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Vorwort

Die vorliegende Arbeit entstand in Anschlufl an mein Diplom in Ingenieur- und Hy-
drogeologie am Institut fiir Wasserchemie und Chemische Balneologie der Technischen
Universitat Miinchen unter der Betreuung von Prof. Dr. R. Niessner und Dr. T. Bau-
mann.

Es bot sich die Méglichkeit, die Gefahrenabwehr eines akuten anorganischen Natron-
laugeschadens auf einem intensiv genutzten Industriegeléinde mitzubetreuen. In Zusam-
menarbeit mit der Gerling Consulting Gruppe (GCG, Miinchen, Kéln) wurden im Laufe
der Arbeit innovative Verfahren zur Erkundung, Sicherung und Sanierung des Schadens
entwickelt. Dieses Projekt gab mir die Mo6glichkeit, die Forschungstétigkeit auch in Form
einer umfassenden Arbeit darzustellen und als Dissertation einzureichen. Die finanzielle
Forderung wurde durch ein Industrieunternehmen iibernommen und die Erkenntnisse
aus Labor und Technikum auf dem Standort erprobt. Die Hauptziele der Arbeit lagen in
der Enwicklung eines neuartigen Injektionssystems zur Vermeidung anorganischer Car-
bonatausfillungen.

Die Fiille der experimentellen Ergebnisse aus Labor, Technikum und Feld aus beiden
Projekten lasst sich nur schwer in einer solchen Arbeit wiedergeben. Beim Zusammen-
schreiben war schon bald klar, dafl der Rahmen von zweihundert bis dreihundert Seiten
gesprengt wiirde. Gerade auch deswegen beschréinke ich mich auf ausgewéhlte Experi-
mente und deren Ergebnisse. Dies vor allem auch, um den theoretischen Grundlagen
geniigend Platz einrdumen zu kénnen. Eine Vielzahl von Abbildungen ist daher im An-
hang entsprechend den Hauptteilen der Arbeit gegliedert gesondert dargestellt.
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Kurzfassung

Erkundung, Sicherung und Sanierung eines
NaOH-Schadenfalles

Auf dem Areal eines aluminiumverarbeitenden Betriebes in der BRD liegt eine Verun-
reinigung des obersten Grundwasserleiters mit Natronlauge vor. Uber einen lingeren
Zeitraum sind im Bereich einer Bandbeizanlage mehrere hundert Tonnen 50%ige NaOH
ausgetreten. Aufgrund ihrer im Vergleich zum Grundwasser hoheren Dichte ist die NaOH
vermutlich weitgehend unvermischt bis an die Basis des ersten Grundwasserstockwerks
abgesunken. Eine Ausbreitung der Kontamination erfolgt in Richtung der Grundwasser-
stromung. Weiter wurde eine Ausbreitung auch quer und entgegen der vorherschenden
Stromungsrichtung des Grundwassers festgestellt. Das hydrochemische Gleichgewicht im
Aquifer ist durch die Natronlauge massiv gestort. Im kontaminierten Grundwasser sowie
in der ungeséttigten Zone wurden pH-Werte bis pH 12 gemessen.

Durch die ausgetretene NaOH ist das Kalk-Kohlenséure-Gleichgewicht (KKG) des
quartiren, carbonatischen Aquifers stark beeintrichtigt. Schon bei geringen Anderun-
gen der hydraulischen und hydrochemischen Randbedingungen kommt es zu enormen
Ausfillungen von Carbonaten und Gibbsit. Die Gibbsitprizipitate sind auf hohe Gehal-
te an Aluminiumionen aus dem Prozessnatronlaugeschaden zuriickzufiihren.

Um eine Ausbreitung der NaOH zu verhindern, wurde die Kontamination mit einer
pump-and-treat-Technik saniert. Allerdings waren infolge der massiven Carbonat- und
Gibbsitausfillungen die Standzeiten der Brunnenbauwerke, Pumpen und Rohrleitungen
nur im Bereich von Tagen. Eine nachhaltige und effektive Sicherung und Sanierung des
Schadens war notwendig, um die Beeinflufung abstromig gelegener Grundwassernutzun-
gen (weitere Grundwassersanierungsmafnahmen) zu verhindern. Weiter sollte die akute
Gefahr einer Ausbreitung der NaOH tiber hydraulische Kurzschliisse in tiefergelegene und
u.a. fiir die Trinkwassergewinnung genutzte Grundwasserstockwerke verhindert werden.

Das Konzept zur Sicherung und Sanierung der geséttigten Zone des NaOH-Schadens
beinhaltet die Wiederherstellung des natiirlichen KKG durch die Injektion von Sduren.
In einem intensiv genutzten carbonatischen Aquifer ist diese allerdings nur eingeschrankt
moglich. Vor allem die potentielle Gefahr einer Auflésung der carbonatischen Bestand-
teile des Aquifers im Umfeld der Sdureinjektionen und eine einhergehende Subrosion
bis hin zur Dolinenbildung konnte keinesfalls hingenommen werden. Das grundsétzliche
Kriterium des Sanierungsverfahrens stellt zudem die zuléssige Stoffkonzentration im Ab-
strom des geplanten Sanierungsgebietes dar. Es bestand die Gefahr einer nachhaltigen
Veranderung des Grundwassers in Form einer Aufhértung (durch Losung der Gesteins-
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matrix durch starke Sduren), oder einer Verdnderung des Grundwassertyps. Durch den
FEinsatz von HCI bekdme das abstromende Grundwasser den Typus Natrium-Chlorid-
Wasser. Durch den Einsatz von Kohlensdure den Typus Natrium-Hydrogencarbonat-
Wasser. Weiter kann es durch die Anderung des pH-Wertes im Sanierungsbereich zu
einer Remobilisierung von Schwermetallionen kommen, die z.T. mit der Prozess-NaOH
eingetragen wurden.

Aus diesen Griinden wurden im Vorfeld der geplanten Kohlenstoffdioxidinjektionen
Untersuchungen zur Eluierbarkeit von Schwermetallen durchgefiihrt. Die Eluatuntersu-
chungen und S&ulenversuche zeigen, dafl die Konzentrationen der bestimmten Schwer-
metallionen allesamt unter den von der BBodSchV vorgegebenen Grenzwerten liegen.
Lediglich die Metalle Nickel und Arsen iiberschreiten die Grenzwerte unmittelbar nach
der Gleichgewichtseinstellung. Im dynamischen System werden auch hier die Grenzwerte
unterschritten. Die Eluierbarkeit der in der Aquifermatrix vorhandenen Schwermetalle
scheint begrenzt und in Hinblick auf die fehlende Aquilibrierzeit im flieBenden Grundwas-
ser unwahrscheinlich. Grenzwertiiberschreitende Konzentrationen infolge der Einleitung
von CO2 werden nicht erwartet. FEine potentielle Freisetzung besteht allerdings iiber
einen weiteren Eintrag kontaminierter NaOH in das Grundwasser.

Tiefenaufgeloste hydrochemische Untersuchungen auf dem Schadensareal belegen die
dichteinduzierte Ausbreitung der NaOH an der Basis des obersten Grundwasserstock-
werks in Richtung des Grundwasserstromes und entlang einer morphologisch vorgegebe-
nen Rinnenstruktur. Eine Stratifizierung der Kontamination im Grundwasserleiter konn-
te nachgewiesen werden. Das Ausbreitungszenario der NaOH ist auch in Laborversuchen
nachvollziehbar. Damit ist die Richtigkeit der getroffenen Mafinahmen zur Gefahrenab-
wehr und Sanierung des Schadens belegt.

Die Vermischung der Natronlaugephase mit dem umgebenden Grundwasser ist weitest-
gehend diffusionslimitiert. Eine transmissivitdtsgewichtete Freisetzbarkeit und Mobilitét
der NaOH im Gelénde ist durch pH/Q-gesteuerte Pumpversuche belegt. Einzelbereiche
unterscheiden sich um bis zu zwei GroBlenordnungen. Dabei ist ersichtlich, dafl das Frei-
setzungspotential im Schadenszentrum und im Abstrom hoher ist als im Bereich der
Rinnenstruktur.

Im Zuge des durch das Institut fiir Wasserchemie der TU Miinchen durchgefiihrten For-
schungsprogramms (Labor-, Technikums- und Feldversuche mit begeleitender hydrogeo-
chemischer Modellierung) konnten die wissenschaftlichen Grundlagen fiir die Sicherung
und Sanierung erarbeitet und erfolgreich in die Praxis umgesetzt werden. Die zeitliche
Entwicklung der Kontamination zeigt eine Reduktion der NaOH-Méchtigkeit als Folge
der hydraulischen Sicherung und Sanierung. Die Férderung grofler Mengen an NaOH aus
dem Schadenszentrum ist durch Berechnungen und hydrochemische Untersuchungen be-
legt. Bis Mitte 2004 wurden rund 40t reine Natronlauge entfernt (= ca. 135t 50%iger
NaOH).

Die hydrochemischen Verhiltnisse in den untersuchten Mefistellen sind infolge der aus-
getretenen NaOH massiv gestort. Eine initiale Bildung mikrokristalliner Hydrokolloide
ist fiir Labor- und Feldmaflstab belegt. Neben Carbonaten fallen Aluminiumhydroxi-
de aus. Die Konzentrationen erreichen mg/L bis g/L. Die Kinetik der Prézipitation ist
nichtlinear.

XXViii



Durch die Injektion COs-geséittigten Wassers im Umfeld der Brunnen kann eine nach-
haltige Verbesserung der Carbonatfillung in der Umgebung der Injektionspegel erreicht
werden. Die Bildung von Aluminiumhydroxiden wird durch die COs-Injektionen nicht
beeinflult oder verhindert.

Riickschliisse auf die Dynamik der Brunnenversinterung sind durch Laborversuche
moglich. Die Versinterungsdynamik ist nichtlinear. Die nachhaltige Sicherung der Brun-
nenbauwerke mittels COs-Injektionen ist belegt.

Eine weitreichende Sicherung der Brunnenbauwerke infolge der Injektionen ist im Feld-
maflstab durch periodische Kamerabefahrungen belegt. Die Ausfillung von Aluminium-
hydroxiden kann durch die getroffenen Mafinahmen nicht verhindert werden.

Eine zunehmende Versinterung der Aquifermatrix ist zu beobachten und stellt ei-
ne nachhaltige Verdnderung des Aquifers dar. Fine Verminderung der hydraulischen
Durchléssigkeit ist die Folge und mufl in Kauf genommen werden. Die Durchlissigkeiten
verringern sich im Laborversuch um rund eine Gréflenordnung. Dies fiithrt im weiteren
Verlauf zu einer langfristigen Abkapselung des NaOH-Schadens an der Basis des oberen
Grundwasserleiters.

Die Ausbreitung des eingesetzten Kohlenstoffdioxids im Grundwasser ist durch Labor-,
Technikums- und Feldversuche nachgewiesen. Eine Aufhéirtung des Wassers durch Lo-
sung von Carbonat aus der Aquifermatrix beeinflufit weder die hydraulische Sicherung
noch die im Abstrom liegenden Grundwassernutzungen.

Die Optimierung der Prozessparameter ist durch hydrochemische Modellierung er-
folgt und validiert. Die Umsetzung in die Praxis war erfolgreich. Eine qualitative und
quantitative Beschreibung der Reaktionen in den Systemen ist belegt.

FEine neue Pumpstrategie wurde entwickelt, validiert und stellt ein Werkzeug zur nach-
haltigen und effektiven Sanierung des Schadens dar.
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Einfiihrung und Aufgabenstellung






1 Einleitung

1.1 Altlasten

Von Altstandorten und Altlasten geht eine latente und dauerhafte Gefahr von Schad-
stoffemissionen aus. Altlasten im Sinne der im BBodSchG § 2 Abs. 5 gegebenen Defini-
tion sind zum einen stillgelegte Abfallbeseitigungsanlagen sowie sonstige Grundstiicke,
auf denen Abfille behandelt, gelagert oder abgelagert worden sind (Altablagerungen)
[1]. Zum anderen handelt es sich um Grundstiicke stillgelegter Anlagen und sonstige
Grundstiicke, auf denen mit umweltgefihrdenden Stoffen umgegangen worden ist, durch
die schédliche Bodenverdnderungen oder sonstige Gefahren fiir den Einzelnen oder die
Allgemeinheit hervorgerufen werden. Wichtig ist die genannte Voraussetzung eines Scha-
densfalles oder einer Gefahrdung durch eine vormalige Nutzung. Die Gefihrdung, die fiir
Mensch und Umwelt von einer solchen Altlast ausgeht, realisiert sich iiblicherweise auf
dem Weg [1, 2]

e ciner nachteiligen chemischen Verdnderung oder Verunreinigung eines aktuell oder
zukiinftig genutzten Grundwasserkorpers (z.B. Trinkwassergewinnung);

e ciner nachteiligen chemischen Veréinderung des Bodens mit der Gefahr eines Uber-
gangs von Schadstoffen in Pflanzen, die der Erndhrung von Menschen und/oder
Nutztieren dienen;

e ciner nachteiligen chemischen Verdnderung der Atmosphére durch Aerosolbildung
oder Gasaustritt.

Altlasten werden in der Regel wie Deponien in Form von Stichtagsbeprobungen und
anschliefender laborativer Analytik auf den Austrag von umweltgefdhrlichen Stoffen
tiberpriift. Dabei stellen Art und Ausbau, die Enge des Mefistellennetzes sowie das zeit-
liche Inkrement der Probennahme einen wichtigen Faktor in der Reprisentativitat der
erhaltenen Proben und der resultierenden Daten dar. Tiefenaufgeloste und zonierte Be-
probungen sind oftmals nicht, in der Regel nur unter hohem zeitlichen und kostenin-
tensiven Aufwand moglich [3]. Dennoch sollten diese v.a. in stratifizierten Aquiferen
durchgefiihrt werden. Durch Anderungen der geologischen und geochemischen Zusam-
mensetzung iiber die Tiefe sowie Dichteunterschiede des Grundwassers als Folge des
(Schad-)Stoffinventars, kann es zu einer geschichteten Schadstoffausbreitung und damit
zu einer Fehleinschétzung der Kontaminationssituation kommen [4].



1.2 Akute Grundwasserschadensfalle

Da iiber die Definition “Altlast” keine in Betrieb befindlichen Nutzungen eingeschlossen
sind, sind akute Schadensfille, die z.B. von industriell genutzten Flichen ausgehen, bisher
ausgegrenzt. Diese miissen allerdings dringend in die Uberwachung einbezogen werden.
Eine Erweiterung des Begriffs Altlast auf kontaminierte Flachen (KF) bzw. kontamina-
tionsverdédchtige Flichen (KVF) ist erforderlich. Nur so kénnen in Betrieb befindliche
Anlagen, akute Kontaminationen des Bodens und Grundwasserkontaminationen mit in
die Uberwachung einbezogen werden [1, 2, 3, 5].

Dabei stellen schédliche Grundwasserverunreinigungen eine Beeintriachtigung der Qua-
litdt des Grundwassers oder sonstige nachteilige Verdnderungen seiner Eigenschaften
dar, die geeignet sind erhebliche Nachteile, Beldstigungen und Gefahren herbeizufiihren.
Diese stofflichen Kontaminationen sind mit herkémmlichen Mafinahmen nur schwer zu
erfassen. Eine unzureichende Beurteilung des Schadstoffinventars und des Geféahrdungs-
potentials birgt ein nicht tolerierbares (Rest-)Risiko fiir die Umwelt [1, 2].

1.3 Schutzgut Boden

Béden sind die Grundlage des Lebens, nicht nur geophysikalisch, sondern auch biologisch.
Der Boden kann Umweltbelastungen sowohl speichern, als auch an die Hydrosphére, At-
mosphére und Biosphére weitergeben. Die im Boden ablaufenden Prozesse fithren zu
einer Filtration einsickernder Stoffe, einer Pufferung, Umwandlung und ggf. der Weiter-
gabe. In den Stoffkreislaufen bildet der Boden zumeist Ausgangs- und Endpunkt der
meisten wirtschaftlichen Aktivititen. Die Tatsache, dafl Boden nicht vermehrbar ist,
weist auf die Dringlichkeit eines nachhaltigen Bodenschutzes durch intelligentes Fl&-
chenmanagement hin [3].

Jeder, der auf den Boden einwirkt, hat sich nach § 4 BBodSchG so zu verhalten, dafl
schédliche Bodenveranderungen nicht hervorgerufen werden. Im Falle von Emissionen
sind Mafinahmen gegen drohende schidliche Bodenveréinderungen zu ergreifen. Die reel-
len Gefahren, die von einer Kontamination ausgehen sind so zu sanieren, dafl dauerhaft
keine Gefahren, erhebliche Nachteile oder erhebliche Belédstigungen von der Bodenver-
unreinigung ausgehen. Dabei kommen neben den iiblichen Dekontaminationsmaf3inah-
men auch Mafinahmen zur nachhaltigen Sicherung in Betracht, die eine Ausbreitung
des Schadstoffes langfristig verhindern kénnen [1, 2]. Demnach ist das Schutzgut Boden
durch geeignete Mafinahmen so zu sichern, dafl zunéchst keine Bodenverunreinigungen
auftreten. Im Falle bereits ausgetretener Schadstoffe/Kontaminationen oder sonstiger
nachteiliger Bodenverédnderungen sind Sanierungs- oder Sicherungsmafinahmen zu er-
greifen [1, 2].

1.4 Schutzgut Wasser

Grundwasser stellt in den meisten Léndern wegen seines geologisch bedingten unterirdi-
schen Schutzes eine ideale Ressource zur Trinkwasserversorgung dar. Durch Beeinfluung



aus Industrie, Landwirtschaft oder anderweitigen Nutzungen kommt es jedoch zu einer
vermehrten Gefihrdung. Damit steht in vielen Regionen der Erde sauberes Wasser nicht
mehr in ausreichender Menge und Qualitit zur Verfiigung [6, 7]. Eine bis zum heutigen
Tage geringe Sensibilitéat in Bezug auf den Grundwasserschutz ist unter anderem auf die
z.T. sehr lange Verweilzeit des Wassers im Boden zuriickzufiihren [8]. Schidliche Grund-
wasserverunreinigungen werden unter Umsténden erst nach Jahrzehnten bemerkt und
kénnen keinem Verursacher mehr zugeordnet werden [9, 10].

Die Européische Wasserrahmenrichtlinie zielt — wenn auch nur auf einem sehr niedri-
gen Niveau — auf den Schutz aller européischen Gewisser [5]. Eingeschlossen sind dabei
Oberflichen- und Grundwisser. Eine Einteilung in nur zwei Giiteklassen (schlecht und
gut) erscheint ungeniigend und fiir die Beurteilung der Wassergiite praxisfern. Bis 2015
miissen jedoch alle Gewisser im europédischen Raum das Ziel “guter Zustand” errei-
chen. Dabei erzielt alles Wasser diesen Zustand, wenn keine Uberschreitungen human-
oder skotoxikoligischer Schwellenwerte zu verzeichen sind. Eine derartige Uberschreitung
am Ort der Beurteilung wére als signifikante Verunreinigung und damit als “schlechter
Zustand” zu verstehen. Nationale Verordnungen, die iiber die in der Européischen Was-
serrahmenrichtlinie festgesetzten Ziele hinausgehen, konnen weiter Anwendung finden
[5].

Die deutsche Trinkwasserverordnung dient dem Schutz der menschlichen Gesundheit,
der Gewéhrleistung der Genusstauglichkeit und der Reinheit von Wasser fiir den mensch-
lichen Gebrauch [9]. Dabei ist alles Wasser, das zum menschlichen Gebrauch bestimmt
ist, unabhéngig von Herkunft oder Aggregatszustand eingeschlossen. Das Wasser mufl
frei von Krankheitserregern und chemischen Stoffen in Konzentrationen sein, die eine
Gesundheitsschidigung hervorrufen kénnen. Sind im Rohwasser Inhaltsstoffe vorhan-
den, die diese Grundanforderungen in Frage stellen, gilt ein Aufbereitungsgebot, ggf.
unter Einschluf} einer Desinfektion. Um diese Anforderungen einhalten zu kénnen, miis-
sen die Indikatorparameter, mikrobiellen Parameter, chemischen Parameter und Auf-
bereitungsstoffe regelmiflig iiberpriift werden. Ebenso gilt eine Besichtigungspflicht von
Schutzzonen und die laufende Untersuchung des Rohwassers [9].

Vor allem fiir Wasserversorger ergibt sich aus diesen Bedingungen eine regelméfige,
moglichst liickenlose und auf moglichst viele Parameter abgestimmte Untersuchung des
Rohwassers. Da dieses in der Regel Einfliissen aus angrenzenden Nutzungen (z.B. Land-
wirtschaft, Industrie) ausgesetzt ist, sind hinreichende MaBnahmen zur Uberpriifung
der wichtigsten Parameter (v.a. chemische Inhaltsstoffe) durchzufiihren. Ein liickenloses
Monitoring des Rohwassers wére dabei wiinschenswert, ist durch das Fehlen geeigneter
Sensorik allerdings mit herkémmlichen Analysenmethoden nur eingeschréinkt durchfiihr-
bar und bezahlbar [9, 10].

1.5 Sequestrierung von CO,
Aktuelle Aktivitdten zur nachhaltigen Reduktion und Speicherung des Treibhausgases

Kohlenstoffdioxid beschéftigen sich u.a. mit der Sequestrierung in tiefen Aquiferen, Ozea-
nen und der Speicherung in ausgebeuteten Erdgas- oder Olfeldern. Dabei stehen vor



allem grofitechnische Losungen zur Verpressung grofler Mengen superkritischen CO2 im
Vordergrund. Mafigabe der Forschung auf diesem Gebiet ist eine nachhaltige, fiir Gene-
rationen wirksame Entfernung des schédlichen Treibhausgases aus den atmosphérischen
Kreisldufen. Vier tragende Sdulen fiir eine Untergrundspeicherung sind zum jetzigen
Zeitpunkt identifiziert. Diese beinhalten:

e Die unterirdische Speicherung, z.B. in tiefen Aquiferen oder ausgebeuteten Ergas-
und Erdolfeldern;

e die Deponierung am Meeresboden als superkritische fliissige Phase;
e die biologische Fixierung und

e die Bindung in Form anorganischer Spezies (z.B. Carbonate).

Seit Beginn des letzten Jahrzehnts des vergangenen Jahrhunderts spielt die Injektion
von CO2 in Erdgas- und Erdollagerstétten eine wichtige Rolle in der Treibhausgasspei-
cherung. Der geologische Schutz vor einer Freisetzung des injizierten Gases ist dabei ein
entscheidender Faktor. Bekanntestes Beispiel ist dabei die Lagerung im Sleipner Vest
Gasfeld, einer Sandsteinformation rund 1000 m unter der Nordsee vor der Kiiste Norwe-
gens [11, 12]. Im kanadischen Raum trégt die “enhanced oil recovery”, eine Methode zur
Verdiinnung von Rohol durch COsq-Injektionen, zur Deponierung des Treibhausgases in
Erdolfeldern bei. Hier werden seit Herbst 2001 téglich rund 5000t CO» injiziert und auf
lange Frist dem Klimakreislauf entzogen.

