm® 30 Tage 26,7% [128]
H,O gesattigt mg/kg TR ionenselektive HNO; rese k. A.

Membranen
Holzabfall mit As 8111 Elektrodial. NaNO; Elektropho- 150,7 cm® 30 Tage 98,7% [128]
Oxalsaure mg/kg TR ionenselektive HNO; rese k. A.
(2,5%) gesat. Membranen
Holzabfall mit As 1950 Elektrodial. NaNO; Elektropho- 150,7 cm® 14 Tage 20% [119]
H,O gesat. mg/kg TR ionenselektive HNO; rese k. A.

Membranen
Holzabfall mit As 1950 Elektrodial. NaNO; Elektropho- 150,7 cm® 14 Tage 93% [119]
Oxalsaure mg/kg TR ionenselektive HNO; rese k. A.
(2,5%) gesat. Membranen
Boden, 5% As 30 mg/kg Elektrokin. Na,COs; Elektropho- 800 cm® 21 Tage 93% [129]
Carbonatanteil TR (Zugabe) Filterplatten NaOH rese k. A.
Boden, 48% As 1746 Elektrokin. Na,COs; Elektropho- 800 cm® 47 Tage 93% [129]
Fe-Anteil mg/kg TR Filterplatten NaOH rese k. A.

NaClO

Altlast As 400-500 k. A., k. A. Elektropho- 1050 m* 85 Tage 75% des [108]
Holzimpra- mg/kg TR GroRversuch rese Areals unter
gnation 30 mg/kg TR

Probleme treten allerdings bei Materialien mit einem hohen Carbonatgehalt auf, da es dort
wegen der hohen Pufferkapazitit des Materials auch bei einer Ansduerung des Materials zu
einer Schwermetalladsorption kommt [105]. Ein hoher organischer Anteil stort eine effektive
Reinigung, was Untersuchungen von Akretche [120] zeigen. Auch spielt die
Bindungsfestigkeit der Schwermetalle eine gro3e Rolle. Bei Untersuchungen an unterschiedli-
chen Tailingmaterialien konnten nur bis zu 20% der Schwermetalle entfernt werden, da die
restlichen 80% in einer fest gebundenen Form vorliegen, sie konnten auch durch eine starke
Ansduerung des Materials nicht in Losung gebracht werden [116]. Die Schwermetall-An-
fangskonzentrationen bei den oben beschriebenen Versuchen liegen im Durchschnitt bei
mehreren 100 bis 1000 mg/kg TR. Versuche mit geringeren Konzentrationen wurden nicht
durchgefiihrt. Das heif3t, dass bei einer Reinigungsleistung von 90% immer noch mehrere 10
bis 100 mg/kg TR des bestimmten Schwermetalls in dem Material enthalten sind, die nicht
entfernt werden konnten. Der fiir diese Arbeit untersuchte Wasserwerksriickstand hat Schwer-
metallkonzentrationen von rund 10 bis iiber 100 mg/kg TR. Die Konzentrationen sind im
Vergleich zu den oben beschriebenen Materialien relativ niedrig, was eventuell zu Problemen
bei der elektrokinetischen Reinigung fithren konnte.

2.3.3.2 Organische Kontaminanten

Bei einem mit Trichlorethylen und p-Nitrophenol verschmutzten kaolinitischen Boden
konnte mit Hilfe der Lasagna'™-Technik bis zu 98% des p-Nitrophenol entfernt werden [130].
Mit Phenol und Essigsdure verschmutzte Kaolinite konnten mit elektrokinetischen Methoden
saniert werden. Hierbei wurde der elektroosmotische Fluss ausgenutzt. Das zur Kathode
stromende Wasser, in dem sich die Kontaminanten befanden, wurde abgepumpt, an der
Anode wird sauberes Wasser nachgepumpt. Bei dieser Methode konnten bis zu 94% der Kon-
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taminanten entfernt werden, wobei mit einem Energieverbrauch von ca. 20 kWh/t Boden ge-
rechnet werden muss [131]. Eine Zugabe von Biotensiden erhoht die Ldoslichkeit von be-
stimmten organischen Kontaminanten. 74% des Phenanthrens konnten mit Hilfe einer solchen
Methode aus einem tonigen Boden entfernt werden [132]. Polyzyklische aromatische Kohlen-
wasserstoffe (PAH, in diesem Fall Phenanthren und Pyren) konnten durch Zugabe des
Komplexbildners NOM (natural organic matter) aus einem tonigen Boden entfernt werden
[133]. Mit Hilfe so genannter ,,microconductors* (Partikel mit elektrischer Leitfdhigkeit wie
Graphit- oder Magnetitpartikel, die den untersuchten Proben zugesetzt wurden) konnten
immobile organische Schadstoffe wie polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe aus
Boden entfernt werden [134]. Aus kaolinitischen Bdden konnten in einem Siulenversuchsauf-
bau nach 2-5 Tagen Versuchsdauer mit Hilfe elektroosmotischer Methoden zwischen 13-27%
der urspriinglichen organischen Kontaminanten (Benzol, Toluol, m-Xylol, Hexan) entfernt
werden. Dahingegen konnten nach 25 Tagen Versuchsdauer nur 7% des Isooctan beseitigt
werden [135]. Weitere Untersuchungen zeigen, dass eine Reinigung Phenol-kontaminierter
Boden moglich ist [136, 137].

Elektrokinetische Untersuchungen zu dem Summenparameter AOX (adsorbierbare or-
ganische Halogenverbindungen) liegen nicht vor, da dieser Summenparameter eine Vielzahl
von Stoffen unterschiedlicher Eigenschaften umfasst [138], die sich in einem elektrischen
Feld nicht immer gleich verhalten. Dafiir gibt es aber Untersuchungen zu einzelnen Stoff-
gruppen. Bei elektrokinetischen Untersuchungen von mit Pentachlorphenol versetzten Boden
konnte zwar eine Bewegung des Kontaminanten im Bodenkorper festgestellt werden. In den
jeweiligen Elektrolytlosungen (Katholyt, Anolyt) dahingegen konnte kein Pentachlorphenol
nachgewiesen werden. Die Pentachlorphenolkonzentrationen lagen zwischen 126 und
142 pg/kg TR [139]. Aus Tetrachlorethylen-kontaminierten quartiren Ablagerungen konnten
nach knapp 14 Tagen Versuchsdauer und einer elektroosmotischen Flussrate des 3,5-fachen
Porenvolumens 80% des Tetrachlorethylens saniert werden. Dabei 16sten sich wegen der
niedrigen pH-Werte im Bereich der Anode Carbonate auf, wohingegen an der Kathode wegen
der hohen pH-Werte Mg- und Ca-Hydroxide ausfielen. [140]. Auch fiir die Reinigung von mit
Trichlorethylen (TCE) kontaminierten Boden machte man sich den elektroosmotischen Fluss
zu Nutze. Bei einem sédulenartigen Versuchsaufbau konnte aus Tonen bis zu 99% des TCE bei
einer Anfangskonzentration von 150 mg/kg TR entfernt werden. [135]. Bei weiteren
Versuchsaufbauten konnte mit Hilfe der Lasagna'"-Technik bis zu 98% aus Boden entfernt
werden [130, 141-143]. Bestimmte Kohlenwasserstoffverbindungen werden dem
Summenparameter AOX zugeteilt. Es wird daher kurz auf einige -elektrokinetische
Untersuchungen Kohlenwasserstoffe betreffend eingegangen: Bei Untersuchungen an mit
Kohlenwasserstoffen kontaminierten Realproben (quartire Bodden) und synthetisch
hergestellten, mit Kohlenwasserstoffen versetzten kaolinitischen Bdden wurde eine
Bewegung der Kohlenwasserstoffe mit dem elektroosmotischen Fluss in Richtung Kathode
beobachtet. Dabei konnten maximal 17,5% der Kohlenwasserstoffe bei einem Ol-
/Wasserverhiltnis von 1:3 entfernt werden [144]. Auch bei elektrokinetischen Versuchen an
kaolinitischen Tonen aus Baschkirien und lehmigen Bdden aus der Umgebung von Moskau
konnten Kohlenwasserstoffe (Ol aus Westsibirien), die vor den Versuchen den Proben
zugegeben wurden, entfernt werden. Mit Hilfe des elektroosmotischen Flusses konnten aus
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den kaolinitischen Tonen maximal 35% des Ols entfernt werden (bei einem Ol-
Wasserverhiltnis von 0,6:1), bei den lehmigen Tonen lag die maximale Reinigungsleistung
bei 60% (Ol-Wasserverhiltnis von 1:1) [145]. Tabelle 11 zeigt Versuche, bei denen
organische Kontaminanten aus unterschiedlichen Materialien entfernt wurden.

Tabelle 11: Elektrokinetische Versuche, Entfernung von organischen Kontaminanten, Auswahl.

Probenmaterial Kontaminant  Sanierungs- Zusatzmittel ~ Elektrokin.  Volumen Dauer Sanierungs-  Quelle
technik Prozess Energie erfolg
Kaolinit p-Nitrophe-  Lasagna™ Elektro- 95052 cm® 14 Tage 98% [130]
synthetisch nol 370 osmose 51
ma/kg kWh/cm®
Material pv
Kaolinit Phenol 450 Elektrokin. Elektro- 3925 cm® 5,3 kWht 95% [131]
synthetisch mg/kg TR Filterplatten osmose
1t Phenantren Elektrokin. Pseudomonas 114 cm® 8 Tage 74% [132]
250 mg/kg Filterplatten aeruginosa k. A.
TR (Bakterium)
Kaolinit TCE 150 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 3 Tage 15% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose 5 Tage 25%
Material saulenform k. A.
Kaolinit Isooctan 0,4 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 25 Tage 7% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose k. A.
Material saulenform
Kaolinit Benzen 130 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 3 Tage 15% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose 5 Tage 27%
Material saulenform k. A.
Kaolinit Hexan 1 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 4 Tage 13% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose k. A.
Material saulenform
Kaolinit Toluen 70 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 2 Tage 15% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose k. A.
Material saulenform
Kaolinit m-xylen 30 Elektrokin. Elektro- 2548 cm® 5 Tage 19% [135]
synthetisch mg/kg Filterplatten osmose k. A.
Material saulenform
Sand Tetrachlor- Elektrokin. Elektro- 879 cm® 14 Tage 80% [140]
quartare ethylen 1,1 Filterplatten osmose 47,57
Talfiillung mg/kg TR KWh/m®

Wie oben schon erwéhnt, umfasst der Summenparameter AOX eine Vielzahl von Stoffen
unterschiedlicher Eigenschaften. Vor allem in jiingerer Zeit wird der 1976 eingefiihrte Sum-
menparameter AOX mit Skepsis betrachtet, da die dkotoxikologische Relevanz dieses Sum-
menparameters in weiten Bereichen schwanken kann. Bei einem Nachweis dieses Summen-
parameters in Wéssern, Boden oder Schlimmen konnen zwar toxische Stoffe in diesen
Medien enthalten sein, miissen aber nicht. Grundsdtzlich ist es nicht mdglich, eine
unmittelbare Wirkungsbeziehung zwischen einem Okosystem und dem Summenparameter
AOX herzustellen [138].

Zusitzlich bereitet die Bestimmung des AOX-Gehaltes in Béden und Schlimmen nach DIN
38414/18 [146] Probleme. Urspriinglich wurde die AOX-Methode fiir die Analytik von
Grund-, Oberflidchen- und Trinkwasser ausgearbeitet, seit 1985 liegt das Verfahren in Form
einer DIN-Norm vor (DIN 38409, Teil 14 ,Bestimmung der adsorbierbaren organisch ge-
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bundenen Halogene (AOX)* [147]). Dabei steht ,,A* fiir adsorbierbar, ,,O fiir organisch und
X fur die Halogene Chlor, Brom und Iod. 1989 wurde in Form einer DIN-Norm eine AOX-
Methode zur Analytik von Bodden und Schlammen entwickelt (DIN 38409, Teil 18
,Bestimmung von adsorbierten, organisch gebundenen Halogenen®, AOX-S18-Methode,
[146]). Dabei steht ,,A* fiir adsorbiert, ,,O* fiir organisch und ,,X* fiir Halogene. Diese
Unterteilung ist fragwiirdig, da bei dieser Methode adsorbierte, wasserunldsliche organische
Verbindungen mitbestimmt werden - wie z.B. das unldsliche Polyvinylchlorid (PVC) - die in
der urspriinglichen Methode [147] nicht miterfasst werden [148].

Urspriinglich wurde der Parameter eingefiihrt, um industriell erzeugte Halogenkonzentra-
tionen (liberwiegend aus der Chlorchemie) in Wassern, Boden und Schlimmen nachzuweisen.
Es ist aber bekannt, dass ein relativ grofler Teil von AOX-Verbindungen in Wéssern, Boden
und Schldimmen auf biogene halogenorganische Verbindungen zuriickzufiihren ist [149, 150].
Mehr als 3800 Organohalogenverbindungen werden von Organismen (Pflanzen, Pilze,
Bakterien, Insekten...) oder wéhrend natiirlichen nichtbiologischen Prozessen (Vulkane,
Waldbriande und andere geothermische Prozesse) gebildet [151]. Dass der AOX-Gehalt nicht
nur auf die Chlorchemie zuriickzufiihren ist, zeigen Untersuchungen an einem Sedimentkern
aus dem Mindelsee. Dort wurden in {iber 200 Jahre alten Sedimenten (also noch vor Beginn
der Chlorchemie) AOX-Konzentrationen von knapp 40 mg/kg TR nachgewiesen [149].
Untersuchungen im hollédndischen Teil des Rheins zeigten, dass ca. 50% des nachgewiesenen
AOX natiirlichen Ursprungs sind [152].

Auflerdem werden bei der AOX-S18-Methode (AOX-Methode zur Analytik von Bdden und
Schlammen [146]) zusitzlich zu den organischen Halogenverbindungen auch anorganische
Halogenverbindungen mitbestimmt. Anorganische Chloride, die in die Kristallgitter von
Tonmineralen (Kaolinite, Montmorillonite, Illite und Chlorite) eingebaut sind, sind
Hauptbestandteile in Sedimenten. Andere chloridfiihrende Phyllosilikate (Biotite, Muskovite)
sind Hauptbestandteile in Graniten und Gneisen. Bei einer Verwitterung dieser Gesteine
tragen die Phyllosilikatverbindungen zu einer relativ hohen anorganischen Chloridkon-
zentrationen in Boden bei. Diese anorganischen Chloridverbindungen werden bei der AOX-
S18-Methode miterfasst, da sie in das Mineralgitter eingebaut sind und bei dem Ansduerungs-
schritt (Zugabe von Salpetersdure, pH 0,5), bei dem eigentlich das anorganische Chlorid aus
der Boden-/Schlammprobe gelost und ausgewaschen werden sollte, unldslich sind. Bei
Klarschlammen kann der mineralogische, anorganische Chloridgehalt 50 mg/kg TR aus-
machen [148].

Aus diesen Uberlegungen wird klar, dass eine pauschale Reduzierung der AOX-Konzentra-
tion im Schlamm nicht bewerkstelligt werden kann. Das Stoffspektrum ist hierflir zu unter-
schiedlich und die unter AOX zusammengefassten Einzelstoffen sind zu ungenau spezifiziert.
Bei AOX-Gehalten im Schlamm von ca. 100 mg/kg TR ist zudem fraglich, ob die Einzelstoff-
konzentrationen ausreichen, um eine Entfernung statistisch absichern zu kénnen.
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2.3.4 Patente

Die Anwendung elektrochemischer Verfahren zur Reinigung von Bdden oder Schlimmen
wird durch eine Vielzahl von Patenten abgedeckt:

Ein schadstoffbelasteter Erdboden kann dadurch dekontaminiert werden, dass ein radiales
elektrisches Feld mit Hilfe einer Kathode im Zentrum, die von einem Filterrohr umgeben ist,
erzeugt wird. In der zentralen Kathode wird der Schadstoff gesammelt. Mit Hilfe mehrerer
zentraler Kathoden und radial angeordneter Anoden kann auch ein polygon- bzw.
wabenformiges Netz hergestellt werden. Durch das Anlegen eines pulsierenden Gleich-
stromfeldes soll die Sanierungsleistung - im Gegensatz zu einem nichtpulsierenden Gleich-
stromfeld - erhoht werden [153].

Eine andere Moglichkeit der Sanierung von schadstoffbelastetem Erdboden ist die gezielte
Zugabe von unterschiedlichen Mitteln (Tenside, Enzyme, Chelatbildner) in den Erdboden-
bereich, was zu einer héheren Mobilisierung der Schadstoffe fiihrt. Es werden Elektroden, die
als Filterrohr ausgebildet sind, in den Boden eingebracht, ein elektrisches Feld angelegt und
anschlielend iiber die Anode die verschiedenen Mittel eingegeben. Durch die Zugabe der
Mittel werden wasserunldsliche Schadstoffe in eine 16sliche Form gebracht und konnen so
zusammen mit dem Wasser elektroosmotisch zur Kathode bewegt werden [154].

Grund- und Sickerwasserreinigungen, bei denen {iber einen Brunnen Extraktionsmittel in
Form von Gasperlen eingebracht werden, konnen durch -elektrokinetische Verfahren
unterstiitzt werden [155].

Dioxinhaltige Erden kdnnen mit Hilfe von elektrokinetischen Techniken gereinigt werden,
wobei hier die elektrophoretische Behandlung nur einen Teilaspekt der Sanierung ausmacht.
Nach elektrokinetischer Behandlung werden die elektrophoretisch gewonnenen Komponenten
mit organischen Losungsmitteln gewaschen und thermisch behandelt [156].

Die Entwicklung formflexibler Elektroden, die vorzugsweise im Horizontalbohrverfahren
eingebracht werden, erlaubt auch eine Bodensanierung unter bebautem Gebiet. Dabei umfasst
die Elektrode ein formflexibles perforiertes Stiitzrohr aus inertem Material, das von einem
Elektrodengitter umgeben ist. Bei einer als Anode ausgebildeten Elektrode ist vorzugsweise
ein Perkolationsrohr zur Zufithrung von Wasser vorgesehen, wihrend die Kathode mit einem
Abfluss zur Entnahme von elektroosmotisch gewonnenem Eluat versehen ist. Bei Anschluss
an eine Gleichstromquelle werden die Schadstoffe mittels elektrokinetischer, vorzugsweise
elektroosmotischer Prozesse mobilisiert und an den Elektroden (vorzugsweise Kathode)
gesammelt [157].

Weitere Patente, die sich mit der elektrokinetischen Reinigung von kontaminiertem
Erbodenbereich beschéftigen sind: [158-162].

Neuere Patente beziehen sich z. T. auf die elektrokinetische Reinigung von Schlammen:

So konnen z.B. mit einem neu entwickelten Verfahren nicht nur Béden, sondern auch
Schldimme und andere pastdse Substanzen elektrokinetisch saniert werden. Hierbei spielt die
Kontrolle und langzeitliche Stabilisierung des pH-Wertes des Prozesswassers im Elektroden-
raum ohne Einsatz zusitzlicher Chemikalien eine groBe Rolle. Uber die Steuerung des pH-
Werts kann die Mobilitit von Stoffen oder Stoffgruppen aktiv beeinflusst werden und die
Effizienz der elektrochemischen Stofftrenn- und Dekontaminationsverfahren erheblich
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gesteigert werden. Die Steuerung des pH-Werts folgt {iber die Einrichtung einer zusitzlichen
Hilfselektrolysezelle. Eine kontrollierte Durchmischung von Katholyt der Versuchsanordnung
mit dem Anolyt der Hilfselektrolysezelle, und von Anolyt der Versuchsanordnung mit dem
Katholyt der Hilfselektrolysezelle, fiihrt zur vollstdndigen oder teilweisen Neutralisation der
Fliissigkeiten. Durch Separatoren werden die Kontaminanten aus dem Prozesswasser entfernt
und das Prozesswasser anschlieBend wieder dem Katholyt und Anolyt der Versuchsanord-
nung beigemischt [163].

Weitere Patente, die ein Verfahren u. a. zur Schlammreinigung beschreiben, sind: [164,
165].
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I Materialien und Methoden

1 Verwendete Wasserwerksruckstande

1.1  Synthetische Schlamme

Die Zusammensetzung von Schlimmen aus der Trinkwasseraufbereitung ist sehr komplex.
Um die Prozesse bei elektrokinetischen Versuchen besser verstehen zu kénnen, wurden zu
Beginn der Untersuchungen synthetische Schlamme hergestellt. Da der bei dieser Arbeit un-
tersuchte Schlamm aus einer Trinkwasseraufbereitungsanlage stammt, in der Aluminiumsulfat
als Flockungsmittel und Calciumcarbonat zur Aufhédrtung verwendet werden (sieche Kapitel
[I11.2), wurden die synthetischen Schlimme aus diesen 2 Hauptbestandteilen hergestellt. Zu-
sdtzlich wurde statt des Calciumcarbonats wegen der besseren Loslichkeit auch Natriumcar-
bonat verwendet.

Fir die Herstellung der synthetischen Schlamme wurde jeweils 42 g Aluminiumsulfat
(Al2(SO4)3) in 1 L destillierten Wasser vollstidndig aufgelost. Anschlieend wurde 25 g Cal-
ciumcarbonat (CaCOs) bzw. 25 g Natriumcarbonat (Na,COs3) hinzugegeben. Nach der Zugabe
von Aluminiumsulfat und Natriumcarbonat bzw. Calciumcarbonat wurde das Gemisch etwa 3
Tage auf einem Magnetriihrer gut umgeriihrt und etwa 1 Stunde in ein Ultraschallbad gestellt.
AnschlieBend bekam der Schlamm mindestens 4 Tage Zeit, sich abzusetzen. Das sich
withrenddessen gebildete Uberstandswasser wurde dekantiert (im Durchschnitt %4 des
Gemisches).
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Um den gewlinschten pH-Wert des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz (ca. 7,0) zu errei-
chen, wurden in einer Versuchsreihe Aluminiumsulfat-Losungen mit Natriumcarbonat
(Na,CO3) unterschiedlicher Konzentrationen versetzt und der pH-Wert des jeweiligen
Schlamms ermittelt. In Abbildung 14 sind die pH-Werte der unterschiedlichen Na,CO:-
Schlamme und eines CaCO;-Schlamms tabellarisch dargestellt, die Abbildung zeigt die pH-
Werte des Na,COs-Schlamms in Abhéngigkeit des zugegebenen Na,COs.

o i Flockung pH-Wert- pH-Wert

9 ° . Einstellung  Schlamm
_— 42 g AISO,/L 10 g Na,COs 3,5
= ° 42 g AISO,/L 20 g Na,CO; 6,2
£ 71 42 g AISO,/L 25 g Na,COs 7.4
(g 64 ° 42 g AISO./L 30 g Na,CO, 8,9
5 42 g AISO,/L 35 g Na,CO; 8,6
E 51 42 g AISO4/L 40 g Na,COs 9,7
S ] 42 g AISO,/L 50 g Na,CO; 9,7
o 42 g AISO,/L 25 g CaCOs 6,7

3 T T T T T
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g Na,CO,

Abbildung 14: pH-Werte synthetischer Schldmme in Abhéngigkeit der Na,CO;- bzw. CaCOs;-
Konzentration.

Nach Zugabe von 25 g Natriumcarbonat zu 1L gesittigter Aly(SO4)3-Losung hatte der
Schlamm einen pH-Wert von 7,4, nach Zugabe von 25 g Calciumcarbonat zu 1 L gesittigter
Alx(SO4)3-Losung betrug der pH-Wert des Schlamms 6,7. Diese beiden Schlamme wurden fiir
weitere Versuchszwecke verwendet.

Chrom wurde als Cr(NOs3);3-Losung (ccr = 996 + 5 mg/L) nach der Flockung zugegeben. Da
im dekantierten Uberstandswasser kein Chrom nachgewiesen werden konnte, muss davon
ausgegangen werden, dass das zugegebene Chrom komplett im Schlamm vorliegt.

Ein Teil der Schlimme wurde mit Huminstoffen versetzt. Dafiir wurde das Aluminiumsulfat
nicht in destilliertem Wasser geldst, sondern in mit 2 g/LL Huminséure versetztem destillierten
Wasser. Die untersuchten synthetischen Schldmme sind in Tabelle 12 dargestellt.

1.2 Wasserwerksriickstand Flanitz

Der fiir dieses Forschungsprojekt untersuchte Schlamm stammt aus der Trinkwasserauf-
bereitungsanlage Flanitz (Zweckverband Wasserversorgung Bayerischer Wald).

In dieser Trinkwasseraufbereitungsanlage werden im Jahr 8 Mio. m® Wasser aufbereitet,
wobei 3000 m® Nassschlamm mit einem Trockenriickstandsgehalt von 4% anfallen. In
Abbildung 15 ist die Trinkwasseraufbereitungsanlage in Flanitz schematisch dargestellt.

Die Trinkwasseraufbereitung in dieser Anlage erfolgt tiber 2 Filterstufen, einem
Quarz/Aquazitfilter und einem Marmorkiesfilter. Vor der ersten Filterstufe (80 cm maéchtiger
Quarzsandfilter, der von einem 1,30 m maéchtigen Aquazitfilter iiberlagert wird) wird das
Wasser, das aus einer Trinkwassertalsperre zugeleitet wird, vorbehandelt. Zuniachst wird dem

Wasser Aluminiumsulfat beigemischt (ca. 3,5-8 g/m’ Rohwasser).
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Tabelle 12: Zusammensetzung der synthetischen Schilamme.