Die Deponierung superkritischen Kohlenstoffdioxids in der Tiefsee wird als weitere
Moglichkeit zur nachhaltigen Speicherung des Treibhausgases angesehen. Vor allem in
grof3en Tiefen unterhalb 3500 m u. Meeresspiegel reagiert das injizierte CO9 unter Volu-
menzunahme mit dem Meerwasser zu Gashydraten. Diese Gashydrate wiirden aufgrund
ihrer im Vergleich zu Meerwasser hoheren Dichte am Ozeanboden verbleiben oder gar
in noch groflere Tiefen absinken. Die Loslichkeit der Gashydrate ist sehr gering und
konnte zu einer langfristigen Speicherung am Ozeanboden beitragen. Allerdings sind die
Auswirkungen derartiger Speichertechnologien auf das Okosystem Tiefsee bisher wenig
erforscht und hochst fragwiirdig [13].

Ahnlich visionér erscheint die Mdglichkeit der COo-Bindung durch biologische Pro-
zesse z.B. an Meeresalgen oder Bepflanzungen [11, 12, 13]. Dabei kénnten weitgehend
kostenneutral biologische Photosyntheseprozesse, angetrieben durch die Energie des Son-
nenlichts, zur Speicherung genutzt werden. Vor allem in tropischen Regionen wéren diese
Technologien anwendbar [11, 12].

Als weitere Moglichkeit zur nachhaltigen Kohlenstoffdioxidreduktion wird die Fixie-
rung des COg in Form anorganischer Minerale angesehen. Dabei spielen direkte oder
indirekte Reaktionen mit der Matrix der geologischen Formation, die zu einer Ausfillung
sekundérer Carbonatminerale fithren, eine entscheidende Rolle. Dieses “mineral trapping”
scheint fiir die langzeitliche Immobilisierung und Bindung von COs interessant zu sein.
Uber die Erhéhung der Konzentrationen loslicher Carbonate und von Hydrogencarbonat



infolge der Auflosung alkalischer Alumosilikate durch die COo-Injektionen, dem “solubi-
lity trapping”, wird weiterer Kohlenstoff gespeichert [14]. Insgesamt stellt diese Techno-
logie eine bisher nur wenig erforschte, allerdings recht vielversprechende Moglichkeit zur
Speicherung von Kohlenstoffdioxid, auch in oberflichennahen Grundwasserleitern dar.






2 Zielsetzung

Im Fall einer anorganischen Kontamination eines intensiv genutzten Grundwasserkor-
pers sollten Methoden zur Uberwachung, Sicherung und Sanierung des Schadens ent-
wickelt werden. Priméres Ziel stellt dabei die Beurteilung und Abgrenzung des durch
Natronlauge verursachten Schadensareals durch qualifizierte sensorische, hydrochemische
und hydraulische Methoden dar. Weiter sollten die im Bereich des Schadensherdes und
im Bereich der Kontaminationsfahne liegenden Grundwassernutzungen durch geeignete
Maflnahmen vor der Beeintrédchtigung durch die Kontamination geschiitzt werden. Die
innovative Applikation zur nachhaltigen Sicherung der Sicherungs-/Sanierungsbrunnen
war erforderlich und sollte auf ihre Tauglichkeit hin untersucht und validiert werden.
Die Validierung der Versuchsergebnisse sollte mit hydraulischen und hydrochemischen
Modellrechnungen erfolgen. Fiir das eingesetzte Kohlenstoffdioxid mufiten die Trans-
portprozesse im carbonatischen Aquifer geklirt werden sowie die Massen iiber die betei-
ligten Raktionsprozesse bilanziert werden. Die Ergebnisse der Labor- und Technikums-
versuche mufiten in den Feldmafstab iibertragen werden und erfolgreich in ein funk-
tionstiichtiges Sicherungs- und Sanierungskonzept umgesetzt werden. Die nachhaltige
Sicherung/Sanierung des Standorts war Mafigabe der Arbeiten.

In Bezug auf den nachhaltigen Entzug des Treibhausgases Kohlenstoffdioxid aus dem
Klimakreislauf sollte mit den Injektionsversuchen ein innovativer Ansatz zur dezentra-
len Speicherung von COs erarbeitet werden. Hauptaugenmerk bei der Umsetzung des
Vorhabens liegt dabei auf der Injektion des Treibhausgases in oberflichennahe Grund-
wasserleiter und der Quantifizierung der Gasmengen. Die hydraulischen und hydroche-
mischen Verdnderungen des Grundwasserleiters waren experimentell abzuschétzen und
durch Modellrechnungen zu validieren.
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3 Situation

Im Bereich der Walzstrasse eines aluminiumverarbeitenden Betriebes in der BRD liegt
eine Kontamination des oberen Grundwasserstockwerks mit Natronlauge (NaOH) vor.
Die Leckagen befinden sich im Bereich der Natronlaugebunker und einer Bandbeizanla-
ge fiir Aluminiumbleche. Uber einen Zeitraum von mehreren Jahren bis Jahrzehnten ist
vermutlich eine Menge von mehreren hundert Tonnen 50%iger NaOH ausgetreten. Der
Flurabstand zur Grundwasseroberfliche des obersten Grundwasserstockwerks betrigt
12—-14m. In der gesittigten Zone des quartidren Grundwasserleiters (fluvio-glaziale Ab-
lagerungen) wurden pH-Werte zwischen 10.5 und 11.5 gemessen. Die NaOH ist durch die
ungeséttigte Zone bis an die Grundwasseroberflidche gelangt. Im Bereich des Schadens-
zentrums wurde auskristallisierte NaOH bzw. Soda im Porenraum des Carbonatschotters
festgestellt. In den Eluaten der Proben wurden pH-Werte um pH 12 gemessen. Aufgrund
des Dichteunterschieds ist die ausgetretene NaOH weitgehend unvermischt zur Basis
des Grundwasserleiters abgesunken. Die Ausbreitung des Grundwasserschadens erfolgt
entlang des Grundwasserstromes in Richtung WNW. Zudem wurde die Ausbreitung
der Kontamination quer und entgegen der vorherrschenden Grundwasserflierichtung,
entlang einer Rinne an der stark reliefierten Basis des obersten Aquifers in norddst-
licher Richtung festgestellt. Regelméflig durchgefiihrte tiefenaufgelosten Sondierungen
von TUM und PSK (Probenahme Service Kridmer) belegen das angenommene Ausbrei-
tungsszenario. Der Austausch zwischen der trotz einer leichten Vermischung mit dem
Grundwasser relativ hoch konzentrierten Natronlauge und dem abstromenden Grund-
wasser ist weitgehend diffusionslimitiert. Die Na™-Konzentrationen im Schadenszentrum
erreichen Werte von bis zu 1500 mg/L. Im Abstrom wurden Konzentrationen von iiber
150 mg/L gemessen.

Uber ein geologisches Fenster im Westen des Schadenszentrum besteht die Gefahr
der Ausbreitung der Kontamination in das tiefere zweite Grundwasserstockwerk, in dem
sich u.a. die Betriebsbrunnen der Firma befinden. Das zweite Grundwasserstockwerk ist
intensiv durch andere Grundwassernutzungen betroffen (Brauchwasser, Trinkwasser im
weiteren Abstrom). Durch hydraulische Mafinahmen seit Ende 2002 wurde eine Aus-
breitung der Kontamination verhindert. Allerdings kommt es durch die Anderung des
pH-Wertes bei der Vermischung von kontaminiertem und nicht bzw. schwach kontami-
niertem Grundwasser zu massiven Ausfillungen von Calciumcarbonaten (Calcit, Arago-
nit (CaCOj3), Dolomit (CaMg(COs3)2)) und Gibbsit (Al(OH)s), die die Standzeiten der
Pumpen und Sanierungsbrunnen erheblich beeintrichtigten. Bei Forderleistungen von
ca. 4m3/h sind die Pumpen innerhalb weniger Stunden mit mm-dicken Sinterkrusten
iiberzogen. Die Standzeiten der verwendeten 5-Zoll-Leitungen erreichen unter ungiinsti-
gen Bedingungen im Schadenszentrum nur wenige Tage. Danach ist der gesamte Quer-
schnitt mit Kalksinter zugesetzt. Einzelne Brunnenbauwerke erreichen duflerst geringe
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Standzeiten. Durch die massive Versinterung der Filterschlitze ist eine Nutzung nach
wenigen Tagen bis Wochen nicht mehr méglich.

Durch die Ausbreitung der Kontamination sowie eine Verschleppung in das zweite
Grundwasserstockwerk besteht fiir die Betriebsbrunnen die Gefahr der Versinterungen
und damit eine nachhaltige Beeinflulung der Grundwassernutzung. Fine Gefihrdung
fiir die auf das Brauchwasser angewiesenen Produktionsabldufe ist gegeben und nicht
tolerierbar. Im Siiden des NaOH-Schadensfalles befindet sich eine Kontamination des
oberen Grundwasserstockwerks durch LHKW, die mit einer pump-and-treat-Technik sa-
niert wird. Eine Ausbreitung der Natronlaugekontaminantion in diese Richtung wiirde
auch hier zu einer massiven Beeintrichtigung der Sanierungsmafinahme fithren. Eine
nachhaltige Sanierung des NaOH-Schadens ist in Anbetracht der hohen Mengen an aus-
getretener NaOH und der Gefahren die auch von verdiinnter Natronlauge ausgehen zwin-
gend erforderlich. Der Schwerpunkt der Sanierung des Natronlaugeschadens lag deshalb
primér auf der Gefahrenabwehr fiir die Betriebsbrunnen sowie der siidlich davon gelegene
LHKW-Sanierung.

Entsprechend dem ., Forschungskonzept fiir die wissenschaftliche Begleitung der Sanie-
rung eines Schadensfalles mit Natronlauge* (IWC, 2003) wurden die Teile Gefahrenab-
wehr und Sanierung des Forschungskonzeptes in zwei einzelne Module gegliedert. Das
Modul 1 ,,Untersuchungen zur Gefahrenabwehr* beinhaltet:

e Saulenversuche zur Optimierung der Prozessparameter,
e Vorbereitung der Technikumsversuche,

e Technikumsversuche zur Bestimmung der Verfahrensdaten fiir die Gefahrenabwehr
sowie

e Die Begleitung der Feldversuche zur Gefahrenabwehr.
Das Modul 2 ,,Untersuchungen zur Sanierung des Standortes® beinhaltet:

e Laborversuche zur Gleichgewichtseinstellung,

Modellrechnungen zur Gleichgewichtseinstellung,

Vorbereitung der Sanierungsversuche,

Untersuchungen zur Sanierung im geséttigten Grundwasserleiter,

Hydrochemische und kolloidchemische Charakterisierung und

Begleitung der Feldversuche zur Sanierung.

Aufgrund der Notwendigkeit paralleler Arbeiten wurden die Module im Verlauf der
Bearbeitung in Abstimmung mit der fiir die Sanierungen betrauten Ingenieurgesellschaft
(Gerling Consulting Gruppe; Hr. Teesch und Hr. Dr. Paus) sowie mit dem Auftraggeber
(Hr. Siebert, Hr. Riede) weitgehend neu gegliedert und den Erfordernissen der laufenden
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Sanierungsmafinahme angepafit. Dafiir wurden Einzelteile der beiden Module zusam-
mengelegt und parallel bearbeitet. Die Darstellung der Ergebnisse erfolgt analog der
systematischen Bearbeitung. Als Zusammenfassung des Forschungsprogramms werden
folgende Schwerpunkte dargestellt:

Die Ergebnisse der ersten tiefenaufgelosten Sondierungen auf dem Schadensareal,

Die Ergebnisse der Laborversuche zur Untersuchung des Eluationsverhaltens von
Schwermetallspezies als Vorstudie der geplanten COs-Injektionen,

Die Ergebnisse der kolloidchemischen Untersuchungen aus Labor, Technikum und
dem kontaminierten Grundwasser,

Die Laborversuche zur Visualisierung der initialen Ausbreitung der NaOH und zur
Dynamik der Versinterungen,

Die Ergebnisse der Séulenversuche zur Reaktionskinetik des eingesetzten COq,

Die Ergebnisse der Technikumsversuche zur Ausbreitung von COs in den Ver-
suchsaquiferen am Institut fiir Wasserchemie der TU Miinchen (IWC),

COs-Injektionsversuche zur Untersuchung der Wirkungseffizienz des eingesetzen
Kohlendioxids im Feldmafistab,

Die Ergebnisse der Untersuchungen der Aquifermatrix aus der iiberbohrten Mef3-
stelle HWS42,

Die Ergebnisse der mineralogisch-chemischen Untersuchungen von Prézipitaten aus
Labor, Technikum und Feld,

Die Ergebnisse der im Labor durchgefiihrten Durchléssigkeitsversuche,

Die Auswertung der periodisch durchgefiihrten Kamerabefahrungen der Grund-
wassermefistellen,

Die Ergebnisse der Statussicherung durch periodisch durchgefiihrte Multiparame-
terlogs (ECO-Logs) in den Grundwassermefstellen,

Die Pumpversuche an Mefstellen im Schadenszentrum, entlang einer SW-NE-
verlaufenden Rinnenstruktur und im Abstrom des Schadensherdes als Vorbereitung
einer pH-gesteuerten hydraulischen Sicherung.
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Teil 1l

Theoretische Grundlagen
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1 Stand der Technik und des Wissens

1.1 Grundwasserschadensfille

1.1.1 pH-Anomalien

Massive pH-Verdnderungen von Grundwasser sind aus dem Bereich der Aluminiumge-
winnung, -verarbeitung und -veredlung bekannt. Die Residualsedimente des Bauxit (red
mud) nach Aluminiumextraktion sind durch hohe pH-Werte infolge der Aluminiumlo-
sung durch Natronlauge (BAYER-Verfahren) gekennzeichnet [15]. Der red mud besteht zu
70—80 % aus Wasser und 20—30 % Feinstkorn. Eine Abtrennung von Feststoffanteil und
Wasser ist aufwendig, konstenintensiv und bis dato nicht immer durchgefiihrt worden.
Durch die Deponierung in unzureichend gesicherten Schlammbunkern kann das belaste-
te Wasser in den Boden infiltrieren und das ungestorte Grundwasser kontaminieren. In
Folge der Infiltration steigen die pH-Werte im Grundwasser von urspriinglich 7—-8 auf
bis zu pH 1112 an [15]. Neben den hohen pH-Werten sind die Grundwésser in Gebieten
der Bauxitverarbeitung auch durch sehr hohe Gehalte an Natrium gekennzeichnet. Die-
se Verunreinigungen machen eine weitere Nutzung des Grundwassers nahezu unmoglich
oder beeintrachtigen diese erheblich. Allein in Jamaika wird das Ausmaf} der Beeintrach-
tigung auf mehrere Millionen m® Grundwasser geschitzt. Betroffen sind dariiberhinaus
allerdings grofle Gebiete der Bauxit- oder Lateritgewinnung im tropischen Giirtel, z.B.
Guinea, Jamaika, Brasilien und Australien.

Uber eine grofmafstiibliche Sanierung dieser Grundwasserkontaminationen ist in der
aktuellen Literatur nichts bekannt. Lediglich durch Ausbau und Weiterentwicklung der
Schlamm-Separationstechniken sowie abgedichtete Bunker und weitere Emissionschutz-
mafinahmen konnte eine Reduzierung der NaOH-Emissionen und der Eintrag in die fiir
Trink- oder Brauchwassernutzung vorgesehenen Aquifere reduziert werden [15].

1.1.2 Verunreinigung durch Schwermetalle

Der Zustand von Oberflichengewéssern und Grundwasser ist in Folge der steigenden
Belastungen, vornehmlich in dicht besiedelten als auch intensiv wirtschaftlich genutz-
ten Gebieten einer stetigen Gefiahrdung ausgesetzt. Trotz zahlreicher Anstrengungen zur
Vermeidung und sicheren Deponierung von Abfall- und Reststoffen kommt es weiterhin
zu einem vermehrten Aufkommen aus dem industriellen, landwirtschaftlichen und pri-
vaten Bereich. Des weiteren hat der Bau und die Ausriistung von Klédranlagen weder
zahlenméBig noch in der technischen Ausstattung Schritt halten konnen [16, 17].

Die steigende Zahl umweltgefdhrdender Stoffe fithrt zu einem bestédndig steigenden
Umfang der Analysen- und Kontrollsysteme. Neben Grundwiéissern decken nahezu 10%
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der Oberflichengewiisser nach Aufbereitung die Trinkwasserversorgung in der BRD. Da
diese durch ihre Wirkung als Vorflut fiir geklarte wie ungekliarte Abwésser dienen, ist
eine steigende Verschmutzung zu verzeichnen. Eine Aufbereitung fiir den menschlichen
Gebrauch ist unerlafilich. Aber auch Grundwasser unterliegt, z.B. durch Infiltration von
Oberflichengewéssern oder durch direkten Eintrag aus landwirtschaftlich oder industriell
genutzten Gebieten, einer zunehmenden Gefihrung durch Schwermetalle [16, 18, 19, 20,
21, 22, 23, 24].

Stark erhohte Quecksilber-Gehalte, z.B. in US amerikanischen Oberflichengewéssern,
aber auch die Altlasten aus ostdeutschen Bergbaufolgelandschaften, haben zu einer er-
hohten Sensibilisierung in puncto Gefahren gefiihrt, die sich aus dem Vorhandensein von
Schwermetallen in unseren wirtschaftlichen Kreisldufen ergeben. Zwar ist die Freisetzung
von Schwermetallen in Deutschland in den Jahren 1990 bis 2000 um rund 50% zuriick-
gegangen, durch die teilweise Anreicherung in Sedimenten ist dennoch mit einer grofien
Gefahr, v.a. in Gewéssern zu rechnen [25]. Die meisten Schwermetalle sind durch natiir-
liche Prozesse in Gewéssern nicht mehr abbaubar. Vielmehr werden sie in organischer
Substanz angereichert und fiir langere Perioden gespeichert [16, 25]. Als “essentielle” Spu-
renstoffe wichtig fiir eine Vielzahl von Stoffwechselprozessen, ist ihre positive Wirkung
i.d.R. auf einen engen Konzentrationsbereich beschriankt [26, 27, 28, 29, 30, 31, 32, 33].

1.2 Injektionstechniken

1.2.1 Injektion von Fluiden

Die Injektion von Fluiden in den Grundwasserleiter wird in der Regel {iber Injektions-
lanzen durchgefiihrt. Vor allem bei der in situ Bodenwdsche (Leaching) wurden in den
letzten Jahren erhebliche Fortschritte erzielt. Dabei wird durch geeignete Injektionslan-
zen, die in den kontaminierten Bereich des Aquifers eingebracht sind, ein Spiilmedium
(i.d.R. Wasser) injiziert. Als Injektionslanzen dienen perforierte oder geschlitzte Rohre.
Die Schadstoffe werden im Spiilmedium gelost, dispergiert oder emulgiert. Danach wird
der Schadstoff durch Abpumpen des Grundwassers mit dem Spiilmedium aus dem Boden
entfernt, dekontaminiert oder abgetrennt und danach entsorgt [10]. In situ-Verfahren
kénnen nur in nichtbindigen Bodenkorpern eingesetzt werden. Das Behandlungsprin-
zip bei on-site und in situ-Behandlungen beruht auf der iiberwiegenden Sorption von
Schadstoffen am Feinkorn eines Bodenkérpers und der Abtrennung durch Wasch- und
Trennschritte. Durch Zusatzstoffe wie

e oberflichenaktive Substanzen,
e Komplexbildner (z.B. EDTA fiir Schwermetalle),
e Flotationsstoffe und

e Siuren oder Laugen zur Einstellung der pH-Werte,
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werden die Eigenschaften der Wasch- und Spiilmedien beeinfluit. Alle vorgestellten
Verfahren sind nicht fiir Boden geeignet, deren Feinkornanteil (Korngréen < 0.06 mm)
itber 20-30% liegt [34].

1.2.2 Injektion von Gasen

Bereits in der Einfiihrung wurden die vier tragenden Sédulen der Sequestrierung von COs,
die unterirdische Speicherung in Erdol- und Erdgasfeldern, die Deponierung in der Tief-
see, die biologische Fixierung und die Bindung in Form anorganischer Spezies auch in
oberflichennahen Aquiferen angesprochen. Die hier genutzten Verfahren greifen i.d.R.
allerdings auf die Injektion superkritischer Fluide zuriick. Eine “Fingasung” im eigentli-
chen Sinn findet hier nicht statt. In einem Forschungsprojekt zur Implementierung einer
in situ-Gaswand im Berliner Raum (BIOXWAND) wurden neue Gasinjektionstechniken
erforscht und validiert [35, 36]. Hierbei kommt der Injektionstechnik gasférmiger Stoffe in
die geséttigte als auch die ungeséattigte Zone des Aquifers eine entscheidendere Bedeutung
zu. Wie in unterschiedlichen Labor-, Technikums- und Feldversuchen festgestellt, treten
bei direkten Gasinjektionen allerdings eine Vielzahl von Problemen auf. Diese beinhalten
vor allem Losungsprozesse und -kinetiken des injizierten Gases im Grundwasser. Hier ist
nicht immer zweifelsfrei zu kléren, ob die erwarteten Gaskonzentrationen fiir den ge-
samten geplanten Wirkungsbereich erreicht werden. Weiter ist der EinfluBbereich der
Injektionen nicht immer klar abzugrenzen. Noch schwerwiegender erscheint das Problem
einer bevorzugten Ausgasung (preferential gas flow) durch den Grundwasserleiter. Hier-
bei konnte in einer Vielzahl von Experimenten ein “channeling” in der Aquifermatrix
beobachtet werden. Uber kleinere und groBere Kanile kann das injizierte Gas ohne be-
deutende Wechselwirkungen mit dem Grundwasser bis an die Oberfliche gelangen. Ein
weiteres Problem bei der direkten Gasinjektion stellt die Veréinderung der hydraulischen
Durchléssigkeit infolge von Gas(blasen)schleiern dar. Durch die aufsteigenden Gasblés-
chen wird ein grofler Teil der Mikroporen verstopft und steht dem Grundwasser nicht
mehr als Fliefipfad zur Verfiigung. Eine Umstromung des Bereichs wurde beobachtet
[35, 36, 37, 38, 39].

1.2.2.1 Anwendungen

Heute bekannte und héufig verwendete Anwendungen von Gas- oder Fliissigkeitsinjek-
tionen stellen

e Bioventing, Beliiftung der ungeséttigen Bodenzone mit Gasen zur Anregung bio-
logischer Abbauprozesse,

e Aecration, Beliiftung der ungeséattigten Zone mit Atmospérenluft,

e [In situ Air Sparging, Injektion von Gasen in die wassergesittigte Matrix zur Ver-
fliichtigung von Schadstoffen,

e In situ (Air)Stripping, Stripping (Begasung) durch zweifach verfilterte Brunnen
zur Verfliichtigung leichtfliichtige Schadstoffe und
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e rcaktive Gaswande dar.

Den meisten Technologien liegt die die Entfernung von Schadstoffen durch die Erho-
hung der Wasser-/Luft-Grenzflichen zugrunde [40]. Einen recht umfassenden Uberblick
iiber die Technologien bietet der US-EPA-Bericht: “A Citizen’s Guide to Soil Vapor Ex-
traction and Air Sparging”, EPA 542-F-01-006, 2001 [41] sowie Johnson et al., 2001:
“Advances in In Situ Air Sparging/Biosparging” [42].

1.2.2.2 Sequestrierung von CO,

Bei den tiefen Gasinjektionen werden — vor allem in ausgebeuteten und noch im Betrieb
befindlichen Erdol- und Erdgasfeldern — grofie Mengen an COg injiziert. Das Gas wird
tiber Tiefbohrungen als superkritisches Fluid in grofien Mengen verpref3t. Diese Techno-
logie spielt seit Anfang der neunziger Jahre des vergangenen Jahrhunderts eine wichtige
Rolle in der Ausbeutung von Kohlenwasserstofflagerstéitten. Durch die Injektion grofer
Mengen CO4 wird dabei der Lagerstiattendruck erhoht. Infolgedessen ist die Produktion
an weitgehend ausgebeuteten Standorten weiter moglich. Als Nebeneffekt der “enhanced
oil recovery” werden — allein in einer kanadischen Lagerstétte — tédglich rund 5000t COq
verprefit. Bis Ende der Pilotphase 2005 werden so bis zu 20 Mio.t COs injiziert wer-
den [13]. Die unterirdische Speicherung in tiefen salinaren Aquiferen kann anhand des
norwegischen Sleipner Vest-Gasfeldes demonstriert werden. Hier wird das klimaschad-
liche Treibhausgas direkt bei der Forderung vom Erdgas abgetrennt und in eine rund
1000 m unter der Nordsee liegenden Sandsteinschicht verprefit. Diese ist mit salinarem
Grundwasser gefiillt und erstreckt sich {iber mehrere hundert Kilometer Lénge und rund
150 Kilometer Breite. Zur Zeit werden jéhrlich gerade einmal 1 Mio. t injiziert. Bei einer
Maéchtigkeit von rund 250 Metern kénnte der Sandstein bis zu 600 Mrd. t des Treibhaus-
gases aufnehmen, genug um die gesamte COo-Produktion der européischen Kraftwerke
fiir 600 Jahre aus dem Verkehr zu ziehen [11, 12, 13, 43].

Daneben stellt die Sequestrierung des Kohlenstoffdioxids in der Tiefsee eine potentielle
Methode zur Speicherung dar. Zum einen bilden sich in geringen Tiefen Gasbléschen bzw.
Tropfchen, die mit den Stréomungen weitertransportiert werden oder langsam aufsteigen.
Zum andern reagiert das superkritische Gas in grofleren Tiefen (>500-1000m u. Mee-
resspiegel) in einer Hydratisierungsreaktion unter Volumenzunahme teilweise zu schwer-
l6slichem Gashydrat. Trotz Volumenzunahme liegt die Dichte der Gashydrate noch iiber
der des umgebenden Meerwassers. Das Potential dieser Verklappung wére im Vergleich
zur Injektion in geringeren Tiefen deutlich gréfler und langanhaltender. Bei einer Ver-
klappung in Tiefen > 3500—-4000m konnten stabile COo-Seen entstehen. Die meisten
FErkenntisse und Visionen entstammen wegen einer liickenhaften belastbaren Datenbasis
allerdings nur Modellrechnungen und Computersimulationen [44, 45].

Besonders wichtig fiir die nachhaltige Speicherung von COy ist die chemische Reak-
tion mit der Matrix von Reservoiren (z.B. Aquifere). Beim “mineral trapping” fiithren
direkte oder indirekte Reaktionen mit den Mineralen oder Gesteinen einer geologischen
Formation, in die das Kohlenstoffdioxid verpref3t wird, zu einer sekundéren Carboantbil-
dung. Dadurch kann COq lange immobilisiert werden. Durch die Auflésung alkalischer
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Alumosilikate, durch die schwach saure Wirkung des eingeleiteten COs, steigen die Kon-
zentrationen an gelosten Carbonatspezies und Hydrogencarbonaten in den Losungen an.
Dieses Verfahren wird als “solubility trapping” bezeichnet. Nachfolgend ist das CO»-
Sequestrierungspotetial einiger gesteinsbildender Minerale dargestellt [14]:

Tabelle 1.1: CO2-Sequestreirungspotential einiger gesteinsbildender Minerale (erweitert
und veréndert nach [Xu, 2004])

Mineral Potential der CO2-Fixierung,
kg/m3

Anorthit 436.4

Olivin 1896.3 -2014.7

Pyroxene 1404.2

Augit 1306.3

Amphibole 1041.8-1169.5

Hornblende 1000.4

Ca-Amphibole 1119.3

Glaukonit 62.0

Phlogopit 881.8

Biotit 671.0

Serpentinit 1232.7

Chlorite 923.4

Mite 78.42

Smektite 161.2

Die Carbonatminerale stellen die wichtigste Mineralgruppe zur Immobilisierung von
COq dar [46, 47]. Nach der Einleitung von Kohlenstoffdioxid in Wasser (vgl. Gl. 2.49
und Gl. 2.50) und der Dissoziation der Kohlenséure in HT und HCO3 -Ionen kommt es
infolge der Losung einiger primérer Minerale aus der Aquifermatrix zur Komplexierung
mit zweiwertigen Kationen:

Ca*" + HCO; = CaHCOZ (1.1)

Diese reagieren unter Ausfillung weiter zu Carbonatmineralen:

Ca?t + HCO3 = CaCO3 | +HT (1.2)
Mg*" + HCO; = MgCO3 | +H* (1.3)
Fe’™ + HCO; = FeCO3 | +H* (1.4)

Problematisch erscheint die Abnahme der effektiven Porositét infolge der COs-Injektion
und der resultierenden Carbonatfillung. Die Abnahme der Porositdt kann das CO»-
Sequestrierungsvermogen eines Aquifers sehr stark beeintréchtigen [14]. Evaluierte Daten
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iiber die Porositdtsabnahme in unterschiedlichen geologischen Medien oder Formationen
stehen bis dato nicht zur Verfiigung.

1.2.3 Léoslichkeit von Gasen

In vielen Reaktionen im aquatischen Milieu spielt die Loslichkeit von Gasen eine ent-
scheidende Rolle. Dies wird vor allem bei CO5 im KKG ersichtlich. Daneben fallt der
Loslichkeit von Sauerstoff eine wichtige Bedeutung fiir Oxidationsprozesse zu. Der fiir
alle Loslichkeitsreaktionen entscheidende Partialdruck ist bei Gasen von besonderer Be-
deutung [48, 49]. Die Loslichkeit A wird nach Henry-Dalton bei 1 atm definiert als [10]:

A=K-p (1.5)

Die Loslichkeit steigt demnach bei konstantem K mit zunehmendem Druck [50]. Fiir
die Beschaffenheit von Tiefengrundwissern, sowie die technische Anwendungen bei der
Sequestrierung von Treibhausgasen in tiefen Aquiferen kann dies von entscheidender
Bedeutung sein [10].

Oberflichennahe Grundwiisser stehen nicht unbedingt mit den Atmosphérengasen im
Gleichgewicht. Hiufig kommt es hingegen zur Gleichgewichtseinstellung mit der Boden-
luft und deren Zusammensetzung. Infolge jahreszeitlicher Schwankungen in der Biomas-
seproduktion und der Bepflanzung kommt es in der Bodenluft zu deutlichen Anderungen
im CO2-Gehalt. Fiir die temperaturabhéngige Gasloslichkeit gilt [10]:

T
A=a-(1 273) (1.6)

Demnach nimmt mit fallender Temperatur die Gasloslichkeit zu. Einen Effekt auf
die Gasloslichkeit weist auch der Gehalt an gelosten Wasserinhaltsstoffen auf. Mit zu-
nehmendem Losungsinhalt sinkt A [10]. Eine Ubersicht iiber CO-Loslichkeit in Wasser
geben Diamond et al. [50] und Chapoy et al. [49].

Durch Hydratisierung kénnen nicht vollsténdig geloste Gasblasen im Wasser von den
Reaktionsprozessen ausgeschlossen werden. Dabei kénnen auch Clathrate als Kéfig (lat.:
clatratus) wirken. Vor allem bei hohen Driicken (Tiefsee) und niedrigen Temperaturen
wird die COg-Hydratisierung beobachtet. Allerdings wird die Hydratisierung in Meer-
wasser erst bei Wassertiefen > 500 m vorhergesagt, das bedeutet bei Driicken > 44 atm
[51]. Untersuchungen zeigen, dafl die Stabilitit der Hydratfilme stark vom Séttigungs-
zustand des umgebenden aquatischen Systems abhéngt. Bei CO»-Séttigung des Wassers
sind die Hydratfilme sehr stabil. Die Stabiliit sinkt mit abnehmender Séttigung [52].
Demzufolge erhoht sich die Loslichkeit von primér ungelosten Gasblédschen im aquati-
schen Milieu mit zunehmender Reaktionsstrecke und -zeit und einer resultierenden COs-
Konzentrationsabnahme in der Lésung. In stark alkalischen Loésungen steigt die Loslich-
keitsrate von Gasblasen aufgrund chemischer Reaktionen stark an. Dabei ionisiert COq
zu Hydrogencarbonat (HCO3) und Carbonat (CO3~). In einmolaren NaOH-Lésungen
erreicht die Auflosungsgeschwindigkeit von Gasblasen 600—1000% der Auflosungsge-
schwindigkeiten in reinem Wasser [53, 54].
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1.2.4 Verhalten von Gasen

Neben gelosten Gasen konnen fiir den Transport im aquatischen Milieu weitere Effekte
eine Rolle spielen. Dabei wird ein Gas nicht oder nicht vollstdndig gelost, sondern in
Form von Bléschen transportiert. Entscheidend dafiir ist neben Druck, Temperatur und
Losungsinhalt im Wasser vor allem die relative CO9-Séttigung.

Entsprechende Beobachtungen fithren bei direkter Injektion von Gas in den Aquifer zu
einer Reduktion des fiir die Grundwasserstréomung zur Verfiigung stehenden Porenrau-
mes. Eine scheinbare Abnahme der Durchléssigkeitsbeiwerte ist beschrieben [55]. Bei der
Injektion von CO9 wurde eine Hydratisierung der Gasbldschen beobachtet. Diese kann
zu einem relativ weiten Transport ohne nennenswerte Auflosung der Blasen fiihren. In-
folgedessen nehmen diese an den Umsetzungsreaktionen im System nicht teil [48, 52].

1.3 Bildung von Prazipitaten

Die Bildung neuer kolloidaler Partikel bzw. von Prézipitaten an Brunnenlaibung, Pum-
pen oder Leitungen stellt in vielerlei Hinsicht ein ernstzunehmendes Problem im Betrieb
von Grundwassernutzungen dar. Auch bei der Ausbeutung von Kohlenwasserstofflager-
stéatten treten in den Bohrungen und Pipelines Prézipitate auf. Gerade auch deswegen
beschéftigen sich aktuelle Untersuchungen mit der Reinigung und Regenierierung von
Brunnen und/oder Grundwassermefstellen sowie den Mechanismen und der Kinetik der
(Carbonat-)Prézipitation. Die fiir die Fragestellung dieser Arbeit relevanten Priizipitate
umfassen a) Carbonatprizipitate und b) Aluminiumprizipitate. Wichtige Voraussetzung
fiir die massenhafte Neubildung von Prézipitaten, sei es als kolloidale Partikel oder Ab-
scheidungen auf vorhandenen Oberflichen, ist die Préasenz von Kristallisationskeimen.
Eine eigensténdige Nukleation wird bei Calcit in der Regel nicht beobachtet [56, 57].

1.3.1 Carbonatprazipitate

Der Prozess der eigensténdigen Nukleation von {ibersédttigten Losungen wird bei Carbo-
naten i.d.R. nicht beobachtet. Selbst bei sehr hohen Séttigungsindizes ST ist die Nuklea-
tion auf duBere Einwirkungen, wie z.B. die Anderung von Druck- und Temperaturbedin-
gungen, angewiesen. Phasengrenzen zwischen Gas und Fliissigkeit haben bei iiberséttig-
ten Losungen einen Einflufl auf die Neubildung von Prézipitaten. Im Abstrom von Gas-
blasen konnte die spontane Nukleation von Calcitrhomboedern beobachtet werden [57].
Bei der Prézipitation von Carbonaten — v.a. Calcit — spielt der COz-Partialdruck pco,
eine entscheidende Rolle. Bei konstanten Sittigungsbedingungen (€2) nehmen die Aus-
fallungsraten mit steigendem Partialdruck zu. Auch die Aktivitdt der CaHCO}f—Ionen
beeinflufit die Prézipitation linear. Durch steigenden pco, nimmt die negative Oberflé-
chenladung der Calcitoberflichen sowie die Aktivitdt der CaHCO;—SpeZies in wéssrigen
Losungen zu [58]. Inhibiert wird die Bildung durch steigende Mg/Ca-Verhéltnisse in
der Losung. Erhohte Verfiigbarkeit von Mg?T fithrt zu einem verstirkten Einbau und
einer Modifikation der Kristallstruktur von Carbonaten [56]. Bei Mg?*-freier Priizipi-
tation von Calcit bilden sich hauptsichlich idiomorphe Calcit-Rhomboeder. Nimmt das
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Mg/Ca-Verhilnis in der Losung zu, entstehen zudem flache Prismen und flache Prismen
kombiniert mit flachen Rhomboedern [57]. Auch Ba?*-, Sr?*- Mn?*- und SO?™-Tonen
beeinflussen die Kristallisation negativ. Calcit-Polymorphosen auf Kristallistationskei-
men wurden neben einer Vielzahl von Mineralen unter anderem an Tonmineralen be-
obachtet. Dabei zeigt sich eine Affinitét zur Prizipitation an Ca-Montmorillonit [59].
Neben den oben genannten Einflufifaktoren spielt vor allem der pH-Wert der Losung
eine wichtige Rolle bei der Prazipitation. Bei zunehmender Alkalinitét verschiebt sich
das KKG in Richtung Carbonat und fordert die Ausféllung (vgl. Kap. 2.4.4) [60]. Einen
umfassenden Uberblick iiber die Fillung von Carbonaten gibt u.a. ReuB, 2003 [61].

1.3.2 Aluminiumprazipitate

Vor allem bei der Mischung saurer, aluminiumbelaster Bergbauw#sser mit pH-neutralem
Oberflichen- oder Grundwasser treten unter bestimmten Voraussetzungen massive Aus-
fallungen von Aluminiumprézipitaten auf. Dabei spielen die pH-Bedingungen und die
Prasenz von Sulfat eine wichtige Rolle. Bei niedrigen pH-Werten um 5 kommt es nur in
Verbindung mit Sulfat zu einer Al-Prézititation. Hingegen werden bei zunehmender Al-
kalinitdt auch eigenstéindige Aluminiumhydroxide, wie Gibbsit (A1(OH)s3), beobachtet.
Die Prézipitate unterscheiden sich in Aussehen und Struktur sehr stark von Carbonataus-
fallungen. Aluminiumhydroxide treten haufig als weiche, gelartige Ausfiallungsprodukte
auf [62]. Eine Vergesellschaftung von Ca?*- und Mg?*-Tonen mit Aluminiumhydroxiden
ist nicht gegeben. Auch beeinflufien unterschiedliche Konzentrationen der genannten Io-
nen die Prézipitationsneigung nicht. Insgesamt ist bei den Aluminiumkristallisaten eine
sehr geringe Kristallinitéit festzustellen. Die Ausfillungsprodukte sind zumeist rontgena-
morph [63]. Spontane Nukleation ist allerdings nicht an Kristallisationskeime gebunden
[62]. Einen Uberblick iiber die Variation der Gibbsit-Sittigungsindizes in Abhingigkeit
des pH-Wertes gibt Abb. 2.2 (Kap. 2.4.4.4).
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1 Voruntersuchungen

In den Vorstudien zur Gefahrenabwehr und zu den Sanierungsvarianten wurden tie-
fenaufgeloste Multiparameterlogs auf dem Schadensareal durchgefiihrt. Mit Laborver-
suchen wurde die Freisetzbarkeit wassergefdhrlicher Stoffe untersucht. In diesem Fall
ist vor allem von einer potentiellen Freisetzung von Schwermetallen in das abstromen-
de Grundwasser durch die Kohlenstoffdioxidinjektionen (Anderung des pH-Werts) so-
wie die hydraulische Sicherung (Anderung der FlieBgeschwindigkeit) auszugehen. Diese
Mafinahmen fiithren zu einer nachhaltigen Verdnderung der hydraulischen und der hy-
drochemischen Gleichgewichte. Die in der BBodSchV genannten Schwermetallionen aus
verschiedenen Bodenproben im Bereich der NaOH-Kontamination wurden in Laborséiu-
len auf ihre Eluierbarkeit infolge der Einleitung COs-gesiittigten Wassers untersucht.

1.1 Tiefenaufgeloste Sondierungen

1.1.1 Grundlagen und Methodik

Wiéhrend der herkémmlichen Grundwasserprobenahme stellt sich in der Mefstelle ein
transmissivitatsgewichteter Mittelwert der hydrochemischen Parameter ein. Das bedeu-
tet, Bereiche mit hoher hydraulischer Durchléssigkeit beeinflussen die hydrochemische
Zusammensetzung der Proben stark, wihrend geringer durchléssige Bereiche nur verhélt-
nisméfig kleinen Einflufl auf die hydrochemische Zusammensetzung der Grundwasser-
probe haben. Im Regelfall spielt die Transmissivitdtsgewichtung eine geringe Rolle, da
die Unterschiede der hydrochemischen Zusammensetzung innerhalb eines Grundwasser-
stockwerks klein sind.

Vollig anders gelagert ist die Situation beim Eintreten von Fliissigkeiten, deren spezi-
fisches Gewicht sich von dem des natiirlichen Grundwassers unterscheidet. Hier ist mit
einer Stratifizierung der Kontamination zu rechnen. Ahnliche Phiinomene treten auf,
wenn der Grundwasserleiter eine deutlich unterschiedliche geochemische Zusammenset-
zung aufweist. Auch dann muf}, wegen der unterschiedlichen Sorptionskapazitit, mit
einer heterogenen Verteilung der Kontamination gerechnet werden.

Um die Kontamination quantitativ zu erfassen, miissen die Konzentrationen und die
rdumliche Verteilung der Kontamination bekannt sein. Hierbei kann durch eine tiefen-
aufgeloste Sondierung die hydrochemische Stratifizierung erfasst werden. Zusammen mit
den hydraulischen Charakteristika, die durch Versuche mit Material der Bohrkerne un-
tersucht wurden, kann eine Prognose der Stoffmenge und der Stoffmobilitéit erfolgen.
Beides sind Parameter, die fiir Sanierungs- und Abwehrmafinahmen von wesentlicher
Bedeutung sind.
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Um représentative Ergebnisse zu erhalten, bedarf es an den Grundwassermefstellen
eines guten hydraulischen Kontakts zum Grundwasserleiter. Eine Grundwasserprobe-
nahme unmittelbar vor der Sondenbefahrung kann eine bestehende Stratifizierung ver-
schleiern. Die Sonde wurde deshalb ohne vorherige Probenahme langsam in die MeBstelle
eingefahren und nach Erreichen des Wasserspiegels mit etwa 25 bis 50 cm/min abgelas-
sen. Dargestellt sind die Mefiwerte, die wihrend des Ablassens aufgezeichnet wurden, da
schon die Verdringung der Sonde eine Stérung der Stratifizierung bewirkt.

Die hydrochemische Sondierung wurde mit einer Multiparametersonde (ECO-Sonde,
ME Grisard GmbH, Trappenkamp) durchgefiihrt. Die Parameter pH-Wert, elektrische
Leitfdhigkeit und Temperatur werden dabei von dem System kontinuierlich aufgezeichnet
und mittels einer Drucksonde (Genauigkeit 0.05 Bar) als Funktion der Tiefe in Logs
dargestellt.

Abbildung 1.1: Hydrochemische Sondierung am Sanierungsbrunnen HWS 26
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1.1.2 pH-LF-Logs im Schadenszentrum
1.1.2.1 MeBstelle HWS 23

Die elektrische Leitfahigkeit zeigt einen deutlichen Anstieg von konstanten 2.8 mS/cm im
oberen Teufenbereich auf Werte iiber 10 mS/cm, beginnend ab 5 m u. Wsp. Die geborgene
Sonde war auf etwa 10cm Lénge verschlammt, so dal angenommen werden kann, dafl
das Sumpfrohr zumindest teilweise mit Feinanteil zugesetzt ist und nicht die vollstéandige
Teufe der Bohrung abgefahren werden konnte. Die pH-Werte lagen im gesamten Bereich
der Mefistelle bei Werten > 10.5. Die Temperaturanomalie im oberen Bereich konnte auf
eine Dichteschichtung oder auf unterschiedliche Gebirgsdurchlissigkeiten hindeuten.

Wasserspiegel, m u. POK 12.64
Endteufe, m u. POK 19.27

pH 6 8 10 12 14

LF, mS/cm 0 1 2 3 4

Temp,°C 0 5 10 15 20

420 —

418 —

416 —

mNN

414

412 —

ki

410 —

HWS23 03.01.17
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1.1.2.2 MeBstelle HWS 24

Nach der Aquilibrierung der Sensoren in den oberen cm der MeBstelle verlaufen Tem-
peratur, pH-Wert und elektrische Leitfahigkeit bis 3m u. Wsp. konstant. Zwischen 3 m
und 3.8 m u. Wsp. steigen pH-Wert und elektrische Leitfdhigkeit langsam an. Danach
folgt ein sprunghafter Anstieg auf pH-Werte > 10.5 und eine elektrische Leitfdhigkeit
von >10mS/cm. Es ist zu vermuten, daf hier die Kontamination in Phase angefahren
wurde. Der sprunghafte Abfall der elektrischen Leitféhigkeit auf 0 mS/cm im Bereich der

Endteufe der Mefistelle stellt ein Artefakt der Sondierung dar.
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1.1.2.3 MeBstelle HWS 26

Am Brunnen HWS26 zeigt sich der Effekt der permanenten Grundwasserentnahme.
Obwohl der Brunnen im Kernbereich der Kontamination liegt, bewegen sich pH-Wert
und elektrische Leitfihigkeit auf nur méflig erhohtem Niveau. Dies ist auf den Zustrom
von unbeeinflufitem Grundwasser zuriickzufithren. Im untersten Meter des Brunnens
wurde eine leichte Erhohung von pH-Wert und elektrischer Leitfahigkeit aufgezeichnet.

Wasserspiegel, m u. POK
Endteufe, m u. POK

pH 6 8 10

12

14

LF, mS/cm 0 1 2

Temp, °C 0 5 10

420 —

418 P

416 —

mNN

414 —

=
=)

412 —

410 —

HWS26 03.03.25
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1.1.2.4 MeBstelle HWS 38

In der Mefistelle lagen die pH-Werte bei konstant 8. Gleichzeitig ist die elektrische Leit-
fihigkeit mit 0.8 mS/cm nicht oder nur kaum erhoht.

Wasserspiegel, m u. POK  12.84
Endteufe, m u. POK 19.20
pH 6 8 10 12 14
L 1 1 1 |
LF, mS/cm 0 1 2 3 4
L 1 1 1 |
Temp, °C 0O 5 10 15 20
L 1 1 1 |
420 —
418 —
> 416 —
=z
IS
414 — J)
412 —
- Temp
= LF
== pH
410 -

HWS38 03.03.25

1.1.2.5 Bewertung hydrochemische Sondierung

Die ersten, Anfang 2003 im Schadenszentrum und auf dem Schadensareal durchgefiihrten
tiefenaufgelosten pH-Logs zeigen das Potential der Methode zur rdumlichen Eingrenzung
und Uberwachung des Schadensfalles. Zum Teil ist ein deutlicher Anstieg der pH-Werte
sowie der elektrischen Leitfdhigkeit an der Basis der Mefstellen zu verzeichnen. Davon
ausgehend wurde eine Eingrenzung der Schadstoffausbreitung in Richtung des Grund-
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wasserflusses und in Richtung einer Rinnenstruktur entgegen und quer zur allgemeinen
Fliefirichtung des Grundwassers festgestellt (Abb. 1.2).