Schlammbe- Flockung pH-Wert- Schlammvolumen Metallion Humin- pH Leitfahig- TR
zeichnung Einstellung nach Dekantieren von cin stoff keit
1L Gemisch Losung pus/cm Gew.-%
Synthetisch-1 429 25¢g 250 mL/L 6,7 1780
Aly(SO4)s/L  CaCOs/L
Synthetisch-2 429 25¢g 600 mL/L 7.4 4,8
Al(SO4)s/L NaCOs/L
Synthetisch-3 429 25¢g 366 mL/L 7,8 29000 5,7
Al (SO4)s/L  Na,COs/L
Synthetisch-4 429 25¢g 155 mL/L 2g/L 6,6 1588 23,3
Al(SO4)s/L  CaCOs/L
Synthetisch-5 429 25¢g 600 mL/L Cr0,93
Al(SO4)s/L  Na,COs/L mg/L
Synthetisch-6 429 25¢g 530 mL/L
Al (SO4)s/L  Na,COs/L
Synthetisch-7 429 25¢g 208 mL/L

Alz(SO4)3/L CaCO3/L

AnschlieBend wird diesem relativ sauren Wasser Kalkwasser beigegeben, um eine AI(OH)s-
Flockung zu erreichen. Der Flockungs-pH-Wert, der in der Trinkwasserautbereitungsanlage
Flanitz erreicht wird, ist mit 5,8 relativ niedrig. Eine weitere Erhohung des pH-Wertes wiirde
einen ungleichen Mehraufwand bedeuten. Die eingesetzten Kalkmengen sind abhingig vom
Durchfluss und pH-Wert des Wassers, sie werden automatisch zudosiert und sind z. T. sehr
unregelmiBig. Anschliefend lduft das Wasser iiber eine Uberlaufkante zur ersten Filterstufe.
Dieser Filter wird ca. alle 20-70 Stunden riickgespiilt. Der Riickspiilschlamm, welcher
hauptsdchlich aus Al(OH);-Flocken besteht, wird in einem Absetzbecken gesammelt.
AnschlieBend wird dem durch den ersten Filter durchgelaufenen Wasser Kohlensdure
zugesetzt, damit in der zweiten Filterstufe der Marmorkiesfilter besser gelost werden kann.
Am Marmorkiesfilter setzen sich bei der Filtration des Wassers vor allem Eisen und Mangan
ab. Die Marmorkiesfilter haben Michtigkeiten von 2,20 m, sie werden ca. alle 3 Wochen
riickgespiilt und haben eine Standzeit von ca. 3 Monaten. Der Riickspiilschlamm dieser
Filterstufe hat einen deutlichen Feinkornanteil, hervorgerufen durch den Abrieb von Marmor
des Marmorfilters wihrend der Riickspiilung. Der anfallende Riickspiilschlamm wird in das
Absetzbecken, in dem sich auch der Riickspiilschlamm der ersten Filterstufe befindet,
eingeleitet. Nach ca. 1,5 Stunden wird das entstandene Klarwasser abgesaugt und der Vorflut
zugeleitet. In dem Absetzbecken, das ein Volumen von 3000 m’ hat, lagert der Schlamm ca. 3
Monate und wird anschliefend zur Klidranlage Zwiesel gebracht. Dieser Schlamm wird fiir die
Versuche dieses Forschungsprojektes verwendet. Dem Wasser wird nach der zweiten
Filterstufe nochmals Kalkwasser zugegeben, um eine Gleichgewichtseinstellung im
Trinkwasser zu erlangen, die nach der Marmorkiesfiltration noch nicht erreicht wird. Nach
der Marmorkiesfiltration liegt der pH-Wert des Wassers bei ca. 7,8, nach der Zugabe des
Kalkwassers steigt er auf 8,2. Dieses Wasser wird anschlie8end als Trinkwasser verwendet.

Fir den Wasserwerksriickstand der Trinkwasseraufbereitungsanlage in Flanitz stehen
chemische Analysen aus dem Jahre 1995 der Firma Blasy und Busse [166] und eigene
Analysen zur Verfligung. Die Analysenergebnisse sind in Tabelle 13 dargestellt (weitere
Analysenergebnisse siche Kapitel IV1).
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Abbildung 15: Ablaufplan der Trinkwasseraufbereitungsanlage in Flanitz.
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Tabelle 13: Analysen der Firma Blasy und Busse und eigene Analysen des Wasserwerksrickstandes
aus Flanitz (weitere Analyseergebnisse siehe Kapitel IV1).

Charge 1995 Charge 2002 Charge 2003 Einheit
Analyse nach eigene Analyse eigene Analyse
[166]

Trockenrickstand ca. 4 4,3 3,2 %
pH 7,0 7,1
elektr. Leitfahigkeit 800 520 uS/cm
Redoxpotenzial ca. 100 ca. 100 mV
Abfiltrierbare Stoffe 40000 mg/L
AOX 88 mg/kg TR
Aluminium 53000 36300 26800 mg/kg TR
Anreicherungsfaktor 4560 3360 1840
Aluminium
Calcium 200114 123000 94900 mg/kg TR
Eisen 8370 13500 13000 mg/kg TR
Kalium 68 583 750 mg/kg TR
Magnesium 1990 1610 2210 mg/kg TR
Mangan 2330 2380 mg/kg TR
Natrium 158 158 mg/kg TR
Arsen 3,9 4,07 9,5 mg/kg TR
Blei 15 57 45,7 mg/kg TR
Cadmium 2,3 1,7 6,0 mg/kg TR
Chrom 8,6 9,6 19,4 mg/kg TR
Cobalt 10,7 5,7 mg/kg TR
Kupfer 15 16,52 24,3 mg/kg TR
Nickel 8,6 11 12,1 mg/kg TR
Quecksilber 0,13 mg/kg TR
Zink 150 163 194 mg/kg TR
Phosphat 1380 mg/kg TR
Sulfat 6119 mg/kg TR

Der Aluminiumgehalt im Schlamm ist sehr hoch, resultierend aus der Verwendung von
Aluminiumsulfat als Flockungsmittel. Auch der Cacliumgehalt, der durch die Verwendung
von Kalkfiltern und der Zugabe von Kalkmilch in der Aufbereitung herriihrt, ist mit bis zu
20% TR sehr hoch. Die Analysenergebnisse weichen z. T. voneinander ab, was auf die
Inhomogenitidt des Schlamms und auf unterschiedliche Probenahmezeitpunkte zuriickzu-
fithren ist.

Unter der Annahme, dass dem Rohwasser bei der Aufbereitung im Durchschnitt 6 g/m’
Aluminiumsulfat zugegeben wird (siehe oben, Kapitel II11.2) ergeben sich fiir das Element
Aluminium im Wasserwerksriickstand Anreicherungsfaktoren zwischen 1800 und 4500. Das
erklart z. T. die unterschiedlichen Schwermetallkonzentrationen in den verschiedenen
Chargen des Wasserwerksriickstandes. Ein weiterer Grund fiir die Schwankungen der
Schwermetallkonzentrationen ist die unterschiedliche Zusammensetzung des Rohwassers -
das aus einer Trinkwassertalsperre stammt und deswegen jahreszeitlichen Schwankungen
unterlegen ist - und die unterschiedliche Zugabemenge von Kalkmilch in das Rohwasser
wihrend der Autbereitung.

Durch die hohe Aufkonzentration des Rohwassers ist im Wasserwerksriickstand bis zu
9,5 mg/kg TR Arsen enthalten, wohingegen im Rohwasser kein Arsen nachgewiesen werden
kann.
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Abbildung 16 und Tabelle 14 zeigen einen Vergleich der Zusammensetzung des Wasser-
werksriickstandes aus Flanitz (Analyse [166] und eigene Analysen, siche Tabelle 13) mit den
Grenzwerten der Abwasserverordnung [2]. Fiir Arsen und AOX wurden hier die Grenzwerte
der Abwasserverordnung fiir das Abwasser aus der Wasseraufbereitung verwendet, die
restlichen Grenzwerte stammen von den Anforderungen an das Abwasser aus sonstigen
Anfallstellen bei der Dampferzeugung.

[ TWWR Flanitz
m [ Abwasserverordnung

mg/L

0.14

"As AOX Pb Cd Cr Cu Ni Hg Zn

Abbildung 16: Vergleich der Zusammensetzung des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz mit den
Grenzwerten der Abwasserverordnung [2]. As, AOX: Abwasser aus der Wasseraufbereitung, restliche:
Dampferzeugung.

Tabelle 14: Vergleich der Zusammensetzung des Wasserwerksrickstandes aus Flanitz
(Durchschnittswerte aus eigenen Analysen und Analyse Blasy Busse, siehe Tabelle 13) mit den
Grenzwerten der Abwasserverordnung.

WWR Flanitz Grenzwert
Abwasserverordnung
mg/L mg/L
As 0,21 0,1
AOX 3,52 0,2
Pb 0,77 0,1
Cd 0,12 0,05
Cr 0,46 0,5
Cu 0,7 0,5
Ni 0,4 0,5
Zn 6,41 1

Die Elemente Arsen, Cadmium und Kupfer {liberschreiten die Grenzwerte der Abwasserver-
ordnung um ca. das Doppelte, Blei und Zink um das 7-fache und der Summenparamter AOX
iiberschreitet die Grenzwerte um das 20-fache. Die Schwermetallkonzentration fiir Chrom und
Nickel liegen im Bereich der Grenzwerte.

Die fiir dieses Projekt verwendeten Schlimme der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz
sind in Tabelle 15 dargestellt.



MATERIALIEN UND METHODEN 51

Tabelle 15: Schldamme der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz — Verwendung fir geochemische
und elektrokinetische Versuche.

Schlammbezeichnung Ansduerung Zugabe Metallionen Charge pH Leitfahigkeit TR
uS/cm Gew.-%

WWR-1 keine keine 2001 7,2 800 4,3
WWR-2 keine keine 2002 7,0 590 4,3
WWR-3 keine keine 2003 7,1 520 3,2
WWR-4 16 mL H,S04(65%)/L keine 2002 6,0 19400

WWR-5 16 mL H;S04(65%)/L 6,6 mL As-Lésung 2002 6,0 20000 5,1

(cas=1000mg/L)
WWR-6 21 mL H;S04(65%)/L 6,6 mL As-Lésung 2002 55 22600 54

(cas=1000mg/L)

Bei den Schlammen der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz wird zum ersten nach der
Charge unterschieden (aus dem Jahr 2001, 2002 und 2003). Des Weiteren wurden die
Schldmme z. T. angesduert oder mit Metallionen versetzt. Dabei wurden je nach Schlamm
unterschiedliche Mengen an Salptersdure hinzugegeben und anschlieend {iber Nacht auf
einen Riihrer umgeriihrt. Die Metallionenldésung wurde — falls erforderlich - am folgenden
Tag hinzugegeben und der Schlamm wiederum einige Stunden umgeriihrt.

2 Chemische Methoden

21 Schlammaufbereitung, Tests

2.1.1 Totalaufschluss

Zur Bestimmung des Gesamtgehaltes verschiedener Elemente ist ein Totalaufschluss
notwendig. Dabei wurde nach 3 verschiedenen Methoden aufgeschlossen.

Je etwa 20 mg Trockenmasse (mr) Probe wurde in ein PTFE-Aufschlussgefall gegeben und
anschlieend ein Sduregemisch, bestehend aus 2 mL HF (40%) und 8 mL HNO; (65%)
zugegeben. AnschlieBend wurden die Proben bei 200°C iiber 60 min in einem Mikrowellen-
druckaufschlussgefall (Modell Maassen der Firma Berghof, DAP-60-Aufschlussgefi3e) auf-
geschlossen. Man erhielt eine klare Aufschlusslosung ohne sichtbaren Riickstand (Auf-
schlussmethode 1, Tabelle 16). Bei der Auswertung der Messungen stellte sich aber heraus,
dass eine Einwaage von nur 20 mg zu gering ist und zu z. T. relativ hohen Schwankungen in
den Analysenergebnissen fiihrten (siehe Kapitel IV1.1.2.1). In der géngigen Literatur (siche
nichster Absatz) werden fiir Aufschliisse von Boden- oder Schlammproben hohere Einwaa-
gen vorgeschlagen. Es wurde daher fiir die weitere Schlammanalytik auf andere Aufschluss-
methoden umgestiegen.

In der Literatur werden fiir Aufschliisse mit anschlieBender Metall-/Schwermetallanalytik
fiir Boden-/Schlammproben Einwagen zwischen my = 100 und my = 5000 mg empfohlen
[167-186], wobei fiir Mikrowellendruckaufschliisse die Einwaagen zwischen 100 und
1000 mg und die Sduremengen zwischen 3 und 20 mL liegen [170, 171, 175-177, 179-181,
183].

Die weitere Schlammanalytik wurde nach dem Aufschlussverfahren nach der aktuellen EN-
Norm zur Bestimmung von Spurenelementen und Phosphor in Schlimmen durchgefiihrt
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[179]. Dabei werden die Schlimme bei 105°C im Trockenschrank getrocknet (nach [187]),
anschlieBend mit einer Achatmiihle (Fritsch Pulverisette, Typ 06/102) auf einen mittleren
Korndurchmesser auf < 0,1 mm gemahlen. Zur Kontrolle wird die Probe durch ein Sieb mit
einer Maschenweite von 100 pm gesiebt (Analysensieb Firma Retsch, Maschenweite
100 um). Fiir den Mikrowellendruckaufschluss werden ca. my = 300 mg der Probe eingewo-
gen, in ein Teflongefall gefiillt und 6 mL HCI (37%) und 2 mL HNO; (65%) zugegeben (Ver-
fahren C nach [179]). Die Probe wird 10 min bei 140°C, anschlieBend 55 min bei 185°C auf-
geschlossen. (Da zu den Aufschlusstemperaturen keine genauen Angaben in der verwendeten
EN-Norm gegeben werden, wurden vorgeschlagene Temperaturen nach [175, 188] iiber-
nommen). Danach wird der Aufschluss auf Raumtemperatur abgekiihlt, die gesamte Losung
durch ein Filterpapier (Papierfilter Schleicher&Schuell, 589', Schwarzbrand, aschefrei)
filtriert und der unlosliche Riickstand auf dem Filterpapier mit etwas Wasser nachgewaschen.
Das Filtrat wird in einen Messkolben mit geeignetem Nennvolumen gefiillt (Angabe nach
[179]: 25 bis 100 mL, in dieser Arbeit wurden die Proben auf 50-100 mL verdiinnt) und bis
zur Marke mit destilliertem Wasser aufgefiillt (Aufschlussmethode 2, Tabelle 16). Anschlie-
end wird an den Proben die Elementanalytik durchgefiihrt (siehe Kapitel I112.2).

Das Aufschlussverfahren und die anschlieBende Analytik fiir das Element Arsen wurde nach
der Methode von [175] durchgefiihrt (spezielles Aufschlussverfahren fiir die Arsenanalytik in
Schlimmen), da die im Konigswasser enthaltene Salpetersdure zu Storeffekten bei der
Analytik an der Flammen-AAS fiihrt, die Salzsdure fiihrt zu Storeffekten bei der Analytik an
der ICP-MS. AuBerdem beschreibt die Methode nach [175] ein Aufschlussverfahren fiir einen
Standard (NIST SRM 2781), der bei der Schlammaufbereitung in dieser Arbeit als Kontrolle
mitgelaufen ist und anschlieBend mitvermessen wurde. Bei der Methode nach [175] werden
mr = 250 mg Probe in ein TeflongefdB gefiillt und 5 mL HNO3 (65%) und 5 mL H,>SOj4 (95-
97%) hinzugegeben. Die Proben werden in einem Mikrowellendruckaufschlussgerit bei
Temperaturen bis zu 190°C aufgeschlossen. In dem in dieser Arbeit verwendeten Mikro-
wellendruckaufschlussgerit (Berghof Maassen) wurden die Proben 10 min bei 100°C und
55 min bei 190°C aufgeschlossen (moglichst dhnliche Parameterwahl nach der Vorgabe in
[175], dort wurde ein Mikrowellendruckaufschlussgerdt von CEM verwendet). Bei Beendi-
gung des Aufschlusses wurden die Proben auf Zimmertemperatur abgekiihlt, in 125 mL
Pyrex-Erlenmeyerkolben transferiert und auf 100 mL aufgefiillt. AnschlieBend wurde das in
der Probe befindliche HNO3 abgedampft, indem man die Proben auf einer heiflen Platte, die
eine Oberfldchentemperatur von ca. 175°C hat, erhitzte. Insgesamt sollen dabei ca. 25 mL der
Probe abgedampft werden (Aufschlussmethode 3, Tabelle 16). Da sich nach dem Abdampfen
in der Losung meist noch ein leichter weiler, griesiger Riickstand befand (vermutlich
ungelostes Silikat), wurden die Probe gefiltert (0,45um-Filter, Sartorius, Minisart NML). Die
Filtration wurde nicht in der Veroffentlichung beschrieben, wird aber bei Bildung eines
Riickstandes nach Mikrowellendruckaufschliissen vorgeschlagen [171]. In Tabelle 16 sind die
verschiedenen Aufschlussmethoden aufgelistet.

Zur Kontrolle der Analysenergebnisse wurden bei jedem Aufschluss Schlammstandards
mitaufgeschlossen und mit den Realproben weiter aufbereitet. Es wurden je eine Realprobe
und ein Standard in zwei Aufschlussgefdlen aufgeschlossen, in den restlichen 2 der 6
Aufschlussgefdfle wurde ein Sdureblindwert mitgefahren.
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Tabelle 16: Aufschlussmethoden.

Aufschlussmethode 1 2 nach [179] 3 nach [175]
Probenmenge mr ca. 20 mg ca. 300 mg ca. 250 mg
Aufschlusslésung 2 mL HF (40%), 6 mL HCI (37%) 5 mL H,SO, (95-97%)

8 mL HNO; (65%) 2 mL HNO; (65%) 5 mL HNO; (65%)
Aufschlussschritt 1 60 min, 200°C 10 min, 140°C 10 min, 100°C
Aufschlussschritt 2 55 min, 185°C 55 min, 190°C
Weitere Nachbereitung Filtration, Filterpapier Abdampfen

z. T. Filtration (0,45 pm-Filter)

Verdunnung des Aufschlusses keine 25-100 mL 100 mL
Verwendeter Standard BCR 144 R NIST SRM 2781/BCR 144 R NIST SRM 2781
Mikrowelle Berghof Berghof CEM/Berghof

Fiir Aufschlussmethode 1 (Tabelle 16) wurde ein Standard des Institute for Reference
Materials and Measurements (IRMM) verwendet, Standard ,,CRM 144 R, sewage sludge from
domestic origin®, fiir Aufschlussmethode 2 und 3 (siche Tabelle 16) wurde ein Standard des
National Institute of Standards and Technology (NIST) verwendet, Standard ,,SRM 2781
domestic sludge*. Die Aufschliisse wurden in der Berghof-Mikrowellengerét durchgefiihrt.

Vor dem Aufschlieen der Realproben wurden z. T. nur die Standards aufgeschlossen, um
sicherzugehen, ob das Verfahren funktioniert. Die Wiederfindungen der unterschiedlichen
Aufschlussverfahren sind in Kapitel IV1.1.2 dargestellt. Dabei wurde fiir Methode 2 (Tabelle
16) in je 2 AufschlussgefiBe die 2 Standards (NIST SRM 2781 und BCR 144 R) aufge-
schlossen, in den 2 restlichen Aufschlussgefien sind Blindwerte mitgelaufen. Die
Aufschliisse wurden in dem Berghof-Mikrowellengerdt durchgefiihrt. Bei dem Kontrollauf-
schluss fiir die Arsenanalytik (Methode 3, Tabelle 16) wurde der Standard in der CEM- und in
dem Berghof-Mikrowellengerit aufgeschlossen. In dem CEM-Mikrowellendruckaufschluss-
gerdt wurde deswegen aufgeschlossen, da auch in dem verwendeten Verfahren [175] ein
Mikrowellengeridt von derselben Firma verwendet wurde. Das CEM-Mikrowellendruckauf-
schlussgerdt nimmt 12 Gefdlle auf; es wurde in 9 GefdBen der Standard aufgeschlossen, in 3
GefdBen ist ein Sdureblindwert mitgelaufen. Fiir die weitere Arsenanalytik wurde wegen der
Gefahr der Verdreckung der Aufschlussgefile des CEM-Mikrowellengerits auf das Mikro-
wellengerdt von Berghof umgestiegen. Hier wurde der Standard in 4 Gefdflen aufgeschlossen,
in den 2 restlichen Gefédllen ist ein Sdureblindwert mitgelaufen. Dieser Aufschluss wurde 2-
mal durchgefiihrt. Fiir Aufschlussmethode 1 in Tabelle 16 wurde vor der Realprobenanalytik
kein Aufschluss speziell zur Bestimmung der Wiederfindungen durchgefiihrt. In Kapitel
IV1.1.2 sind aber trotzdem Wiederfindungen dargestellt. Sie stammen von BCR-144-R-
Standards, die bei 2 Aufschliissen mitgelaufen sind.

2.1.2 Elutionstest

Als Elutionstest wurde der vorgeschriecbene DEV-S4-Test (DIN 38414/4 [189])
durchgefiihrt, bei dem zerkleinertes Probenmaterial (TR) im Verhéltnis 1:10 mit
entionisiertem Wasser gemischt und 24 Stunden geschiittelt wird. Anschlieend wird im Eluat
die Leitfahigkeit, der pH-Wert und die Konzentration der Inhaltsstoffe untersucht.
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2.1.3 Sequentielle Extraktion

Um Informationen zur Differenzierung der Bindungsfestigkeiten von Metallen zu erhalten,
ist die Anwendung von Extraktionssequenzen mdoglich. Die Probe wird in mehreren
getrennten Schritten mit verschiedenen Extraktionsmitteln behandelt und die einzelnen
Phasen dabei sequentiell gelost. Die an den jeweiligen Phasen gebundenen Metalle gehen
dabei ebenfalls in Losung. Dadurch entsteht die Moglichkeit, Bindungsformen fiir einzelne
Elemente zu bestimmen. Dabei werden potentielle Schadstoffe nicht nach ihrem
Gesamtgehalt, wie es bei einem Totalaufschluss der Fall ist, sondern nach ihren
Bindungsfestigkeiten und ihrer Mobilisierbarkeit bewertet.

Fiir sequentielle Extraktion von Sedimenten und Schlimmen existieren zahlreiche
Veroffentlichungen [190-224], wobei sich ein Grofteil an der 1979 von Tessier [168]
entwickelten Methode orientiert. Fiir diese Arbeit wurden die Schldmme nach einer an der TU
Hamburg-Harburg entwickelten Methode fiir Schlamme aus der Trinkwasseraufbereitung
extrahiert [3, 190], deren Extraktionssequenzen in Tabelle 17 dargestellt ist.

Tabelle 17: Extraktionssequenz zur Bestimmung von Bindungsformen in Schlammen, nach [3, 190].

1. Austauschbare Kationen: Ammoniumacetat (c=1 mol/L), pH=7, Feststoff/Lésung: 1:20, Schttelzeit: 2 Stunden

2. Leicht I6sliche Phasen: Natriumacetat (c=1 mol/L), pH=5, Feststoff/Lodsung: 1:20, Schittelzeit: 5 Stunden

3. Leicht reduzierbare Phasen: Hydroxylammoniumchlorid (c=0,1 mol/L), Zugabe von HNO3; = pH=2, Feststoff/Losung: 1:100,
Schiittelzeit: 12 Stunden

4. MaRig reduzierbare Phasen: Ammoniumoxalat (c=0,2 mol/L) mit Oxalsaure (c=0,2 mol/L), pH=3, Feststoff/Losung: 1:100,
Schiittelzeit: 24 Stunden

5. Organische Substanzen und Sulfide: langsame Zugabe von wenigen mL H,0, (30%), bei 85°C eindampfen, bis Probe eine
weillliche Farbe angenommen hat, Aufnehmen in Ammoniumacetat (c=1 mol/L), Feststoff/Losung: 1:100, Schuttelzeit: 12
Stunden

6. Residualfraktion: Konigswasseraufschluss nach EN 13346 [179]

Bei dieser Extraktionssequenz werden in sechs Extraktionsschritten leicht austauschbare bis
residual gebundene Fraktionen erfasst. Es wurde eine Probe von mr = 500 mg in 50-mL-
Zentrifugenréhrchen (Polypropylen) eingewogen und die erste Extraktionslosung hinzugege-
ben. Nach Schiittelzeit und Zentrifugation der Probe (15 Minuten bei 4000 U) wurde das
Uberstandswasser abpipettiert und die Extraktionsldsung des zweiten Schrittes hinzugegeben.
Fiir die weiteren Schritte wurde analog vorgegangen. Das Uberstandswasser wurde jeweils
membranfiltriert (0,45 pum) und mit konzentrierter Salzsdure angeséuert.

Die Trennschirfe zwischen den einzelnen Phasen ist nicht immer gleich, so dass eine
Zuordnung zu bestimmten Mineralphasen nur begrenzt zutrifft [225]. In [190] wird detailliert
auf die Probleme bei der sequentiellen Extraktion eingegangen, die hier kurz erldutert werden
sollen. Grundsitzlich ist zu beachten, dass der Grofteil der Auslaugungsschritte weder
phasenspezifisch noch selektiv ist, sondern es sich vielmehr um definierte Gruppen handelt,
die intern unterschiedliche Bindungsphasen fiir die verschiedenen Elemente aufweisen
konnen. Untersuchungen haben ergeben, dass carbonatgebundene und leicht reduzierbare
Elemente gut definiert sind [226], wohingegen kationenaustauschbare und organisch
gebundene Elemente schlecht definiert sind [227]. Probleme bereiten auch hohe Anteile an
organischen Substanzen, die je nach pH-Wert unterschiedlich gute Sorbenten darstellen. Bei
niedrigen pH-Werten stellen sie bessere Sorbenten als mineralische Komponenten dar, bei
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hoheren pH-Werten findet eine stirkere Desorption von Metallkomplexen statt [228]. Als
besonders kritisch stellen sich Materialien mit hohen Carbonatgehalten heraus. Bei der
Trocknung der Probe kdnnen Verdnderungen an der Oberfliche stattfinden, was vor allem
einen Einfluss auf die kationenaustauschbaren Anteile hat.