Dabei ist davon auszugehen — und wie spéatere Untersuchungen im Labor und Tech-
nikum zeigen — daf} die Natronlauge aufgrund ihrer im Vergleich zum vorkommenden
Grundwasser hoheren Dichte an die Basis des oberen Grundwasserleiters abgesunken ist
und sich in Richtung des Grundwasserflusses sowie in Richtung der abtauchenden Rin-
nenstruktur ausbreitet (spezifisches Gewicht NaOH 12%ig: 1.13g/cm?; vgl. Abb. 1.3).
Die Vermischung der im Betrieb eingesetzten und durch den Grundwasserleiter absin-
kenden NaOH-Phase mit dem umgebenden Grundwasser ist diffusionslimitiert. Demnach
werden nur geringe Teile der absinkenden NaOH durch das abstréomende Grundwasser
abtransportiert.

1.1.3 Tiefenaufgeloste Profilmessung
1.1.3.1 Abstromprofil HWS 42 - HWS 55

Im Zuge der tiefenaufgelosten hydrochemischen Untersuchungen wurden auf dem Scha-
densareal Profilmessungen durchgefiihrt. Das Profil befindet sich ausgehend vom Scha-
denszentrum (Zentrum der hydraulischen Sicherung an HWS42) entlang der Linie des
Grundwasserabstromes in westlicher Richtung iiber den Mefstellen HWS 18, HWS 31
(ansteigende Morphologie an der Basis des obersten Grundwasserstockwerks), HWN,
KB 15 bis HWS 55. Die Lénge des untersuchten Profils betrigt rund 150 m.

Dabei zeigt Abb. 1.4 einen deutlichen Anstieg des pH-Wertes und der elektrischen
Leitfahigkeit im untersten Bereich der Mefistelle HWS42 (ca. 0.8m i.ET). Die pH-
Werte steigen sprunghaft von rund 7.8 auf pH 10.8 an. Ein &hnliches Bild zeigen die
untersuchten Mefstellen HWS 18 (Abb. 1.4) und HWS31 (Abb. 1.4). Hier steigen die
pH-Werte im Bereich der untersten 50 cm der untersuchten Mefistelle von 8.5 auf iiber
pH 10 an (HWS18). In HWS 31 zeigt sich der Anstieg der pH-Werte in den basischen
Bereich bereits knapp 2.8 m unter dem Grundwasserspiegel auf einer Méchtigkeit von
rund 1.2m. Der Anstieg ist hier nicht so deutlich ausgeprigt wie in den beiden zuvor
untersuchten Meflstellen. Die pH-Werte steigen von rund 9 auf pH 10.5.

Die elektrische Leitfdhigkeit in den untersuchten Mefistellen steigt von rund 700 pS/cm
auf iiber 2000 uS/cm im tiefsten Teil von HWS42. In den MeBstellen HWS 18 und
HWS 31 werden Leitfdhigkeiten von bis zu 1500 uS/cm gemessen. Diese Daten belegen
neben den gemessenen pH-Werten die Ausbreitung der NaOH an der Basis des oberen
Grundwasserstockwerks.

Die weiteren Messungen entlang des Profils zeigen keinen Anstieg der pH-Werte so-
wie der elektrischen Leitfihigkeit in den Logs. In Mefistelle HWN (Abb. 1.4) liegt der
pH-Wert konstant bei 8. Die gemessene Leitfihigkeit von rund 600 uS/cm ist iiber die
gesamte Méchtigkeit des Aquifers konstant. Ebenso zeigt Abb. 1.4 keine Auffalligkeit in
pH und LF fiir KB 15. Die Werte erreichen knapp pH 7.5 und 700 uS/cm.

Lediglich HWS 55 zeigt einen deutlich erhéhten pH von knapp iiber 12 (Abb. 1.4). Dies,
sowie die gemessene elektrische Leitfahigkeit in der Mefistelle von rund 3000 xS /cm, ist
allerdings auf die Verwendung von Zementsuspension zur Abdichtung der Mefstelle und

33



Vs

T —

ONITHED &

£ 5, umpropfemm s vy

L R L B ek

ey UsBlng uaspy Teyekiyg

L

sy (OECTRL = Ao sim e

s = e =
J8leN OF

0z

91300

2
=

91500

GL-SLL
Fl-1
S0
SOL-58
§6-06
6-5F
S8-F
8-9L

0SELG

00k 16

00ELG

w6

[T

Abbildung 1.2: pH-Wertverteilung im Grundwasser auf dem Schadensareal

34



21300

891350

91400

91450

81500

ONITIED &

|5

88 0F 0e 0 0e
spogEjroy e oyn s funipisog .
\pEa| BIBEBE  O0G| || CDIOW 00GL:L
HOWE) uBsbug umpy ey
| ofowy COOZTOWE WD ks 1004 uDunY
00206 05106 00106 05006 00006 05668 00668 05868
LSMH @
| . g
z_a
)
o, S
o) % e N
= o ZSMHOSMH
[ PLSMH " £SMH
. : el
o ¢ i - : : LSMH
LLSMH pshan 8SMH A . 2
o * n.u@ =
St OLSMH & ZLSMH s
SSMH
i N 12SMH 3 : KA
p i BZSMH
. 6SMH A
EESMH 2
(=1
o (=]
£LSMH
a
9eSMH i
Y 8 5
= % A s
Sy geay
19)sU84 3 |
o o o o
0ESMH PESMH zvayl srav
< ZESMH LESMH =
o
=N
N z
o
(=]
00206 05106 00406 05006 00006 05668 00668 05868

Abbildung 1.3: Strukturkarte der Aquiferbasis mit pH-Wertverteilung

35



80700 STEX

Hd -

41 =

dwdl -
r T T 1
oz ST ot 0
r T T 1
4 € z 0
r T T 1
vT 13 ot 9

— Otv

414

= viv

NNw

= 9l

114

- ozy

0, ‘dwayL

wo/sw 47

pd

607070 NAH

Hd -

47 =

dwdl -

r T T 1
0z ST ot 0
r T T 1
4 € z 0
r T T 1
T s [ 9

SOV0'Y0 TESMH

Hd -

41 =

dwd] -
r T T 1
0z ST ot 0
r T T 1
4 € z 0
r T T 1
T a4 ot 9

— OTv

414

= viv

NNw

= 9l

114

- ozy

2, ‘dwayr

wo/sw 47

pd

g

414

= viv

NNW

= 9T¥

114

= 0zv

2, ‘dway

wo/sw ‘47

Hd

20'50°70 BTSMH

SuT

bt

o

)

3

13

0T

©

NNW

2, ‘dway

wo/sw ‘47

Hd

CISMH
STSMH
FESMH
807070 ZYSMH
- ot
Hd -
41 =
dwd] -
e
iy
3
z
bow =
:174
t oz
r T T 1
oz ST ot 0 O, 'dwar
r T T 1
v € z 0 wo/sw 4]
r T T 1
vT 13 ot 9 Hd

Tiefenaufgeloste Profilmessung (Schadenszentrum-Abstrom)

ildung 1.4:

Abb
36



nicht auf einen Transport der Natronlauge bis in den Bereich von HWS 55 zuriickzufiih-
ren.

Den Ergebnissen dieser Profilmessung von April 2004 ist zu entnehmen, dafl die Aus-
breitung der Kontaminationsfahne bis zur MeBstelle HWS 31 reicht. Uber den ansteigen-
den NE-SW verlaufenden Riicken der Basis des obersten Grundwasserstockwerks im Ab-
strom von HWS 31 ist keine Ausbreitung der Natronlaugekontamination in Richtung des
Grundwasserabstromes festzustellen. Vornehmlich handelt es sich bei der Ausbreitung
der NaOH um einen Abstrom der an die Basis des obersten Grundwasserleiters abgesun-
kenen NaOH. Dabei ist von einer sehr geringen Durchmischung mit dem tiberstromenden
Grundwasser auszugehen, da ansonsten ein Abstrom iiber den morphologischen Riicken
hinaus in Richtung HWN (und weiter KB 15) zu beobachten sein miisste. Die Daten
belegen einen weitgehend diffusionslimitierten Austrag der NaOH in das abstromende
Grundwasser.

1.1.3.2 Rinnenprofil HWS 24 - HWS 41

Neben dem zuvor beschriebenen Profil entlang des Grundwasserabstromes in E-W-
Erstreckung wurde ein zweites Profil entlang einer vom Schadenszentrum ausgehenden,
nach NE abtauchenden Rinnenstruktur von HWS 24 iiber HWS40 bis zur Mefstelle
HWS 41 gemessen. Die Liange des Profils betragt ca. 70 m.

Dabei zeigt Abb. 1.5 einen deutlichen Anstieg des pH-Wertes und der elektrischen Leit-
fihigkeit im untersten Bereich der Mefistelle HWS 24 (ca. 1.5m #i.ET). Die pH-Werte
steigen sprunghaft von rund 8.1 auf pH 11 an. Ein &hnliches Bild bieten die untersuchten
MefBstellen HWS 40 und HWS 41. Hier steigen die pH-Werte im Bereich der untersten
2m der untersuchten Mefistelle von 7.8 auf pH 11 an (HWS40, Abb. 1.5). In HWS41
zeigt sich der Anstieg der pH-Werte in den basischen Bereich allerdings erst rund 5m
unter dem Grundwasserspiegel auf einer Méchtigkeit von unter 1m (Abb. 1.5). Der An-
stieg ist hier jedoch etwas deutlicher ausgepriagt wie in den beiden zuvor untersuchten
Mef3stellen. Die pH-Werte steigen von rund 8 auf knapp iiber pH 10. Die elektrische Leit-
fahigkeit steigt von rund 700 uS/cm auf iiber 3000 ©S/cm im tiefsten Teil von HWS 24.
In MeBstelle HWS 40 erreicht die LF einen Wert von etwas iiber 2000 S/cm. In HWS 41
wird nur ein geringer Anstieg der elektrischen Leitfihigkeit von 700 uS/cm auf bis zu
1000 uS/cm gemessen. Hingegen zeigt das tiefenaufgeloste Log der Mefstelle HWS 38
keinen Anstieg in elektrischer Leitfadhigkeit und pH. Beide Werte sind {iber die gesamte
Teufe der MeBstelle konstant bei rund 750 uS/cm bzw. pH 7.5.

Diese Daten belegen die dichteinduzierte Ausbreitung der NaOH an der Basis des obe-
ren Grundwasserstockwerks entgegen und quer zur normalen Fliefrichtung des Grund-
wassers entlang der morphologisch vorgegebenen Rinnenstruktur. Dies untermauert das
angenommene Ausbreitungsszenario der ausgetretenen Natronlauge auf dem Schadensa-
real sowie die Bildung eines Natronlaugesees.
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1.1.4 Zeitliche Entwicklung der Kontamination

Die ersten, Ende Mérz 2003 durch das IWC durchgefiihrten pH-LF-Logs in HWS 24
zeigen eine Michtigkeit der NaOH-Kontamination an der Basis des oberen Grundwas-
serstockwerks von bis zu 2.5m (Abb. 1.6). Bereits zwei Monate spiter ist die Méchtig-
keit der Kontamination auf knapp unter 2m gesunken. Im gleichen Zeitraum fiel der
Grundwasserstand von 418.57mNN auf einen Stand von 418.22mNN am 03.06.2003.
Am 02.04.2004 lag der Wasserstand in der Mefstelle bei 417.81 mNN. Infolge der ste-
tigen hydraulischen Sicherung/Sanierung im nahegelegenen Schadenszentrum nahm die
Miéchtigkeit der Kontamination in HWS 24 zum gleichen Zeitpunkt auf unter 1.5 m ab.
FEine scheinbare Verringerung der Endteufe in der untersuchten MeBstelle ist auf eine zu-
nehmende Verschlammung des Sumpfrohres an der Basis der Mefistelle zuriickzufiihren.
Die Teufen wurden bei jeder Sondenbefahrung durch Ausloten ermittelt.

Ein sehr &hnliches Bild zeigt sich auch fiir andere Mefstellen (Abb. 1.6). So nimmt
z.B. der Grundwasserstand an der Mefstelle HWS 40 im Zentrum der Rinnenstruktur
im Verlauf des Jahres von 13.12m u.POK (419.50 mNN am 04.06.2003) auf 418.49m
.NN (05.11.2003) und 418.55 mNN am 05.02.2004 ab. Die Méchtigkeit der Kontami-
nation verringert sich analog zu den Beobachtungen in HWS 24 von 3.8m iiber rund
2.5 (05.11.2003) auf rund 1.8 m Anfang Februar 2004. Auch in dieser Mefistelle ist die
Abnahme der Gesamtteufe auf eine zunehmende Verschlammung der Mefstelle zuriick-
zufithren.

Diese Beobachtungen lassen sich analog in allen untersuchten Mefistellen nachweisen.
Die entsprechenden Logs sind im Anhang aufgefithrt. Wie sich durch die regelméfig
auf dem Geldnde durchgefiihrten tiefenaufgelosten Multiparameterlogs in einer Viel-
zahl von Grundwassermefistellen zeigt, verlagert sich die Grenzschicht unkontaminiertes
Grundwasser /NaOH-kontaminiertes Grundwasser an der Basis des Aquifers stetig nach
unten. Diese Beobachtungen, sowie die Massenbilanzierung des Na™-Austrages infolge
der hydraulischen Sicherung/Sanierung, belegen einen Riickgang der Méichtigkeit der
NaOH-Kontamination.

1.2 Eluierbarkeit von Schwermetallionen

1.2.1 Eluatuntersuchung nach dem Schweizer Test
1.2.1.1 Methode

Durch den Einsatz von Sduren zur Wiederherstellung des KKG auf dem Schadensareal
kann es durch die Anderung des pH-Wertes zur einer Remobilisierung von Schwerme-
tallionen kommen, die z.T. mit der Prozess-NaOH eingetragen wurden. Deshalb wurden
im Vorfeld der geplanten Injektionen Eluatuntersuchungen mit dem kontaminiertem Se-
diment durchgefiihrt.

Das in der Schweiz genormte Elutionsverfahren war urspriinglich fiir die Bestimmung
des Elutionsverhaltens von Béden und kontaminierten Materials unter den in der Natur
vorherrschenden, durch die COo-Séttigung des Niederschlagswassers hervorgerufenen,
leicht sauren Milieubedingungen vorgesehen. Das Sediment befindet sich in einer unter
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Atmosphérendruck COs-gesittigten Losung (aqua bidest.), deren pH-Wert sich unter
kontinuierlicher CO2-Begasung auf pH 4 - 4.5 einstellt. Der Einsatz von Kohlenstoffdi-
oxid soll dariiberhinaus eine Zeitrafferfunktion haben, um das lang- und mittelfristige
Verhalten der untersuchten Stoffe abschétzen zu kénnen.

In einer 2-Liter-Weithalsflasche wurden ca. 150 g des Materials (Gemischte Bohrkern-
proben der Bohrungen HWS 21, HWS 23, HWS 24, HWS 29, S 2 und S 3, Korndurch-
messer < 10 mm) eingefiillt und mit der jeweils 10-fachen Masse bidestilliertem, mit COq
geséttigtem Wasser vermischt. Uber eine Glasfritte wurde vom Boden der Flasche aus
iiber 24 Stunden COy mit einem Volumenstrom von > 150 mL/min eingetragen. Zu-
dem wurde die Flasche etwa alle 2-3 Stunden kurz geschwenkt, um einen vollstdndigen
Kontakt der Probe mit frisch geséttigtem Wasser zu gewéhrleisten. Nach 24 h wurde die
Losung in der Flasche gegen frisches, bidestilliertes Wasser ausgetauscht und der Vor-
gang iiber 24 Stunden wiederholt. Die Probenfliissigkeiten wurden nach Filtration (0.45
pm) mittels ICP-MS und AAS auf die in der BBodSchV aufgelisteten Schwermetalle hin
untersucht.

Tabelle 1.1: Analysenmethoden und Bestimmungsgrenzen

Parameter Bestimmungsmethode Methodenhinweis Bestimmungsgrenze
Antimon (Sb) DIN EN ISO 11885 ICP-MS 0.1 ug/L
Arsen (As) DIN EN ISO 11969 AAS-Hydridtechnik 0.1 ug/L

DIN 38406-29 ICP-MS 0.1 pug/L
Blei (Pb) DIN 38406-29 ICP-MS 0.1 pug/L
Cadmium (Cd) DIN 38406-29 ICP-MS 0.02 pug/L
Chrom ges. (Cr)  DIN 38406-29 ICP-MS 2.5 ug/L
Kobalt (Co) DIN 38406-29 ICP-MS 0.6 pg/L
Kupfer (Cu) DIN 38406-29 ICP-MS 0.2 ug/L
Molybdiin (Mo)  DIN 38406-29 ICP-MS 0.25 pg/L
Nickel (Ni) DIN 38406-29 ICP-MS 0.1 pg/L
Quecksilber (Hg) DIN 38406-29 ICP-MS 0.5 ug/L
Selen (Se) DIN 38406-29 ICP-MS 0.2 pug/L
Zinn (Sn) DIN 38406-29 ICP-MS 0.1 ug/L
Zink (Zn) DIN 38406-29 ICP-MS 0.6 pg/L
pH DIN 38404-5 pH-Elektrode + 0.01

1.2.1.2 Bewertung Eluatuntersuchung

Die Konzentrationen der bestimmten Schwermetalle im Eluat bewegen sich sowohl nach
24 als auch nach 48 Stunden allesamt unter den von der BBodSchV vorgegebenen Grenz-
werten. Die Ergebnisse zeigen, dafl bei einer Einleitung von COs-haltigem Wasser bzw.
bei der Einleitung von gasférmigen COg in das Grundwasser unter Gleichgewichtsbedin-
gungen nicht mit grenzwertiiberschreitenden Konzentrationen gerechnet werden muf, da
die Eluierbarkeit der in der Aquifermatrix vorhandenen Schwermetalle begrenzt scheint.
Lediglich eine Freisetzung von Schwermetallen durch den Eintrag iiber kontaminierte
Prozessnatronlauge ist nicht génzlich auszuschlielen.
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Tabelle 1.2: Analysenergebnisse Schweizer Test (24h)

Analyt HWS 21 HWS 23 HWS 24 HWS 29 S2 S3 Grenzwert
ug/L BBodSchV
As 0.51 0.53 0.33 0.80 0.47 0.37 10
Se 0.14 nn nn nn nn nn 10
Zn 17.46 20.89 20.28 14.48 815 7.11 500
Sn nn nn nn nn nn nn 40
Sb nn nn nn nn 0.24 0.39 10
Pb nn nn nn 0.24 0.18 0.10 25
Cd 0.23 0.17 0.15 0.21 nn nn 5
Mo 0.20 0.27 0.26 0.29 0.79 0.81 50
Hg 0.67 0.26 0.10 nn nn  nn 1
Co 11.83 10.76 9.78 12.70 14.00 6.57 50
Cu 2.01 1.91 2.06 1.69 1.26 0.85 50
Ni 15.41 19.24 26.19 19.94 15.00 &8.93 50
Al 4.03 7.27 4.74 3.01 193 4.13 -
Cr 1.36 0.86 0.91 1.00 0.27 0.16 50
nn: Konzentration unter der Bestimmungsgrenze
Tabelle 1.3: Analysenergebnisse Schweizer Test (48h)

Analyt HWS 21 HWS 23 HWS 24 HWS 29 S 2 S 3 Grenzwert
ug/L BBodSchV
As 0.94 1.05 0.40 0.89 0.82 0.61 10
Se nn nn nn nn nn nn 10
YA 5.80 8.30 10.16 10.02 1199 7.81 500
Sn nn nn nn nn nn nn 40
Sb nn nn nn nn 0.16 0.33 10
Pb nn nn nn nn nn nn 25
Cd 0.14 0.23 0.17 0.14 nn nn 5
Mo nn nn 0.14 0.10 0.17  0.22 50
Hg nn nn nn nn nn nn 1
Co 4.39 3.31 2.83 4.17  6.44  4.36 50
Cu 0.81 1.26 0.90 1.02 1.58 0.61 50
Ni 6.38 8.46 14.69 6.72 9.03 7.32 50
Al 14.64 22.34 1.28 15.57 79.31 92.74 -
Cr 1.67 1.88 1.56 1.03 1.76 1.66 50
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Einschrénkend wird angemerkt, dafl der Schweizer Test im Gegensatz zu dem {iber-
schlagsméfig im Grundwasserleiter vorkommenden Feststoff-Fliissigverhéltnis von 3:1,
mit einem Feststoff-Fliissigverhéltnis von 1:10 arbeitet. Daraus kénnen sich, vor allem
wenn nur eine begrenzte Masse an Schwermetallen zugénglich ist, Abweichungen zwi-
schen den Konzentrationen im Schweizer Test und den Konzentrationen z.B. im Boden-
sattigungsextrakt ergeben. Daher kénnen durch diese Art der Untersuchung nur sehr
eingeschrankt quantitative Angaben iiber die zu erwartenden Schwermetallkonzentratio-
nen im Abstrom der COs-Injektionen getroffen werden. Die Ergebnisse aus den Schweizer
Test haben daher einen eher rein qualitativen Charakter.

Um diese Effekte einzugrenzen und Information iiber das zeitliche Verhalten der Mo-
bilisierung von Schwermetallionen zu erlangen, wurden S&ulenversuche durchgefiihrt.

1.2.2 Saulenversuche
1.2.2.1 Methode

Die Durchfiihrung der Séulenversuche orientiert sich an der DIN (Vornorm) 19736. Diese
wird in der BBodSchV fiir sandige Boden zur Bestimmung der Eluierbarkeit organischer
Schadstoffe vorgeschrieben. Gemafi DIN V 19736 wurden die Materialien der Sdulenap-
paratur so gewéhlt, dal wiahrend der Elution sowohl das Probenmaterial als auch das
Eluat nur mit Glas, Quarzsand, Polymethylmethacrylat und Teflon in Kontakt kommt.

Die Séulen (Nutzbare Linge leg: 380 mm, Innendurchmesser ID: 50 mm) wurden
aufrecht an einem Stativ befestigt. Boden und Deckel der Sdule sind mit Glasfritten
sowie mit Adaptern zur Aufnahme von PTFE-Schlduchen ausgestattet. Diese sind mit
einer Peristaltikpumpe (ISMATEC MCP) verbunden und leiten die Elutionsfliissigkeit
(bidestilliertes Wasser, COq-gesittigt) in die Séule.

Der Einbau der unteren Filterschicht (100 g Quarzsand, 1-2 mm Durchmesser) erfolgte
bei einem Wasserstand von 2 cm in der Sdule. Das Probenmaterial aus den Bohrker-
nen HWS 21, HWS 23, HWS 24 und HWS 29 (Brunnenbohrungen aus dem Bereich des
NaOH-Schadens) sowie aus den Schrigbohrungen S2 und S 3 unter der Hauptkontami-
nationsquelle (jeweils Korndurchmesser < 10 mm), wurde luftgetrocknet in die Séulen
eingebaut und leicht verdichtet. Auf das Probenmaterial wurde dann die obere, 2-5 cm
michtige Filterschicht (Quarzsand, 1-2 mm Durchmesser) aufgebracht.