Bei der Wahl der Extraktionslosungen fiir die fiir diese Arbeit verwendete Extraktion treten
unterschiedliche Probleme auf, auf die in [190] eingegangen wird. Auf die Verwendung von
Chloridverbindungen zur Bestimmung der kationenaustauschbaren Elemente wurde in dieser
Arbeit verzichtet, da sich fiir verschiedene Elemente spezifische Freisetzungseffekte ergeben,
so bildet z.B. Cadmium 16sliche Chloro-Komplexe. Bei Untersuchungen an kontaminierten
Schlammen stellte sich die Verwendung von Ammoniumacetat als besseres Extraktionsmittel
heraus [227]. Bei der Extraktion der carbonatisch gebundenen Fraktion (leicht 16sliche
Phasen) entschied man sich fiir die von [168] vorgeschlagene Methode (Verwendung einer
bei pH 5 gepufferten Natriumacetatlosung), da bei der Verwendung von sauren
Kationenaustauscherharzen, wie sie bei [229] eingesetzt werden, vor allem Schlimme mit
einem hohen organischen Anteil Probleme bereiten. Bei einer anderen Methode, bei der die
leicht loslichen Phasen durch ein Einleiten von CO,-Gas geldst werden sollen [230], konnen
eventuell die gelosten Elemente als Oxide ausfallen. Bei der Losung der méBig reduzierbaren
Phasen hat man sich fiir einen Ammoniumoxalatpuffer entschieden, da bei der Wiederholung
dieser Extraktion nur relativ wenig zusitzliche Metallanteile in Losung gehen [231]. Als
kritischer Schritt stellt sich die Behandlung mit Wasserstoffperoxid heraus, bei der der
organisch gebundene Anteil gelost werden soll. Vor allem hier kdnnen Sekunddrprozesse
stattfinden, bei denen es zu einer Wiederadsorption bzw. —ausfillung von bereits geldsten
Elementen an die suspendierten Schlamm- bzw. Bodenpartikeln kommen kann [232]. Auch
werden organische und sulfidisch gebundene Komponenten geldst. Da aber kein Verfahren
existiert, das eine Auftrennung von organischer und sulfidischer Substanz ermdglicht, wurde
dieser Extraktionsschritt unter Verwendung von Wasserstoffperoxid durchgefiihrt. Organische
Losungsmittel [233] scheinen fiir den Routinebetrieb wenig geeignet, sie wurden fiir diese
Extraktionssequenz nicht verwendet [227].

2.1.4 Glihverlust

Der Glithverlust (GV) wurde nach EN 12879 [234] bestimmt. Die bei 105°C getrocknete
Probe wird bei 550°C gegliiht, der Gliihverlust stellt die Differenz zwischen Trockenmasse
vor der Glihung und Restmasse nach der Gliihung dar. Bei Klarschlimmen stellt der
Glithverlust den Anteil an organischer Substanz dar. Bei iiberwiegend anorganischen
Schlimmen wie Schlimmen aus der Trinkwasseraufbereitung konnen grofle Teile des
Gliihverlustes aus dem Verlust von Kristallwasser und der Verbrennung von Teilen der
Carbonate herriihren. Der Gliihverlust bei den hier untersuchten Schldmmen ist also nicht
ohne weiteres der organischen Substanz gleichzusetzen.

2.1.5 Zetapotenzialmessungen

Die Zetapotenzialmessungen wurden mit einem Zetaphoremeter (Zetaphoremeter IV der
Firma CAD INSTRUMENTATION) durchgefiihrt.
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Bei dieser Messmethode werden die Schlammproben zunédchst verdiinnt (1:1000).
AnschlieBend werden sie bei unterschiedlichen pH-Werten (Verdnderung der pH-Werte der
Probe durch tropfchenweises Zugeben von 0,1 molarer NaOH bzw. 0,1 molarer HCI)
vermessen. Dabei wird in einer Zelle mit Hilfe von zwei Palladiumelektroden ein elektrisches
Feld angelegt und die Bewegung der Partikel (PartikelgroBen zwischen 0,1 und 50 pum)
optisch aufgenommen. Uber die Bewegung der Partikel werden die Elektrophorese und
daraus das Zetapotenzial berechnet. Als Ergebnis erhdlt man fiir jede Probe eine Verteilung
des Zetapotenzials in Abhéngigkeit des pH-Wertes.

2.1.6 Schlammaufbereitung fur Messungen mittels IR-Spektrometrie, Rasterelektro-
nenmikroskopie und Rontgendiffraktometrie
Fir die Analytik am Infrarotspektrometer (IR) und am Rontgendiffraktometer (XRD)
wurden die Schlammproben bei 105°C getrocknet und anschlieBend mit einer Achatmiihle
(Fritsch Pulverisette, Typ 06/102) auf eine Korngréfle von < 0,1 mm gemahlen. Fiir die
Analytik am Rasterelektronenmikroskop (REM) wurden die Schlammproben bei 105°C
getrocknet und mit einem Morser zerkleinert.

2.2 Mess-und Analysemethoden

In Tabelle 18 sind die unterschiedlichen Mess- und Analysenmethoden fiir die verschie-
denen Elemente und Materialien dargestellt.

Tabelle 18: Mess- und Analysenmethoden fiir verschiedene Elemente und Materialien.

Einsatzbereich Mess- und Analysemethode Probenmaterial

Aluminium AAS , Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 309,3 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Arsen AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 193,7nm, Lésung
Flamme, nach [175, 236, 237]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Blei AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 283,3 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Cadmium AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 228,8 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Calcium Flammenphotometrie Lésung
ICP-MS, quantitatives Verfahren
Chrom AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 357,9 nm, Lésung

Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren
Cobalt AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 240,7 nm, Lésung
Graphitofen, nach [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Eisen Flammenphotometrie Lésung
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Kalium Flammenphotometrie Lésung
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Kupfer AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 324,8 nm, Lésung

Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
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Kupfer ICP-MS, quantitatives Verfahren Lésung

Lithium AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 670,8 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]

Magnesium Flammephotometrie Lésung
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Mangan AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 279,5 nm, Lésung

Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Natrium Flammenphotometrie Lésung
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Nickel AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 232 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Rubidium AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 780 nm, Lésung
Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]

Selen ICP-MS, quantitatives Verfahren Lésung

Zink AAS, Bestimmung mittels Atomabsorptionsspektroskopie bei 213,9 nm, Lésung

Graphitofen, nach Perkin Elmer [235]
Flammenphotometrie
ICP-MS, quantitatives Verfahren

Phosphat IC Lésung
Sulfat IC Lésung
TC IR-Spektrometrie Feststoff
TOC IR-Spektrometrie Feststoff
Carbonat IR-Spektromtrie (indirekt) Feststoff
Struktur, Gefiige, Morphologie, REM/EDX Feststoff

qualitative Elementzusammen-
setzung, Phasencharakterisierung
Phasenidentifizierung XRD Feststoff

Die Elementanalytik mittels Atomabsorptionsspektroskopie wurde entweder an der
Graphitrohr-AAS (Modell Perkin Elmer Atomic Absorption Spectrometer 4100) oder an der
Flammen-AAS (Modell Perkin Elmer Atomic Absorption Spectrometer 3300) durchgefiihrt.
Fir die Arsenmessungen (Schlammproben und Elektrolytldsungen) an der Flammen-AAS
wurden als Reduktionsmittel Kaliumiodid und Ascorbinsdure hinzugefiigt und im Anschluss
sofort vermessen (nach [175, 236, 237]).

Die Flammenphotometriemessungen wurden an dem Modell Elex 6361, Eppendorf,
durchgefiihrt.

Die Messung der Anionen erfolgte an dem Ionenchromatographen Dionex IC25 (Trennséule
AS4A, Vorsdule A64A, Leitfahigkeitsdetektion mit Supression).

An der ICP-MS wurden die Elemente quantitativ gemessen, die Kalibrationsreihe wurde aus
Kalibrationslosungen erstellt, denen ein Multielementstandard (ICP Multi Element Standard
Solution VI CertiPUR, 30 Elemente, Merck) zugrunde lag. Die Konzentration dieser
Losungen wurde so gewihlt, dass sie den Messbereich vieler wichtiger Schadstoffe umfasste.
Die Proben wurden einfach bemessen. Z.T. wurden die Proben vor der quantitativen Messung
halbquantitativ bemessen, um die Hohe der Konzentrationen in der Losung abzuschétzen. Die
halbquantitative Methode bezieht sich auf eine Nullwert-Messung und eine Referenzmessung.
Die Messungen wurden an einem Modell von Perkin Elmer (Elan 6100) durchgefiihrt.
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Fiir die Analytik am Rasterelektronenmikroskop wurde folgendes Modell benutzt: REM
Leica Cambridge Instruments S 360 mit UHV Dewar X-flash Detektorsystem, EDX-
Softwaresystem Easy Use/DER288M, Kathode Wolfram A052.

Die Rontgendiffraktometriemessungen wurden an einem Rontgendiffraktometer der Firma
Siemens (D500/501) an der TU Hamburg-Harburg, Arbeitsbereich Umweltschutztechnik,
Arbeitsgruppe Dr. Joachim Gerth, durchgefiihrt. Die Messungen wurden mit einer Cu-Rohre
(Cu-K-alpha-Strahlung) bei einer Spannung von 40 kV und einer Stromstirke von 30 mA
vorgenommen.

Die Messungen am IR-Spektrometer LECO CS 225 wurden an der Technischen Universitét
Miinchen am Lehrstuhl fiir Ingenieurgeologie von Dipl.-Geol. Sabine Volland durchgefiihrt.

3 Versuchsaufbau und Ablauf der Versuche

3.1 Elektrokinetische Zellen

3.1.1 Zelle1
Abbildung 17 zeigt eine Skizze von Zelle 1.
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Abbildung 17: Zelle 1, Skizze.

Bei dieser Zelle handelt es sich um eine rechteckige, nach oben offene Wanne aus Acrylglas
mit Zelleninnenmafen 340 x 50 x 50 mm’ (850 mL Volumen). An der Wanne sind 6 Positio-
nen (K fiir Kathode, 1, 2, 3, 4, und A fiir Anode) gekennzeichnet, die eine Lingsunterteilung
der Wanne in 5 gleichgrofe Abschnitte darstellen. Sie dienen als Orientierungspunkte bei der
Probenahme und bei den pH-Messungen. Als Elektroden wurden Platten der Grofe 50 x 60
mm’ mit einer Dicke von 1 mm an die gelochte Elektrodenhalterung geschraubt. Die
Elektroden bestanden aus Titan, z. T. wurde fiir die Anode eine Graphitelektrode verwendet.
Als Verdunstungsschutz wurde die Wanne mit einer mafigerechten Kunststoffplatte abge-
deckt. Aufgrund der Gasentwicklung an den Elektroden (v. a. Wasserstoff an der Kathode,
Sauerstoff an der Anode etc.) ist die Abdeckung nicht ganz an die Elektroden heranzufiihren,
ein Abstand von wenigen Millimetern ist empfehlenswert. Die Experimente wurden unter
einem Abzug durchgefiihrt.
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3.1.2 Zelle 2
Abbildung 18 zeigt eine Skizze und ein Foto des Versuchsaufbaus der Zelle 2.
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Abbildung 18: Zelle 2, Zellenaufbau und Versuchsaufbau, Skizze und Photo.

Die Innenmafe der aus Plexiglas bestehenden Zelle betragen 100 mm (Breite) x 80 mm
(Tiefe) x 80 mm (Hohe). An den jeweiligen Enden der Zelle wurden 2 mm dicke Titan-
elektroden eingebaut. 23 mm von den Elektroden entfernt sind Filterplatten (Firma Robu
Glasfiltergerite), bestehend aus Borosilikatglas mit einem Porendurchmesser von 1 pum und
einer Stirke von 5 mm, eingebaut. Die Filterplatten trennen die Probe von der Elektrode ab,
um unerwiinschte elektrochemische Reaktionen im Bereich der Elektroden mit dem Schlamm
zu verhindern. Zwischen Filterplatte und Elektrode befindet sich eine Elektrolytlosung, iiber
die eine gezielte pH-Kontrolle des Schlamms moglich ist. Aulerdem hat die Elektrolytlosung
den weiteren Vorteil, dass sie iiber den Versuchszeitraum hinweg leicht beprobt und
analysiert werden kann, eine Schlammanalytik ist weitaus aufwéndiger. Die Elektrolytlosun-
gen werden iiber eine Pumpe (Ismatec) in Vorratsbehilter umgepumpt, die ca. das 10-fache
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Volumen der jeweiligen Elektrolytldsung fassen. Dabei wird iiber einen Uberlauf die jewei-
lige Elektrolytldsung abgepumpt, in den dazugehdrigen Vorratsbehélter tranferiert und aus
diesem Vorratsbehidlter wieder in den dazugehorigen Elektrolyten hineingepumpt. Fiir das
Absaugen der Elektrolytlosung aus der Zelle wurden Tefzel-Schlduche mit einem Innendurch-
messer von 2,4 mm (Postnova) verwendet, fiir das Einpumpen in die Zelle Tefzel-Schlduche
mit einem Innendurchmesser von 1 mm (Postnova). Die verwendeten Tygonschlduche an der
Pumpe hatten entweder Innendurchmesser von 2,79 mm (Schlduche zum Absaugen aus der
Zelle, Postnova) oder Innendurchmesser von 1,85 mm (Einsaugen in die Zelle, Postnova).
Das Umpumpen hat den Vorteil, dass die Pufferkapazitit der Elektrolytlosung erh6ht wird
und der pH-Wert besser kontrolliert werden kann. Als Verdunstungsschutz wurde die Zelle
mit einer mafigerechten Plexiglasplatte abgedeckt. Aufgrund der Gasentwicklung an den
Elektroden (v. a. Wasserstoff an der Kathode, Sauerstoff an der Anode etc.) wurde die Ab-
deckung mit einem Abstand von wenigen Millimetern an die Elektroden herangefiihrt. Die
Versuche wurden unter einem Abzug durchgefiihrt.

3.2 Elektrolytlosungen

Elektrolytldsungen kamen nur bei Zelle 2 zum Einsatz. Dabei wurde fiir die Versuche 8 und
9 destilliertes Wasser verwendet, das mit Salpetersdure angesduert wurde (pH 5, dhnlich
[127]) wurde. Fiir Versuchs 9 wurde die Elektrolytlosung ebenfalls mit Salpetersdure
angesduert, anschliefend wurden 2,3 g NaNO;/L (dhnlich [128]) hinzugefiigt. Bei Versuch 9
wurde zusétzlich die Elektrolytlosung iiber die Elektrolytvorratsbehdlter umgepumpt (siehe
Versuchsbeschreibung Tabelle 19).

3.3 Stromversorgung

Die Stromversorgung erfolgte bei Zelle 1 und Zelle 2 jeweils liber dasselbe Netzgerit.
Dabei wurden die Elektroden mit Steckverbindungen iiber Schaltlitzen (1,5 mm’
Aderquerschnitt) an das Netzgerit ,,Power Supply PS 2403-D* der Fa. Conrad angeschlossen.
Dieses Netzgerdt ermoglicht eine stufenlose Spannungsversorgung von 0 bis 40V
(Gleichspannung). Da dieses Gerét auch eine Spannungs- und Stromanzeige besitzt, wurden
die 2 Parameter an dem Netzgerdt abgelesen. Im Verlauf der Versuche stellte sich aber
heraus, dass bei geringen Stromstdrken die Angaben zum Stromverbrauch nicht ausreichend
exakt waren, es wurden daher z. T. Kontrollmessungen mit einem Multimeter durchgefiihrt.
Messungen, die mit dem Multimeter gemessen wurden, sind in den Versuchsbeschreibungen
extra vermerkt. Wenn keine Angaben zu der Art der Strom- und Spannungsmessung gemacht
wurden, sind es Messungen des Netzgerétes.

3.4 Messung der Leitfahigkeit

Die Leitfdhigkeitsmessungen wurden bei beiden Zellen mit einem Leitfdhigkeitsgeréit der
Firma WTW (LF 318) durchgefiihrt. Die Leitfdhigkeitsmessungen erfolgten auBerhalb des
elektrischen Feldes.
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3.5 Messung des pH-Wertes

3.5.1 Zelle 1

Die pH-Messungen wurden mit einem pH-Meter der Firma WTW (Modell pH 330/Set2)
durchgefiihrt. Es wurde jeweils 1 mL Schlamm aus der Zelle entnommen und auf3erhalb des
elektrischen Feldes vermessen. Dabei wurden die Proben nach der Entfernung von der
Kathode bezeichnet, d.h. die Schlammprobe direkt an der Kathode wurde mit ,,K* bezeichnet,
die Schlammprobe, die in 10 cm Entfernung von der Kathode entnommen worden ist, wurde
als ,,K+10“ bezeichnet.

3.5.2 Zelle 2

Die pH-Messungen bei den Versuchen mit dieser Zelle wurden mit einem pH-Meter der
Firma WTW (Modell 3151/Set) durchgefiihrt. Es wurde ca. 1 mL Schlamm aus der Zelle
entnommen und auferhalb des elektrischen Feldes vermessen. Dabei wurden die pH-Werte
des Schlammes an 2 Stellen gemessen, einmal im Abstand von 1 cm von der Filterplatte an
der Katholytseite (Bezeichnung: ,,Schlamm Kath.*) und einmal im Abstand von 1 cm von der
Filterplatte an der Anolytseite (Bezeichnung ,,Schlamm An.”). Die pH-Werte der Elektrolyt-
l6sungen werden als ,,Katholyt* fiir die Probe aus dem Katholyten, und ,,Anolyt* fiir die
Probe aus dem Anolyten bezeichnet.

3.6 Probenahme

3.6.1 Zelle 1

Am Ende des Versuchs wurden noch im elektrischen Feld die Schlammproben entnommen.
Dafiir wurden an den Positionen 1 bis 4 senkrecht zum Stromfluss Plastikschieber eingefiihrt,
um den Schlamm in 5 unterschiedliche Bereiche zu trennen, anschlieBend wurde es aus diesen
Bereichen abpipettiert. Der Schlamm wurde getrocknet und fiir die weitere Elementanalytik
aufbereitet.

3.6.2 Zelle 2

Wihrend des Versuchs wurden in regelméfigen Abstinden Proben aus dem Katholyt und
dem Anolyt entnommen, gefiltert (0,45um-Filter, Sartorius, Minisart NML), mit einigen
Tropfen HCI bzw. HNO; angeséduert und anschlieBend die Elementanalytik durchgefiihrt. Am
Ende des Versuchs wurde noch im elektrischen Feld der komplette Katholyt und Anolyt aus
der Zelle entnommen, filtriert (0,45um-Filter, Sartorius, Minisart NML), mit HCI bzw. HNO;
angesduert und anschlieBend ebenfalls analysiert. Die Schlammprobe aus dem
Zellenkompartiment in der Mitte wurde ebenfalls abgefiillt, bei 105°C getrocknet [187] und
fiir die weitere Analytik aufbereitet. Die Filterplatten, die die Elektrolytldsungen vom
Schlammkompartiment abtrennen, wurden am Ende des Versuchs mit HCl (halbkonz.)
versetzt, um die dort sorbierten Elemente zu 10sen. Auch an diesen Proben wurde
anschlieend eine FElementanalytik durchgefiihrt (siehe Kapitel II12.2). Die Elektroden
wurden in eine HCI-Losung versetzt und anschlieBend an der Losung eine Elementanalytik
durchgefiihrt.
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3.7 Ablauf der Versuche

In Tabelle 19 sind die Versuchsbedingungen der elektrokinetischen Versuche dargestellt.

Tabelle 19: Elektrokinetische Versuche, Versuchsbedingungen.

Versuch Zelle Schlamm Vol. Elektrolytlos. Vol. Elektro-  Dauer Span- Strom
Schlamm Elektrolytlos. den (h) nung (V) (mA)
Versuch 1 1 Synth.-1 500 keine K: Titan 26 20 (k) 20
A: Graphit
Versuch 2 1 Synth.-2 600 keine K: Titan 27 20 (k) 270/380
A: Graphit
Versuch 3 1 Synth.-3 490 mL keine K: Titan 49,7 3,4 (k) 20
A: Graphit
Versuch 4 1 Synth.-4 310 mL keine Titan 67 20 (k) 10
Versuch 5 1 WWR-1 650 keine Titan 144 35 (k) 10/2,2
(Multi)
Versuch 6 1 WWR-1 650 keine Titan 144 35 (k) 13,5/5,5
(Multi)
Versuch 7 2 WWR-2 140 mL  H,O mit H,SO4 Anolyt: 62 mL Titan 2,25 40 (k) 16,7/3,9
angesauert, Katholyt: 62 mL (Multi)
ohne
Pumpsystem
Versuch 8 2 WWR-4 140 H,0 mit H,SO,  Anolyt: 62 mL/100 Titan 4 14/17 23 (k)
mL/220 angesauert, mL
mL ohne Katholyt: 62
Pumpsystem mL/100 mL
Versuch 9 2 WWR-6 210 mL NaNO; mit Anolyt: 100 Titan 120 11,8/18 30 (k)
H,SO4 mL+1000 mL

angesauert, mit Katholyt: 100
Pumpsystem mL+1000 mL

Bei Versuch 8 sind in Tabelle 19 jeweils 2 verschiedene Schlamm- und Elektrolytlosungs-
Volumina eingetragen. Das kommt daher, dass nach 2 Stunden Versuchsdauer das Schlamm-
und Elektrolytlosungsvolumen erhoht wurde. Bei Versuch 9 sind jeweils 2 Angaben fiir die
Elektrolytlosungsvolumina angegeben. Der erste Wert bezeichnet die Menge, die sich in den
Elektrolytkompartimenten der Zelle befindet, der zweite Wert die Menge, die sich in
Elektrolytvorratsbehéltern befindet. Bei dem Netzgerdt ist es moglich, entweder die
Stromstédrke oder die Spannung konstant einzustellen. In Tabelle 19 ist der Wert, der konstant
eingestellt wurde, mit einem ,,k* versehen. Bei den Versuchen wurden z. T. Unterschiedliche
Elektroden an Kathode und Anode verwendet. In der Spalte ,,Elektrode* bedeutet daher ,,K*
die Kathode und ,,A* die Anode.

4 Verwendete Reagenzien

Aluminiumsulfat Al,(SO,);-18H,0 (Baker, Baker Analyzed)

Ammoniumactetat CH; COONH, (Merck, p.a.)

Ammoniumoxalat monohydrat C,HgN,0O,4-H,O (Riedel-deHaen, puriss.)

Arsenlosung (cas = 1000mg/L, Atomabsorptionsspektroskopie-Standardlosung, angesetzt mit As,Os,
NaOH, HNOs, Fluka)

Calciumcarbonat CaCOj; (Merck, gefillt, p.a.)

Cr(NOs);-Losung (cc, = 996£5 mg/L, Atomabsorptionsspektroskopie-Standardlosung Merck)
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Fluorwasserstoffsaure HF 40% (Merck, p.a.)
Huminsaure (Roth)

Hydroxylammoniumchlorid NH,OH-HCI (Merck p.a.)
Magnesiumnitrat Mg(NQOs),"6H,O (Merck, p.a.)
Natriumacetat CH;COONa (Merck p.a.)
Natriumcarbonat Na,CO; (Merck, wasserfrei, p.a.)
Natriumnitrat NaNO; (Merck, p.a.)

Oxalsdure wasserfrei C,H,0,4 (Fluka, puriss. p.a.)
Salpetersdure HNO; 65% (Merck, selectipur)
Salpetersdure HNO; 65% (Merck, p.a.)

Salzsdure HCI 30% (Riedel-de Haen, p.a.)
Salzsdure HCI 37% (Merck, p.a.)

Schwefelsdaure H,SO4 95-97% (Merck, p.a.)

Standard CRM 144 R, sewage sludge from domestic origin, Institute for Reference Materials and

Measurements (IRMM)

Standard SRM 2781domestic sludge, National Institute of Standards and Technology (NIST)
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IV Ergebnisse und Diskussion

1 Geochemische Charakterisierung des Schlamms

1.1 Totalaufschluss

1.1.1 Zusammensetzung des Schlamms

Abbildung 19 zeigt eine Totalanalyse des Wasserwerksriickstandes Flanitz. Dabei wurde
das Element As nach Aufschlussmethode 3 (Kapitel I112.1.1) aufgeschlossen, die weiteren
Elemente nach Aufschlussmethode 2 (Kapitel I112.1.1) Die Analytik wurde mittels AAS und
Flammenphotometrie (Kapitel I1112.2) durchgefiihrt. Die Werte der Totalanalyse sind auch in
Kapitel III1.2, Tabelle 13 aufgelistet. Als Vergleich wurden in derselben Abbildung die
Konzentrationen (Durchschnittswerte) von 19 im Rahmen einer Doktorarbeit untersuchten
Schlamme [3] aufgetragen.

Die Schwermetallkonzentrationen im Wasserwerksriickstand aus Flanitz liegen zwischen
1,7 mg/kg TR fiir Cd und 163 mg/kg TR fiir Zn. Im Gegensatz dazu liegen die Durchschnitts-
werte der Schwermetallkonzentrationen im Rahmen einer Doktorarbeit untersuchten Wasser-
werksschldimmen [3] deutlich hoher. Diese liegen zwischen 37 mg/kg TR fir Cd und
1300 mg/kg TR fiir Zn. Zu beachten ist auch, dass es sich hierbei um Durchschnittswerte
handelt.
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Abbildung 19: Totalanalyse des Wasserwerksriickstandes Flanitz. As: Aufschlussmethode 3, Analytik
AAS, weitere Elemente: Aufschlussmethode 2, Analytik AAS, Flammenphotometrie, IC. ,WWR-2%
Charge aus dem Jahre 2002, ,WWR-3“. Charge aus dem Jahre 2003, ,WWR — Deutschland®:
Durchschnittswerte einer Untersuchung an 19 Schldammen aus der Trinkwasseraufbereitung [3].

Der Konzentrationsdurchschnittswert bei den im Rahmen des Projekts untersuchten
Schlimmen liegt fiir Arsen z.B. bei 260 mg/kg TR, die hochste Arsenkonzentration betragt
aber 1185 mg/kg TR. Als Vergleich: die Arsenkonzentration im Wasserwerksriickstand aus
Flanitz liegt zwischen 4 und 10 mg/kg TR.

Die Hauptbestandteile im Wasserwerksriickstand sind Ca (ca. 10 Gew.-%), Al (ca. 4 Gew.-
%), Fe (ca. 1,3 Gew.-%) und Mn (ca. 0,2 Gew.-%). Die hohe Calciumkonzentration hat ihre
Ursache in der Zugabe von Kalkmilch vor der ersten Filterstufe und der Verwendung von
Marmorkiesfiltern in der zweiten Filterstufe. Al stellt aufgrund der Verwendung von
Aluminiumsulfat als Flockungsmittel einen Hauptbestandteil des Wasserwerksriickstandes
das. Fe und Mn sind im Rohwasser enthalten und werden somit nach der Flockung im
Wasserwerksriickstand aufkonzentriert. Ergebnisse zur mineralogischen Zusammensetzung
des Schlamms sind in Kapitel IV1.7 und Kapitel IV1.8 nachzulesen.

1.1.2 Bestimmung der Wiederfindungen verschiedener Schlammstandards

1.1.2.1 Totalaufschluss mit Flusssaure

Diese Aufschlussmethode ist in Tabelle 16 als Methode 1 angegeben. Es wurde der
Standard BCR 144 R aufgeschlossen und anschlielend an der AAS vermessen. Abbildung 20
zeigt die Wiederfindung fiir verschiedene Elemente.

Die Wiederfindungen schwanken zwischen 60 und 125%, die Fehler bewegen sich in
Bereichen zwischen 8 und 17%. Insgesamt liegen die Schwankungsbreiten der Wiederfindun-
gen und auch die Fehler bei diesem Aufschlussverfahren hoher als beim Konigswasserauf-
schluss (siche Kapitel IV1.1.2.2) und bei dem speziellen Aufschlussverfahren fiir das Element
Arsen (siehe Kapitel IV1.1.2.3), was vermutlich an der - im Gegensatz zum Konigswasserauf-
schluss und zum Aufschlussverfahren fiir das Element Arsen — geringen Einwaage liegt. Fiir
den Totalaufschluss wurden 20 mg Probe eingewogen, fiir die beiden anderen Aufschlussver-
fahren zwischen 250 und 300 mg. Es wurde fiir die weitere Analytik auf ein Aufschluss-
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verfahren mit Konigswasser (siche Kapitel IV1.1.2.2) und ein spezielles Aufschlussverfahren
fiir das Element Arsen (siehe Kapitel IV1.1.2.3) umgestiegen.
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Abbildung 20: Wiederfindung verschiedener Elemente, Totalaufschluss (Aufschlussmethode 1,
Tabelle 16), Analytik: AAS, Standard: BCR 144 R.

1.1.2.2 Konigswasseraufschluss

Der Konigswasseraufschluss, der nach EN-Norm [179] durchgefiihrt wurde, ist in Tabelle
16 als Methode 2 beschrieben. Es wurden die Standards Nist SRM 2781 und BCR 144 R zur
Bestimmung der Wiederfindung aufgeschlossen. Die Elementanalytik wurde an der AAS, an
der ICP-MS und am Flammenphotometer durchgefiihrt. Dabei wurden die Elemente Al, Cd,
Co Cr, Cu, Mn, Ni und Blei an der AAS vermessen, die Elemente Ca, Fe, K, Mg, Na und Zn
mittels Flammenphotometrie vermessen (siche Tabelle 18). Abbildung 21 zeigt die
Wiederfindungen verschiedener Elemente.
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Abbildung 21: Wiederfindung verschiedener Elemente, Kdnigswasseraufschluss (Aufschlussmethode
2, Tabelle 16), Analytik: AAS, Flammenphotometrie, Standard: NIST SRM 2781 und BCR 144 R.
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Die Wiederfindungen der Standards BCR 144 R und NIST SRM 2781 liegen fiir die
Elemente Pb, Cd, Zn, Cu, Ni, Mn, Co, Ca, Fe und Mg zwischen 75 und 115% und sind somit
im vertretbaren Bereich. Fiir das Element Cr liegt die Wiederfindung fiir den Standard NIST
SRM 2781 unter 75%, wohingegen die Wiederfindung bei dem Standard BCR 144 R iiber
75% liegt. Die Fehler fiir diese Elemente schwanken zwischen 0,8 und 10,6%. Fiir die
Analytik der Elemente Na, K und Al liegen die Fehler hoher.

Die Elemente Cr, Ca, Fe, Na, K, Al und Mg des NIST-Standards (SRM 2781) sind
nichtzertifizierte Elemente, deren Konzentrationen zwar von den Laboratorien von NIST und
zusammenarbeitender Laboratorien kontrolliert werden, sie entsprechen aber nicht den
Kriterien einer Zertifizierung. In Abbildung 21 sind zusétzlich fiir den Standard BCR 144 R
Wiederfindungen aufgetragen, die sich nicht auf die Totalkonzentration, sondern auf die in
Konigswasser 16sliche Konzentration beziehen. Die in Konigswasser 16slichen Konzentra-
tionen sind auf dem Zertifikat dieses Standards angegeben. Diese Wiederfindungen sind in
Abbildung 21 als ,,BCR-K6* aufgetragen. Die Wiederfindungen schwanken zwischen 75 und
110% und sind erwartungsgemil3 etwas hoher als die Wiederfindungen in Bezug auf die
Totalkonzentration. In Abbildung 22 sind die Wiederfindungen fiir den Konigswasserauf-
schluss (siche Tabelle 16) mit anschlieBender Analytik an der ICP-MS (siehe Tabelle 18)
dargestellt.
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Abbildung 22: Wiederfindung verschiedener Elemente, Kénigswasseraufschluss (Aufschlussmethode
2, Tabelle 16), Analytik: ICP-MS, Standard: NIST SRM 2781 und BCR 144 R.

Die Wiederfindungen fiir die meisten Elemente (As, Blei, Zn, Cu, Ni, Co, Mn, Ca, Fe und
Mg) liegen zwischen 77 und 96%, die Fehler schwanken zwischen 0,15 und 2,6%, eine
Ausnahme bildet As mit einem Fehler von 23,6%. Bis auf das Element As sind die
Wiederfindungen der oben genannten Elemente im vertretbaren Bereich. Fiir die Elemente Cd
und Cr liegen die Wiederfindungen des NIST-Standards im akzeptierbaren Bereich (Cd 80%,
Cr 76%), die Wiederfindungen fiir dieselben Elemente mit dem BCR-Standard liegen deutlich
niedriger (21,6% fiir Cd und 51,3% fiir Cr). Fiir die Elemente Hg, K und Al ist das
Aufschlussverfahren wegen der starken Abweichung nur bedingt geeignet. Die Wieder-
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findungen, bezogen auf die in Konigswasser 19slichen Elemente, in Abbildung 22 als ,,BCR-
Ko6*“ bezeichnet, sind erwartungsgemél etwas hoher (ca. 2-10%).

1.1.2.3 Aufschlussmethode fir das Element Arsen

Diese Aufschlussmethode ist in Tabelle 16 als Methode 3 dargestellt.

Die Elementanalytik wurde an der Flammen-AAS und an der ICP-MS durchgefiihrt. Fiir die
Analytik an der ICP-MS wurden die Aufschliisse nicht mit 2% HCI, sondern mit Wasser
verdiinnt, da das HCI bei der Analytik zu Storungen fiihrt, auBerdem musste die Salpeterséure
nicht abgedampft werden, da sie bei der Elementanalytik an der ICP-MS zu keinen
Abweichungen fiihrt. Abbildung 23 zeigt die Wiederfindungen fiir das Element Arsen mit den
unterschiedlichen Analysemethoden. Die Aufschliisse wurden in einer Mikrowelle der Firma
Berghof (siehe I112.1.1) durchfiihrt. Zusitzlich wurde auch ein Aufschluss an einem Modell
der Firma CEM (siehe III2.1.1) durchgefiihrt, dessen Analytik an der AAS durchgefiihrt
wurde.
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Abbildung 23: Wiederfindung fir das Element Arsen (Aufschlussmethode 3, Tabelle 16), Analytik:
AAS, ICP-MS, Standard: NIST SRM 2781.

Bei der Elementanalytik an der Flammen-AAS liegen die Wiederfindung fiir das Element
Arsen zwischen 103% und 95%. Die Fehler schwanken zwischen 6% und 11%. Die Methode
erwies sich somit als brauchbar. Die Wiederfindung fiir das Element Arsen an der ICP-MS
liegt mit 180% und einem Fehler von 62% deutlich iiber dem akzeptierbaren Bereich. Die
weitere Analytik des Elements Arsen wurde an der Flammen-AAS durchgefiihrt.

1.2 Elutionstest

Der DEV-S4-Test wurde an 2 Schlammchargen des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz
(WWR-2, WWR-3) und an einer priparierten Schlammprobe des Wasserwerksriickstandes
aus Flanitz (WWR-5, siehe Tabelle 15) durchgefiihrt. In Abbildung 24 ist der Gesamttrocken-
massenanteil (wgr) verschiedener Elemente in den unterschiedlichen Eluaten dargestellt.
Tabelle 20 zeigt die Messergebnisse.
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Abbildung 24: Elutionstest (DEV-S4-Test nach [189]) am Wasserwerksrickstand Flanitz, WWR-2:
Schlammcharge aus dem Jahr 2002, WWR-3: Schlammcharge aus dem Jahr 2003, WWR-5: mit
Salpetersaure angesauerter Schlamm.

Tabelle 20: Elutionstest (DEV-S4-Test nach [189]) am Wasserwerksriickstand Flanitz, tabellarisch.

Wr (%) im Eluat WWR-2 Wr (%) im Eluat WWR-3 Wr (%) im Eluat WWR-5

As 0,55 0,18 0,13
Cd 0,19 0,33 0,43
Co 0,08 0,13 7,86
Cr 0,01 0,01 1,09
Cu 2,35 2,71 2,01
Ni 0,63 0,95 9,04
Pb 0,51 0,26 0,21
Zn 0,03 0,03 0,69
Al 0,02 0,03 0,08
Ca 1,36 3,04 137,78
Fe 0,01 0,02 0,03
Mg 2,46 1,84 54,58
Mn 0,48 1,01 45,62

Es zeigt sich, dass bei den Schlammchargen von 2002 (WWR-2) und 2003 (WWR-3) bei
allen Elementen - mit Ausnahme von Cu, Ca und Mg - nur bis zu 1% des Gesamttrocken-
massenanteils eluiert werden konnte. Die Elemente Cu und Ca konnten bis zu 3% ihres
Gesamttrockenmassenanteils eluiert werden. Die Elutionsraten der Probe WWR-5 lag in
meisten Fillen deutlich hoher. Das liegt daran, dass dieser Schlamm vor der Elution mit
Salpetersdure versetzt wurde. Wie die Ergebnisse zeigen, konnten dadurch die Elutionsraten
deutlich erhoht werden. Die Elutionsrate bei der Probe WWR-5 liegt fiir das Element Ca bei
137%, was nicht sein kann, da im Eluat nicht mehr Ca nachgewiesen werden kann, als in der
Probe vor der Elution enthalten war. Das ldsst auf einen Analysefehler schlieBen. Bei der
Analytik des Elementes Ca traten auch im Zuge der elektrokinetischen Versuchen Probleme
auf, wobei die Ursache des Fehlers vermutlich in den hohen Verdiinnungen bei der Proben-
aufbereitung lag (siehe auch Kapitel IV2.4.4.2, Tabelle 31).
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1.3  Sequentielle Extraktion

Mit einer Schlammcharge aus der Trinkwasserautbereitungsanlage in Flanitz von Oktober
2002 (Bezeichnung in den Abbildungen: WWR-2, sieche auch Tabelle 15) und Oktober 2003
(Bezeichnung in den Abbildungen: WWR-3, siehe auch Tabelle 15) und mit dem fiir einen
elektrokinetischen Versuch (Versuch 9, Schlammbeschreibung siehe Tabelle 15, Bezeichnung
in den Abbildungen: WWR-5) priparierten Schlamm wurde eine sequentielle Extraktion
durchgefiihrt. Zuséatzlich wurde auch ein Schlammstandard (NIST 2781, Bezeichnung in den
Abbildungen: NIST) sequentiell extrahiert.

Die Ergebnisse der Extraktionen fiir die Elemente Al Ca, Fe, Mg und Mn
(Hauptbestandteile) und As, Cd, Cr, Cu, Ni, Pb und Zn (Schwermetalle) sind in Abbildung 25
bis Abbildung 36 wiedergegeben. Der flinfte Schritt erfasst sowohl organische als auch
sulfidisch gebundene FElemente. Da die Schlimme aus der Aufbereitung beliifteter
Oberflachenwisser stammen, werden sulfidische Minerale in der Regel nicht anzutreffen sein.
Die Fraktionsverteilung im Schlammstandard weicht in den meisten Féllen nicht stark von der
Verteilung im Wasserwerksriickstand aus Flanitz ab, bei gro8eren Abweichungen — wie bei
den Elementen Al, Mg und Cd — ist die Ursache in der im Vergleich zum Wasserwerks-
riickstand unterschiedlichen Zusammensetzung zu sehen. Genauere Angaben dazu konnen
wegen der z. T. Fehlenden Analyseergebnisse fiir den Schlammstandard nicht gemacht
werden.

1.3.1 Hauptbestandteile

Aluminium Al stellt aufgrund der Verwendung von Aluminiumsulfat als Flockungsmittel
einen Hauptbestandteil des Wasserwerksschlamms dar. Es wird zum grofiten Teil von der
vierten Extraktionssequenz durch Losen in Oxalsdure erfasst, wie Abbildung 25 deutlich
zeigt. wr bedeutet hierbei den Gesamttrockenmassenanteil.
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Abbildung 25: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsform von Al, absolute Verteilung.
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Calcium Ca stellt aufgrund der Zugabe von Kalkmilch vor der ersten Filterstufe und der
Verwendung von Marmorkiesfiltern in der zweiten Filterstufe ca. 10 Gew.-% des Wasser-
werksriickstandes dar. In Abbildung 26 sind die Bindungsformen von Ca dargestellt. Die
Haupttriager von Ca bilden Carbonate wie Dolomit oder Calcit (siche Kapitel IV1.8). Diese
sollten im zweiten Extraktionsschritt mit Essigsdure gelost werden. In der Schlammcharge
von 2002 (WWR-2) und 2003 (WWR-3) wurde der Grofteil des Ca erst im dritten
Extraktionsschritt geldst. Dies ldsst auf eine Mischkristallbildung mit Mangan schlieen, die
auch bei der Untersuchung an anderen Wasserwerksschlimmen beobachtet werden konnte
[3], eventuell konnen auch Verschleppungen eine Rolle spielen. In dem fiir einen
elektrokinetischen Versuch préparierten Schlamm (WWR-5, Zugabe von Salpetersdure)
filhrte die Zugabe von Salpetersdure zu einer Auflosung des Calciumcarbonats, das CO,
entwich als Gas und das Ca war somit in Losung. Das zeigt sich auch in der sequentiellen
Extraktion, in dem das Ca zu 70% als austauschbares Kation vorliegt.
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Abbildung 26: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Ca, absolute Verteilung.

Eisen Auch Fe stellt einen Hauptbestandteil des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz dar.
Wegen der oxidierenden Bedingungen liegt es iiberwiegend als Eisen(Ill)-Hydroxid vor.
Diese Phase wird zum groBlen Teil (70-80%) von der vierten Extraktionssequenz durch Losen
in Oxalsdure erfasst, was in Abbildung 27 deutlich zu sehen ist. Fe liegt aber auch zwischen
15-20% in der Residualfraktion vor. Auch der fiir einen elektrokinetischen Versuch
angesduerte Schlamm zeigt keine grofen Abweichungen zu den nicht vorbehandelten
Schlimmen. Das bedeutet, dass das Ansduern des Schlammes durch eine Zugabe von
Salpetersdure die Eisenverbindungen nicht beeinflusst.
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Abbildung 27: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Fe, absolute Verteilung.

Magnesium Mg bildet einen weiteren Hauptbestandteil des Schlamms (Kapitel IV1.1.1).
Die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion fiir dieses Element sind in Abbildung 28
dargestellt. Das Mg im nicht angesduerten Wasserwerksriickstand (WWR-2, WWR-3) wird
zu ca. 25% in den ersten drei Extraktionsschritten geldst. Der Grof3teil des Mg (ca. 50-60%)
liegt in maBig reduzierter Form vor und wird bei der Extraktion mit Ammoniumoxalat und
Oxalsdure gelost. Ca. 25% des Mg werden erst im 6. Extraktionsschritt (Residualfraktion)
gelost. In dem angesduerten Schlamm (WWR-5) werden 60% des Mg in den ersten drei
Extraktionsschritten geldst, wobei davon 40% des Mg in austauschbarer Form vorliegt. Durch
die Zugabe von Salpetersdure werden Mg-Verbindungen geldst, vermutlich Dolomitverbin-
dungen, wobei das Carbonat als CO, entweicht und das Magnesium in austauschbarer Form
im Wasserwerksriickstand zuriickbleibt.
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Abbildung 28: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard

(NIST 2781), Bindungsformen von Mg, absolute Verteilung.
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Mangan Mn ist ein weiterer Hauptbestandteil der Schlimme. Wenn es als Manganoxid
vorliegt, sollte es in einer leichter reduzierbaren Form als Fe vorliegen. Das bestitigt sich in
der sequentiellen Extraktion (Abbildung 29). Die schwach reduzierbare Phase stellt bei dem
nicht angesduerten Schlamm (WWR-2, WWR-3) die vorherrschende Bindungsform dar (50-
60%). In dem angesduerten Schlamm stellt die austauschbare Fraktion 50% dar, wohingegen
in den nicht angesduerten Schlimmen die austauschbare Fraktion nur ca. 10% bildet. Das
bedeutet, dass durch die Zugabe von Salpetersidure die Manganverbindungen z. T. gelost
werden.
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Abbildung 29: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Mn, absolute Verteilung.

1.3.2 Schwermetalle und Arsen

Arsen Die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion fiir das Element As (Abbildung 30)
zeigen deutliche Parallelen zu Fe. In dem Wasserwerksriickstand aus Flanitz liegt As zu liber
95% in méBig reduzierbaren Fraktion und in der Residualfraktion vor. Der grofite Teil des
Arsens ist in der médBig reduzierbaren Phase (50-60% bei den Proben WWR-2 und WWR-3
und 95% bei der Probe WWR-5) gebunden. Somit ist von einer dominierenden Sorption des
As an den Eisenhydroxiden auszugehen. Ebenso ist wegen der oxidierenden Verhiltnisse im
Schlamm davon auszugehen, dass das As als Arsenat (As(V), AsO,4) vorliegt. Bei den
Proben ,,WWR-2* und ,,WWR-3* liegen zwischen 30 und 40% des As in der Residualfraktion
vor, in der Probe ,,WWR-5% sind es nur knapp 5%. In der sulfidischorganischen Fraktion ist
As im Wasserwerksriickstand Flanitz nicht nachweisbar. As bildet zwar metallorganische
Verbindungen, diese sind aber unter oxidierenden Bedingungen sehr instabil und somit im
Wasserwerksriickstand nicht zu erwarten [3]. In der austauschbaren, leicht 16slichen und
schwach reduzierbaren Fraktion liegt die Arsenkonzentration zum Grofiteil unter 1%. In dem
Schlammstandard liegen die Arsenkonzentrationen in den ersten drei Fraktionsschritten etwas
hoher (ca. 15%), was an seiner unterschiedlichen Zusammensetzung liegt. Insgesamt kann
man sagen, dass As bei den Proben ,,WWR-2“ und ,WWR-3“ zu fast 100% in schwer
16slichen Fraktionen auftritt (médBig reduzierbare Fraktion und Residualfraktion), die auch
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durch ein Anséduern des Schlamms nicht gelost werden konnen. Bei der Probe ,,WWR-5%
zeigt sich, dass in dem angesduerten Schlamm die Konzentration der Residualfraktion
abgenommen hat (von 30 auf unter 5%), die Konzentration des As in der méBig reduzierbaren
Fraktion dahingegen zugenommen. Da das Element As nicht in austauschbarer Form vorliegt,
ist eine signifikante Bewegung des As im elektrischen Feld nicht zu erwarten.
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Abbildung 30: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von As, absolute Verteilung.

Cadmium Cd liegt im Wasserwerksriickstand in austauschbarer (WWR-2, WWR-3 ca.5%,
WWR-5 ca. 20%), leicht 16slicher (WWR-2, WWR-3, WWR-5 ca. 30%), méBig reduzierbarer
Fraktion (WWR-2, WWR-3 ca. 20-30%, WWR-5 ca. 40%) und in Residualfraktion vor
(WWR-2, WWR-3 ca. 30-40%, WWR-5 ca. 6%) (Abbildung 31). Durch ein Ansduern des
Schlamms konnte die Konzentration der austauschbaren Fraktion von knapp 5% auf knapp
20% erhoht werden. Diese austauschbare Fraktion kann leicht mobilisiert werden und sich

dann im elektrischen Feld bewegen.
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Abbildung 31: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Cd, absolute Verteilung.
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Chrom Cr liegt im Wasserwerksriickstand liberwiegend in méBig reduzierbarer Form (ca.
90%) und in der Residualfraktion (ca. 10%) vor (Abbildung 32). Die austauschbare und
sulfidisch/organische Fraktion ist mit einem Gesamttrockenmassenanteil von <1% zu
vernachldssigen. Im Schlammstandard sind im Gegensatz zum Wasserwerksriickstand 10%
des Cr in der sulfidisch/organischen Fraktion gebunden. Mit einer signifikanten Bewegung
des Cr im elektrischen Feld ist nicht zu rechnen.
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Abbildung 32: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Cr, absolute Verteilung.

Kupfer Cu ist im Wasserwerksriickstand aus Flanitz (WWR-2, WWR-3) in allen Bindungs-
formen vertreten (Abbildung 33). Es liegt in austauschbarer (ca. 5%), leicht 16slicher (ca.
10%), schwach reduzierbarer (ca. 1%), maBig reduzierbarer (ca. 30-40%), sulfidischorgani-
scher (ca. 2%) und in der Residual-Fraktion (40-50%) vor. Insgesamt ist das Kupfer, das zu
80% im 4., 5. und 6. Extraktionsschritt vorliegt, relativ fest gebunden. In dem fiir einen
elektrokinetischen Versuch angesduerten Schlamm (WWR-5) liegt das Cu dahingegen zu
50% in der austauschbaren Fraktion vor. Diese austauschbare Fraktion kann leicht mobilisiert
werden und sich dann im elektrischen Feld bewegen.

Nickel Die Fraktionsverteilung fiir das Element Nickel ist fiir den Wasserwerksriickstand
(WWR-2, WWR-3) und den angesduerten Wasserwerksriickstand (WWR-5) relativ dhnlich
(Abbildung 34). Nach der Zugabe von Séure sind keine signifikanten Verdnderungen zu
erkennen. Nur ca. 10% des Ni liegen in austauschbarer, leicht 16slicher und schwach reduzier-
barer Form vor, 90% des Ni liegen den letzten 3 Extraktionsschritten (in miBig reduzierbarer
(ca. 65%), in sulfidischorganischer (ca. 1%) Fraktion und in der Residualfraktion (ca. 25%))
vor, also in relativ fest gebundener Form. Eine signifikante Bewegung des Elementes Ni im
elektrischen Feld ist somit nicht zu erwarten.
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Abbildung 33: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Cu, absolute Verteilung.
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Abbildung 34: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Ni, absolute Verteilung.

Blei Pb liegt im Wasserwerksriickstand iiberwiegend fest gebunden in der maéBig
reduzierbaren Fraktion (ca. 35-50%) und in der Residualfraktion (ca. 50-60%) vor (Abbildung
35). Wenige Prozent des Pb liegen in der schwach reduzierbaren Fraktion vor. Bei dem
angesduerten Schlamm dahingegen liegen ca. 15% des Pb in austauschbarer Fraktion vor.
Diese Menge konnte sich im elektrischen Feld bewegen.

Zink Auch Zn ist, ebenso wie Pb, relativ fest gebunden (Abbildung 36). In den Proben
»WWR-2“" WWR-3“ liegt es zu ca. 75% in méBig reduzierbarer Form und zu knapp 15% in
der Residualfraktion vor. Lediglich ca. 7% sind in den ersten 3 Fraktionen (austauschbar,
leicht 16slich, schwach reduzierbar) gebunden. In dem angesduerten Wasserwerksriickstand
(WWR-5) ist die Verteilung der Fraktionen &dhnlich, eine Ausnahme bildet die schwach
reduzierbare Fraktion. Die ist mit 15% im angesduerten Schlamm etwas stirker vertreten als
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in den nicht behandelten Proben, dort sind es ca. 5%. Insgesamt ist eine signifikante
Bewegung des Zn im elektrischen Feld nicht zu erwarten.
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Abbildung 35: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Pb, absolute Verteilung.
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Abbildung 36: Sequentielle Extraktion an den Proben WWR-2, WWR-3, WWR-5 und einem Standard
(NIST 2781), Bindungsformen von Zn, absolute Verteilung.

1.4 Zetapotenzialmessungen

In Abbildung 37 sind die Zetapotenziale von Schlamm Synthetisch-5 und Schlamm
Synthetisch-6 aufgetragen (Schlammzusammensetzung siehe Tabelle 12).

Bei niedrigeren pH-Werten sind mehr H'-Ionen in der Losung, diese konnen an den freien
Oberflachenpldtzen der Schlammpartikel adsorbieren, was zu einer Erhohung der Ober-
flichenladung der Partikel fiihrt. Mit zunehmenden pH-Wert und abnehmender H'-Ionenkon-
zentration nimmt die Oberfldchenladung dementsprechend ab. Das hohere Zetapotenzial bei
niedrigeren pH-Werten war bei allen Schlimmen zu beobachten.
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Abbildung 37: Zetapotenzial von Schlamm Synthetisch-5 (Natriumschlamm mit Chrom) und Schlamm
Synthetisch-6 (Natriumschlamm ohne Chrom).