Tabelle 1.4: Parameter der Sidulenversuche

Probennummer Probenmenge, g Porenvolumen, % PV /Tag

HWS 21 1165.9 26.6 1.35
HWS 23 1432.3 20.4 1.77
HWS 24 1388.0 18.2 1.98
HWS 29 1034.6 30.1 1.20
S 2 1097.3 34.1 1.06
S 3 1307.9 24.6 1.46

Die Sdulen wurden verschlossen und durch kapillaeren Aufstieg mit bidestilliertem
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Wasser iiber einen Zeitraum vom 4 Tagen aufgeséittigt. In dieser Zeit konnte sich das
Probenmaterial und das darin enthaltene Wasser in den einzelnen Sdulen #quilibrieren.
Die Pumpe wurde auf eine Flufirate von 0.01 mL/(min - cm?) kalibriert. Bei dieser Fluf-
rate ergibt sich eine mittlere Kontaktzeit Elutionsmittel/Boden von ca. 24 h; d.h. pro
Versuchstag wird etwa 1 - 1.5 Porenvolumen (PV) der Probe durchstromt und ausge-
tauscht.

Der Versuch wurde iiber einen Zeitraum von 30 Tagen mit COg-geséttigtem bide-
stilliertem Wasser gefahren, die Probenahme erfolgte alle 24 Stunden. Die Probenfliis-
sigkeiten wurden nach Filtration (0.45 pm) mittels ICP-MS und AAS auf die in der
BBodSchV aufgelisteten Schwermetalle hin untersucht. Die Analysenmethoden sind in
Tab. 1.1 zusammengestellt.

1.2.2.2 Versuchsergebnisse

Tabelle 1.5: Metallkonzentrationen im Perkolat (Gleichgewichtszustand)

Analyt HWS 21 HWS 23 HWS 24 HWS 29 S 2 S 3 Grenzwert
ug/L BBodSchV
As 2.46 57.11 11.66 1.33 75.42 415.50 10
Se 2.67 1.11 0.92 0.36  4.50 7.44 10
7n 9.81 4.48 7.51 10.30  1.00 5.92 500
Sn nn nn nn nn nn nn 40
Sb 0.17 1.16 0.62 0.23 1.15 2.37 10
Pb 0.09 0.66 0.11 nn nn 0.64 25
Cd 0.04 nn nn 0.11 nn nn 5
Mo 6.82 12.15 9.60 10.96  5.11  25.74 50
Hg 0.10 0.96 0.33 nn  0.22 0.76 1
Co 0.14 0.46 0.10 0.15 0.41 0.26 50
Cu 1.80 9.61 3.21 3.78 2.13 4.22 50
Ni 1.66 7.28 3.43 1.18  2.02 0.51 50
Al 6.17 483.39 96.20 8.39 9.88  21.05 —
Cr nn 1.30 nn nn nn 8.45 50

nn: Konzentration unter der Bestimmungsgrenze

pH-Wert Die Perkolate aller Sdulen zeigen anfinglich pH-Werte um 8. Lediglich bei S 3
werden Werte iiber pH 10 erreicht. Ein deutlicher Abfall der pH-Werte ist an allen Sidulen
deutlich erkennbar und erreicht nach durchschnittlich 3 ausgetauschten Porenvolumen
(2 bis drei Versuchstage) einen neutralen Bereich um pH 7. Ausgenommen ist S 3, bei
der ein pH-Wert von 7 erst nach rund 7 ausgetauschten Porenvolumina (entsprechend 8
bis 9 Versuchtagen) erreicht wird. Die Freisetzungskinetik 148t sich mit einer einfachen
exponentiellen Abnahme

C(PV)=Cy-e PV (1.1)
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Tabelle 1.6: Metallkonzentrationen im Perkolat (Versuchsende)

Analyt HWS 21 HWS 23 HWS 24 HWS 29 S2 S 3 Grenzwert
ug/L (25 PV) (19PV) (17PV) (25PV) (25PV) (22 PV) BBodSchV
As nn nn nn nn nn nn 10
Se nn nn nn nn nn nn 10
7Zn 2.8 nn nn nn 0.4 nn 500
Sn nn nn nn nn nn nn 40
Sb nn nn nn nn nn nn 10
Pb nn nn nn nn nn nn 25
Cd nn nn nn nn nn nn 5
Mo 0.2 nn nn nn 0.1 0.3 50
Hg nn nn nn nn nn nn 1
Co 3 0.4 0.45 0.4 2 1.9 50
Cu 0.8 nn nn nn nn 0.1 50
Ni 8.3 10.6 14.1 4.3 5.5 6.5 50
Cr 0.8 nn nn nn nn nn 50
Al 3.7 nn 0.2 8.4 1.5 0.6 -
pH 6.83 6.43 6.52 6.47 6.82 6.49 —
SK, 15.2 15.6 16.4 15.8 15.2 16.3 —
mmol /L

nn: Konzentration unter der Bestimmungsgrenze

als Funktion der durchstromten Porenvolumina beschreiben. Die ,,Halbwertszeiten®

1

A

liegen bei etwa 2 bis 5 Porenvolumina.

Dies ist zum einen ein Hinweis darauf, daf} die im Sediment der verwendeten Misch-
proben vorhandene NaOH durch das zugefithrte COs-geséttigte Aqua dest. neutrali-
siert werden kann, zum anderen, daf3 die Masse der verfiigbharen NaOH limitiert ist und
mit dem Wasserstrom ausgetragen wird. Nach den begleitenden statischen Versuchen
(Schweizer Test, statischer Vorversuch) kann davon ausgegangen werden, dafl sich hier
beide Prozesse iiberlagern.

Sdurekapazitat Die Sdurekapazitéit ist ein Maf} fiir die Pufferkapazitit der Losung ge-
geniiber Séduren und damit der pH-Wert-Stabilitéit einer Losung. Die Sdurekapazitédten
der Perkolate von Sdulen S2 und HWS 23 laufen iiber nahezu den gesamten Versuchs-
zeitraum linear. Dabei kann eine leichte Abnahme der Séurekapazitéit von Werten knapp
itber 20 mmol/L auf rund 15 mmol/L bis zum 10. Versuchstag festgestellt werden. Die
Perkolate der Sdulen HWS 21, HWS 24 und HWS 29 weisen zum Versuchsbeginn sehr
niedrige Sdurekapazitédten um 3 bis 7 mmol/L auf. Bis zum zweiten bzw. dritten Ver-
suchstag steigen die Werte auf rund 18 mmol/L an, um danach relativ linear weiter zu
verlaufen.

45



In der Saule S3 werden zu Versuchsbeginn sehr hohe Werte um 80 mmol/L erreicht.
Innerhalb der ersten drei ausgetauschten Porenvolumina sinken die Werte auf knapp iiber
40 mmol/L ab. Bis Versuchstag 7 ist eine weitere Abnahme der SK4 3 auf 20 mmol/L
zu verzeichnen. Ab diesem Zeitpunkt kommt es nur noch zu einer stark verminderten
Abnahme der SK43 auf 15 mmol/L. Ab Versuchstag 9 bleiben die Werte in diesem
Bereich stabil.

Wie der pH-Wert liefert auch die Sédurekapazitéit einen Hinweis auf die Neutralisation
bzw. Auswaschung der NaOH durch das COs-gesittigte Aqua dest. Der Verlauf der
SK4.3 liefert einen Hinweis darauf, dafi die im Sediment der verwendeten Mischproben
vorhandene NaOH durch das zugefithrte COo-gesittigte Aqua dest. neutralisiert werden
kann, zum anderen, dafl die Masse der verfiigharen NaOH limitiert ist und mit dem
Wasserstrom ausgetragen wird.

Antimon Zu Beginn der Versuche weist Antimon in allen untersuchten Eluaten Kon-
zentrationen (bis zu 2.5 pug/L in S3, rund 1 pug/L in S2 und HWS23) auf. In allen
Versuchen ldsst sich mit zunehmender Versuchsdauer eine rasche Abnahme der Eluat-
konzentrationen bis an die Nachweisgrenze der ICP-MS fiir Antimon (0.1 ug/L) nach 10
bis 15 ausgetauschten Porenvolumina erkennen. Die ,Halbwertszeiten® fiir die Freiset-
zung von Antimon liegen zwischen 1.6 und 2.5 Porenvolumina. Dies ist ein Indiz dafiir,
dafl von einer deutlichen Stofflimitierung bei Antimon ausgegangen werden kann. Le-
diglich in S2 ist Antimon im Perkolat erst nach 22 ausgetauschten Porenvolumen nicht
mehr nachweisbar. Die BBodSchV gibt einen Grenzwert fiir Antimon von 10 ug/L vor.
Dieser wird in allen untersuchten Eluaten deutlich unterschritten.

Arsen Im Sdulenversuch ist zu erkennen, dafl zu Beginn des Versuches in den S&ulen
S3, S2 und HWS 23 Konzentrationen von bis zu 410 pg/L Arsen im Eluat (S3) auf-
treten. Die Konzentrationen nehmen mit fortschreitender Versuchsdauer ab, nach drei
ausgetauschten Porenvolumina wird der Grenzwert der BBodSchV (10 pg/L) in allen
Saulen unterschritten. Nach maximal 5 ausgetauschten Porenvolumen erreichen sie Wer-
te kleiner 1 pg/L. Die ,Halbwertszeiten“ der Konzentrationsabnahme liegen unter 1.5
Porenvolumen. Auch bei Arsen ist eine deutliche Limitierung der Stofffreisetzung festzu-
stellen. Diese kann auf eine Limitierung der verfiigbaren Stoffmenge einerseits und eine
Anderung der Loslichkeit durch pH-Wert-Anderung andererseits zuriickgefiihrt werden.
Dies korreliert mit den Beobachtungen von Sanchez et al. (2003), die eine mit fallendem
pH-Wert von pH 11 auf pH 4.5 riicklaufige Loslichkeit von Arsen feststellen konnten.
Auch die Massenbilanz bestétigt mit eluierten Arsenmengen von 61 ug/kg (S3) bei
Feststoffkonzentrationen von 900 ug/kg (S3, 7-12 m) diese Annahme.

Es ist allerdings davon auszugehen, dafi die hohen Arsenkonzentrationen nur in einem
statischen System auftreten. Im durchflossenen Grundwasserleiter ist mit einer nur teil-
weisen Einstellung des Gleichgewichts und damit mit geringeren Arsenkonzentrationen
zu rechnen.
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Abbildung 1.7: Entwicklung des pH-Werts im Siulenversuch
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Blei Zu Beginn der Versuche weist Blei in allen Sdulen eine geringe Eluatkonzentration
auf. Die Konzentrationen steigen mit fortschreitender Versuchsdauer leicht an (auf bis
0.8 pg/L) und fallen im weiteren Versuchsverlauf bis auf Werte unter der Bestimmungs-
grenze ab. Alle im Perkolat bestimmten Pb-Konzentrationen liegen weit unter dem von
der BBodSchV vorgegebenen Grenzwert von 25 ug/L. Da bei Blei eine mit sinkendem pH
Wert ab pH 10.5 (Pb(OH)2) bzw. pH 7 (PbCO3) zunehmende Loslichkeit besteht, kann
man hier, analog zu Zink, von einer Stofflimitierung von Blei in den Sédulen ausgehen.

Cadmium Cadmium konnte nur in 3 Eluatproben (HWS 21, HWS 23 und HWS 29) mit
Konzentrationen zwischen 0.1 und 0.4 pg/L nachgewiesen werden. Der Grenzwert fiir
Cadmium ist in der BBodSchV mit 5 ug/L festglegt. Auch hier kann von einer Stofflimi-
tierung von Cadmium in dem fiir die Sdulenversuche verwendeten Material ausgegangen
werden.

Chrom Chrom zeigt {iber den gesamten Versuchsverlauf eine unstete Verteilung in den
einzelnen Proben zwischen 0 - 2 pg/L. Lediglich im Perkolat aus Sdule S3 werden zu
Beginn Chromkonzentrationen iiber 8 ug/L gemessen. Der Grenzwert der BBodSchV
(50 pg/L) wird hierbei zu keiner Zeit iiberschritten.

Kobalt Zu Beginn der Versuche weist Kobalt in allen Sdulen eine geringe Eluatkonzen-
tration auf. Die Konzentrationen steigen mit fortschreitender Versuchsdauer zum Teil
auf Werte von bis zu 20 pg/L (S 3) an. Der Grenzwert der BBodSchV (50 pg/L) wird
hierbei jedoch nicht iiberschritten. Nach Erreichen des Maximums fallen die Konzentra-
tionen in den S&ulen S2 und S3 stark, in den anderen S&ulen leicht ab und bewegen
sich zum Versuchsende bei Werten um 0.6 bis 1 pg/L knapp iiber der Bestimmungsgren-
ze. Die Freisetzungskinetik kann bei Kobalt nicht mit dem einfachen Exponentialmodell
beschrieben werden, ein Hinweis auf pH-Wert-abhéngige Loslichkeitsinderungen.

Kupfer Zu Beginn der Versuche weist Kupfer in allen Séulen eine leicht erhéhte Eluat-
konzentration auf (bis 9 pg/L in HWS 23). Diese liegen jedoch unter dem von der BBo-
dSchV vorgegebenen Grenzwert von 50 pg/L. Mit fortschreitender Versuchsdauer sinken
die Werte in allen Séulen ab. Die Bestimmungsgrenze von 0.2 g/L wird dabei jedoch nicht
unterschritten. Da auch bei Kupfer eine mit sinkendem pH-Wert ab pH 10 (Cu(OH)2)
bzw. pH 8.5 (CuCOj3) zunehmende Loslichkeit besteht, kann man auch hier von einer
Stofflimitierung von Kupfer in den Sdulen ausgehen.

Molybdan Molybdén weist zu Beginn der Versuchsreihe in allen Sédulen erhohte Eluat-
konzentrationen (bis zu 26 pug/L in S3) auf. Diese liegen jedoch unter dem von der
BBodSchV vorgegebenen Grenzwert von 50 pg/L. Nach dem Austausch des zweiten Po-
renvolumens fallen die Werte auf unter 1 ug/L ab. Nur die Eluatkonzentrationen von
Séule S 3 weisen leicht schwankende Werte zwischen 1 und 5 pg/L auf. Diese gegeniiber
den anderen Sdulen leicht erh6hten Werte lassen sich auf die in dieser Séule hoheren pH
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Werte zuriickfithten. Molybdén (CaMoO,4) weist ebenfalls eine mit fallendem pH leicht
nachlassende Loslichkeit auf.

Nickel Zu Beginn der Versuche weist Nickel in allen Sdulen geringe Eluatkonzentratio-
nen auf. Diese steigen mit fortschreitender Versuchsdauer zum Teil stark an (95 pg/L in
HWS 24 nach 7 ausgetauschten Porenvolumen). In den Perkolaten aus den Sdulen HWS
24 und HWS 23 wird dabei der Grenzwert der BBodSchV (50 ug/L) iiberschritten. Nach
erreichen des Maximums fallen die Konzentrationen in allen Versuchssédulen leicht ab.

Quecksilber In allen Perkolaten, mit Ausnahme der Sidule HWS 29, konnte zu Beginn
der Saulenversuche Quecksilber nachgewiesen werden. In den untersuchten Proben ist
generell eine Konzentrationsabnahme von max. 0.9 pg/L (in HWS23) auf Werte um
0.2 pug/L innerhalb der ersten 5 ausgetauschten Porenvolumina zu erkennen. Lediglich
in HWS 21 steigt die Hg-Konzentration vom ersten ausgetauschten Porenvolumen von
0.1 pg/L auf 0.6 pug/L an um danach relativ langsam wieder abzufallen. Nach 18 ausge-
tauschten Porenvolumina ist auch hier kein Quecksilber mehr durch die ICP-MS (untere
Anwendungsgrenze 0.5 pg/L) nachweisbar. Der Grenzwert fiir Quecksilber ist in der
BBodSchV mit 1 ug/L festgelegt und wird somit in keiner der Proben iiberschritten.

Selen Selen lisst sich in den untersuchten Eluaten nur in den ersten Tagen des Versu-
ches nachweisen (bis zu 8 ug/L in S3). In den weiteren Séulen reichen die Anfangskon-
zentrationen nicht tiber 4 pg/L hinaus. In drei der sechs untersuchten Sdulen ldsst sich
Selen nach Austausch eines zweiten Porenvolumens nicht mehr, in drei Sdulen nur noch
mit verringerten Eluatkonzentrationen nachweisen (S 2, HWS 23, HWS 24). Im weiteren
Verlauf des Versuches und nach Austausch eines weiteren Porenvolumens liegen die ge-
messenen Konzentrationen unter der unteren Anwendungsgrenze der ICP-MS (fiir Selen
bei 0.2 pug/L). Der Grenzwert fiir Selen der BBodSchV liegt bei 10 ug/L.

Zinn Zinn war in den Perkolaten ausnahmslos nicht nachweisbar. Untere Nachweis-
grenze fiir Zinn nach DIN 38406-29 liegt bei ICP-MS bei 0.1 pg/L.

Zink Zu Beginn der Versuche weist Zink in allen Sdulen Eluatkonzentrationen bis zu
19 ug/L auf. Diese liegen weit unter dem von der BBodSchV vorgegebenen Grenzwert von
500 pg /L. Mit fortschreitender Versuchszeit nimmt die Konzentration in allen Sdulen ab.
Da die Loslichkeit von Zink bei pH-Werten unter pH 9 zunimmt, in den Séulenversuchen
jedoch abnehmende Zinkkonzentrationen gemessen wurden, kann von einer Limitierung
des verfiigharen Zinks in dem fiir die Sdulenversuche verwendeten Material ausgegan-
gen werden. Entsprechend konnten die Sdulen S2 und S 3 nicht mit der exponentiellen
Freisetzungskinetik ausgewertet werden. Bei den anderen Saulen liegen die ,,Halbwerts-
zeiten* zwischen etwa 7 und 10 Porenvolumina, die Elution von Zink erfolgt also deutlich
verzogert.
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1.2.2.3 Bewertung der Saulenversuche

Die Saulenversuche zeigen, daf3 durch Einleitung von COs-geséttigtem Wasser das Puf-
fersystem im Sinne einer Neutralisation der im Material vorhandenen Natronlauge be-
einflusst werden kann. Gleichzeitig wird die Natronlauge aus dem Sediment ausgespiilt.
Die Freisetzungskinetik der Natronlauge zeigt, daf} iiber die geloste NaOH hinaus noch
NaOH am Sediment verfiigbar ist. Die Gesamtmasse der NaOH im Sediment ist jedoch
limitiert.

Die Schwermetallkonzentrationen im Perkolat der unterschiedlichen Sedimentséiulen
bewegen sich bei fast allen bestimmten lonen unterhalb der in der BBodSchV vorgege-
benen Grenzwerte. Lediglich die Metalle Nickel und Arsen iiberschreiten die Grenzwerte
anfénglich um ein Vielfaches. Es muf3 hier hervorgehoben werden, dafl die Probenahme
unmittelbar nach Beginn des Sédulenversuchs nicht dem vorgeschriebenen Versuchspro-
tokoll (Probenahme im Gleichgewichtszustand) entspricht. Im Gegensatz zu den hier
durchgefiihrten Versuchen ist in DIN V 19736 (Ableitung von Konzentrationen organi-
scher Stoffe im Bodenwasser) keine Gleichgewichtseinstellung in der Versuchsapparatur
vorgesehen. Erhohte Konzentrationen in den Perkolaten sowie eine teilweise Uberschrei-
tung der in der BBodSchV vorgesehenen Grenzwerte zu Beginn der Versuche kénnen
daher auf diese Aquilibierzeit zuriickgefiihrt werden. Nach dem Austausch mehrerer Po-
renvolumina (Ni 13 Porenvolumen in HWS 24; As 2 PV in S2 und 3 PV in S 3) werden
die in der BBodSchV vorgegebenen Grenzwerte unterschritten.

Die Ergebnisse zeigen, daf} die Beurteilung der Schwermetallkonzentrationen immer im
Kontext der hydrochemischen und hydrodynamischen Rahmenbedingungen vorgenom-
men werden mufl. Unter Gleichgewichtsbedingungen kénnen sich innerhalb der Konta-
minationsfahne erhchte Schwermetallkonzentrationen einstellen. Im flieenden Grund-
wasser sind grenzwertiiberschreitende Metallkonzentrationen in Folge einer Einleitung
von COs-haltigem Wasser oder gasformigem COs in das Grundwasser nicht zu erwar-
ten. Vor allem die fehlende Reaktionszeit im flielenden Grundwasser kann hierbei als
mafgeblicher Faktor angenommen werden.
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2 Untersuchungen zur Gefahrenabwehr

2.1 Kolloidchemische Untersuchungen

2.1.1 Motivation

Aus den Kamerabefahrungen und den Felduntersuchungen war bekannt, daf} sich im Be-
reich des NaOH-Schadens infolge der Durchmischung von kontaminiertem und unkon-
taminiertem Wasser Kolloide neu bilden. Diese Kolloide wirken als Kondensationskeime
fiir die Versinterung der Brunnen und Pumpen. Die Kinetik und das Ausmaf} der Kol-
loidneubildungen ist eine wesentliche Steuergrofle fiir die Standzeit der Brunnen. Zur
experimentellen Bestimmung wurden im Labor Modellversuche aufgebaut, in denen die
unterschiedlichen hydrochemischen Szenarien nachgestellt wurden.

2.1.2 Methode

In den Versuchsreihen wurden im Becherglas den entsprechenden Versuchslosungen mit
einer Meflbiirette (Genauigkeit 0.1 mL) stufenweise technische NaOH (enaon = 14.5%)
zudosiert. Zu definierten Zeitpunkten wurden mit einer Vollpipette jeweils 10 mL bzw.
20mL der Losung entnommen und iiber Polycarbonatfilter mit einer Porengrofie von
100nm und 450nm filtriert. Die Filter wurden vor Beginn der Versuche mit Milli-Q-
Wasser gewaschen, getrocknet, gewogen und in Petrischalen einzeln gelagert. Nach der
Filtration wurden die Filter schonend getrocknet, gewogen und dann zur Untersuchung
im Rasterelektronenmikroskop zerteilt und mit Silber bedampft. Die Charakterisierung
der Kolloide auf dem Filter erfolgte iiber die morphologischen Merkmale (Grofie, Kristall-
/Aggregatform) und anhand des Elementspektrums, das mit einem energiedispersivem
Detektor (REM-EDX) aufgeneommen wurde.

2.1.3 Kolloidbildung im Laborversuch
2.1.3.1 Technische NaOH

In der ersten Versuchsreihe wurde die technische NaOH zu 500 mL Leitungswasser zu-
dosiert. In Tab. 2.1 sind die Partikelkonzentrationen dargestellt. Mit steigender Zugabe
von Natronlauge nehmen die Partikelkonzentrationen zu. Es bilden sich im wesentli-
chen Calciumcarbonate. Die Filter nach Zugabe von 0.5 mlL NaOH und einer Zeit von
5min weisen Kolloidkonzentrationen von 0.016 bis knapp iiber 0.05g/L auf. Nach einer
Versuchszeit von 30 min ohne weitere Zugabe von NaOH liegen die Konzentrationen bei
rund 0.05 (450 nm). Zu den spéteren Zeitpunkten (35 min und 65 min, Zugabe von 1.0 mL
NaOH) nimmt die Belegung der 450-nm-Filter auf ca. 0.13g/L, bei den 100 nm-Filtern
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auf 0.15-0.16 g/1 zu. Die Filter der Zeitpunkte (70 min und 100 min, Zugabe von 1.5 mL
NaOH) weisen Konzentrationen von rund 0.2 bis 0.25 g/L auf.