Insgesamt sind die Potenziale des Natriumschlamms mit Chrom hdher als die des Schlamms
ohne Chrom (Natriumschlamm ohne Chrom: 18 mV bei pH 3, -20 mV bei ca. pH 11, Natri-
umschlamm mit Chrom: 30 mV bei pH 3, -20 mV bei knapp pH 10). Die Zetapotenzial-
dnderung in positiver Richtung deutet an, dass das Chrom nicht in das Kristallgitter der
Partikel eingebaut wird, sondern an der Oberfldche der Partikel adsorbiert wird. Der Ladungs-
nullpunkt (pHpzc) point of zero charge) liegt bei Schlamm Synthetisch 6 bei einem pH-Wert
von knapp unter 8, bei Schlamm Synthetisch 5 bei 8.

Abbildung 38 zeigt das Zetapotenzial von Schlamm Synthetisch-7 (Schlammzusammen-
setzung siche Tabelle 12).
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Abbildung 38: Zetapotenzial von Schlamm Synthetisch-7 (Calciumschlamm ohne Chrom).

Hier liegt das Zetapotenzial ausnahmslos im positiven Bereich, zwischen 18 mV bei pH 3
und 5 mV bei pH 9. Ursache dafiir sind die stark positiv geladenen Oberflachen des Calciums.

Abbildung 39 zeigt das Zetapotenzial des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz (WWR-1,
Tabelle 15) bei verschiedenen pH-Werten.

Das Zetapotenzial im Wasserwerksriickstand aus Flanitz liegt immer im negativen Bereich
(Potenzial von —2mV bei pH3, -15mV bei pH9). Die Ursache liegt in der hohen
Huminstoffkonzentration. Die negativ geladenen Huminstoffkomplexe adsorbieren an den
Oberflachen der Partikel, was zu einer negativen Oberflichenladung der Partikel fiihrt.
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Abbildung 39: Zetapotenzial des Wasserwerksrickstandes aus Flanitz (WWR-1).

1.5 Gliihverlust

Der Glithverlust (Tabelle 21) betrdgt in der Schlammcharge von Oktober 2002 (WWR-2)
26% und in der Schlammcharge von Oktober 2003 (WWR-3) 36%. Wie die Ergebnisse der
IR-Spektrometriemessungen in Kapitel IV1.8 zeigen, ist der Gliithverlust aber in keiner Weise
dem organisch gebundenen Kohlenstoff gleichzusetzen. Der organisch gebundene
Kohlenstoff im Wasserwerksriickstand aus Flanitz betrdgt nach Messungen am IR-
Spektrometer (siche Kapitel IV1.8) ca. 3 Gew.-%. Fehler bei der Ermittlung des organisch
gebundenen Kohlenstoffs iiber den Gliithverlust entstehen dadurch, dass bei 550°C nicht nur
der organisch gebundene Kohlenstoff verbrennt, sondern auch Teile des anorganisch
gebundenen Kohlenstoffs. So verbrennt z.B. bei 550°C der gesamte in Form von MgCO;
gebundene Kohlenstoff und kleine Teile des in Form von CaCOs gebundenen Kohlenstoffs
[238]. Zusétzlich wandelt sich beim Glithen amorphes Ferrihydrit durch Kristallwasserverlust
in kristallinen Hamatit um, was zu einem weiteren Massenverlust fiihrt:

Fe,0501.8H,0 — Fe,0O30H,0 — Fe, O3 (16)

In Tabelle 21 ist zusétzlich der durchschnittliche Wert des Gliihverlustes von 19 im Rahmen
einer Dissertation [3] untersuchten Wasserwerksriickstdinde angegeben. Er liegt etwas
niedriger als der Gliihverlust des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz. Ursache hierfiir konnte
ein hoherer MgCOs- bzw. CaCOs-Wert sein.

Tabelle 21: Glihverlust in 2 Schlammchargen des Wasserwerksriickstandes Flanitz. ,WWR-2*
Charge aus dem Jahre 2002, ,WWR-3“ Charge aus dem Jahre 2003, ,WWR — Deutschland®
Durchschnittswerte einer Untersuchung an 19 Schldmmen aus der Trinkwasseraufbereitung [3].

Probe Gliuhverlust (Gew.-%)
WWR-2 26
WWR-3 36
WWR-Deutschland 18

1.6 Rasterelektronenmikroskopie (REM)

1.6.1 Qualitative Elementzusammensetzung

Abbildung 40 zeigt die qualitative Elementzusammensetzung von 2 Chargen (Charge
Oktober 2002 ,,WWR-2“ und Charge Oktober 2003 ,,WWR-3) des Wasserwerksriickstandes
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aus Flanitz. Die Gewichtsprozent-Angaben beziehen sich immer auf den Trockenriickstand.
In beiden Chargen sind keine signifikanten Unterschiede zu erkennen. Die 3 héufigsten
Elemente stellen C (ca. 45 Gew.-%), O (ca. 40 Gew.-%) und Ca (ca. 6 Gew.-%) dar. Die ClI-
Konzentrationen liegen bei ca. 2,5 Gew.-%, die Konzentrationen der restlichen Elemente ((Al
Fe, Mn, S, Si) liegen bei maximal 1 Gew.-%. Bei diesen Messungen zeichnet sich ab, dass das
CaCO; den Hauptbestandteil des Schlamms darstellt.

a
o
1
a
o

mN € T

N
o
1

+

w
o
1
w
o
1

N
o
1

WWR-3 Gew.-%
N
o

WWR-2 Gew.-%

N
o
1
N
o

0d== [ o4=m I— —

Al C Ca CI Fe Mn O S Si Al C Ca CI Fe Mn O S Si

Abbildung 40: Qualitative Elementzusammensetzung des Wasserwerksruckstandes Flanitz, links:
Charge Oktober 2002 (WWR-2), rechts: Charge Oktober 2003 (WWR-3). Analytik: REM.

Bei einem Vergleich der qualitativen Elementmessungen am Rasterelektronenmikroskop
mit den quantitativen Elementmessungen mittels AAS und Flammenphotometrie nach
vorhergehenden Saureaufschluss zeigt sich, dass die Messergebnisse etwas voneinander
abweichen. Z.B. betrdgt die Ca-Konzentration in Charge 2002 (WWR-2) und Charge 2003
(WWR-3) nach Saureaufschluss 12,3 bzw. 9,5 Gew.-% (bezogen auf den Trockenriickstand),
d.h. die Konzentrationen liegen mit dieser Methode um die Hélfte bis ein Drittel hoher als mit
der Messung am Rasterelektronenmikroskop. Dabei sind die AAS- bzw. Flammenphoto-
metrie-Messungen am aussagekréftigsten, die Messungen am Rasterelektronenmikroskop sind
qualitativ, der Fehlerbereich liegt hier relativ hoch (ca. 15-20%). Kohlenstoff und Sauerstoff
konnen nach einem Sdureaufschluss an der AAS nicht bemessen werden, sie fehlen somit —
im Gegensatz zu den Messungen am Rasterelektronenmikroskop — bei dieser Methode. Eine
quantitative Bestimmung des Kohlenstoffs (TC) liefern IR-Spektrometriemessungen (Kapitel
IV1.8).

1.6.2 Phasencharakterisierung, Struktur

In Abbildung 41 sind Rasterelektronenmikroskopaufnahmen zweier Schlammchargen des
Wasserwerksriickstandes aus Flanitz abgebildet. Das linke Bild zeigt Calciumcarbonat in
tetraedrischer Form (Charge 2002, WWR-2), wohingegen auf der rechten Seite (Charge 2003,
WWR-3) Calciumcarbonat in blattriger Form zu erkennen ist.
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Abbildung 41: Rasterelektronenmikroskopaufnahmen des Wasserwerksriickstandes Flanitz, links:
WWR-2, rechts: WWR-3.

1.7 Rontgendiffraktometrie (XRD)

Die Schlammchargen des Wasserwerksriickstandes Flanitz von Oktober 2002 und Oktober
2003 wurden vermessen. Zu beachten ist, dass die Rontgendiffraktometrie eine cualitative,
nicht aber eine quantitative Messmethode darstellt. Abbildung 42 und Abbildung 43 zeigen
die Rontgendiffraktogramme. In der Schlammcharge von Oktober 2002 (Probe WWR-2,
Abbildung 42) konnte Calciumcarbonat und Quarz nachgewiesen werden. Natirlich liegen in
diesem Schlamm weitere Minerale, wie z.B. Eisenhydroxide, Gips, Gibbsit und amorphe
Feststoffe wie Silikate vor. Wegen der geringen Konzentrationen konnten sie aber nicht
nachgewiesen werden. Hier bestétigt sich auch —wie bei den Rasterel ektronenmikroskopmes-
sungen -, dass der Hauptbestandteil des Schlamms das Calciumcarbonat darstellt.
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Abbildung 42: Rontgendiffraktogramm Wasserwerksrickstand Flanitz, Probe WWR-2.

In der Schlammcharge von Oktober 2003 (WWR-3, Abbildung 43) wurde Calciumcarbonat
nachgewiesen. Auch in dieser Probe sind weitere Minerale wie Quarz, Eisenhydroxide Gips,
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Gibbsit und amorphe Feststoffe zu erwarten, wegen der geringen Konzentrationen konnten sie
nicht nachgewiesen werden.

Lin (Counts)

2-Theta - Scale

Probe 2 - File: Probe2.raw - Type: 2Th/Th locked - Start: 2.000 ° - End: 70.000 ° - Step: 0.050 ° - Step time: 3. s - Temp.: 25 °C (Room) - Time Started: 28 s - 2-Theta: 2.000 ° - Theta: 1.000 ° - Chi: 0.00 ° - Phi: 0.00 ° -
Operations: Import
E47—1743 (C) - Calcite - CaCO3 - Y: 87.50 % - d x by: 1. - WL: 1.5406 - Rhombohedral -

Abbildung 43: Rontgendiffraktogramm Wasserwerksrickstand Flanitz, Probe WWR-3.

1.8 IR-Spektrometrie

Die Schlammchargen des Wasserwerksriickstandes Flanitz von Oktober 2002 (WWR-2)
und Oktober 2003 (WWR-3) wurden auf den Gesamtkohlenstoff und den organischen
Kohlenstoff analysiert. In Tabelle 22 sind die Messergebnisse dargestellt.

Tabelle 22: Wasserwerksriickstand Flanitz, Probe WWR-2 und WWR-3, Gesamtkohlenstoff und
organischer Kohlenstoff, Analytik: IR-Spektrometrie; anorganischer Kohlenstoff: Berechnung aus der
Differenz von Gesamtkohlenstoff und organischen Kohlenstoff.

Gesamtkohlenstoff Organischer Kohlenstoff Anorganischer Kohlenstoff
Probe TC (Gew.-%) TOC (Gew.-%) TIC (Gew.-%)
WWR-2 14,5 2,65 11,85
WWR-3 16,1 3,52 12,58

Die Zusammensetzung der beiden Schlammchargen in Bezug auf den Kohlenstoffgehalt ist
dhnlich. Der anorganische Kohlenstoffgehalt (12 Gew.-%) ist deutlich hoher als der orga-
nische (3 Gew.-%). Dabei wird der Grofteil des anorganischen Kohlenstoffs in Form von
Kalkmilch bei der Trinkwasseraufbereitung hinzugegeben, der organische Kohlenstoffgehalt
stammt aus dem Rohwasser aus der Trinkwassertalsperre.
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2 Elektrokinetische Versuche

2.1  Versuchsbeschreibungen

2.1.1 Versuch 1

Es wurde 500 mL synthetischer Schlamm (Synthetisch-1, Calciumschlamm, sieche Tabelle
12) in der elektrokinetischen Zelle 1 behandelt. Bei vollem Elektrodenabstand (30,4 cm)
wurden 20 V bei 0,02 A fiir die Dauer von 26 Stunden angelegt. Die Kathode bestand aus
Titan, die Anode aus Graphit. Der pH-Wert des Schlamms betrug bei Versuchsbeginn 6,7 und
die Leitfahigkeit 1780 uS/cm.

Abbildung 44 zeigt die elektrokinetische Zelle mit zwei Detailaufnahmen nach 26 Stunden
Versuchsdauer. Dabei zeigt die linke Detailaufnahme den Bereich um die Kathode, es sind
kleine Bldschen zu sehen, die von der Schlammauflésung und der Dissoziation des H,O
herriihren. Das Uberstandswasser in diesem Bereich ist daher leicht triib. An der Anode
(rechtes Bild) dahingegen ist das Uberstandswasser klar ausgebildet.

Abbildung 44: Versuch 1, Versuchsende (26 Stunden Versuchsdauer), Photoserie elektrokinetische
Zelle 1.

2.1.2 Versuch 2

Es wurde 600 mL synthetischer Schlamm (Synthetisch-2, Natriumschlamm, siehe Tabelle
12) in der elektrokinetischen Zelle 1 behandelt. Bei vollem Elektrodenabstand (30,4 cm)
wurden 20 V bei 0,27/0,38 A fiir die Dauer von 27 Stunden angelegt. Die Kathode bestand
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aus Titan, die Anode aus Graphit. Der pH-Wert des Schlamms betrug bei Versuchsbeginn 7,4,
und der Trockenriickstand 4,8%.

Abbildung 45 zeigt ein Photo der elektrokinetischen Zelle nach 5,5 Stunden Versuchsdauer
und ein Photo bei Versuchsende nach 27 Stunden. Deutlich ist zu sehen, dass schon nach 5,5
Stunden (Bild 1) ein Grofteil des Schlamms aufgelost wurde, wobei die Auflosung im
Bereich der Elektroden grofler war als in der Mitte der Zelle. An der Kathode bilden sich
wegen der kathodischen Reduktion Wasserstoffbldschen, an der Anode auf Grund der
anodischen Oxidation Sauerstoffbldschen. Zusétzlich 16st sich der Schlamm von den
Elektroden zur Zellenmitte hin auf. Nach 27 Stunden Versuchsdauer (Bild 2) war der
Natriumschlamm fast vollstdndig gelost. Hinzu kam, dass sich die Graphitelektrode z. T.
ebenfalls aufloste, was an der Verfarbung des Schlamms an der Anodenseite zu erkennen war.

H,-Blaschen Schlammauflésung 0,-Bliaschen

- Farbung des
Schlammauflésung Schlamms

i AL r-i"

Abbildung 45: Versuch 2, Photoserie (5,5 und 27 Stunden Versuchsdauer), elektrokinetische Zelle 1.

2.1.3 Versuch 3

Es wurde 490 mL synthetischer Schlamm (Synthetisch-3, Natriumschlamm, siehe Tabelle
12) in der elektrokinetischen Zelle 1 behandelt. Bei vollem Elektrodenabstand (30,4 cm)
wurden 3,4 V bei 0,02 A fiir die Dauer von 2 Tagen angelegt. Die Kathode bestand aus Titan,
die Anode aus Graphit. Der pH-Wert des Schlamms betrug bei Versuchsbeginn 7,8, der
Trockenriickstand 5,7% und die Leitfahigkeit 29000 puS/cm.

Abbildung 46 zeigt eine Photoserie von Versuch 3. Der homogen ausgebildete Schlamm
war bei Versuchsbeginn in der Messzelle gleichméBig verteilt (Bild 1). Bild 2 und 3 zeigen 2
Detailaufnahmen von Kathode und Anode nach 4,8 Stunden Versuchsdauer. Zu erkennen ist
auf diesen 2 Bildern eine leichte Bldschenbildung im Bereich der Kathode (Wasserstoff-
blidschen, kathodische Reduktion) und im Bereich der Anode (Sauerstoffbldschenbildung,
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anodische Oxidation). Bild 4 und 5 zeigen 2 Detailaufnahmen von Kathode und Anode nach
29 Stunden Versuchsdauer. Es war eine beginnende Auflosung des Schlamms im Bereich der
Elektroden zu erkennen. Die Auflosungsfront betrug einen knappen Zentimeter. Nach gut
zweil Tagen Behandlungsdauer (49,6 Stunden, Bild 6, elektrokinetische Zelle) hatte die
Auflosung des Schlamms im Bereich der Elektroden weiterhin zugenommen. In der Mitte der
Zelle blieb der Schlamm weitestgehend stabil. Das Schlammvolumen betrug bei Versuchs-
ende ca. 90% seines urspriinglichen Volumens.

«~29h-

(Fortsetzung der Abbildung auf der nichsten Seite)
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Schlammauflésung an Kathode und Anode

Abbildung 46: Versuch 3, Photoserie (Versuchsbeginn; 4,8; 29 und 49,6 Stunden Versuchsdauer),
elektrokinetische Zelle 1.

2.1.4 Versuch 4

Es wurde 310 mL synthetischer Schlamm (Synthetisch-4, Calciumschlamm mit
Huminstoffen versetzt, siche Tabelle 12) in der elektrokinetischen Zelle 1 behandelt. Bei
vollem Elektrodenabstand (30,4 cm) wurden 20 V bei 0,01 A fiir die Dauer von 67 Stunden
angelegt. Kathode und Anode bestanden aus Titan. Der pH-Wert des Schlamms betrug bei
Versuchsbeginn 6,6, der Trockenriickstand 23,2% und die elektrische Leitfdhigkeit
1588 uS/cm.

Abbildung 47 zeigt einige Photos, die wihrend des Versuchs aufgenommen wurden. Zu
Beginn des Versuchs war der Schlamm homogen in der Messzelle verteilt (Bild 1). Bild 2 und
3 zeigen Detailaufnahmen von Kathode und Anode bei Versuchsende nach 67 Stunden
Versuchsdauer. Im Bereich der Elektroden konnten Auflosungserscheinungen beobachtet
werden, die sich aber nur bis zu einer Abstand von 0,5 cm von den Elektroden bildeten. Im
Bereich der Anode war eine Bldschenbildung zu beobachten (Bild 3).

2.1.5 Versuch 5

Es wurde 650 mL Wasserwerksriickstand (WWR-1, siehe Tabelle 15) in der
elektrokinetischen Zelle 1 behandelt. Kathode und Anode bestanden aus Titan. Der pH-Wert
des Schlamms betrug bei Versuchsbeginn 7,3, der Trockenriickstand 4,4% und die Leitfdhig-
keit 741 uS/cm. Bei vollem Elektrodenabstand (30,4 cm) nahm bei einer konstanten Span-
nung von 35 V die Stromstérke bei einer Versuchsdauer von 144 Stunden von 10 auf 2,2 mA
(Messung Multimeter) ab.

Abbildung 48 zeigt eine Photoserie von Versuch 5. Bei Versuchsbeginn ist der
Wasserwerksriickstand aus Flanitz gleichméaBig in der Zelle verteilt (Bild 1). Nach 7 Stunden
war eine deutliche Bildung von Uberstandswasser sichtbar (Bild 2). Nach ca. 35 Stunden
(Bild 3) sind im Schlamm Risse zu sehen und es befindet sich deutlich mehr
Uberstandswasser im Bereich der Kathode. Ursache fiir die Rissbildung und die Bildung von
Uberstandswassers im Bereich der Kathode ist der elektroosmotische Fluss. AuBerdem
begann sich der Schlamm im unteren Bereich der Messzelle zu entfarben, er nahm langsam
eine weiBliche Farbe an. Im Bereich der Anode und der Kathode war der Schlamm etwas
dunkler.
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Abbildung 47: Versuch 4, Photoserie (Versuchsbeginn, 67 Stunden Versuchsdauer, elektrokinetische
Zelle 1.

Die Ursache fiir die Hellfarbung in der Mitte der Zelle und die etwas dunklere Farbung im
Bereich der Elektroden kann einerseits durch die Verlagerung organischer Substanz in
Richtung Anode, andererseits durch die Wanderung von Fe’*-Ionen in Richtung Kathode
bedingt sein. Die Rissbildung im Schlamm breitete sich weiter in Richtung Anode aus, im
Bereich der Kathode bildete sich mehr Uberstandswasser. Bild 4 zeigt die elektrokinetische
Zelle nach 82 Stunden Versuchsdauer. Die Hellfarbung des Schlamms in der Mitte der Zelle
ist nun deutlich zu sehen, es bildeten sich weiter senkrechte Risse, die z. T. bis zum Boden
reichten. Bis zum Versuchsende nach 144 Stunden (Bild 5) bildeten sich weitere senkrechte
Risse im Schlamm. Die Hellfirbung im unteren mittleren Bereich der Zelle ist deutlich zu
sehen, im Bereich der Kathode fand eine stirkere Entwésserung des Schlamms, bedingt durch
den elektroosmotischen Fluss in Richtung Kathode, statt als im Bereich der Anode. Der
Schlamm hat sich auf ca. 85% seines urspriinglichen Volumens eingedickt.
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Deutliche Bildung von Uberstandswasser
Elektroosmotischer Fluss Richtung Kathode

_Beqinn Beginn Dunkelfarbung
Rissbildung Beginn Hellfarbung Anreicherung organischer Substanz
-~ — — \

Deutliche Hellfarbung Dunkelfarbung
Rissbildung des Schlal\'nms des Sc:hl\amms

Uberstandswasser Dunkelfarbung
elektroosmotischer Fluss Anreicherung organischer
Richtung Kathode Substanz
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Abbildung 48: Versuch 5, Photoserie (Versuchsbeginn, 7, 35, 82 und 144 Stunden Versuchsdauer),
elektrokinetische Zelle 1.

Rissbildung
elektroosmotische Entwasserung
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2.1.6 Versuch 6

Nun wurde ein weiterer Versuch mit dem Wasserwerksriickstand aus Flanitz (WWR-1,
Tabelle 15) bei gleichen Parametern wie Versuch 5 (650 mL Schlamm, konstante Spannung
von 35 V iiber einen Versuchszeitraum von 144 Stunden) in der elektrokinetischen Zelle 1
durchgefiihrt. Die Leitfahigkeit bei Versuchsbeginn betrug 850 pS/cm, der pH-Wert 7,17 und
der Trockenriickstand 4,27 Gew.-%, Dieser Versuch wird als Versuch 6 bezeichnet.

Abbildung 49 zeigt den Wasserwerksriickstand in der Zelle 1 nach Versuch 6. Bei Ende des
Versuch 6 (Abbildung 49) war, ebenso wie in Versuch 5, der Wasserwerksriickstand stark mit
Rissen zersetzt, die Entwiésserung des Schlamms war im Bereich der Kathode deutlich héher
als im Bereich der Anode. Im Gegensatz zu Versuch 5 war die Entwésserung des Schlamms
in der Mitte der Zelle ebenso stark ausgepridgt wie im Bereich der Kathode, in einer
Entfernung von 3-7 cm von der Anode hatte sich der Schlamm stérker entférbt als in Versuch

Uberstandswasser ) Dunkelférbung
elektroosmotischer Fluss Richtung Kathode Anreicherung organischer Substanz

— ) e PTL e SER  _S—
Rissbildung Hellfarbung
elektroosmotische Entwasserung Bewegung organischer Substanz und Fe*-lonen

Abbildung 49: Versuch 6, Photo (144 Stunden Versuchsdauer), elektrokinetische Zelle 1.

2.1.7 Versuch7

Dieser Versuch wurde in der elektrokinetischen Zelle 2 durchgefiihrt. Zuallererst wurden in
dieser Zelle Versuche zur Bestimmung der Elektroosmose durchgefiihrt, da abgeschéitzt
werden muss, wie viel Wasser aufgrund des elektroosmotischen Flusses vom Anolyten zum
Katholyten durch den Schlamm flieft. Daraus wird die Grofe und Handhabung der
Vorratsbehilter der Elektrolytlosungen festgesetzt.

Bei Versuch 7 wurde ein Schlamm aus der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz (WWR-
2, siehe Tabelle 15) verwendet, der pH-Wert lag bei Versuchsbeginn bei 7,4, die Leitfahigkeit
bei 490 uS/cm. Es wurden 140 mL Schlamm und je 62 mL Elektrolytlosung (destilliertes
Wasser, das durch Zugabe von H,SO4 auf einen pH-Wert von 5 angesduert wurde) in die
Elektrodenrdume gefiillt, die Zelle hatte somit eine Fiillhohe von 40 mm. Es wurde versucht,
eine konstante Stromstdrke von 30 mA einzustellen (nach [127, 128]). Da bei Anlegen der
maximal mdglichen Spannung von 40 V aber nur eine Stromstdrke von 15 mA erreicht wurde,
wurde eine konstante Spannung von 40 V eingestellt.

Abbildung 50 zeigt die elektrokinetische Zelle 2 bei Versuchsbeginn, die Zelle ist bis auf
eine Fiillhohe von 40 mm mit Schlamm und Elektrolytlosung befiillt.
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Abbildung 50: Versuch 7, Versuchsbeginn, Photo, elektrokinetische Zelle 2.

Der elektroosmotische Fluss von der Anode in Richtung Kathode war deutlich zu erkennen.
Nach 135 min Versuchsdauer war fast die gesamte Elektrolytldsung aus dem Anodenraum
entwichen (insgesamt 62 mL) und befand sich entweder im Schlammkompartiment (36 mL)
oder im Kathodenraum (28 mL). Im Schlammkompartiment stieg somit das Volumen bis zum
Versuchsende auf 176 mL an (Volumenzunahme um 26%). Das Kompartiment war am Ende
des Versuchs bis auf eine Hohe von 50 mm gefiillt. Im Kathodenraum stieg das Volumen auf
90 mL an (Volumenzunahme um 45%). Das Kathodenkompartiment war am Ende des
Versuchs bis auf eine Hohe von 57 mm gefiillt. Der Versuch lief iiber einen Zeitraum von
135 min, nach 105 min stellte sich ein Gleichgewicht betreffend die Fiillhdhen in den
Kompartimenten ein. Abbildung 51 zeigt die Volumeninderungen in den unterschiedlichen
Kompartimenten abhingig von der Zeit. Im Schlammkompartiment &dnderte sich nach ca.
60 min das Volumen nicht mehr, wohingegen die Volumenidnderungen im Anolyten und
Katholyten erst nach 105 min beendet waren.
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Abbildung 51: Versuch 7, Volumenanderungen von Katholyt, Anolyt und Schlamm nach 135 Minuten
Versuchsdauer.
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Abbildung 52 zeigt die elektrokinetische Zelle bei Versuchsende, im Anodenkompartiment
befindet sich nahezu keine Elektrolytlosung mehr. Im rechten Bild sind die Fiillhohen der
jeweiligen Kompartimente auf den verschiedenen Skalen aufgetragen.
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Abbildung 52: Versuch 7, Photo, Versuchsende (135 Minuten), elektrokinetische Zelle 2.

2.1.8 Versuch 8

Versuch 8 wurde in der elektrokinetischen Zelle 2 mit einem Schlamm der Trinkwasserauf-
bereitungsanlage Flanitz (WWR-4, siche Tabelle 15) durchgefiihrt. Auch bei diesem Versuch
sollte der elektroosmotische Fluss bestimmt werden. Im Gegensatz zu Versuch 7 wurde der
Schlamm aus der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz so vorbehandelt, dass er dieselbe
Zusammensetzung wie der Schlamm hatte, der fiir den Versuch 9 verwendet wurde. So
konnte in Versuch 8 abgeklart werden, was fiir ein elektroosmotischer Fluss in Versuch 9 zu
erwarten war.

Es wurde zu 300 mL Schlamm aus der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz 5 mL
Salpetersdure hinzugegeben und gut verriihrt. Der Schlamm hatte einen pH-Wert von 5,5 und
die elektrische Leitfahigkeit betrug 20 mS/cm. Die elektrokinetische Zelle wurde auf 40 mm
Hohe befillt (140 mL Schlamm, je 62 mL Katholyt- und Anolytlosung). Es wurde kein
Pumpsystem eingesetzt. Da bei einem Anlegen einer konstanten Spannung von 40V die
Stromstérke zu Beginn des Versuchs innerhalb von 10 min von 32 auf 80 mA anstieg, wurde
das Netzgerit auf eine konstante Stromstirke von 23 mA eingestellt. Die Stromstirke wurde
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iiber einen Versuchszeitraum von 120 min aufrechterhalten, die Spannung schwankte
zwischen 14 und 17 V. Nach 120 min Versuchsdauer wurde die Zelle auf eine Hohe von
60 mm mit Schlamm und Elektrolytlosung befiillt, das Schlammvolumen in dem mittleren
Kompartiment betrug nun 220 mL, in den Elektrolytrdumen befand sich je 100 mL Ldsung.
Die Stromstérke wurde auf 40 mA erhoht.

Wihrend Versuch 8 war kein elektroosmotischer Fluss zu erkennen, zu Beginn und am
Ende des Versuchs waren die Kompartimente in der Zelle gleich hoch befiillt. Das 14sst darauf
schlieBen, dass bei einem Versuch mit angesduertem Schlamm die Elektroosmose keine
nennenswerte Rolle spielt. Abbildung 53 zeigt die Zelle bei Versuchsbeginn und bei
Versuchsende.

Abbildung 53: Versuch 8, Photoserie (Versuchsbeginn, 240 Minuten Versuchsdauer),
elektrokinetische Zelle 2.

2.1.9 Versuch 9

Dieser Versuch wurde in der elektrokinetischen Zelle 2 mit einem Schlamm der
Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz (WWR-6, siehe Tabelle 15) durchgefiihrt. Vor
Versuchsbeginn wurde der Schlamm der Trinkwasseraufbereitungsanlage aus Flanitz
aufbereitet. Es wurden einem Volumen von 600 mL Schlamm 13 mL Salpetersidure
zugegeben und iiber Nacht auf einem Riihrer umgeriihrt. Anschliefend wurden 4 mL einer
Arsenstandardldsung hinzugegeben und einige Stunden weitergeriihrt. Von diesem Schlamm
wurden 210 mL in die Zelle gefiillt. Der Trockenriickstand betrug 5,4 Gew.-%, der pH-Wert
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lag bei 5,5, die Leitfdhigkeit betrug 22,6 mS/cm und die Arsenkonzentration betrug
128 mg/kg TR. In die Anolyt- bzw. Katholytrdume wurden jeweils 100 mL Elektrolytlosung
(Natriumnitratlosung, ¢ = 2,3 g NaNOs/L, dhnlich [128], mit Schwefelsdure, H,SO4, 95-97%,
dhnlich [127] auf einen pH-Wert von 5,5 angesduert) gefiillt. An die Katholyt-, bzw.
Anolytraume, wurde jeweils ein Elektrolytvoratsbehilter mit einem Ldsungsvolumen von
einem Liter angeschlossen. Die Elektrolytlosungen wurden mit einer Rate von 5 mL/min
umgepumpt. Der Elektrodenabstand betrug 100 mm. Es wurde eine konstante Stromstérke
von 30 mA {iiber 5 Versuchstage angelegt (Versuchsbeschreibung siehe auch Kapitel I1113.7).

Abbildung 54 zeigt eine Photoserie wihrend Versuch 9 (Versuchsbeginn, 48, 72, 96, 120
Stunden Versuchsdauer) Zu Beginn des Versuchs (Bild 1) war der Schlamm homogen in der
Zelle verteilt. Nach 48 Stunden Versuchsdauer (Bild 2) begann sich ein Teil des Schlamms
aufzuldsen. Die Aufldsungserscheinung war an der Front der Zelle in Form eines Dreiecks an
der Filterplatte an der Anodenseite zu beobachten. Das Dreieck hatte an der Frontseite der
Zelle eine Fliche von ca. 2 cm®. Die Katholytlosung war klar und durchsichtig, die Anolytlo-
sung hatte eine leicht gelbliche, milchige Farbe. Die Auflosungserscheinungen im Schlamm
waren auch nach 72 Stunden (Bild 3) Versuchsdauer weiterhin zu beobachten, die Fliche an
der Frontseite der Zelle hatte sich auf ca. 5 cm” vergroBert. Die gelblichmilchige Farbe im
Anodenraum wurde etwas kriftiger. Im Kathodenraum kam es zu Ausféllungserscheinungen,
es bildeten sich weillliche Schlieren, die mit einer Méchtigkeit von ca. 2 mm die Oberfldche
des Bodens des Katholytvorratsbehilters und des Kathodenraums der Zelle bedeckten. Der
pH-Wert des Katholyten betrug zu diesem Zeitpunkt 11,8. Um ein weiteres Ausfillen zu ver-
hindern, wurden 2 mL Schwefelsdure (H,SO4, 95-97%) hinzugegeben, nach der Sdurezugabe
hatte der Katholyt einen pH-Wert von 2. Nach 96 Stunden Versuchsdauer (Bild 4) zeigte der
Schlamm weitere Auflosungserscheinungen, die Fliche der Auflosungserscheinungen an der
Frontseite der Zelle betrug gute 9 cm®. Oberhalb dieses Bereiches hatte der Schlamm eine
deutlich dunklere Farbe, was an der Verlagerung der organischen Substanz in Richtung
Anode liegen kann. Der Anolyt hatte eine triibe gelblich-weiBliche Farbe. Nach 120 Stunden
Versuchsdauer (Bild 5) hatten sich die Aufldsungserscheinungen im Schlamm so weit
ausgeprigt, dass der Versuch abgebrochen wurde. Die Flidche an der Frontseite der Zelle, an
der die Auflssungserscheinungen zu beobachten waren, hatte eine GroBe von gut 12 cm?”. Die
Auflosungsfront im Schlamm hatte sich nun auch bis zur Filterplatte an der Kathodenseite
ausgebreitet. Anolyt und Katholyt hatten eine leicht weillliche Farbung, wobei der Anolyt
deutlich triiber war.

2.1.10 Diskussion

In der elektrokinetischen Zelle 1 konnten Beobachtungen an unterschiedlichen Schlammen
durchgefiihrt werden. Bei den Versuchen mit den synthetischen Schldmmen zeigt sich ein
unterschiedliches Schlammverhalten bei gleichen Parametern zwischen Calciumcarbonat-
schlamm (Versuch 1) und Natriumcarbonatschlamm (Versuch 2). Bei gleichen Spannungen
liegt die Stromstirke bei dem Versuch mit dem Natriumcarbonatschlamm (Versuch 2,
0,3 mA) um das 10-fache hoher als bei dem Versuch mit dem Calciumcarbonatschlamm
(Versuch 1, 0,02 mA, siehe auch Kapitel 1V2.2).



ERGEBNISSE UND DISKUSSION 95

Aﬁigﬁhgﬁserscheh ) ! ‘

nung im Schlamm

748 h "72h

ﬁgﬁua-serschel- ’mr -~ Fuﬂ&;ngserschei— ‘ll

_nung im Schlamm nung im Schlamm
. - - 7

— __ . ‘
96 h 120 h
Abbildung 54: Versuch 9, Photoserie (Versuchsbeginn, 48, 72, 96, 120 Stunden Versuchsdauer),
elektrokinetische Zelle 2.

Der deutlich hohere Stromfluss im Natriumcarbonatschlamm fiihrt dazu, dass sich dieser
nach 27 Stunden nahezu vollstindig aufgelost hat. Bei einem weiteren Versuch mit dem
Natriumcabonatschlamm (Versuch 3) wurde deswegen eine niedrigere Spannung eingestellt.
Bei einem mit Huminstoffen versetzten Calciumcarbonatschlamm (Versuch 4, Schlamm
Synthetisch 4) ist wiederum ein anderes Schlammverhalten zu beobachten. Bei einem
Vergleich mit Versuchen mit anderen Schlimmen, bei denen dhnlich hohe Stromstirken
auftraten (Versuch 1, Versuch 3, Versuch 5 und Versuch 6), wird deutlich, dass sich dieser
Schlamm anders verhilt. Weder bildeten sich Risse und deutliche Mengen Uberstandswasser,
wie das beim Wasserwerksriickstand in Versuch 5 und Versuch 6 der Fall war, noch zeigten
sich starke Auflosungserscheinungen im Bereich der Elektroden, wie es beim
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Wasserwerksriickstand (Versuch 5 und Versuch 6) und bei den synthetischen Schldmmen
ohne Huminstoffe (Versuch 1 und Versuch 3) zu beobachten war. Eine Erkldrung dafiir wire
der hohe Trockenriickstandsgehalt des Schlammes. Er war mit 23% um das ca. 10-fache
hoher als der der anderen Schldmme. Auflosungserscheinungen, der elektroosmotische Fluss
und damit die Bildung von Uberstandswasser und Rissen war deswegen nicht so stark
ausgebildet wie bei den Versuchen mit Schlammen geringeren Trockenriickstandes. Bei den
Versuchen mit dem Schlamm aus der Trinkwasseraufbereitungsanlage aus Flanitz (Versuch 5
und Versuch 6) ist im Gegensatz zu den synthetischen Schlimmen eine starke Rissbildung,
hervorgerufen durch die elektroosmotische Entwidsserung, zu beobachten. Vermutlich
konnten sich die Risse in dem Schlamm der Trinkwasseraufbereitungsanlage deswegen so
deutlich bilden, da dieser Schlamm deutlich élter als die synthetischen Schlimme ist. Die
synthetischen Schldmme lagerten hochstens einige Wochen, wéhrend der Schlamm aus der
Trinkwasseraufbereitungsanlage schon mehrere Monate im Absetzbecken verbrachte und
anschlieBend auch mehrere Monate im Keller des Instituts lagerte.

In der elektrokinetischen Zelle 2 wurden ausschlieBlich Versuche mit dem Wasserwerks-
riickstand der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz durchgefiihrt. Bei Versuch 7 und
Versuch 8 wurden Untersuchungen zum elektroosmotischen Fluss in der Zelle durchgefiihrt.
Bei Versuch 7 betrug die elektroosmotischen Flussrate 0,6 mL/min, der elektroosmotische
Fluss bewegte sich in Richtung Kathode. Das war zu erwarten, da die Schlammpartikel eine
negative Oberflichenladung aufweisen (siche Zetapotenzialmessungen Kapitel IV1.4). Die
Ursache fiir den elektroosmotischen Fluss in Richtung Kathode bei negativ geladener
Partikeloberflichenladung liegt darin, dass positiv geladene lonen an den negativen
Oberflachen adsorbieren, aber nicht in das Mineralgitter eingebaut werden. Diese positiv
geladenen Partikel sind im Boden- bzw. Uberstandswasser 16slich [41]. Wird ein elektrisches
Feld angelegt, bewegen sich alle im Boden geldsten geladenen Partikel. Dabei ist die Anzahl
der im Boden geldsten positiven Partikel — aufgrund der Anlagerung an die negativ geladenen
Bodenpartikel - groBer als die der negativen Partikel. Da alle im Bodenwasser geldsten lonen
von einer Hydrathiille umgeben sind, ergibt sich daraus ein Nettofluss des Bodenwassers in
Richtung Kathode (siehe auch Kapitel 112.2.1). Eine Rissbildung im Schlamm, wie sie bei
Versuch 5 und Versuch 6 beobachtet wurde, fand bei Versuch 7 wegen der zu kurzen
Versuchsdauer von 2,25 Stunden nicht statt. Bei Versuch 8 konnte kein elektroosmotischer
Fluss gemessen werden. Der Schlamm wurde fiir diesen Versuch angesduert. Durch die
Zugabe der Sdure wurde der Schlamm so stark aufgeldst, dass nicht mehr zwischen
Bodenkorper und Porenwasser unterschieden werden kann, was eine Voraussetzung fiir den
elektroosmotischen Fluss darstellt. Bei Versuch 9 konnte aus denselben Griinden wie bei
Versuch 8 weder eine Rissbildung, eine elektroosmotische Entwésserung des Schlamms noch
ein elektroosmotischer Fluss gemessen werden.

2.2 Elektrische Parameter

2.2.1 Versuch 1 bis Versuch 4

Die elektrischen Parameter von Versuch 1 bis Versuch 4 sind in Tabelle 24, Kapitel
1V2.2.7, dargestellt. Bei Versuch 2 nahm die Stromstédrke im Lauf des Versuchs von 270 mA
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auf 380 mA zu. Der Energieverbrauch schwankte bei diesen Versuchen zwischen 3,45 und
292.5 kWh/m® Schlamm.

2.2.2 Versuch 5

Abbildung 55 zeigt den Strom- und Spannungsverlauf wihrend Versuch 5. Es wurde eine
konstante Spannung von 35 V eingestellt. Die Stromstirke nahm im Lauf des Versuchs von
10 mA auf 2,2 mA ab. Insgesamt wurde wahrend des Versuchs eine Energie von 23,9 Wh
aufgewendet, der kWh-Verbrauch fiir einen m’® Schlamm betrdgt somit 36,7 kWh/m® (Tabelle
24).

40
35~L ) ° ° J
Zeit (h) Spannung (V) Stromstéarke (mA)

30
< ® Spannung 0 35 10
£ 254 O Stromstarke 22,3 35 4,7
= 20 25,5 35 47
S 50,25 35 2,7
; 15+ 72,36 35 3,7
<~ 104 144 35 2,2
5 10p

51 e¢)

©) 0 e
0 T T T T T T T

0 20 40 60 80 100 120 140
t(h)
Abbildung 55: Versuch 5, Strom- und Spannungsverlauf.

2.2.3 Versuch 6

Bei Versuch 6 nahm die Stromstérke iiber den Versuchszeitraum von 144 Stunden von 13,5
auf 5,5 mA ab. Abbildung 56 zeigt den Strom- und Spannungsverlauf wihrend Versuch 6. Bei
dem Versuch wurden 45,2 Wh Energie verbraucht. Somit sind fiir die Behandlung von einem
m’ Schlamm 69,5 kWh notwendig (Tabelle 24).

4OL .| Zeit (h) Spannung (V) Stromstarke (mA)
3500 [ _J a» L} ) 0 35 13,5
4 35 13,6
= ® Spannung 24 35 11,0
é 25 O Stromstarke 29 35 10,4
; 2. 48 35 8,5
N 50 35 8,1
< 15-OO 53 35 8,3
5 10 Qo 71 35 7,7
Qo Rece) 5 75 35 8,1
5 9 77 35 8,3
T y T y T T T T 95 35 6,7

0 20 40 60 80 100 120 140

144 35 5,5
t(h)

Abbildung 56: Versuch 6, Strom- und Spannungsverlauf.
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2.2.4 Versuch7

Wihrend der 135 min Versuchsdauer wurde eine konstante Spannung von 40 V angelegt,
die Stromstirke nahm im Lauf des Versuches von 16,7 auf 3,9 mA ab (Abbildung 57). Es
wurden 0,8 Wh Energie aufgewendet, was einem Energieverbrauch von 5,5 kWh pro m’

Schlamm entspricht.

Zeit (min) Spannung (V) Stromstarke (mA)
15 39,9 16,7
23,5 39,9 15,5
40 ® 000 00060 0 00 0 00 [
30 39,9 13,5
— 37 39,9 10,5
< 30-
E ® Spannung 45 39,9 9.4
- O Stromstarke 52,5 39,9 9,6
2 20 60 39,9 10,1
i>3 ° 5 67,5 39,9 9,9
O
g 75 39,9 9,9
104 ®) 0O 0O ’ ’
- © o 90 39,9 8,7
€0 97,5 39,9 4,78
O T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120 105 39.9 4,51
135 39,9 3,85

t (min)

Abbildung 57: Versuch 7, Strom- und Spannungsverlauf.

2.2.5 Versuch 8

Abbildung 58 zeigt den Strom- und Spannungsverlauf wéhrend Versuch 8. Da bei einem
Anlegen einer konstanten Spannung von 40 V die Stromstirke zu Beginn des Versuchs inner-
halb von 10 min von 32 auf 80 mA anstieg, wurde das Netzgerdt auf eine konstante Strom-
stairke von 23 mA eingestellt. Die Stromstidrke wurde iiber einen Versuchszeitraum von
120 min aufrechterhalten, die Spannung schwankte zwischen 14 und 17 V. Nach 120 min
Versuchsdauer wurde die Zelle auf eine Hohe von 60 mm mit Schlamm und Elektrolytldsung
befiillt, die Stromstirke wurde auf einen konstanten Wert von 40 mA eingestellt. Der Energie-
verbrauch lag bei 2,8 Wh, das entspricht einem kWh-Verbrauch von 16,6 pro m® Schlamm.

Zeit (min) Spannung (V) Stromstarke (mA)
20 39,9 23
30 39,9 79,5
80 o ® Spannung 33 14 23
70_‘ O Stromstarke 40 15,1 23
o 50 15,5 23
T 601 60 14,9 23

= 1 Schlamm-

— 50 zugabe 82 16,7 23
E 1 105 16,9 23
S 40- oo o 0 O o) 120 16.3 03
2 30 140 15,6 40
- 20_‘ 0000 O O O 163 18,2 40
| oqe0e © ®0o o * o o o 180 17,5 40
0 0 ' 5IO ' 1(I)O ' 1éO ' 2(I)O 225 146 40
240 13,7 40

t (min)

Abbildung 58: Versuch 8, Strom- und Spannungsverlauf.
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2.2.6 Versuch 9

Wihrend des Versuchs wurde eine konstante Stromstirke von 30 mA angelegt, die
Spannung schwankte zwischen 11,8 und 18 V. Die Spannungsschwankungen ergeben sich aus
Storeffekten wie Probenahme oder pH-Messung. Abbildung 59 zeigt den Strom- und
Spannungsverlauf wéhrend des Versuchs. Wéhrend des Versuchs wurden 51,5 Wh Energie
verbraucht. Das entspricht einem Energieverbrauch von 233 kWh pro m® Schlamm.

Zeit (h) Spannung (V) Stromstéarke (mA)

0,15 40 1,7
0,66 15,2 30

1,5 18,1 30

3,5 17,3 30

w0k . U 20 13,4 30

] 22,5 14,3 30

351 O I(mA) 46,5 15,4 30
230-@ (o)) O O O ©O OO OO0 OO0 O 53 14,1 30
£ 5] 67 13,1 30
; 2] 72,8 18 30
N 15_..’ . - o ° 4 82 13,4 30
S ®® ° o ®ees °°° 92 12,1 30
5 104 96 11,8 30
5 106 13,7 30
o0 116 13,1 30

0 20 40 60 80 100 120 120 15,8 30

t (h)

Abbildung 59: Versuch 9, Strom- und Spannungsverlauf wahrend des Versuchs.

In Tabelle 23 sind die elektrischen Leitfdhigkeiten des Schlamms und der Elektrolyt-
16sungen zu unterschiedlichen Zeitpunkten aufgelistet.

Tabelle 23: Versuch 9, elektrische Leitfahigkeit des Schlamms und der Elektrolytiésungen.

Vor Versuch 72 h Versuchsdauer 120 h Versuchsdauer
Lfk. (mS/cm) Lfk. (mS/cm) Lfk (mS/cm)
Schlamm 22,6 17,3
Anolyt 2,8 14,11 17,81
Katholyt 2,8 5,77 9,79

Die elektrische Leitfahigkeit des Schlamms nahm im Verlauf des Versuchs von 22,6 auf
17,3 mS/cm ab, die elektrischen Leitfahigkeiten der Elektrolytlosungen dahingegen nahmen

Zu.

2.2.7 Diskussion

Tabelle 24 zeigt die elektrischen Daten der elektrokinetischen Versuche. Dabei sind
Stromstérke, Spannung, Energieverbrauch, die spezifische Leitfdhigkeit des Schlamms (mit
einem Leitfahigkeitsgerdt gemessen), das Volumen des in der Zelle befindlichen Schlamms
und der spezifische Widerstand der Zelle aufgelistet. Es wurde entweder die Spannung oder
die Stromstédrke konstant eingestellt, was mit einem ,,k* hinter dem jeweiligen Wert versehen
1st.
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Der spezifische Widerstand der Zelle wurde mit Hilfe folgender Formel berechnet:

/ 17
RZPO'Z (17)

mit dem Widerstand R (in Q), dem spezifischen Widerstand p, (in Q'mm?/m), der Lange /
(in m) und der Querschnittsfliche A (in mm?).

Tabelle 24: Elektrische Daten der elektrokinetischen Versuche.

Stromstarke Spannung Elektrische Lfk. Vol. Spez. Widerstand Energiever-
(mA) V) Schlamm (pS/cm) Schlamm Zelle (MQ:-mm?%m) brauch
(mL) Versuchsbeginn (kWhlms)

Versuch 1 20 20 (k) 1780 500 5,48 20,8
Versuch 2 270/380 20 (k) 600 0,49 292,5
Versuch 3 10 3,4 (k) 29000 490 0,91 3,45
Versuch 4 10 20 (k) 1588 310 6,58 43,23
Versuch 5 10/2,2 35 (k) 741 650 16,45 36,7
Versuch 6 13,5/5,5 35 (k) 850 650 17,06 69,5
Versuch 7 16,7/3,9 40 (k) 490 140 76,65 55
Versuch 8 23 bzw. 40 (k) 14/17 20000 140/220 19,48 16,6
Versuch 9 30 (k) 11,8/18 22600 220 24,23 233

Auffallend bei den Versuchen mit der elektrokinetischen Zelle 1 war, dass bei konstanter
Spannung die Stromstirken im Lauf der Versuche z. T. stark variierten. Bei Versuch 1,
Versuch 3 und Versuch 4 wurde die Stromstdrke nicht mit dem Multimeter, sondern nur an
dem Netzgerit gemessen, das iiber den ganzen Versuchszeitraum eine konstante Stromstédrke
anzeigte. Fiir Versuch 2, Versuch 5 und Versuch 6 hingegen liegen detaillierte Messungen
vor. Bei Versuch 2 nahm die Stromstéirke iiber den Versuchszeitraum von 49,7 Stunden von
270 mA auf 380 mA zu. Das liegt daran, dass sich der Schlamm in Lauf des Versuchs
aufgelost hat und dadurch die Leitfdhigkeit und infolgedessen auch die Stromstéirke
zugenommen hat. Bei Versuch 5 und Versuch 6 nahm die Stromstérke iiber einen Versuchs-
zeitraum von 144 Stunden ab. Die Ursache liegt darin, dass sich im Versuchsverlauf Material
an den Elektroden anlagert hat, was zu einer Erhdhung des Widerstandes und bei einer
konstant angelegten Spannung zu einer Abnahme der Stromstirke fiihrt. Unterschiede in der
Hohe der Stromstirke bei den beiden Versuchen ergeben sich aus den nicht immer
homogenen ausgebildeten Elektrodenoberflichen. Kleine UnregelméaBigkeiten, die z.B. durch
das Abschleifen der Elektroden zwischen den unterschiedlichen Versuchen entstehen, fiihren
zu Widerstandsinderungen und damit zu Anderungen in der Stromstirke bei anfinglich
gleichen Versuchsparametern.

Auch bei den Versuchen in der elektrokinetischen Zelle 2 variierten Stromstirke bzw.
Spannung. Bei Versuch 7 nahm die Stromstérke {iber eine Versuchsdauer von 2,25 Stunden
von 16,7 auf 3,9 mA ab. Die Ursache liegt darin, dass sich im Lauf des Versuchs aufgrund des
elektroosmotischen Flusses in Richtung Kathode das Anolytkompartiment nahezu vollstindig
entleerte, so dass der Stromfluss nahezu zum Erliegen kam. Bei Versuch 8 und Versuch 9
wurde die Stromstédrke konstant eingestellt. Die Spannung schwankte um einige Volt, zeigte
aber keine Tendenz. Die Spannungsschwankungen ergaben sich aus Eingriffen in den
Versuchsablauf (Probenahme und pH-Messungen). Hier wurde keine Abnahme der
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Stromstédrke gemessen, da sich - im Gegensatz zu Versuch 2, Versuch 5 und Versuch 6 —
nahezu kein Material an den Elektroden absetzte. Die Ursache dafiir liegt darin, dass die pH-
Werte bei Versuch 9 in den Elektrolytlosungen nahezu immer bei ca. 2 lagen (Abbildung 63)
und sich somit wegen des sauren pH-Milieus an den Elektroden kein Material absetzten
konnte.

Der spezifische Widerstand der elektrokinetischen Zelle 1 schwankte zwischen
0,4906 MQ'mm*m und 17,06 MQ'mm?*m. Der Parameter unterscheidet sich deshalb so
stark, da die Schldamme z. T. hohe Unterschiede in ihren Leitfdhigkeiten aufweisen und die
beiden elektrokinetischen Zellen bei den Versuchen nicht immer mit der gleichen Menge
Schlamm befiillt waren. Die elektrokinetische Zelle 2 weist bei Versuch 7 den hochsten
spezifischen Widerstand auf. Das war zu erwarten, da dieser Versuch mit einem nicht
angesduerten Schlamm der Trinkwasseraufbereitungsanlage Flanitz durchgefiihrt wurde, die
Leitfdhigkeit lag bei diesem Schlamm bei 490 uS/cm. Bei Versuch 8 und Versuch 9 ist der
spezifische Widerstand der Zelle geringer, was an der hoheren Leitfdhigkeit der hier
verwendeten Schlamme liegt.