Tabelle 2.1: Partikelkonzentrationen der Filterproben (techn. NaOH)

Filter-Nr. Zeitpunkt Porengrofle NaOH, mL pH Masse, g  Konz., g/L

Filter 1 5 min 450 nm 0.5 10.22  0.00032  0.016
Filter 16  5min 100 nm 0.5 10.22  0.00113  0.0565
Filter 30 30 min 450 nm 0.5 10.12 0.001015 0.05075
Filter 15 30 min 100 nm 0.5 10.12 Filterrif3
Filter 10 35 min 450 nm 1.0 11.15 0.00265  0.1325
Filter 35 35 min 100 nm 1.0 11.15 0.003 0.15
Filter 29 65 min 450 nm 1.0 11.08 0.00246  0.123
Filter 34 65 min 100 nm 1.0 11.08 0.00323  0.1615
Filter 24 70 min 450 nm 1.5 11.54 0.00436  0.218
Filter 40 70 min 100 nm 1.5 11.54 0.00515  0.2575
Filter 28 100 min 450 nm 1.5 11.45 0.003955 0.19775
Filter 33 100 min 100 nm 1.5 11.45 0.00437  0.2185

Nach fiinf Minuten zeigt das Spektrum der rasterelektronischen Roéntgenmikrobe-
reichsanalyse (REM-EDX) nahezu ausschliefllich die Elemente Ca, Na, Mg, O und C.
Die morphologische Bildauswertung zeigt eine initiale Bildung mikrokristalliner Cal-
ciumcarbonate (CaCOgs, Abb. 2.2), aber auch Ca-Mg-Carbonate (CaMg(CO3)z2). Die
GroBe der Einzelminerale liegt in einem sehr engen Bereich um 3 zm. Uberwiegend idio-
morphe, teilweise mehrfach verzwillingte Kristalle (in natura nur selten vorkommende
gleichseitige Rhomboeder, trigonale Prismen) finden sich auf den Filtern. Neben den
Calcit-Rhomboedern und -Prismen finden sich radialstrahlige nadelige Skalenoeder, die
einen Hinweis auf Aragontit (CaCOs) geben. Die spitzpyramidalen Aggregate weisen
GroBen von knapp unter 1 um auf. Nach einer Aqulibrierzeit von 30 min nimmt die Gré-
Be der Calcitkristalle (Rhomboeder, Prismen) nur untergeordnet zu. Hingegen zeigen
die radialstrahligen nadeligen Aggregate eine deutliche Groflenzunahme auf 2 pm. Keine
Verdnderung zeigt das Spektrum der rasterelektronenmikroskopischen Mikrobereichs-
analyse.

In einem weiteren Schritt wurden nach 30 min weitere 0.5 mL technische NaOH der
Wasserprobe im Becherglas zugefiigt. Der pH-Wert stieg dabei von 10.12 auf 11.15. Die
Kolloidkonzentrationen steigen von rund 0.06 auf 0.15g/L an. Nach einer Aquilibrierzeit
von 30 min wurden zum Zeitpunkt (65 min) weitere Proben genommen und ultrafiltriert.
Die Partikelkonzentrationen bleiben nahezu unveréndert (0.16g/L), d.h., dal bereits
nach sehr kurzer Zeit eine Gleichgewichtseinstellung zwischen iibersattigter Losung und
kolloidaler Phase erfolgte.

Die Spektren der REM-EDX-Untersuchungen zeigen Ca, Mg, O, Na, C und Si. Die
morphologische Bildauswertung zeigt ein weiteres Wachstum der Calcit-, Aragonit- und
Dolomitkristalle in der Versuchslosung. Die Calcitkristalle weisen nun Gréflen von bis zu
7 pm in der Langserstreckung auf. Bei groflen Kristallen dominieren flach rhomboedri-
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Abbildung 2.2: Kolloidbildung bei der Zugabe von techn. NaOH zu Leitungswasser
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sche Formen, kombiniert mit langen Prismen. Kleinere Kristalle ( 2- 3 pm) sind weiterhin
als Rhomboeder mit teilweise mehrfachen Verzwillingungen ausgebildet. Aufgrund des
weiteren unregelmifligen Wachstums der Kristallflichen sind diese allerdings nur mehr
hypidiomorph ausgebildet. Ein weiteres Groflenwachstum der radialstrahligen Aragonit-
aggregate ist nicht zu beobachten. Lediglich ein Zusammenwachsen von radialstrahligen
und prismatischen Einzelmineralen ist zu sehen. Neben den idiomorphen und hypidiom-
prphen Kristallen findet sich eine netzartige Belegung mikrokristalliner Aggregate der
Filteroberfléche.

Im letzten Schritt der Versuchsreihe wurden der Losung zum Zeitpunkt 60 min weitere
0.5mL NaOH zugegeben. Der pH-Wert der Losung stieg auf 11.54. Bei 70 und t =100
min wurden je 20mL Probe genommen und filtriert. Die Belegung der Filter steigt
um 1mg auf eine Gesamtfracht von knapp 0.22g/L an. Die Spektren der REM-EDX-
Analysen zeigen die gleiche Verteilung der Elemente Ca, Mg, O, C, Na und Si wie bei den
vorangegangenen Proben. Auch die Gréfle der Einzelpartikel unterscheidet sich kaum.
Eine deutlich stéirkere Belegung der Filteroberfliiche, aber auch Uberziige der Calcit- und
Aragonitkristalle ist zu beobachten. Trockenrisse dieser sinterartigen Krusten weisen auf
eine dichte Carbonatmatrix hin (Abb. 2.2).

2.1.3.2 Technische NaOH und AICI3

In der zweiten Versuchsreihe wurden 500 mL Leitungswasser mit 50 mL AlCl3-Losung
(ca1 = 10g/L) vermischt und zu dieser Losung NaOH zudosiert. In Tab. 2.2 sind die
Partikelkonzentrationen dargestellt. Mit zunehmender Zugabe von NaOH nehmen die
Partikelkonzentrationen zunéchst zu. Bei weiterer Zugabe und hohen pH-Werten nehmen
die Partikelkonzentrationen wieder ab. Die Partikelkonzentrationen spiegeln damit das
Stabilitéitsfeld des Gibbsit (Al(OH)s) wider, dessen Loslichkeit im schwach sauren bis
schwach alkalischen pH-Bereich am geringsten ist.

Nach fiinf Minuten zeigt das EDX-Spektrum nahezu ausschliefilich die Elemente Ca,
Cl, Al, Na, Mg, O und C. Die morphologische Bildauswertung zeigt eine initiale Bildung
mikrokristalliner Aggregate, in denen Einzelminerale auch in der rasterelektronenmikro-
skopischen Untersuchung nur sehr schwer zu unterscheiden sind (Abb. 2.4). Anhand der
Spektren ist auf die Bildung von Gibbsit (Al(OH)3) sowie von Carbonaten zu schlieflen.
Die Grofle der Einzelminerale liegt in einem sehr engen Bereich um 2 um. Die Kristalle
sind iiberwiegend hypidiomorph bis xenomorph, teilweise aggregatartig ausgebildet. Im
pH-Bereich bis 4.7 waren trotz weiterer Zugabe von NaOH keine signifikanten Anderun-
gen der Morphologie der Kolloide oder deren chemischer Zusammensetzung zu erkennen.

Nach Zugabe von 7.5 mLL NaOH wurde das Puffersystem der Losung instabil, so dafl
die Zugabe von weiteren 2 mL den pH-Wert schlagartig auf 8.78 brachte. Die Masse
auf den Filtern stieg bei den 450-nm-Filtern stark an, die Konzentrationen erreichen
Werte von 1.7 bis iiber 12.8 g/L. Hingegen steigen die Konzentrationen der 100-nm-
bis 450-nm-Kolloide von knapp 0.22 auf nur 0.35g/L an. Die Spektren der REM-EDX-
Analysen zeigen die gleiche Verteilung der Elemente Al, Ca, Mg, Na, O und wie bei
den vorangegangenen Proben. Auf den Filtern scheiden sich allerdings nur sehr dichte
Uberziige ab. Diese Gibbsit-/Carbonatmatrix zeigt infolge der Trocknung eine starke
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Tabelle 2.2: Partikelkonzentrationen der Filterproben (techn. NaOH + AlICl3)

Filter-Nr. Zeitpunkt Porengréfle NaOH, mL. pH Masse, g Konz., g/L
Filter 23 Omin 450 nm 0.0 7.56  0.00011  0.0055
Filter 32 Omin 100 nm 0.0 7.56  0.00012  0.0060
Filter 22 5min 450 nm 0.5 3.94  0.00103 0.103
Filter 31  5min 100 nm 0.5 3.94  0.00061  0.061
Filter 21 35 min 450 nm 1.0 4.24  0.00267  0.267
Filter 39  35min 100 nm 1.0 4.24  k.a. k.a.
Filter 27 65 min 450 nm 1.0 4.29  0.00187  0.187
Filter 38 65 min 100 nm 1.0 4.29  0.00091  0.091
Filter 26 90 min 450 nm 7.5 4.69 0.01741  1.741
Filter 37 90 min 100 nm 7.5 4.69 0.00216  0.216
Filter 25 105 min 450 nm 9.5 878 0.12769  12.769
Filter 36 105 min 100 nm 9.5 8.78 0.00122  0.122
Filter 49  135min 450 nm 9.5 8.71 k.a. k.a.
Filter 44  135min 100 nm 9.5 8.71  0.003519 0.3519
Filter 48 140 min 450 nm 10.0 9.70  0.032775 3.2775
Filter 43 140 min 100 nm 10.0 9.70  0.001540 0.1540
Filter 47 170 min 450 nm 10.0 9.60  0.037505 3.7505
Filter 42 170 min 100 nm 10.0 9.60  0.00083  0.083
Filter 46 175 min 450 nm 10.5 10.02  0.11494  11.494
Filter 41 175 min 100 nm 10.5 10.02 0.001565 0.1565
Filter 45 205 min 450 nm 10.5 9.85  0.034125 3.4125
Filter 40 205 min 100 nm 10.5 9.85  0.00286  0.286
Filter 53 210 min 450 nm 11.0 10.10 0.02664  2.664
Filter 52 210 min 100 nm 11.0 10.10 0.00092  0.092
Filter 54 240 min 450 nm 11.0 10.06 0.02818  2.818
Filter 50 240 min 100 nm 11.0 10.06 0.00247  0.247
Filter 55 245 min 450 nm 11.5 10.49 0.01891  1.891
Filter 51 245 min 100 nm 11.5 10.49 0.00233  0.233
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Rissbildung. Einzelpartikel sind in der Regel nicht zu unterscheiden.

Nach 140 min wurden weitere 0.5 mL NaOH zugegeben. Der pH-Wert der Losung stieg
auf 9.70. Die Konzentration der Kolloide stieg von 3.28 g/L auf 3.75g/L an. Die EDX-
Spektren zeigen die gleiche Elementverteilung wie bei den vorherigen Proben. Weiterhin
sind kaum Einzelpartikel zu beobachten. Eine weiterhin sehr ausgepriagte Belegung der
Filteroberfliche ist zu beobachten. Trockenrisse dieser sinterartigen Krusten weisen auf
eine dichte Gibbsit-/Carbonatmatrix hin.

Nach Zugabe von 10.5 mL NaOH wird das System bei einem pH-Wert von etwa
10 erneut instabil. Zunéchst treten sehr hohe Kolloidkonzentrationen bis 11.5 g/L auf.
Diese sind jedoch nicht stabil, so da die Konzentration nach einer Aquilibrierungszeit
von 30 min auf 3.4 g/L zuriickgeht. Die Kolloide sind iiberwiegend grofier als 450 nm.
Die morphologischen und chemischen Eigenschaften der Kolloide dndern sich nicht. Bei
weiterer Erhohung des pH-Werts nehmen die Kolloidkonzentrationen weiter ab. Bei den
100-nm-Filtern bleiben die Konzentrationen weitgehend unveridndert.

2.1.3.3 Prozess-NaOH

In der dritten Versuchsreihe wurde dem Leitungswasser stufenweise Prozessnatronlauge
aus dem Industriebetrieb (enaom= 14.5%) zugegeben. In Tab. 2.3 sind die Partikelkon-
zentrationen dargestellt. Mit zunehmendem pH-Wert nimmt die Partikelkonzentration
leicht zu. Im Gegensatz zu den Versuchen mit AICl3 sind die Konzentrationen und Kon-
zentrationsschwankungen erheblich geringer. Dies ist auf den hohen Anfangs-pH-Wert
und die deutlich geringere Aluminiumkonzentration zuriickzufiihren.

Tabelle 2.3: Partikelkonzentrationen der Filterproben (Prozess-NaOH)

Filter-Nr. Zeitpunkt Porengrofle NaOH, mL pH Masse, g  Konz., g/L

Filter 8 5 min 450 nm 0.5 9.84  0.00002  0.001
Filter 13 5min 100 nm 0.5 9.84  0.00056  0.028
Filter 7 30 min 450 nm 0.5 9.54  0.00059  0.0295
Filter 12 30 min 100 nm 0.5 9.54 k.a. k.a.
Filter 6 35 min 450 nm 1.0 10.86 Filterrifl
Filter 11 35 min 100 nm 1.0 10.86 0.00184  0.092
Filter 5 65 min 450 nm 1.0 10.71 0.002625 0.13125
Filter 20 65 min 100 nm 1.0 10.71 0.00062  0.031
Filter 4 70 min 450 nm 1.5 11.32 0.00255  0.1275
Filter 19 70 min 100 nm 1.5 11.32 0.00018  0.009
Filter 3 100 min 450 nm 1.5 11.24 0.002565 0.12825
Filter 18 100 min 100 nm 1.5 11.24  0.002005 0.10025
Filter 2 130 min 450 nm 1.5 11.12 0.001 0.05
Filter 17 130 min 100 nm 1.5 11.12 0.00412  0.206

Die Filter weisen nach Zugabe von 0.5 mL NaOH und einer Zeit von 5min Kolloid-
konzentrationen von 1 bis 28 mg/L auf. Nach einer Versuchszeit von 30 min ohne weitere
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Abbildung 2.4: Kolloidbildung bei der Zugabe von techn. NaOH zu Leitungswasser mit
AlCl3
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Zugabe von NaOH liegen die Konzentrationen bei rund 29 mg/L. Zu den spéteren Zeit-
punkten (35min und 65 min, Zugabe von 1.0 mL NaOH) nimmt die Belegung der 450-
nm-Filter auf ca. 0.13g/L, bei den 100-nm-Filtern auf 0.15-0.16 g/L zu. Die Filter der
Zeitpunkte (70 min und 100 min, Zugabe von 1.5 mL NaOH) weisen eine Konzentrationen
von rund 0.2 bis 0.25g/L auf.

Nach fiinf Minuten zeigt das EDX-Spektrum nahezu ausschliefllich die Elemente Na,
Mg, O und C. Die morphologische Bildauswertung zeigt mikrokristalline Calciumcar-
bonate (CaCOs, Abb. 2.6). Die Grofie der Einzelminerale liegt in einem sehr engen Be-
reich knapp unter 4 um. Auf den Filtern sind iiberwiegend idiomorphe, teilweise schwach
verzwillingte Kristalle (in natura nur selten vorkommende gleichseitige Rhomboeder,
trigonale Prismen) zu sehen. Einen grofien Teil der Kolloide machen nicht niher be-
stimmbare Partikel mit einer GréBe von unter 0.2 pm aus. Nach einer Aqulibrierzeit von
30 min nimmt die Grofle der Calcitkristalle (Rhomboeder, Prismen) nur untergeordnet
zu. Daneben zeigt sich jetzt ein dichter Belag aus mikrokristallinen, einzeln nicht zu un-
terscheidenden Aluminiumhydroxiden (Al(OH)3) auf den Filterproben. Diese Anderung
ist auch im EDX-Spektrum zu sehen. Auch bei weiterer Zugabe von NaOH bleibt die
Kolloidkonzentration nahezu unverindert bei knapp 0.13 g/L. Die EDX-Spektren zeigen
die gleiche Verteilung der Elemente Ca, Mg, O, C, Al, Na und Si wie bei den voran-
gegangenen Proben. Auch die Grofie der Einzelpartikel unterscheidet sich kaum (4 pym).
Allerdings sind eine flichigere Belegung der Filteroberfliche und Uberziige der Calcit-
und Aragonitkristalle zu beobachten. In der dichten Matrix aus Aluminiumhydroxiden
zeigen sich z.T. Trockenrisse. Nach einer Aquilibrierzeit von 60 min ist eine Verschie-
bung zu kleineren Kolloiden hin zu beobachten. Die Gesamtkonzentration erhéht sich
nur geringfiigig.

2.1.3.4 Bewertung der kolloidchemischen Untersuchungen

Die Versuche zur Kolloidproblematik zeigen eine initiale Bildung mikrokristalliner Calci-
um- und Magnesiumcarbonatkristalle bei Zugabe von NaOH in die Versuchslosungen.
Dabei findet das Wachstum der zumeist idiomorph ausgebildeten, wenige pm grofien
Kristalle innerhalb der ersten Sekunden bis Minuten an Keimen in den fiir Calcit iiber-
sittigten Losungen statt. Die Carbonate kristallisieren zumeist als Rhomboeder oder
flache Prismen. Untergeordnet finden sich auch Hinweise auf ein Wachstum von nadeli-
gen und spitzpyramidalen Aragonitkristallen. Durch die weitere Zugabe von NaOH zu
den Versuchslésungen kommt es zu keinem weiteren oder nur sehr stark untergeordne-
ten Groflenwachstum der Einzelminerale. Lediglich Verwachsungen (Verzwillingungen,
Zusammenwachsen von Einzelmineralen) sind zu beobachten. Daneben ist bei weiterer
Zugabe von Natronlauge zu den Versuchslosungen eine Zunahme der Einzelminerale
festzustellen. Das bedeutet, es kommt zu einer weiteren Ausfillung von Ca- und Mg-
Carbonaten aus der Versuchslésung.

Neben den Carbonatkristallen kommt es in den Losungen mit Aluminium (Prozess-
NaOH und technische NaOH mit AICl3) zu einer Bildung von Aluminiumhydroxiden
(Gibbsit, Al(OH)s). Diese kristalliseren in mikrokristallinen Aggregaten und sind auf
den untersuchten Filtern als mehr oder weniger michtige dichte Uberziige auf den Fil-
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Abbildung 2.5: Entwicklung der Kolloidkonzentration in Abhéngigkeit von der NaOH-
Zugabe, Proz. NaOH
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Abbildung 2.6: Kolloidbildung bei der Zugabe von Prozess-NaOH zu Leitungswasser
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tern nachzuweisen. Einzelkristalle konnen dabei nicht unterschieden werden. Auf den
getrockneten Filtern zeigen sich z.T. Trockenrisse in der Aluminiumhydroxidmatrix.

Die Gesamtfrachten auf den untersuchten Filtern bewegen sich im Labor im mg/L-
Bereich. Vereinzelt (Zugabe von technischer Natronlauge und AlCl3) steigen die Partikel-
frachten in den Bereich von mehreren g/L. Hier konnen allerdings keine Einzelpartikel
mehr unterschieden werden. Die Versuchslosungen weisen in diesem Fall ein milchig-
tritbes Aussehen durch den Niederschlag von Aluminiumhydroxiden auf.

In den Spektren der rasterelektronenmikroskopischen Mikrobereichsanalyse (REM-
EDX) lassen sich die Elemente Ca, Mg, Na, O, C, und untergeordnet Si nachweisen.
Deutliche Schwankungen der Elementverteilung auf den untersuchten Proben fallen dabei
nicht auf. Lediglich Al tritt nur bei Versuchen mit Prozess-Natronlauge bzw. technischer
Natronlauge und Zusatz von AlCls auf.

Zusammenfassend kann auf Basis dieser Ergebnisse davon ausgegangen werden, daf
es infolge der Zugabe von NaOH zu einer initialen Ausfiallung von kolloidalen Partikeln
(Carbonate und Gibbsit) in den Versuchslosungen kommt. Die Partikelfrachten erreichen
dabei bis iiber 200 mg/L in den Laborversuchen. Einzelpartikel erreichen durchschnittlich
Groflen von wenigen pm, Aggregate konnen deutlich grofiere Durchmesser erreichen. Eine
Verlangsamung des Ausfillungsprozesses konnte nur in Versuchsreihe zwei (NaOH und
AlCl3) beobachtet werden. Hier lagen die ausgefallenen Partikelmengen im Vergleich
zu den iibrigen Versuchen allerdings deutlich héher im Bereich von g/L. Die in den
Laborversuchen nachgewiesenen Mineralpartikel spiegeln die aus den hydrochemischen
Simulationen zu erwartenden Minerale (v.a. Calcit und Gibbsit) sehr deutlich wider.

Die ausgefallenen Partikel beeinflulen die sensiblen Grundwassernutzungen auf dem
Gelénde des Industriebetriebs erheblich. Vor allem sich im Bereich der Brunnenbauwerke
auf Filterrohren, Pumpen oder in Leitungssystemen abscheidende Partikel fithren zu ei-
ner nachhaltigen Beeintriachtigung der Grundwassernutzungen. Dabei sind die infolge der
Verénderung des Kalk-Kohlenséure-Gleichgewichts (KKG) entstehenden Carbonatparti-
kel (v.a. Calcit, Aragonit und Dolomit), sowie die infolge des Eintrags von Aluminium in
das oberste Grundwasserstockwerk entstehenden Al-Hydroxide (Gibbsit), zu unterschei-
den. Kann das Ausfallen von Carbonaten durch eine geeignete Beeinfluung des KKG
weitgehend unterbunden werden, 148t sich infolge des Stabilitédtsfeldes von Gibbsit eine
Austfillung nicht kontrollieren.

2.1.4 Kolloidpopulation im Grundwasserleiter

Im Zuge mehrerer Ortstermine und Beprobungen auf dem Gelédnde des Industriebetrie-
bes wurden Wasserproben auf ihre kolloidale Zusammensetzung hin untersucht. Dafiir
wurden aus drei MeBstellen (HWS 23, HWS 26, HWS 41) Grundwasserproben entnom-
men, zu unterschiedlichen Zeiten (0 min, 5 min, 15 min) beprobt, filtriert und mit dem
Rasterelektronenmikroskop (REM-EDX) auf ihre physiko-chemische Zusammensetzung
hin untersucht.

Die Anfangsproben wurden ohne weiteres Klarpumpen abgefiillt und der weiteren
Untersuchung zugefiihrt. Somit wurden die ersten Proben aus den Mefstellen aus den
jeweiligen natiirlichen hydrochemischen und hydraulischen Gleichgewicht entnommen
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und stellen daher ungestorte Wasserproben dar. Die zu den Zeitpunkten (5 min, 15
min) entnommenen Proben stellen hingegen keine ungestérten Wasserproben dar. Die
Entnahme der Proben erfolgte in allen Mefistellen ca. 1.5 m iiber Endteufe der jeweiligen
MesBstelle. Die Pumprate betrug konstant rund 1.5 L/min.

Tabelle 2.4: Partikelkonzentrationen in den Mefstellen HWS 23 und HWS 26

Mefstelle, Zeitpunkt Konzentration, g/L

HWS 23 0 min 0.025
HWS 23 5 min 0.059
HWS 23 15 min 0.046
HWS 26 0min 0.0002
HWS 26 5 min 0.0008
HWS 26 15 min 0.0006

Die Geléindeproben wurden vor Ort mit einer Druckfiltrationseinheit (Sartorius, Got-
tingen, medienfithrende Teile aus Glas und PTFE) und 10nm Polycarbonatfiltern (In-
filtec, Speyer) ultrafiltiret und in Kunststoffpertischalen (PS, Rotilabo, Karlsruhe) gela-
gert. Alle Polycarbonatfilter wurden vor der Filtration einzeln mit ultrareinem Wasser
(Milli-Q plus 185, Schwalbach) gewaschen, gespiilt, in Kunststoffpetrischalen getrocknet,
gewogen und gelagert.