In Tabelle 23 sind die elektrischen Leitfdhigkeiten von Schlamm und Elektrolytlosung bei
Versuch 9 dargestellt. Die Zunahme der elektrischen Leitfdahigkeit in den Elektrolytlosungen
und die Abnahme der elektrischen Leitfdhigkeit im Schlamm liegt darin begriindet, dass die
gelosten Ionen wihrend des elektrokinetischen Prozesses aus dem Schlamm in Richtung Elek-
troden wanderten und in den Elektrolylosungen autkonzentriert wurden. Die Aufkonzentra-
tion der gelosten Ionen in den Elektrolytkompartimenten fiihrte zu einer Zunahme der
elektrischen Leitfdhigkeit der Elektrolytlosungen und einer Abnahme der elektrischen
Leitfahigkeit im Schlamm.

Der Energieverbrauch in der elektrokinetischen Zelle 1 schwankte zwischen 3,45 und 292,5
kWh/m® Schlamm, in der elektrokinetischen Zelle 2 zwischen 5,5 und 233 kWh/m® Schlamm.
Die Unterschiede im Energieverbrauch ergeben sich aus den verschiedenen spezifischen
Widerstianden der Zelle und aus den unterschiedlich langen Dauer der Versuche.

2.3  pH-Profile

2.3.1 Versuch 3

Abbildung 60 zeigt ein pH-Profil durch die Messzelle wihrend Versuch 3 bei Versuchsende
(nach 49,7 Stunden Versuchsdauer). Bis auf einen Abstand von 5 cm von der Kathode stiegen
die pH-Werte auf 13, bis auf einen Abstand von 5 cm von der Anode sanken sie auf 2. Auch
zur Mitte der Zelle war ein starker Einfluss der Siure- bzw. Basenfront zu beobachten. Bis zu
einem Abstand von 11,8 cm von der Kathode stiegen die pH-Werte im Schlamm bis auf 10,9,
wohingegen sie bis zu einem Abstand von 11,8 cm von der Anode auf 2,7 sanken.
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Abbildung 60: Versuch 3, pH-Profil durch die Messzelle bei Versuchsende (nach 49,7 Stunden
Versuchsdauer), pH-Wert bei Versuchsbeginn: 7,4.

2.3.2 Versuch 4

Abbildung 61 zeigt pH-Profile durch die Messzelle wihrend Versuch 4 zu unterschiedlichen
Zeitpunkten.

pH-Wert

D / 2
7 22.
0.2

0 5 10 15 20 25 30
Abstand von Kathode (cm)

Abbildung 61: Versuch 4, pH-Profile durch die Messzelle in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei
Versuchsbeginn: 6,6.

Tabelle 25 zeigt die pH-Werte wéahrend Versuch 4 in Abhingigkeit der Zeit.

Tabelle 25: Versuch 4, pH-Werte in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei Versuchsbeginn: 6,6.

Stunden/Position K K+2 K+5 K+11,8 K+18,6 K+25,4 K+28,4 K+30,4
0 6,6 6,6 6,6 6,6 6,6 6,6 6,6 6,6
0,2 6,74 6,7 6,7 6,7 6,8 6,7 6,7 6,9
22,7 9,47 6,9 6,7 6,7 6,7 6,7 6,6 3,7
25,9 9,4 71 6,8 6,7 6,6 6,8 6,7 3,5
41,2 12,5 6,8 6,7 6,6 6,6 6,6 6,6 1,6
53,3 1,5 6,7 6,7 6,7 6,7 6,7 6,6 0,9

67,2 12,7 6,9 6,7 6,7 6,6 6,6 6,6 0,8
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Bei diesem Versuch fillt auf, dass sich die pH-Werte nur direkt an den Elektroden deutlich
dnderten. Bei Versuchsende nach 67,2 Stunden Versuchsdauer betrugen die pH-Werte an der
Kathode 12,7 und an der Anode 0,9. An allen anderen Messpunkten blieben die pH-Werte
stabil zwischen 6,6 und 6,9.

2.3.3 Versuch 5

Abbildung 62 zeigt pH-Profile durch die elektrokinetische Zelle zu unterschiedlichen
Zeitpunkten wahrend Versuch 5.

N B OO

2O
S

0 5 10 15 20 25 30
Abstand von Kathode (cm)

Abbildung 62: Versuch 5, pH-Profil durch die Messzelle in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei
Versuchsbeginn: 7,28.

Tabelle 26 zeigt pH-Werte wihrend Versuch 5 in Abhédngigkeit der Zeit.

Tabelle 26: Versuch 5, pH-Werte in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei Versuchsbeginn: 7,28.

Stunden/Position K K+2 K+10 K+15 K+22 K+28,4 K+30,4
0 7,28 7,28 7,28 7,28 73 7,28 7,3

1 10,7 8,1 7,6 7,6 7.4 7,3 7.2

3 11 8,3 7,8 7,6 7,5 7,5 7
24 12,1 9,6 8,1 7,8 7,6 7,2 58
48 11,5 9,8 7,7 7.4 73 7,2 6,1
72 12,3 10,2 8,9 7,6 7.4 6,7 4,7
144 11,5 10,4 8 7,1 7 6,6 5

Bei Versuchsende (144 Stunden) betrug der pH-Wert an der Kathode 11,5 an der Anode 6,5.
Der pH-Wert an der Kathode stabilisierte sich nach 24 Stunden bei Werten zwischen 12,3 und
11,5. An der Anode sank er wihrend 72 Stunden kontinuierlich bis auf 4,7, am Ende des
Versuchs betrug er 5. Im Abstand von 2 cm von der Kathode wurden die pH-Werte iiber den
ganzen Versuch hoher, sie erreichten bei Versuchsende ein Maximum von 10,4. Im Abstand
von 10 cm von der Kathode stieg der pH-Wert bis auf 8, im Abstand von 15 und 22 cm von
der Kathode blieben die Werte relativ stabil zwischen 7,8 und 7. Im Abstand von 2 ¢cm von
der Anode sank der pH-Wert bis zum Versuchsende unter 7 (6,6).
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2.3.4 Versuch 6

In Tabelle 27 sind die pH-Messungen wihrend Versuch 6 aufgezeichnet. Es sind keine
groBen Abweichungen im Vergleich zu Versuch 5 zu erkennen, auBer dass die pH-Werte an
der Anode bis auf 3 abnehmen.

Tabelle 27: Versuch 6, pH-Werte in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei Versuchsbeginn: 7,2.

Stunden/Position K K+2 K+10 K+15 K+22 K+28,4 K+30,4
0 7,2 7,2 7,2 7,2 7,2 7,2 7,2
1 10,0 7,7 7,3 7,3 7.2 7.2 7,0
3 1,7 8,1 7,1 74 7,3 7,3 6,9
24 11,8 10,3 8,8 8,6 7,3 6,7 3,8
48 11,8 10,3 10,5 10,0 7,3 6,6 3,3
72 11,5 11,0 10,9 9,5 7,3 6,6 3,1
144 11,8 11,7 10,4 9,8 9,7 6,6 3,4

2.3.5 Versuch 9

Abbildung 63 zeigt pH-Werte in beiden Elektrolytlosungen und in 2 Bereichen des
Schlamms bei Versuch 9. Dabei wurden die pH-Werte des Schlamm an 2 Stellen gemessen,
einmal im Abstand von 1 cm von der Filterplatte an der Katholytseite (in Abbildung 63 als
»Schlamm Kath.* bezeichnet) und einmal im Abstand von 1 cm von der Filterplatte an der
Anolytseite (in Abbildung 63 als ,,Schlamm An.* bezeichnet). Die Elektrolytlosungen werden
in Abbildung 63 als ,,Katholyt“ und ,,Anolyt* bezeichnet. In Tabelle 28 sind die Daten von
Versuch 9 tabellarisch dargestellt.
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Abbildung 63: Versuch 9, pH-Profile durch die Messzelle in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei
Versuchsbeginn: 5,5.

Zu Versuchsbeginn lagen die pH-Werte des Schlamms und der Elektrolytlésungen bei 5,5.
Schon nach 2,5 Stunden war der pH-Wert im Anolyten auf 2,7 gesunken, der pH-Wert im
Katholyten auf 11,2 gestiegen. Im Anolyten wurde wihrend des Versuchs der pH-Wert nicht
manuell verdndert, er sank im Laufe des Versuchs bis auf 1,5 ab. Im Katholyten wurde durch
Zugabe von konzentrierter Schwefelsdure der hohe pH-Wert abgesenkt.
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Tabelle 28: Versuch 9, pH-Werte in Abhangigkeit der Zeit, pH-Wert bei Versuchsbeginn: 5,5.

Stunden/Position Katholyt Schlamm Kathode Schlamm Anode Anolyt
0 5,2 55 55 5,2
2,5 11,21 2,7
19,75 1,88 5,47 3,77 2,05
22,5 1,81 2,07
24 1,74 5,2 3,48 1,9
26,5 1,76 1,84
44 2,27 1,71
48 2,72 3,92 3,43 1,77
72,25 11,76 3,85 3,72 1,59
73,5 6,4

73,75 1,9

96 2,05 3,51 2,39 1,54
115,5 9 1,5
120 1,95 3,35 1,51

Dies war notwendig, da sich sonst eine Basenfront von der Kathode in Richtung Anode
ausbreitet, was zu einem Ausfallen der Schwermetalle fiihrt. Nach 3,5 Stunden wurde
deswegen 2 mL konzentrierte Schwefelsdure (95-97%) in den Katholyten hinzugegeben, der
pH-Wert sank auf 1,9 ab. Nach 72 Stunden, der pH-Wert lag bei 11,8, wurde wiederum 2 mL
konzentrierte Schwefelsdure hinzugegeben, der pH-Wert sank auf 1,9. Nach 116 Stunden war
der pH-Wert auf 9 angestiegen, es wurde 1 mL konzentrierte Schwefelsdure hinzugegeben
und der Katholyt dadurch auf pH 1,9 angesduert. Die pH-Werte im Schlamm nahmen
kontinuierlich ab, wobei die Werte im Schlamm an der Anodenseite im Durchschnitt um 1
niedriger waren. Am Ende des Versuchs lagen die pH-Werte im Schlammkompartiment an
der Kathodenseite bei 3,3 und im Schlammkompartiment an der Anodenseite bei ca. 2,3.

2.3.6 Diskussion

Grundsitzlich unterscheiden sich die elektrokinetische Zelle 1 und 2 in Bezug auf die pH-
Werte dadurch, dass in der Zelle 1 die pH-Werte im Schlamm — auBler iiber Strom- und
Spannungsédnderungen - nicht beeinflusst werden konnen.

In der Zelle 1 konnten unterschiedlich starke Ausbreitungen der Sdure- und Basenfronten
beobachtet werden. Wéhrend Versuch 3 lésst sich eine starke Ausbildung der Sdurefront von
der Anode und der Basenfront von der Kathode in den Schlamm beobachten. Das liegt zum
Grofteil an der relativ geringen Pufferkapazitit und an dem relativ hohen Wassergehalt (ca.
95%) des Natriumcarbonatschlamms. Im Gegensatz dazu konnte bei Versuch 4 keine
Ausbildung einer Sdure- bzw. Basenfront beobachtet werden. Lediglich direkt an den
Elektroden fand eine pH-Wert-Anderung statt. Die Ursache liegt vermutlich in dem - im
Vergleich zu den anderen Schlimmen — hohen Trockenriickstand des Schlamms (23%). Bei
einem folglich schwécher ausgebildeten elektroosmotischen Fluss ist auch eine Ausbreitung
einer starken Sédurefront von der Anode in Richtung Kathode nicht mdglich. Bei Versuch 5
und Versuch 6 ist eine Ausbreitung von Sdure- bzw. Basenfront in die elektrokinetische Zelle
zu beobachten, trotzdem liegen aber im GroBteil der Zelle die pH-Werte zwischen 6,5 und 8.
Das liegt an der hohen Pufferkapazitit des Schlamms.
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In der elektrokinetischen Zelle 2 ist eine Steuerung des pH-Wertes moglich. Durch Zugabe
von Schwefelsdure in den Katholyten konnte eine Ausbreitung einer Basenfront in den
Schlamm, die zu einem Ausfallen der Schwermetalle gefiihrt hitte, verhindert werden.

Zusammenfassend ldsst sich sagen, dass die elektrokinetische Zelle 1 fiir eine Reinigung fiir
Schwermetalle nicht in Frage kommt, da eine Steuerung des pH-Wertes nicht mdglich ist.
Ohne eine Steuerung des pH-Wertes liegen bei Versuch 4, Versuch 5 und Versuch 6 die pH-
Werte in der Zelle zum Grofteil in Bereichen, in denen Schwermetalle nicht 16slich sind. Nur
bei Versuch 3 konnten in einem Drittel der Zelle pH-Werte von unter 4 gemessen werden.
Aber auch hier wird es zu keiner Reinigung des Schlamms kommen, da bei einer Bewegung
der Schwermetallionen in Richtung Kathode diese in dem Zellendrittel vor der Kathode
ausfallen, da dort die pH-Werte iiber 10 liegen. In Zelle 2 hingegen sind den
Versuchsmoglichkeiten durch eine Moglichkeit der Steuerung des pH-Wertes im Schlamm
weniger Grenzen gesetzt.

2.4  Analytik

Exemplarisch wird in diesem Kapitel auf die Analytik von Versuch 9 eingegangen.

2.41 Rasterelektronenmikroskopie (REM)

2.4.1.1 Ergebnisse

Am Rasterelektronenmikroskop wurde mittels Rontgenfluoreszenzspektroskopie eine
qualitative Analyse fiir Schlammproben von Versuch 9 (Schlammproben bei Versuchsbeginn
und Versuchsende) durchgefiihrt. Abbildung 64 zeigt die Ergebnisse.
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Abbildung 64: Versuch 9, qualitative Elementzusammensetzung des Schlamms, links: Schlamm bei
Versuchsbeginn (WWR-6), rechts: Schlamm bei Versuchsende, Analytik: REM.

Die drei Hauptelemente im Schlamm bei Versuchsbeginn stellen C (ca. 18 Gew.-%), Ca (ca.
21 Gew.-%) und O (ca. 43 Gew.-%) dar. Al und Cl treten in Konzentrationen von ca. 5 Gew.-
% auf, die Konzentrationen von Cu, Fe, Mn, S und Si liegen bei maximal 1 Gew.-%. Bei
Versuchsende liegt die Konzentration fiir das Element Ca nur noch bei ca. 3 Gew.-%, fiir C
bei 30% und fiir O bei 53% (relative Zunahme).
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2.4.1.2 Diskussion

Die Ursache fiir die Abnahme der Konzentration des Elementes Ca im
Wasserwerksschlamm in der Probe bei Versuchsende liegt darin, dass das Ca im Lauf des
Versuchs in Losung ging, im elektrischen Feld in den Katholyten bewegt wurde und somit aus
dem Schlamm entfernt wurde (detaillierte Beschreibung siehe Kapitel IV2.4.4). Mn konnte in
der Schlammprobe von Versuchsende nicht mehr nachgewiesen werden, auch hier liegt die
Ursache darin, dass sich das Mn im Lauf des Versuchs in den Katholyten bewegte und somit
aus dem Schlamm entfernt wurde (detaillierte Beschreibung siehe Kapitel 1V2.4.4). Eine
weitere Auffilligkeit ist die Zunahme des Gewichtsprozentanteils fiir die Elemente C und O.
Durch die Entfernung des Ca aus dem Schlamm hat ein Massenverlust stattgefunden und
somit der Prozentanteil der Elemente C und O - bezogen auf den Trockenriickstand —
zugenommen.

Bei einem Vergleich des fiir Versuch 9 prédparierten Schlamm (WWR-6, Zugabe von
Salpetersdure) und dem nicht préparierten Schlamm (WWR-2, Abbildung 40) fillt auf, dass
die Konzentration des Ca von 5 (nicht préparierter Schlamm, WWR-2) auf 20 Gew.-% TR
(préparierter Schlamm, WWR-6) zugenommen hat. Durch die Sédurezugabe wurden Carbonate
gelost, das CO, entwich in Form von Gas, das Ca aber blieb im Schlamm. Durch den
Massenverlust des CO, hat die Konzentration des Ca zugenommen.

2.4.2 Rontgendiffraktometrie (XRD)

2.4.2.1 Ergebnisse

Abbildung 65 und Abbildung 66 zeigen Rontgendiffraktogramme von Schlammproben von
Versuch 9. Abbildung 65 stellt ein Rontgendiffraktogramm des Schlamms dar, der sich bei
Versuch 9 bei Versuchsbeginn in der elektrokinetischen Zelle befand (WWR-6), Abbildung
66 ein Rontgendiffraktogramm der Schlammprobe, die sich bei Versuchsende von Versuch 9
in der elektrokinetischen Zelle befand. In der Schlammprobe vom Versuchsbeginn (WWR-6)
wurde Calciumcarbonat (CaCO;) und Nitrocalcit (Ca(NO;),04H,0) nachgewiesen. In der
Schlammprobe, die sich bei Versuchsende in der elektrokinetischen Zelle befand, wurde Gips
(CaS0O4e2H,0) und Quarz (Si0,) nachgewiesen.

2.4.2.2 Diskussion

Der fiir den Versuch 9 verwendete Schlamm (WWR-6, Abbildung 65) enthélt nicht nur
Calciumcarbonat, sondern auch Nitrocalcit, das sich durch die Zugabe von Salpetersdure
gebildet hat. Sicherlich enthilt der Schlamm auch andere Minerale wie Gips, Gibbsit oder
Eisenhydroxide, die aber wegen ihrer geringen Konzentrationen im Rontgendiffraktometer
nicht nachgewiesen werden konnten. Bei der Probe, die sich am Ende des Versuch 9 in der
elektrokinetischen Zelle befand (Abbildung 66), konnte weder Calciumcarbonat noch
Nitrocalcit nachgewiesen werden. Die Erkldrung liegt darin, dass sich wihrend des Versuchs
nahezu das komplette Calciumcarbonat und Nitrocalcit aufloste und das Ca im elektrischen
Feld in den Katholyten bewegt wurde (detaillierte Beschreibung siehe Kapitel [V2.4.4).
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Abbildung 65: Versuch 9, Rontgendiffraktogramm des Schlamms bei Versuchsbeginn (WWR-6).
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Abbildung 66: Versuch 9, Réntgendiffraktogramm des Schlamms bei Versuchsende.
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Gips und Quarz, die in der Schlammprobe, die sich bei Versuchsende von Versuch 9 in der
elektrokinetischen Zelle befand, nachgewiesen wurden, haben sich vermutlich nicht erst
wihrend des elektrokinetischen Versuchs gebildet, sondern befanden sich schon bei
Versuchsbeginn im Schlamm. Sie konnten in der Schlammprobe bei Versuchsbeginn nicht



ERGEBNISSE UND DISKUSSION 109

per Rontgendiffraktometrie nachgewiesen werden, da die Konzentrationen zu gering waren.
Durch die Entfernung der Minerale Calciumcarbonat und Nitrocalcit nahm die relative
Konzentration von Gips und Quarz zu, so dass sie per Rontgendiffraktometrie nachgewiesen
werden konnten.

2.4.3 IR-Spektrometrie

2.43.1 Ergebnisse

Tabelle 29 zeigt den Gesamtkohlenstoffgehalt, den organischen Kohlenstoffgehalt und den
anorganischen Kohlenstoffgehalt des Schlamms von Versuch 9 bei Versuchsbeginn und bei
Versuchsende.

Tabelle 29: Versuch 9, Schlammproben bei Versuchsbeginn (WWR-6) und bei Versuchsende,
Gesamtkohlenstoffgehalt und  organischer  Kohlenstoffgehalt,  Analytik:  IR-Spektrometrie;
anorganischer Kohlenstoffgehalt: Berechnung aus der Differenz von Gesamtkohlenstoffgehalt und
organischen Kohlenstoffgehalt.

Probe Gesamtkohlenstoff Organischer Kohlenstoff =~ Anorganischer Kohlenstoff
TC (Gew.-%) TOC (Gew.-%) TIC (Gew.-%)

Versuch 9, Versuchsbeginn 8,28 2,07 6,21

(WWR-6)

Versuch 9, Versuchsende 9,89 3,67 6,22

Die Analysen der beiden Proben zeigen keine nennenswerten Unterschiede. Der organische
Kohlenstoffgehalt liegt zwischen 2 und 3,7 Gew.-%, der anorganische Kohlenstoffgehalt bei
6,2 Gew.-%.

2.4.3.2 Diskussion

Bei einem Vergleich der Zusammensetzung der fiir Versuch 9 préparierten Probe WWR-6
mit einer nicht priparierten Probe des Wasserwerksriickstandes aus Flanitz (WWR-2) zeigt
sich, dass der anorganische Kohlenstoffgehalt der Probe WWR-2 doppelt so hoch ist (12
Gew.-%, Tabelle 22) wie der anorganische Kohlenstoffgehalt der Probe WWR-6 (6 Gew.-%,
Tabelle 29). Die Erkldrung liegt darin, dass durch die Zugabe von Salpetersdure in die Probe
WWR-6 das Carbonat aufgeldst wird und ein Teil des anorganischen Kohlenstoffs in Form
von CO; entweicht.

2.4.4 Elementanalytik mittels AAS und Flammenphotometrie

In diesem Kapitel werden die Ergebnisse der Elementanalytik mittels AAS und
Flammenphotometrie fiir Versuch 9 dargestellt und diskutiert. Auf die Fehler bei der
Elementanalytik wird in dem Kapitel ,,Diskussion* (IV2.4.4.2) eingegangen.

2441 Ergebnisse

Aluminium In Abbildung 67 ist die Massenverteilung des Elementes Al in der
elektrokinetischen Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende dargestellt. Es hat eine
geringfligige Massenverlagerung des Al in den Katholyten, den Anolyten und in die
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Filterplatten stattgefunden. Insgesamt hat sich bis zum Ende des Versuchs 3,09% des im
Schlamm befindlichen Al in Katholyten, Anolyten bzw. Filterplatten bewegt (siche auch
Tabelle 30).

400
1 [ Versuchsbeginn
350+ 1 Versuchsende
300
250—- mg Al mg Al
e 1 Versuchsbeginn Versuchsende
2 200
é | Katholyt 0,02 0,1
<C 150+ Schlamm 375 241,82
100 1 Anolyt 0,1 0,39
] Filter 11,23
50 Summe 375,12 263,04
. +

Katholyt " Schlamm Anolyt " Filter Summe

Abbildung 67: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Al in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18), ,Summe®: rechnerisch ermittelt.

Calcium In Abbildung 68 ist die Massenverteilung des Elementes Ca in der elektrokineti-
schen Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende dargestellt. Eine Massenverlagerung
des Ca in den Katholyten und in die Filter hat stattgefunden. Die Calciummassen im Anolyten
sind vernachldssigbar. Insgesamt hat sich von den 1118 mg bei Versuchsbeginn im Schlamm
befindlichen Ca 1101 mg in den Katholyten und 337 mg in die Filterplatten verlagert. Das
entspricht nahezu dem gesamten im Schlamm befindlichen Ca (siehe auch Tabelle 30). Der
Fehler bei der Analytik des Ca ist sehr hoch (siehe auch Kapitel 1V2.4.4.2). Dieses Element
tritt in sehr hohen Konzentrationen im Schlamm und in den Elektrolytldsungen auf,
weswegen bei der Analytik mit hohen Verdiinnungen gearbeitet werden musste. Dies fiihrt zu
einer Erhohung des Analysefehlers.
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Abbildung 68: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Ca in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18), ,Summe®: rechnerisch ermittelt.
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Abbildung 69 zeigt die Calciummassen in Anolyt und Katholyt in Abhéngigkeit der Zeit. Im
Katholyten befinden sich bei Versuchsende 1101 mg Ca (ca. 98% des urspriinglich im
Schlamm befindlichen Ca).
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Abbildung 69: Versuch 9, Calciummassen in den Elektrolytldsungen in Abhangigkeit der Zeit. Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18).

Mangan Abbildung 70 zeigt die Massenverteilung des Elementes Mn in der
elektrokinetischen Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende. Insgesamt findet eine
Bewegung des Mn vom Schlamm in den Katholyten statt, die Manganmassen im Anolyten
sind vernachldssigbar. Bis zum Ende des Versuchs haben sich 83,9% des urspriinglich im
Schlamm befindlichen Mn in die Elektrolytlosungen bzw. Filter bewegt (siehe auch Tabelle
30).
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Abbildung 70: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Mn in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18), ,Summe*: rechnerisch ermittelt.

In Abbildung 71 sind die Manganmassen in Anolyt und Katholyt in Abhéngigkeit der Zeit
dargestellt. Im Anolyten befinden sich am Ende des Versuchs 0,1 mg Mn (0,38% des ur-
spriinglich im Schlamm befindlichen Mn), im Katholyten 19,1 mg (81,13% des urspriinglich
im Schlamm befindlichen Mn). Deutlich ist - wie bei dem Element Ca - eine lineare Zunahme
der Manganmasse im Katholyten in Abhédngigkeit der Zeit zu erkennen.
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Abbildung 71: Versuch 9, Manganmassen in den Elektrolytlésungen in Abhangigkeit der Zeit. Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18).

Arsen Abbildung 72 zeigt die Massenverteilung des Elementes As in der elektrokinetischen
Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende. Es ist deutlich zu sehen, dass keine
signifikante Bewegung des As stattgefunden hat. Lediglich 3,95% des urspriinglich im
Schlamm befindlichen As haben sich aus dem Schlammkompartiment bewegt (siche auch
Tabelle 30).
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Abbildung 72: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes As in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 3 (Tabelle 16), Analytik: AAS (Tabelle
18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

Abbildung 73 zeigt die Massenverteilung des As in den Katholyt und Anolyt in
Abhéangigkeit der Zeit. Deutlich ist die Verlagerung des As in den Katholyten ist zu erkennen.
Eine Verlagerung in den Anolyten hat auch stattgefunden, ist aber nicht so stark ausgeprigt.
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Abbildung 73: Versuch 9, Arsenmassen in den Elektrolytldsungen in Abhangigkeit der Zeit. Analytik:
AAS (Tabelle 18).

Cadmium Abbildung 74 zeigt die Massenverteilung des Elementes Cd in der
elektrokinetischen Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende. Insgesamt findet eine
Bewegung des Cd vom Schlamm in den Katholyten statt, die Cadmiummassen im Anolyten
sind vernachldssigbar. Bis zum Ende des Versuchs haben sich 35,59% des urspriinglich im
Schlamm befindlichen Cd in den Katholyten und in die Filterplatten bewegt (sieche auch
Tabelle 30).
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Abbildung 74: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Cd in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik: AAS (Tabelle
18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

Chrom In Abbildung 75 ist die Massenverteilung des Cr in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende dargestellt. Deutlich ist zu sehen, dass eine leichte
Bewegung des Cr in die Elektrolytldsungen und in die Filterplatten stattgefunden hat. Bis zum
Ende des Versuchs haben sich 14,68% des urspriinglich im Schlamm befindlichen Cr in die
Elektrolytlésungen und den Filter bewegt (siehe auch Tabelle 30).
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Abbildung 75: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Cr in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik: AAS (Tabelle
18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

Abbildung 76 zeigt die Verteilung der Chrommassen in den Elektrolytlosungen in
Abhéngigkeit der Zeit. Die Chrommassen im Katholyten nehmen in Abhédngigkeit der Zeit
kontinuierlich zu, eine Verlagerung des Cr in den Katholyten findet statt. Die Chrommassen
im Anolyten sind zwar hoéher als im Katholyten, da in diesem Kompartiment aber keine
Massenverlagerung stattgefunden hat (es ist keine Tendenz in Bezug auf Abnahme bzw.
Zunahme der Chrommassen erkennbar), handelt es sich hier um eine Kontamination bzw. um
einen hoheren Blindwert.
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Abbildung 76: Versuch 9, Chrommassen in den Elektrolytldsungen in Abhangigkeit der Zeit. Analytik:
AAS (Tabelle 18).

Nickel In Abbildung 77 sind die Nickelmassen in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende dargestellt. Es hat eine Massenverlagerung des Ni in
den Katholyten stattgefunden hat. Bis zum Ende des Versuchs haben sich 8,49% des
urspriinglich im Schlamm befindlichen Ni in den Katholyten bewegt (siehe auch Tabelle 30).
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Abbildung 77: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Ni in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik: AAS (Tabelle
18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

In Abbildung 78 ist die Nickelmasse im Katholyten in Abhédngigkeit der Zeit dargestellt. Im
Katholyten nimmt die Nickelmasse in Abhédngigkeit der Zeit zu.
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Abbildung 78: Versuch 9, Nickelmassen im Katholyten in Abhangigkeit der Zeit. Analytik: AAS (Tabelle
18).

Blei In Abbildung 79 sind die Bleimassen in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende dargestellt. Eine Bewegung des Pb in den Katholyten
hat stattgefunden. Bis zum Ende des Versuchs haben sich 20,57% des urspriinglich im
Schlamm befindlichen Pb in den Katholyten bewegt (siehe auch Tabelle 30).
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Abbildung 79: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Pb in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik: AAS (Tabelle
18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

Abbildung 80 zeigt die Massenverteilung der Pb im Katholyten in Abhédngigkeit der Zeit.
Eine Verlagerung des Pb in den Katholyten hat stattgefunden.

60
[ ]
50
S 40- 9
= °
=
2 304 °
= °
©
¥ 204 *
e}
o
10+
o
O T T T T T T T T T T T
0 20 40 60 80 100 120

t(h)

Abbildung 80: Versuch 9, Bleimassen im Katholyten in Abhangigkeit der Zeit. Analytik: AAS (Tabelle
18).

Zink Abbildung 81 zeigt die Massenverteilung fiir das Element Zn in der elektrokinetischen
Zelle bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende. Es hat eine Verlagerung des Zn vom
Schlamm in den Katholyten und die Filterplatten stattgefunden. Am Ende des Versuchs
befinden sich 87,47 ug Zn im Katholyten und 20,66 pg Zn in den Filterplatten. Somit haben
sich bis zum Ende des Versuchs 4,49% des urspriinglich im Schlamm befindlichen Zn in den
Katholyt und die Filterplatten bewegt (sieche auch Tabelle 30).



ERGEBNISSE UND DISKUSSION 117

2400
1 [ Versuchsbeginn
2100+ [ Versuchsende
1800
)l Mg Zn Mg Zn
- 1500 Versuchsbeginn Versuchsende
g 1200 - Katholyt 5,02 87,47
c 1 Schlamm 2296,42 1492,47
N 900+ Anolyt 31,03 12,53
600 Filter 20,66
1 Summe 2332,46 1613,31
300
==

Katholyt " Schlamm Anolyt " Filter  Summe

Abbildung 81: Versuch 9, Massenverteilung des Elementes Zn in der elektrokinetischen Zelle bei
Versuchsbeginn und bei Versuchsende, Aufschlussmethode 2 (Tabelle 16), Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18), “Summe”: rechnerisch ermittelt.

Abbildung 82 zeigt die Verteilung der Zinkmassen im Katholyten und Anolyten in
Abhéngigkeit der Zeit. Die Zinkmasse im Katholyten nimmt stetig zu, es findet eine
Verlagerung des Zn in den Katholyten statt. Im Anolyten ist in Bezug auf die Zinkmassen
keine Tendenz zu erkennen.
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Abbildung 82: Versuch 9, Zinkmassen in den Elektrolytldsungen in Abhangigkeit der Zeit. Analytik:
Flammenphotometrie (Tabelle 18).

2.4.4.2 Diskussion

Tabelle 30 zeigt die Masse der in die unterschiedlichen Kompartimente der Zelle bewegten
Elemente. Dabei ist die Masse als Gewichtsprozent (bezogen auf den TR) in Bezug auf die
bei Versuchsbeginn im Schlamm befindliche Masse dargestellt. So ist klar ersichtlich, welche
Masse eines bestimmten Elements aus dem Schlamm entfernt werden konnte und was fiir eine
Bewegung im elektrischen Feld stattgefunden hat.
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Tabelle 30: Versuch 9, Mobilisation der Elemente in die unterschiedlichen Kompartimente der Zelle
zum Versuchsende, Angaben in Gew.-% TR, bezogen auf die bei Versuchsbeginn im Schlamm
befindliche Elementmasse.

Katholyt Versuchsende Anolyt Versuchsende Filter Versuchsende Summe Versuchsende
Gew.-% bezogen auf Ele- Gew.-% bezogen auf Ele- Gew.-% bezogen auf Ele- Gew.-% bezogen auf Ele-
mentmasse im Schlamm mentmasse im Schlamm mentmasse im Schlamm mentmasse im Schlamm

bei Versuchsbeginn bei Versuchsbeginn bei Versuchsbeginn bei Versuchsbeginn
Al 0,02 0,08 2,99 3,09
Ca 98,51 0,27 30,22 129
Mn 81,13 0,38 2,39 83,90
As 1,65 0,05 2,29 3,95
Cd 32,05 n.n. 3,45 35,59
Cr 2,4 1,56 10,72 14,68
Ni 8,49 n.n. n.n. 8,49
Pb 20,57 n.n. n.n. 20,57
Zn 3,59 n.n. 0,9 4,49

Aluminium Insgesamt wurden 3,1% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Al
mobilisiert und in Katholyt, Anolyt und die Filterplatten bewegt. Die Aluminiummobilisation
ist relativ gering, was daran liegt, dass Al liberwiegend in fest gebundenen Fraktionen vorliegt
(siche sequentielle Extraktion Abbildung 25, Probe WWR-5) und somit bei den in der Zelle
herrschenden pH-pE-Bedingungen nicht in Losung geht. Mit einer weiteren Mobilisation des
Al ist bei einer Verldngerung der Versuchsdauer nicht zu rechnen.

Calcium Die Calciummobilisation liegt bei nahezu 100% (Fehler siche Tabelle 31). Das
war zu erwarten, da Ca — nach den Ergebnissen der sequentiellen Extraktion (Abbildung 26,
Probe WWR-5) — zu 99% in leicht 16slichen Fraktionen (austauschbare Kationen, leicht
16sliche Phasen, leicht reduzierbare Phasen) vorliegt. Bei den wihrend des elektrokinetischen
Versuchs herrschenden pH-Werten im Schlamm (zwischen 5 und 2, Abbildung 63) geht das
iiberwiegend an Carbonat gebundene Ca leicht in Losung [9]. Dieses Kation bewegt sich im
elektrischen Feld in den Katholyten, in dem infolgedessen die Calciummassen im
Versuchsverlauf kontinuierlich zunehmen.

Mangan 83,9% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Mn konnten mobilisiert
werden, wobei der Grofteil des Mn in den Katholyten (81,3%) bewegt wurde. Mn ist zu 95%
in leicht 16slichen Fraktionen gebunden (austauschbare Kationen, leicht 16sliche Phasen und
leicht reduzierbare Phasen, siche sequentielle Extraktion Abbildung 29, Probe WWR-5). Bei
den wihrend des elektrokinetischen Versuchs im Schlamm herrschenden sauren pH-
Bedingungen (pH-Werte zwischen 2 und 5, Abbildung 63) geht das Mn in Losung. Mangan
bildet in geldster Form iiberwiegend Mn®" [9], das sich im elektrischen Feld in Richtung
Kathode bewegt und im Katholyten angereichert wird.

Arsen Die Arsenmobilisation ist relativ gering, lediglich 4,0% des bei Versuchsbeginn im
Schlamm befindlichen As konnten in Katholyten, Anolyten oder Filter bewegt werden. Dabei
wurde der Hauptteil des As in den Katholyten (1,7%) und in die Filterplatten (2,3%), ein
geringer Teil in den Anolyten bewegt (0,1%). Bewegungen von As in die unterschiedlichen
Elektrolytkompartimente wurden auch bei anderen elektrokinetischen Versuchen beobachtet,
dabei tritt As als negativ (HAsOy4) bzw. positiv (AsO", As(OH)", As*") geladene Spezies auf,
die im elektrischen Feld bewegt werden kénnen [128].
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Nach den Ergebnissen der sequentiellen Extraktion liegt As in dem fiir den Versuch
verwendeten Schlamm zu iiber 95% in fest gebundener Form vor (méBig reduzierbare Phasen
und Residualfraktion, Abbildung 30, Probe WWR-5). Die relativ niedrigen pH-Werte im
Schlamm (pH-Werte zwischen 2 und 5, Abbildung 63) reichten nicht aus, um das in den fest
gebundenen Fraktionen vorliegende As zu 16sen. Mit einer weiteren Mobilisation des As ist
bei einer Verlangerung der Versuchsdauer nicht zu rechnen.

Cadmium 35% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Cd konnten mobilisiert
werden und wurden in den Katholyten (32,1%) und in die Filterplatten (3,5%) bewegt. Nach
den Ergebnissen der sequentiellen Extraktion liegt das Cd zu ca. 40% in austauschbarer bzw.
leicht 16slicher Form vor (Abbildung 31, Probe WWR-5). Diese Fraktion kann bei den im
Schlamm herrschenden niedrigen pH-Bedingungen (pH-Werte zwischen 2 und 5, Abbildung
63) geldst werden. Cd bildet in geldster Form iiberwiegend Cd*™ [9], das im elektrischen Feld
zur Kathode bzw. in den Katholyten wandert. Mit einer weiteren Mobilisation des Cd ist bei
einer Verldngerung des Versuchsdauer nicht zu rechnen.

Chrom 14,7% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Cr konnten mobilisiert
werden und wurden iiberwiegend in Richtung Kathode bewegt. Cr liegt — wie die Ergebnisse
der sequentiellen Extraktion zeigen — iiberwiegend in schwer 16slichen Fraktionen (Abbildung
32, Probe WWR-5) vor, die auch bei den hier vorliegenden pH-Bedingungen (pH-Werte
zwischen 2 und 5, Abbildung 63) nicht gelost werden kdnnen. Mit einer weiteren Mobilisa-
tion des Cr ist bei einer Verldngerung der Versuchsdauer nicht zu rechnen. Bei diesem
Versuch fand eine Bewegung des Cr in Richtung Kathode und Anode statt (Tabelle 30 und
Abbildung 76), was auch bei zahlreichen anderen Versuchen beobachtet werden konnte [119,
126, 128, 239]. Dabei bildet Cr negativ (Cr(OH)y, Cr(OH)s>) wie positiv (Cr(OH)*",
Cr(OH),") geladene Komplexe, die im elektrischen Feld bewegt werden kénnen [49].

Nickel 8,5% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Ni konnten aus dem
Schlamm entfernt werden und wurden im Katholyten angereichert. Uber 90% des Ni liegen —
nach Ergebnissen der sequentiellen Extraktion — in fest gebundener Fraktion vor (Abbildung
34, Probe WWR-5). Diese Fraktion kann bei den wihrend des Versuchs vorliegenden pH-
Bedingungen (pH-Werte zwischen 2 und 5, Abbildung 63) nicht gelost werden und somit
nicht im elektrischen Feld bewegt werden. Die knapp 10% des Ni, die in austauschbarer bzw.
leicht 16slicher Fraktion vorliegen, konnten wéhrend des Versuchs mobilisiert werden und
haben sich im Katholyten angereichert. Ni bildet in geldster Form iiberwiegend Ni*" [9], das
im elektrischen Feld zur Kathode wandert. Mit einer weiteren Mobilisation des Ni ist bei einer
Verldngerung der Versuchsdauer nicht zu rechnen.

Blei 20,6% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Pb konnten aus dem
Schlamm entfernt werden, das Pb bewegte sich in den Katholyten und wurde dort
aufkonzentriert. Die Ergebnisse der sequentiellen Extraktion zeigen, dass ca. 20% des Pb in
leicht 16slicher Form (austauschbare Kationen und leicht ldsliche Phasen, Abbildung 35,
Probe  WWR-5) vorliegt. Diese Fraktionen konnte bei den wéhrend des Versuchs
herrschenden pH-Bedingungen (pH-Werte zwischen 2 und 5, Abbildung 63) geldst werden.
Pb bildet in geldster Form iiberwiegend Pb*" [9], das im elektrischen Feld zur Kathode
wandert. Mit einer weiteren Mobilisation ist bei einer Verlingerung der Versuchsdauer nicht
zu rechnen.
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Zink 4,5% des bei Versuchsbeginn im Schlamm befindlichen Zn konnten bis zum
Versuchsende aus dem Schlamm entfernt werden. Der Grofiteil wurde dabei im Katholyten
aufkonzentriert (3,6%), ein etwas kleinerer Teil befand sich bei Versuchsende in den
Filterplatten (0,9%). Ergebnisse der sequentiellen Extraktion zeigen, dass ca. 5% des Zn in
austauschbarer bzw. leicht 16slicher Form vorliegen (Abbildung 36, Probe WWR-5). Diese
Fraktionen konnten bei den wihrend des Versuchs herrschenden pH-Bedingungen (pH-Werte
zwischen 2 und 5, Abbildung 63) gelost werden. Zink bildet in geloster Form iiberwiegend
Zn*" [9], das sich im elektrischen Feld in Richtung Kathode bewegt. Mit einer weiteren
Mobilisation des Zn ist bei einer Verldngerung der Versuchsdauer nicht zu rechnen.

Tabelle 31 zeigt die Fehler fiir die bei Versuch 9 analysierten Elemente. Es wurden die
analysierten Elementmassen in den unterschiedlichen Kompartimenten der Zelle bei
Versuchsbeginn zusammengezihlt, dem wurde die Summe der analysierten Elementmassen
bei Versuchsende entgegengestellt und daraus der Fehler berechnet.

Tabelle 31: Versuch 9, Fehler, bezogen auf die Masse eines Elementes in der elektrokinetischen Zelle
bei Versuchsbeginn und bei Versuchsende.

Fehler % (1s) Analytik
Al 29,9 Flammenphotometrie
Ca 46,1 Flammenphotometrie
Mn 8,6 Flammenphotometrie
As 6,8 AAS
Cd 0,4 AAS
Cr 18,5 AAS
Ni 12,0 AAS
Pb 10,9 AAS
Zn 10,9 Flammenphotometrie

Der Fehler zwischen der Summe der Elementmassen in der Zelle bei Versuchsbeginn und
bei Versuchsende setzt sich aus dem Probenahmefehler (Abfiillen des Schlamms und der
Elektrolytlosungen in die elektrokinetischen Zelle bei Versuchsbeginn und Entnahme des
Schlamms und der Elektrolytlosungen aus der Zelle bei Versuchsende), dem Analysefehler im
Zuge der Schlammaufbereitung und Schlammanalytik und dem Analysefehler bei Analytik
der Elektrolytlosungen zusammen.

Auffallend ist, dass die Fehler fiir die Elemente Al (29,9%) und Ca (46,1%) deutlich hoher
als die Fehler fiir die weiteren Elemente sind. Da diese Elemente in sehr hohen
Konzentrationen im Schlamm bzw. in den Elektrolytlosungen auftreten, musste mit hohen
Verdiinnungen gearbeitet werden, was zu einer Erhohung des Analysefehlers fiihrt.

Die Fehler der weiteren Elemente liegen bei bis zu 12%. Die Analysefehler fiir diese
Elemente liegen nach der Bestimmung der Wiederfindungen von verschiedenen
Schlammstandards bei bis zu 8,9% (Abbildung 21). Zusitzlich zum Analysefehler kommt
hier, wie oben schon erwidhnt, der Probenahmefehler hinzu, der sich zum Gesamtfehler
addiert. Fiir das Element Cr liegt der Fehler mit 18% etwas hoher, was daran liegt, dass fiir
dieses Element der Analysefehler bei der Bestimmung der Wiederfindung (Abbildung 21) mit
bis zu 10,6% hoher liegt als fiir die anderen Elemente.
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Bei der Bestimmung der Nickel- und Bleimassen bei Versuch 9 wurde ein relativ hoher
Blindwert im Anolyten gemessen, der von den jeweiligen Nickel- bzw. Bleimassen
abgezogen wurde.

3 Bewertung des Forschungsvorhabens

Bei der Trinkwasseraufbereitung fallen in nennenswertem Umfang Riickstéinde an, in denen
unerwiinschte Stoffe und Schadstoffe akkumuliert auftreten. Diese Riickstinde sind nach
derzeitiger Rechtsprechung bei Uberschreitung der Grenzwerte der Abwasserverordnung
getrennt aufzubereiten und zu entsorgen, um einen Eintrag dieser Stoffe in die Umwelt zu
unterbinden. Unabhéngig davon bietet sich fiir die Wasserversorger eine Kooperation mit den
Abwasserentsorgern an, bei dem die Wasserwerksriickstinde in den Kldrprozess eingebracht
werden. Fiir den Kliranlagenbetreiber ergeben sich dadurch Vorteile, da auf die Zugabe von
Zusitzen fiir die Phosphatfdllung, Denitrifikation oder Entsduerung verzichtet werden kann.

Das Forschungsvorhaben setzte hier mit der Uberpriifung der Anwendbarkeit eines elek-
trokinetischen Verfahrens fiir die Reinigung kontaminierter Wasserwerksriickstdnde an. Dabei
wurde speziell auf die Reinigung von Schwermetallen eingegangen. Fiir die Elemente
Calcium, Aluminium, Magnesium und Mangan konnten zwar ,,Reinigungserfolge* von bis zu
100% erreicht werden, fiir Schwermetalle lagen aber die Reinigungserfolge bei gleichen
Versuchsbedingungen nur bei ca. 4 - 35%. So wurden nicht, wie erwiinscht, die Schwer-
metalle aus dem Schlamm entfernt, um anschlieend einen gesduberten Schlamm fiir die Ein-
leitung in Kldranlagen zu erhalten, sondern es wurden die Hauptbestandteile des Schlamms,
die im Schlamm fiir die weitere Verwertung enthalten bleiben sollten, aus diesem entfernt.

Entgegen den Erwartungen zu Beginn des Forschungsprojektes war somit eine Reinigung
von Wasserwerksschldmmen mit elektrokinetischen Methoden nicht erfolgreich. Das steht im
Gegensatz zu Untersuchungen in Boden [102, 109, 240, 241], Klarschlammen [127] und
Holzabfallen [57, 119, 128]. Dabei sind allerdings einige Punkte zu beachten:

e Bei anderen elektrokinetischen Untersuchungen liegen die Schwermetallkonzen-
trationen um mehr als das 10- bis 100-fache hoher [102, 109, 118], was eine Reinigung um
einiges einfacher macht [107].

e Der GroBteil elektrokinetischer Untersuchungen wurde an Boden durchgefiihrt, die
eine andere Matrix und eine andere chemische Zusammensetzung als Schlimme besitzen.
Boden konnen in der Regel stirker angesduert werden, ohne dass sie dhnlich starke Auflo-
sungserscheinungen wie der in dieser Arbeit untersuchte Schlamm zeigen. Folglich konnen
die Versuche iiber einen ldngeren Zeitraum durchgefiihrt werden, ohne dass das zu reinigende
Material in Losung geht. Die zu entfernenden Stoffe haben mehr Zeit, sich im elektrischen
Feld in die Elektrolytkompartimente zu bewegen. Bei einem Grofteil der verdffentlichten
Untersuchungen liegt die Versuchsdauer zwischen 8 und 30 Tagen [109, 115, 128, 129, 242].
Eine Versuchsdauer von 50 [113] oder 140 Tagen [243] ist eher eine Ausnahme.

e Es liegen relativ wenige Untersuchungen iiber Schlimme vor. Bei einer elektrokineti-
schen Behandlung von Klirschlimmen konnten zwar nennenswerte Mengen an Schwermetal-
len entfernt werden, die Bindungsfestigkeiten der Schwermetalle in diesen Kldrschlammen
waren aber geringer und die Schwermetallkonzentrationen um das 10-fache hoher als in dem
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bei dieser Arbeit untersuchten Wasserwerksriickstand [127]. AuBerdem haben Klirschldmme
in der Regel einen hoheren Trockenriickstandsgehalt als Wasserwerksriickstande (Klér-
schlamm: ca. 25% TR, hier untersuchter Wasserwerksriickstand: ca. 5% TR). Eine An-
sduerung eines solchen Klirschlamms fiihrt in der Regel im gleichen Zeitraum zu nicht so
starken Auflosungserscheinungen. Hinzu kommt, dass der Kalkgehalt in Klidrschlimmen in
der Regel um einiges geringer ist als in Wasserwerksriickstdnden. Die bei elektrokinetischen
Versuchen storende Pufferkapazitdt des Carbonats fdllt bei der Behandlung von Klér-
schlimmen weg. Bei weiteren Untersuchungen an Klarschlimmen konnte - ebenfalls wie bei
den fiir diese Arbeit durchgefiihrten Untersuchungen - eine Bewegung der Hauptinhaltsstoffe
aus dem Schlamm in die Elektrolytldsungen festgestellt werden [124].

e Probleme stellen Materialien mit einem hohen Kalkgehalt — wie der hier untersuchte
Wasserwerksriickstand — dar. Im Bereich der Kathode fallen bei einem Nichtansduern der
Probe Schwermetalle aus. Um die Schwermetalle in Losung zu bekommen, ist es wegen der
hohen Pufferkapazitit des Materials notwendig, groBe Mengen an Sdure hinzuzugeben. Dabei
geht aber auch gleichzeitig das Calciumcarbonat in Losung und kann im elektrischen Feld
bewegt werden. Ist dabei das Calciumcarbonat ein Hauptbestandteil des zu sanierenden
Materials, flihrt das dazu, dass ein Grofteil des zu sanierenden Materials in Losung geht und
in die Elektrolytlosungen bewegt wird.

e Die Voraussetzung fiir eine erfolgreiche elektrokinetische Reinigung von Boden- oder
Schlammmaterial stellt eine geringe Bindungsfestigkeit der zu reinigenden Elemente dar. Die
Konzentrationen der Kontaminanten kénnen noch so hoch, die Versuchsdauer noch so lange
sein, wenn aber fast 100% des zu reinigenden Elements in einer schwer l6slichen Fraktion
vorliegt, wird eine elektrokinetische Reinigung des Materials nicht moglich sein, auller das
Boden- oder Schlammmaterial geht nahezu vollstindig in Losung. Dabei tritt aber wiederum
das Problem auf, dass auch Hauptbestandteile des zu sanierenden Materials — wie im Fall
dieser Arbeit Calcium oder Mangan — unerwiinschterweise transportiert werden.

e Fin FEinsatz von lonenaustauschmembranen wiirde die Reinigungsleistung nicht
erhohen. Bei Versuchen unter neutralen pH-Werten wiirden sich auch hier die Schwermetalle
im Schlamm nicht l6sen, und bei einer Ansduerung des Schlamms wiirde sich neben den
Schwermetallen ein GroBteil der Hauptinhaltsstoffe in die Elektrolytlosungen bewegen.

Der Abfallwirtschaft kann die Nutzung elektrokinetischer Methoden zur Reinigung von
Wasserwerksriickstinden ungeachtet der publizierten Erfolge fiir Boden nicht empfohlen
werden. In Bdden ist diese Methode sinnvoll, in Wasserwerksschlimmen, in denen die
Schwermetalle meist in schwerldslicher Form vorliegen und die meist einen hohen Wasser-
und Carbonatgehalt aufweisen, stellt sich diese Methode als nicht gangbar heraus. Bei
Schlammen anderer Zusammensetzung (geringere Bindungsfestigkeit der Schwermetalle,
hoherer Trockenriickstandsgehalt, geringerer Carbonatgehalt, hohere Schwermetallkonzentra-
tion) wire eine erneute Priifung anzuraten.
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