Bei augenscheinlich stark getriibten Proben (aus HWS 23) wurden jeweils 10 mL der
Probe mit einer Glaspipette entnommen und in der abgedeckten Ultrafiltrationseinheit
filtriert. Die feuchten Filter wurden danach in Petrischalen einzeln verpackt, getrocknet
und iiber Nacht gelagert. Vor der Analyse wurden die einzelnen Filter erneut mit ei-
ner Prizisionswaage (Mettler Toledo) gewogen und somit die Beladung und die Masse
der abgeschiedenen Kolloide bestimmt. Aus den so gewonnenen Daten ergibt sich eine
Kolloidkonzentration von 0.025 bis 0.059 g/L fiir die Mefstellen HWS 23, HWS 42 und
HWS 43 ((Tab. 2.4). Die Partikelkonzentrationen im abstromig gelegenen Sanierungs-
brunnen HWS 26 liegen aufgrund der kontinuierlichen Nutzung (Wasserentnahme zur
hydraulischen Sicherung) mit 0.002 bis 0.0002 g/L deutlich darunter.

Vor der Charakterisierung wurden die getrockneten Filterproben mit Silber bzw. Gold
bedampft und am Rasterelektonenmikroskop mit energiedispersivem Detektor morpho-
logisch und chemisch untersucht.

2.1.4.1 MeBstelle HWS 23

Der erste Filter (Anfangsprobe, 0 min) der Mefstelle HWS 23 zeigt im Spektrum der ra-
sterelektronischen Rontgenmikrobereichsanalyse (REM-EDX) nahezu ausschliefllich die
Elemente Na, O und C. Weiter wurden Si, Cl und Cu detektiert. Diese Ergebnisse sowie
die Bilder der rasterelektronenmikroskopischen Untersuchungen deuten auf die Bildung
von NaOH-Dendriten, bzw. die Bildung von Soda-Dendriten (NapCOs3) unter Einflufl
von COg hin (Abb. 2.7). Die aufgrund der hohen Al-Gehalte zu erwartenden Gibbsit-
Minerale (Al(OH)3) kénnen auf dem Filter nicht nachgewiesen werden. Hingegen kann
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durch die Ergebnisse der rasterelektronischen Rontgenmikrobereichsanalyse davon aus-
gegangen werden, daf sich die Kupfercarbonate Malachit (Cuz[(OH)2|CO3]) oder Azurit
(Cus[(OH)2|CO3]2) auf dem Filter abgeschieden haben. Einzelminerale erreichen dabei
Groflen von nur wenigen pm. Die Einzelstringe der NaOH- bzw. Soda-Dendtiten errei-
chen Léngen von bis zu 100 gm. Die Durchmesser der Hauptstriange liegen bei 3-5 pm,
sind an den Enden allerdings splissartig ausgefranst. Dabei erreichen die Einzelfasern
Durchmesser von rund 0.5-0.7 pm und Léngen von 1 bis 2.5 pum.

=10 3

Abbildung 2.7: REM-Aufnahmen und EDX-Spektrum (HWS 23, 0 min)

Nach einer Pumpzeit von 5 min ist das Erscheinungsbild der auf den Filtern abgeschie-
denen Minerale (Tracht, Habitus und Groe) gegeniiber dem Filter der Anfangsprobe
(0 min) stark veréndert. Neben stengeligen und strahligen Kristallen treten z. T. einige
ausgeprégt prismatische Formen auf (Abb. 2.8). Diese stellen u.a. sehr wahrscheinlich
monoklinen Gibbsit (Al(OH)s) dar, der aufgrund der in der ausgetretenen Prozessna-
tronlauge enthaltenen hohen Al-Gehalte im Grundwasserleiter neu gebildet wird. Den-
dritische Strukturen wie in Probe HWS 23, 0 min, treten nahezu vollstéandig zuriick. Das
REM-EDX-Spektrum dieser Proben zeigt neben den zuvor beschriebenen Elementen
Na, Ca und C eine Verschiebung zugunsten der Elemente Mg, Al und CIl. Im Gegen-
satz zu den zuvor untersuchten Anfangsproben aus HWS 23 148t sich hier kein S mehr
nachweisen. Untergeordnet treten Mg, Cu und Fe auf. Damit lassen sich neben Calcit
(CaCO3) und Dolomit (CaMg(COs3)s) die Fe-Carbonate Siderit (FeCOgs) und Ankerit
(Ca(Fe,Mg)(COs3)2) nachweisen. Radialstrahlige bis biischelige Aggregate aus spitzpyra-
midalen Nadeln weisen auf das Vorhandensein der Calciumcarbonate Calcit und Aragonit
(CaCOg) hin. Malachtit/Azurit ((Cuz[(OH)2|CO3]), (Cuz[OH|COs3]2)) kénnen ebenfalls
nachgewiesen werden. Vor allem die Carbonate treten hier hdufig als trigonale Prismen
oder Basispinakoide (tafeliger Habitus) auf. Stengelige und strahlige Kristalle erreichen
Lingen von 1 bis zwei um sowie Durchmessser von 0.1 bis 0.4 ym. Der Ubergang zu
tafeligen Kristallformen ist dabei z.T. flielend. Prismatische Mineralbildungen weisen in
einer sehr enggestuften Groflenverteilung durchschnittlich Léngen von 5 bis 7 um und
Breiten von rund 1.5 bis 2 pm auf. Tafelige Kristalle zeigen Durchmesser von wenigen
bis zu 10 pm. Einen Hauptteil des Feinanteils auf den Filterproben machen netzartige,
16chrige und rosenartige, néher nicht bestimmbare Partikel mit einer Gréfie von 0.2 bis
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Abbildung 2.8: REM-Aufnahmen und EDX-Spektrum (HWS 23, 5 min)

Im Gegensatz zu den starken Anderungen zwischen den Proben zu 0 min und 5 min in
HWS 23, dndert sich das Erscheinungsbild des Partikelspektrum zum Zeitpunkt 15 min
nur noch sehr geringfiigig. Nun scheinen allerdings strahlige und prismatische Minerale
zu dominieren. Neben den Hauptelementen Ca, Na, C und O treten Si, Mg, Al, Cl und
Fe in Erscheinung. Die Einzelpartikel erreichen Grofien zwischen 0.2 und 7 pm, wobei
strahlig/stengelige Mineralbildungen durchschnittlich Léngen von 3-5 pm und Durch-
messer von 0.1 bis 0.2 um aufweisen. Repréisentative Langen- zu Breitenverhéltnisse der
prismatischen Minerale liegen bei 1:0.4. Auch hier liegt monokliner Gibbsit (A1(OH)s3)
vor. Groflere Tafeln erreichen Durchmesser von bis knapp 7 um (Abb. 2.9). Analog
zur Filterprobe zum Zeitpunkt 5 min sind gréfiere Bereiche des Filters mit netzarigen,
l6chrigen und rosenartigen, nédher nicht bestimmbaren Partikeln mit Groéfien von 0.2 bis
1 pm belegt.

Insgesamt ist in der Mefistelle HWS 23 ein erheblicher Unterschied der Partikelzu-
sammensetzung in der ,ungestorten* Anfangsprobe und den Wasserproben zu spéteren
Forderzeitpunkten festzustellen. Dies manifestiert sich sehr deutlich in der priméren Bil-
dung von Natronlauge- und Soda-Dendriten aus der im chemischen Gleichgewicht ste-
henden ,Nullprobe“ und einer spéteren sekundéren Bildung von Calcium-, Magnesium-
sowie Eisencarbonaten und Gibbsit. Dies wird durch eine Stérung des hydraulischen und
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Abbildung 2.9: REM-Aufnahmen und EDX-Spektrum (HWS 23, 15 min)

hydrochemischen Gleichgewichts, infolge der Durchmischung unterschiedlicher hydroche-
mischer Bereiche des kontaminierten Grundwasserleiters, als Folge der Pumpbewegung
hervorgerufen. Diese Beobachtungen lassen sich in den Kontext der auftretenden Versin-
terungen an periodisch oder permanent betriebenen Grundwassernutzungen (Brunnen-
bauwerke, Pumpen, Leitungen) stellen.

2.1.4.2 MeBstelle HWS 26

Im Unterschied zu HWS 23 weisen die Filterproben aus HWS 26 unabhingig vom Ent-
nahmezeitpunkt, weder im Spektrum der rasterelektronischen Roéntgenmikrobereichs-
analyse, noch im optischen mikroskopischen Erscheinungsbild der Partikel, signifikan-
te Unterschiede auf. Dies ist auf die zum Zeitpunkt der Probenahme kontinuierliche
Nutzung von HWS 26 als Sanierungsbrunnen zuriickzufithren. Das Partikelspektrum der
Filter spiegelt das an die hydraulischen und hydrochemischen Bedingungen angepafite
Gleichgewicht wider.

Ca, Na, C, und O sowie die Elemente Si, Cl und Mg treten in allen untersuchten Proben
und Teilausschnitten in duflerst gering variierenden Verteilungen auf. Diese Ergebnisse,
als auch die Ergebnisse der rasterelektronenmikroskopischen Untersuchungen, deuten auf
die Bildung von idiomorphen, gleichkérnigen Calcium- und Magnesiumcarbonatkristal-
len hin (CaCOs und CaMg(COs3)2). Morphologisch dominieren flach rhomboedrische,
kombiniert mit kurzprismatischen Kristallen (v.a. bei Calcit) auf den untersuchten Fil-
tern. Dabei weisen die Kristalle eine sehr enggestufte Kérnung im Bereich von 2 bis knapp
itber 5 um auf. Die Lingen- zu Breitenverhéltnisse bewegen sich bei nahezu allen Car-
bonatkristallen aus HWS 26 um 1:0.75 zugunsten einer leichten Betonung der a-Achse
im trigonalen Kristallsystem (Abb. 2.10). Des weiteren kénnen auch tafelige monokline
Gibbsitminerale nachgewiesen werden. Ahnlich zu den Filterproben aus HWS 23 weisen
die Filter Mikropartikel auf (Korngréie um 0.2-0.5 pm). Die Anzahl tritt im Vergleich
zu den idiomorphen Kristallen allerdings deutlich zuriick.

Die Ergebnisse der kolloidchemischen Untersuchungen spiegeln die Stérung der hy-
drochemischen Verhéltnisse im Bereich der Natronlaugekontamination wider. Durch die
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Abbildung 2.10: REM-Aufnahmen und EDX-Spektrum (HWS 26, 5 min)
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Erhohung des pH-Wertes im Grundwasser werden im Einflulbereich der Kontamination
die Sattigungsindizes vor allem der Carbonate iiberschritten. Infolgedessen kommt es
zu einer initialen Mineralneubildung, die auf den Filterproben festgestellt werden kann.
Diese neugebildeten Kolloide wirken im weiteren Abstrom und an Grundwassernutzun-
gen (Brunnen, Pumpen) als Kristallisationskeime, die eine fortschreitende Versinterung
bewirken.

2.1.4.3 MeBstelle HWS 41

Ahnlich wie in HWS 26 weisen die Filterproben aus HWS 41 unabhingig vom Entnah-
mezeitpunkt keine signifikanten Unterschiede in der Partikelzusammensetzung auf. Dies
gilt sowohl fiir die Spektren der rasterelektronischen Rontgenmikrobereichsanalyse als
auch die erhaltenen Bilder der rasterelektronenmikroskopischen Untersuchungen. Dies
ist auf die kontinuierliche Nutzung von HWS41 als Abwehrbrunnen zuriickzufithren
(Aufrechterhaltung eines Absenktrichters zur Minimierung des Stoffaustrag aus dem
Schadenszentrum). Das Partikelspektrum der Filter spiegelt das an die hydraulischen
und hydrochemischen Bedingungen angepafite Gleichgewicht wider.

Ca, Na, C, und O sowie die Elemente Si, Cl, Mg und Al treten in allen untersuchten
Proben und Teilausschnitten in duflerst gering variierenden Verteilungen auf. Diese Er-
gebnisse als auch die Ergebnisse der rasterelektronenmikroskopischen Untersuchungen
deuten auf die Bildung von idiomorphen, relativ gleichkérnigen Calcium- und Magnesi-
umcarbonatkristallen hin (CaCOs und CaMg(COs3)2). Morphologisch dominieren flach
rhomboedrische, teilweise mit kurzen Prismen kombinierte Kristalle (v.a. bei Calcit) auf
den untersuchten Filtern. Dabei fallen fiir die Kristalle zwei sehr deutliche Kérnungen
auf. Zum einen liegt eine der sehr enggestuften Koérnungen im Bereich von 0.8-1 pm.
Fin zweiter, sehr enggestufter Bereich weist Korngréflen von 2.5-3 pm auf. Die Lingen-
zu Breitenverhiiltnisse bewegen sich bei nahezu allen Carbonatkristallen aus HWS 41 um
1:1. Nur untergeordnet ist eine leichte Betonung der a-Achse des trigonalen Kristallsy-
stems (Abb. 2.11) an prismatischen Kristallen zu erkennen. Auch treten Gibbsitkristalle
auf den Filtern auf. Mikropartikel wie auf den Filtern aus HWS 23 und HWS 26 wer-
den nicht beobachtet. Weiter finden sich auf den Filterproben Bereiche mit grobspétigen
tafeligen und spitzwinklig skalenoedrischen Kristallen. Die Korngréflen dieser Carbonat-
minerale liegen in einem weiten Bereich iiber 30-70 um. Teilweise sind die treppenartig
gestuften Kristalltafeln mit den zuvor beschriebenen idiomorphen Rhomboedern belegt.

Auch hier spiegeln die Untersuchungen die Stoérung der hydrochemischen Verhéltnisse
im Bereich der Natronlaugekontamination wider. Sie belegen die durch initiale Mineral-
neubildung im Grundwasserstrom fortschreitende Versinterung der Grundwassernutzun-
gen. Uber den genauen Zeitpunkt und Ort der Kolloidneubildungen kann mit den durch-
gefiihrten Untersuchungsmethoden keine Aussage getroffen werden. Allerdings wurden
diese im Rahmen einer Laborversuchsreihe untersucht und bewertet (vgl. Kap. 2.1.3).
Neben der Bildung von Kolloiden im Grundwasserleiter ist auch eine Bildung von Kol-
loiden auf den verwendeten Filtern moglich. In jedem Fall zeigen die Untersuchungen die
Labilitédt des hydrochemischen Gleichgewichts infolge der NaOH-Kontamination, die zu
einer massiven Anderung von Sittigungsindizes und damit einhergehend einer initialen
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Mineralneubildung in Form von Hydrokolloiden im Grundwasserleiter fiihrt.
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Abbildung 2.11: REM-Aufnahmen und EDX-Spektrum (HWS 41, 5 min)

2.1.4.4 Bewertung der kolloidchemischen Untersuchungen

Wie sich durch die kolloidchemischen Untersuchungen mit REM-EDX zeigt, sind die
hydrochemischen Verhéltnisse in den untersuchten MeBstellen (HWS 23, HWS 26 und
HWS 41) infolge der ausgetretenen Natronlauge massiv gestért. Durch die Verschiebung
des pH-Wertes und der einhergehenden Verdnderung des Kalk-Kohlenséduregleichgewichts
kommt es in den Mefstellen zu einer signifikanten Neubildung von Hydrokolloiden im
Grundwasser. Diese Mineralneubildungen beinhalten zum einen die Carbonate Calcit
(CaCOg), Aragonit (CaCOgz) und Dolomit (CaMg(CO3)2), zum andern kommt es zu ei-
ner Ausfillung von Aluminiumhydroxid (Gibbsit (A1I(OH)s)). Untergeordnet kommt es
zu weiteren Mineralneubildungen. Auf den Filtern (Porengréfie=10 nm) scheiden sich
auch Cu-Carbonate wie Malachit / Azurit ((Cuz[(OH)2|COs3]), (Cuz[OH|COs3]2)) und die
Fe-Carbonate Siderit (FeCOg) und Ankerit (Ca(Fe,Mg)(COs3)2) ab. Nur in der ,Null-
probe“ der Mefistelle HWS 23 konnte die Bildung von NaOH- bzw. Soda-Dendriten
(NagCOg3) auf den untersuchten Filtern festgestellt werden. Dies ist auf die fehlende
Durchmischung und das damit einhergehende relative hydrochemische Gleichgewicht
durch fehlende Grundwassernutzung in dieser Mefistelle zuriickzufiihren. Schon nach
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kurzer Pumpdauer (5 min) kommt es zu einer initialen Neubildung von mineralischen
Hydrokolloiden. Die Korngrofien der mineralischen Neubildungen liegen im Bereich von
wenigen pum. Teilweise sind die Kristalle idiomorph ausgebildet (v.a. Carbonate). An-
dere kolloidale Partikel weisen eine hypidiomorphe oder gar xenomorphe Gestalt auf.
Mikropartikel (Korngréfle < 0.5 pm) sowie rosenartige Aggregate und pisolithische Mas-
sen machen einen geringen Teil der abgeschiedenen Partikel auf den Filterproben aus.
Diese Kolloide aus den Feldversuchen stellen eine nicht zu unterschéiitzende Gefahr fiir die
weiteren Grundwassernutzungen auf dem Industriegeléinde dar. Die Mineralneubildun-
gen bewirken als Kristallisationskeime eine massive Versinterung der Brunnenbauwerke,
Pumpen und Leitungen.

Das mineralogische Spektrum der untersuchten Kolloide spiegelt die im Labor gefun-
denen Partikel sehr genau wider. Ebenso decken sich die Ergebnisse mit den aus den
hydrochemischen Simulationen zu erwartenden Mineralpartikeln. Vor allem die Féllung
von Carbonaten (Calcit, Aragonit) und Aluminiumhydroxiden spiegelt die Ergebnisse
der Simulationen sehr gut wider. Auch Korngréfien und Habitus der Einzelpartikel sind
mit den im Labor untersuchten Proben vergleichbar.

2.1.5 Massenbilanzierung

Wie in den vorangegangenen Kapiteln gezeigt, kommt es infolge der Vermischung von
NaOH-belastetem und frischem Grundwasser zu einer stetigen Nachlieferung anorga-
nischen Kohlenstoffs. Dieser fillt bei Uberschreitung von pH 8.2 in Form schwerlosli-
chen Carbonats in den Proben aus. Sowohl die initinacale Bildung von Calcium-, sowie
Magnesiumcarbonaten, als auch die Bildung des Aluminiumhydroxids Gibbsit kann im
Labor, Technikum und Feld zweifelsfrei nachgewiesen werden. Aus den Laborversuchen
ergeben sich bei den neugebildeten Kolloiden Konzentrationen von mehr als 250 mg/L
bei Verwendung technischer Natronlauge (pHwasser 11.5, Kolloiddurchmesser >100 nm).
Bei der Zugabe von technischer NaOH und AlCl3 zu Leitungswasser treten Kolloid-
konzentrationen von mehr als 3750 mg/L im Laborversuch auf (pHyyasser 9.6, Kolloid-
durchmesser >450nm). In einer weiteren Versuchsreihe (Zugabe von Prozess-NaOH zu
Leitungswasser) werden im Laborversuch maximale Kolloidkonzentrationen von knapp
iiber 200 mg/L gemessen (pHwasser 11.2, Kolloiddurchmesser >100nm).

Die sehr hohen Kolloidkonzentrationen von mehr als 3.7 g/L bei der Zugabe von AICl3
und technischer NaOH zu Leitungswasser, rithren von der zeitgleichen Bildung von
Gibbsit- (AI(OH)3) wie auch von Carbonatkolloiden her. Bei einer (aus dem hydrau-
lischen Modell des Schadensgebietes entnommenen) GrundwasserflieBgeschwindigkeit v,
von rund 2m am Tag sowie einer effektiven Porositéit von rund 20%, ergibt sich eine Par-
tikelfracht auf dem Schadensareal von bis zu 80100 g/d-m?. Nimmt man die Ergebnisse
der Versuchsreihe mit Aluminiumchlorid zur Grundlage der Berechnung, ergeben sich bei
den gleichen Rahmenbedingungen Partikelfrachten von bis zu 1500 g/d-m?. Diese Berech-
nungen setzen allerdings eine stetige Nachlieferung anorganischen Kohlenstoffs durch un-
belastetes Grundwasser, eine hohe Durchmischung mit der NaOH-Kontamination sowie
eine Ausfillungskinetik wie im Laborversuch voraus.

Aus Gelandebeprobungen auf dem Schadensareal sind Kolloidkonzentrationen in den
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zur hydraulischen Sicherung genutzten Mefistellen HWS 23, HWS 26 und HWS 42 von le-
diglich bis zu 0.06 g/L bekannt. Hohere Konzentrationen konnten nur in nicht genutzten
MeBstellen (z.B. HWS 40, HWS 41) mit bis zu 0.25 g/L festgestellt werden. Die sich dar-
aus ergebenden maximalen Partikelfrachten von rund 100 g/d-m? durchstromte Fliche,
decken sich recht gut mit den im Labor gemachten Befunden.

Zieht man die Konzentrationen aus den genutzten Grundwassermefistellen zur Be-
rechnung der Partikelfrachen heran, ergeben sich Werte von rund 200240 g/h oder 4.8 -
5.7kg/d. Basis dieser Berechnung stellt die Entnahme von rund 4m?/h in den einzelnen
Brunnen dar. Die im Geldnde gamachten Befunde einer massiven, schnellen Inkrustation
der Brunnenbauwerke oder Pumpen 148t dies plausibel erscheinen.

Infolge der relativ hohen Partikelkonzentrationen scheint eine stetige Abnahme der
hydraulischen Durchléssigkeiten auf dem Schadensareal infolge der Filtration von Parti-
keln in Mikroporen sehr wahrscheinlich. Eine fortschreitende hydraulische Abkapselung
des NaOH-Schadens infolge dieser Durchléssigkeitsabnahme ist denkbar.

2.2 Laborversuche

2.2.1 Nachweis der Dichtestromung der NaOH im Becherglas

Vor Beginn der Versuche mit dem miniaturisiertem Laboraquifer wurden Vorversuche in
einem Becherglas durchgefiihrt. Dafiir wurde zum einen in ein mit Leitungswasser gefiill-
tes und mit Phenolphthalein rosa versehenes Becherglas NaOH (Prozesslauge des Indu-
striebetriebs) langsam {iber eine Biirette zudosiert. Die Dosierung erfolgte frei, das be-
deutet die NaOH wurde auf die Wasseroberfléche getropft (Volumenstrom 0.1 mL/min).
Bereits nach wenigen Stunden konnte durch eine Férbung des Wassers am Boden des
Becherglases Natronlauge nachgewiesen werden. Durch die weitere Zugabe von NaOH
bildete sich im weiteren Verlauf des Versuches eine scharfe Grenze zwischen gefirbtem
(NaOH-kontaminiertem) Wasser und ungefirbtem (NaOH-freiem) Wasser in der Ver-
suchseinrichtung aus.

In einer weiteren Versuchsreihe wurde das Becherglas mit Quarzsand (Korngrofe 1-
2mm) gefiillt, bis zur Hélfte mit Phenolphtalein rosa gefirbtem Wasser aufgefiillt und
iiber eine MeBbiirette Natronlauge (Prozesslauge) zudosiert. Der Volumenstrom betrug
0.1 mL/min. Die Zugabe der NaOH erfolgte frei, das bedeutet, die NaOH wurde auf
die Sedimentoberfliche aufgetropft und konnte sich seinen Weg durch den Quarzsand
frei suchen. Bereits nach wenigen Stunden konnte durch eine Farbung des Wassers am
Boden des Becherglases das Durchsickern der Natronlauge zum Boden der Versuchsein-
richtung nachgewiesen werden. Infolge der kontinuierlichen Zugabe von NaOH bildete
sich im weiteren Verlauf des Versuches eine scharfe Grenze zwischem gefirbtem (NaOH-
kontaminiertem) und ungefarbtem (NaOH-freiem) Wasser in dem Becherglas aus.

In einer dritten Versuchsreihe wurde das Becherglas mit Originalsediment vom Scha-
densareal gefiillt. Das Grofitkorn (>63 mm) wurde abgesiebt. Danach wurde das Be-
cherglas mittels eines dafiir vorgesehenen Glasrohrchens (ID=2mm) von unten her
bis zur Hélfte mit Phenolphtalein rosa versehenes Leitungswasser aufgesittigt. Nach
einer Standzeit von 24h wurde auf das ungesittigte Aquifermaterial im oberen Teil
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des Becherglases NaOH mittels einer Biirette kontinuierlich aufgetropft (Volumenstrom
0.1 mL/min). Wenige Stunden nach der ersten Zugabe der Prozesslauge konnte eine Fér-
bung des Wassers am Boden des Becherglases festgestellt werden. Die Grenzschicht zum
dariiberliegenden unbeeinflufiten ,,Grundwasser” war scharf ausgebildet und blieb auch
iiber die weitere Versuchszeit von mehr als 48 h stabil.

Die Vorversuche mit NaOH im Becherglas zeigen eine durch die im Vergleich zum
ynatiirlichen Grundwasser* hohere Dichte verursachte Ausbreitung der Prozesslauge zur
Basis der Versuchseinrichtung. Nur geringe Teile der Lauge vermischen sich dabei beim
Absinken durch den Aquifer mit dem unbeeinflufiten Grundwasser. Die Vermischung der
NaOH ist damit weitgehend diffusionslimitiert. Diese Ergebnisse decken sich mit den auf
dem Gelénde des aluminiumverarbeitenden Betreibs gemachten Befunden.

2.2.2 Visualisierung im Labor-Aquifer
2.2.2.1 Versuchsaufbau

Zur Visualisierung und Quantifizierung der Ausbreitung der Natronlauge in der un-
geséttigten und geséttigten Zone wurden Versuche in einem miniaturisierten Labora-
quifer durchgefiihrt. Dazu wurde in einen Glasbehilter mit den Mafien 50x30x 20 cm?
(LxBxH) Originalsediment vom Schadensareal eingebaut. Das Gréfitkorn (>63 mm) des
verwendeten Materials aus HWS 41 wurde abgesiebt und nicht fiir den Versuchsaufbau
verwendet. Zwei halbierte PVC-Filterrohre (ID =12.5 cm, Schlitzweite =1 mm) wurden
an der Glaswandung iiber die gesamte Méchtigkeit des kiinstlichen Laboraquifers ange-
bracht und mit einer 2 cm méchtigen Filterkieshinterfiillung (Quarzsand, Korndurchmes-
ser = 2mm) versehen. Zwei voll verfilterte ,Eingabebrunnen“ (PVC, ID = 3.5 cm) wurden
ebenfalls mit einer 1.5 cm méchtigen Schicht aus Quarz-Filtersand umgeben und iiber
die gesamte Michtigkeit des Aquifers eingebaut (Abb. 2.12).

- E=w

Abbildung 2.12: Ausgangszustand des Laboraquifers

Zur Visualisierung wurde die Proze-NaOH mit Phenolphthalein rosa eingeféirbt. Der
Farbindikator Phenolphthalein wird u.a. bei der Bestimmung von COs durch Titrati-
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on eingesetzt. Bei pH-Werten unter 8.3 tritt ein Farbumschlag nach farblos auf. Der
Gleichgewichts-pH-Wert des Grundwassers liegt bei 7.8. Somit ist anhand der Férbung
eindeutig zu erkennen, ob es sich um NaOH-kontaminiertes Wasser oder um unbeein-
fluites Grundwasser handelt.

Zufithrung und Entnahme des Wassers bzw. der NaOH erfolgten iiber pulsationsarme
Peristaltikpumpen (Ismatec MCP). Durch drei Entnahmeschliduche in einer der Entnah-
memefstellen (1cm, 10cm & 15cm iiber Wannenboden) kann Wasser gefoérdert und z.
B. auf die Entwicklung der pH-Werte {iberwacht werden. Der oberste Entnahmeschlauch
(15cm ii. Basis) kann zur Sicherung des Wasserstandes eingesetzt werden.
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A: Hydraulische Sicherung a: Eingabe H20, 30 mL/min
B: Férderung an Grenzschicht b: Eingabe NaOH 30%, 0.2 mL/min
C: Férderung kontam. Wasser

Abbildung 2.13: Schematische Darstellung des Versuchsaquiferaufbaus

2.2.2.2 Nachweis der Dichtestrémung der NaOH im Laboraquifer

Zu Versuchsbeginn wurde Leitungswasser in die Eingabebrunnen eingeleitet (30 mL /min)
und iiber die Filterrohre bis zur Konstanz des Wasserspiegels bei 15 cm iiber Basis ge-
fordert. Danach wurde in die beiden Eingabebrunnen gefiirbte Natronlauge zudosiert
(0.2mL/min). Die Injektion erfolgte wiederum mittels einer Schlauchpumpe (Ismatec
MCP).

Wenige Stunden nach Einleitung der ersten NaOH in den Versuchsaufbau zeigte sich
an der Basis der Versuchseinrichtung eine erste rosa Farbung des Wassers in den Ent-
nahmebrunnen. Die Grenzschicht zum dariiberliegenden ungefarbten Wasser war sehr
scharf ausgebildet. Im weiteren Verlauf des Versuches (weitere Zugabe von NaOH in
den kiinstlichen Grundwasserstrom) stieg diese Grenzschicht im Entnahmebrunnen wei-
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ter an. Gleichwohl blieb die Ausbildung der Grenzfliche gefarbtes NaOH-beeinflultes
Wasser /ungefiirbtes unbeeinfluffites Wasser sehr scharf ausgebildet und zeigte keine wei-
tere Vermischung mit dem dariiberliegenden Grundwasser. Diese Beobachtung deckt sich
mit den Geldndebefunden, die ebenfalls eine scharf ausgeprigte Grenzschicht zwischen
dem NaOH-kontaminiertem Grundwasser und nicht kontaminiertem Wasser ausweisen
(Abb. A.2 bis A.3 auf Seiten 200-201).

Die pH-Werte des unbeeinfluiten Grundwassers lagen {iber die gesamte Versuchsdauer
unter pH 8, wohingegen die pH-Werte des von der NaOH-beeinfluiten Wassers auf iiber
pH 11 anstiegen.

Die Beobachtungen aus diesem Versuch zeigen, dafl die Natronlauge aufgrund der
hoheren Dichte durch die geséittigte Zone des Aquifers sinkt und sich auf dessen Basis
ausbreitet. Die Morphologie der Basis steuert Ausbreitungsrichtung und -geschwindigkeit
der NaOH. Die Vermischung mit dem iiberschichteten Grundwasser erfolgt im Versuchsa-
quifer diffusiv. Der Austrag an NaOH wird damit iiber die Kontaktfliche NaOH/Grund-
wasser (NaOH-See), die FlieBgeschwindigkeit des Grundwassers, den Konzentrationsgra-
dienten und die Temperatur gesteuert. Die Ergebnisse dieses Versuches stellen die Basis
fiir die weiteren Untersuchungen im Labor-, Technikums- und Feldmafistab dar.

2.2.2.3 Dynamik der Versinterungen der Brunnen

In den Versuchen mit dem miniaturisierten Laboraquifer konnte die Dynamik der aus den
Kamerabefahrungen der Sanierungsbrunnen im Zentrum des NaOH-Schadens bekann-
ten Ausfillungen in den Entnahmebrunnen mit hoher zeitlicher Auflésung untersucht
werden.

Die durch die zudosierte NaOH (0.2mL/min) verursachte Verdnderung des Kalk-
Kohlensiuregleichgewichts fithrt zu Ausfiallungen entlang der Filterstrecke in den Ent-
nahmebrunnen. Die Bildung von flockigem Aluminiumhydroxiden kann ebenfalls beob-
achtet werden.

Zuerst treten nadelige Kristalle im Bereich der Filterschlitze an der Grenzfliche be-
einfluites/unbeeinfluites Wasser auf. Spéter wachsen diese Ablagerungen in vertikaler
Richtung nach oben und unten weiter aus dem direkten Grenzbereich NaOH/GW her-
aus. Fine Belegung der Filterrohrwandung mit Ausfillungsprodukten erfolgt erst rela-
tiv spat und ist nur im Bereich der unmittelbaren Grenzfliche stark ausgeprégt. Bei
den entstehenden Ablagerungen kann zwischen Ausfillungen, die durch die Stérung des
Kalk-Kohlensiaure-Gleichgewichts (KKG) hervorgerufen werden (in der Regel die Car-
bonate Calcit & Aragonit (CaCOs3)), und Versinterungen durch die Ausfillung des Alu-
miniumhydroxids Gibbsit (Al(OH)3) unterschieden werden. Rontgendiffraktometrische
Untersuchungen der Versinterungen (Gelédnde- und Laborversuche) zeigen als Mineral-
phasenzusammensetzung: Calcit, Aragonit und Gibbsit.

Die Versinterungen in den Entnahmebrunnen entwickeln sich innerhalb von Tagen.
Binnen ein bis zwei Wochen sind bis zu 90% der Filterstrecke eines Brunnens mit mm-
dicken Sinterkrusten iiberzogen. Primér entstehen die Versinterungen im Bereich der
Grenzschicht NaOH/unbeeinflultes Grundwasser, da hier stindig neuer anorganischer
Kohlenstoff in Form von Hydrogencarbonat mit dem unbeeinflufften Grundwasser nach-
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geliefert wird. Auch an den Pumpenschlduchen entwickeln sich in diesem Bereich Car-
bonataggregate. Durch mikroskopische Untersuchung kénnen innerhalb der Aggregate
autochthone, also auf der Schlauchwand aufwachsende Kristalle mit nadeligem bzw.
prismatischen Habitus und allochthone Mikrokristalle unterschieden werden. Letztere
entstehen durch Kristallisation aus der iibersdttigten Losung und werden in dem auto-
chthonen Kristallrasen gefiltert und tragen damit zu einem beschleunigten Wachstum
der Ablagerungen bei. Besonders ausgeprigt ist die Bildung der Ablagerungen dort,
wo sich die FlieBgeschwindigkeit schlagartig erhoht (Filterschlitze, Einlal der Pumpen-
schlduche). Der unterste Bereich der Entnahmemefstelle bleibt bei pH-Werten > 8.3
zunéchst weitesgehend frei von Versinterungen.

Durch Verstopfen des Entnahmeschlauches auf Héhe der Grenzschicht NaOH /unbeein-
fluftes Grundwasser und einem resultierenden Anstieg der NaOH iiber die ehemalige
Grenze hinaus, kam es in einem Zeitraum von 312h bis 466 h nach Beginn der ersten
NaOH-Injektion im obersten Bereich der Entnahmemefstelle zu weitreichenden Versin-
terungen. Danach wurde die NaOH-Einleitung gestoppt, um die entstandenen Versinte-
rungen zum Zeitpunkt 483 h zu quantifizieren. Zu diesem Zeitpunkt ist der vormals von
Versinterungen freie Bereich des Entnahmebrunnens zu mehr als 90% mit mm-dicken
Ablagerungen besetzt. Diese reichen als flockige Aggregate iiber den gesamten ober-
sten Bereich der Mefstelle weit in diese hinein. Danach wurde die NaOH-Injektion wie-
der aufgenommen und zum Zeitpunkt 508 h hat die Grenzschicht NaOH /unbeeinfluites
Grundwasser die frithere Marke bei 15 cm wieder erreicht. Zum Zeitpunkt 508 h wurde
die Zugabe von NaOH endgiiltig gestoppt und nur noch Leitungswasser in den Labora-
quifer geleitet. Die Aufnahmen zeigen, dafl zu diesem Zeitpunkt bereits weite Bereiche
des Entnahmebrunnens (0-2cm: 80%; 2-5cm: 50%; 5-10 cm: 80%; 10-15cm: 95%) mit
massiven Ablagerungen belegt sind. Trotz abgeschalteter NaOH-Zugabe nehmen die be-
reits vorhandenen Versinterungen bei der reinen Zugabe von Leitungswasser iiber einen
Zeitraum von 118 h weiter zu. Von diesen zuvor durch relativ lockeren Kristallisations-
aggregaten zugesetzten Filterschlitzen wichst die Brunnenlaibung weiter zu (Abb. A4
bis A.6 auf Seiten 202-204).

2.2.2.4 Auswirkungen der Zugabe von CO;-gesittigtem Wasser

In einer weiteren Versuchsreihe wurde die Zugabe von COq-gesiittigtem Wasser simu-
liert. Das COq-gesiittigte Wasser wurde in die Eingabestellen des Laboraquifers zum
laufenden Grundwasserstrom und bei zeitgleicher Eingabe der Natronlauge zudosiert.
Der Volumenstrom fiir das COq-gesiittigte Wasser betrug 3 mL/min. Bei einer gleichzei-
tigen Entnahme von 30 mL/min iiber die Forderschlduche entspricht dieses Verhéltnis
den Injektions-Forderbedingungen in natura.

Infolge der COo-Injektionen kam es zu einer Absenkung der pH-Werte in den oberen
Bereichen (5-7 cm unter Wasserspiegel) von pH 7.8 auf pH 6.5. Da die pH-Wert-Anderung
durch eine Beeinflussung des Puffersystems COo-HCO3 —CO%‘ erzielt wird, kann der
tiefere Bereich mit der nahezu unverdiinnten technischen NaOH nicht beeinflusst werden.

Durch die COs-Zugabe konnte die Geschwindigkeit der Versinterung deutlich redu-
ziert werden. Eine Stagnation der Versinterungen in dem betriebenen Brunnen konnte
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allerdings nicht beobachtet werden. Ursachen hierfiir liegen in der Losung von Calcit aus
der Aquifermatrix, das sich beim Eintritt in den Entnahmebrunnen mit vorhandenen
Hydrogencarbonationen zu neuen Ablagerungen verbinden kann. Dennoch konnte eine
weitreichende Sicherung der betriebenen Entnahmemefstelle durch die COs-Injektionen
im Laborsystem nachgewiesen werden (Abb. A.7 bis A.12 auf Seiten 205-210).

2.2.3 Bewertung der Laborversuche

Das im Becherglas sowie im Laboraquifer untersuchte Absinken der NaOH an die Basis
der Versuchseinrichtungen deckt sich sehr gut mit den im Geldnde gemachten Beob-
achtungen der Bildung eines Natronlaugesees an der Basis des obersten Grudwasser-
leiters. Eine Ausbreitung der NaOH in Richtung des Grundwasserstromes sowie eine
dichteinduzierte Ausbreitung quer und entgegen der Grundwasserbewegung konnte auch
in den Laborversuchen beobachtet werden. Diese Ergebnisse stiitzen die zu Beginn des
Forschungsvorhabens gemachten Annahmen. Daneben kann {iber die Laborversuche die
These des diffusionslimitierten Austrags der NaOH in das iiberstromende Grundwas-
ser verifiziert werden. Diese Erkenntnisse sind fiir die weitere Sicherung und Sanierung
des Schadensfalles sowie fiir die Erstellung einer Gefdhrdungsprognose zum potentiellen
Austrag von Natronlauge aus dem Schadensareal von entscheidender Bedeutung.

Neben den o.g. Ergebnissen sind die Erkenntnisse zur Versinterung der genutzten
Brunnenbauwerke und die Wirksamkeit der eingesetzten COs-Injektionen zur Minimie-
rung dieser Brunnenalterung entscheidend. Eine auf die Gegebenheiten im Feld abge-
stimmte Injektion von COg-angereichertem Wasser kann die Ausfillung von Carbonaten
im direkten Umfeld der Grundwassernutzungen verringern oder gar unterbinden. Dies
gilt vor allem fiir die Bildung von Carbonaten in Folge des veréinderten KKG.

2.3 Reaktionskinetik und Ausbreitung des CO,

2.3.1 Saulenversuche
2.3.1.1 Methodik

Im Zuge der Untersuchungen zur Reaktionskinetik des eingesetzten COy wurden im La-
bormafistab Sdulenversuche am IWC durchgefiihrt. Als Prozessparameter zur Kontrolle
der Wirkungsweise des eingesetzten CO9 wurden neben dem pH-Wert die Hauptwasserin-
haltsstoffe Ca, Mg und Na sowie HCO3 und COz-Gehalt der Wasserproben untersucht.
Die Wasserproben wurden dafiir als kumulative Proben (Sammeln der Versuchsfliissigkei-
ten am Sdulenauslass) iiber einen gewissen Zeitraum (5 bis 10 min) genommen. Ein Ver-
brauch von eingeleitetem CO» infolge von Reaktion mit der carbonatischen Aquiferma-
trix lift sich demnach iiber einen resultierenden Anstieg der Ca?*-, Hydrogencarbonat-
(HCO3 ) und untergeordnet auch Mg?*-Ionenkonzentrationen im abstromig gesammel-
ten Wasser nachweisen.
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2.3.1.2 Technischer Aufbau

Als Versuchssidulen wurden Chromatographiesiulen (Omnifit, Cambridge UK) aus Bo-
rosilikatglas mit Innendurchmesser 2.5 cm und nutzbarer Lénge 11.3 cm verwendet. Jede
Séule wurde mit je 80g Calcitsand (Kremer Pigmente, Aichstetten) gefiillt. Rontgen-
diffraktometrische Untersuchungen ergaben eine Reinheit des Calcitsandes von >99%.
Zwei unterschiedliche Kérnungen (0.6-1.2mm und 1-1.8mm) kamen zum Einsatz. Das
nutzbare Volumen der Sdulen betriigt 55.47 cm?. Die Porenvolumina der Siulen wurden
durch Wiegen ermittelt. Dabei wurden die S&ulen zum einen trocken, zu anderen ge-
fiillt mit destilliertem Wasser gewogen. In der nachfolgenden Tabelle sind alle fiir die
Versuchssiulen relevanten Parameter zusammengefafit.

Tabelle 2.5: Parameter der Sdulenversuche

Siaule leg, mm F, cm? Probenmenge, g PV, % PV/h

Gl 113.0 4.91 80.0 47.2 3
G2 113.0 4.91 80.0 47.2 15
F1 113.0 4.91 80.0 43.1 3
F2 113.0 4.91 80.0 43.1 15

Die Saulen sind am Sduleneinlafl und Auslauf mit Adaptern zur Aufnahme von Teflon-
schliuchen versehen. Die Siulen wurden zu Beginn der Versuche mit destilliertem Wasser
gefiillt. Vor den Versuchen zur Reaktionskinetik wurden die S&ulen mittels Tracerver-
suchen hydraulisch charakterisiert. Die Ergebnisse der hydraulischen Charakterisierung
sind in Tab. 2.6 zusammengefafit.

Tabelle 2.6: Hydraulische Parameter der Versuchssédulen

Sdule PV/h wv,, m/min D, m?/min « P,
G1 3 4.783-107% 2.277-107° 4.761-1073 23.7
F1 3 3.877-1073 1.450-107° 3.740-1073 30.2

G2 15 2.227-1072 2578-107% 1.157-1072 9.8
F2 15 1.989-1072 1.903-10~* 9.568-10"2 5.4

2.3.1.3 Durchbruch von CO,

Bei den folgenden Versuchen zur Reaktionskinetik des COg wurden die S&ulen mit destil-
liertem Wasser befiillt. Anschlieflend wurden die Sédulen mit COq-angereichertem Wasser
(Cco, ca. 1400mg/L) und einer Konzentration von 0.3 mg/L Uranin durchstromt. Die
CO»9-Uranin-Losung wurde dabei so lange in die Sdulen geleitet, bis sich am S&ulen-
auslafl eine konstante Uraninkonzentration einstellte. Fiir die geringere Flufirate von 3
PV /h dauerte die Einleitung rund 75 min. Fiir die héheren Fluiraten von 15 PV /h etwa
45 min. Am S#ulenauslafl wurden die Proben als kumulative Proben iiber einen Zeitraum
von 5min (bei 3 PV/h) bzw. 10min (15 PV /h) gesammelt. Die Versuchsbedingungen
sind in Tab. 2.7 zusammengestellt. Nach Erreichen stabiler Uraninkonzentrationen am
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Saulenauslal wurde mit Aquagess so lange nachgespiilt, bis kein Uranin in den Proben
mehr nachweisbar war.

Tabelle 2.7: Parameter der Sdulenversuche, COq

Sdule PV/h ccoy1, €COy2, CUranin, Intervallprope, Intervallpiohe,

mg/L  mg/L  mg/L  min PV
G1 3 1400 1000 0.3 10 0.5
F1 3 1400 1200 0.3 10 0.5
G2 15 1400 1300 0.3 ) 1.25
F2 15 1400 1300 0.3 5 1.25

Die Durchbruchskurven fiir die einzelnen Versuche sind im Folgenden dargestellt (Abb.
2.14 - 2.17). Die Sdule G1 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin, der
sehr gut mit den Durchbriichen den COs-Konzentrationen korreliert. Der Anstieg der
Uraninkonzentration in Sdule G1 beginnt etwa zur gleichen Zeit wie der erste Nachweis
von CO2 am Siulenauslafl (15 min). Auch die Maximalkonzentrationen werden bei bei-
den Analyten in etwa zur geichen Zeit erreicht (75min). Im Abstieg kann ab 130 min
kein CO5 mehr nachgewiesen werden. Bis zum Versuchsende kann noch eine geringe Ura-
ninkonzentration in den Proben nachgewiesen werden. Daneben korreliert der Anstieg
des Ca?T sehr gut mit dem Durchbruch von CO,. Mit Beginn des ersten Nachweises von
Kohlenstoffdioxid kann auch ein Anstieg der Ca?*-Konzentrationen verzeichnet werden.
Die Konzentrationen steigen von urspriinglich 0 mg/L aus dem mit CO2 und Uranin
versetzten destilliertem Wasser auf bis zu 210 mg/L nach 50 bzw. 75 min. Die Abnahme
der Ca?T-Konzentrationen korreliert wiederum sehr gut mit den Kohlenstoffdioxidkon-
zentrationen.

Die Sédule F1 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin, der sehr gut
mit den Durchbriichen der COs-Konzentrationen korreliert. Der Anstieg der Uranin-
konzentration in Sdule F1 beginnt etwa zur gleichen Zeit wie der erste Nachweis von
COy am Sdulenauslal (15min). Auch die Maximalkonzentrationen werden bei beiden
Analyten in etwa zur gleichen Zeit erreicht (80min). Im Abstieg kann ab 130 min kein
CO2 mehr nachgewiesen werden. Bis zum Versuchsende kann noch eine geringe Uranin-
konzentration in den Proben nachgewiesen werden. Daneben korreliert der Anstieg des
Ca’T sehr gut mit dem Durchbruch von CO,. Mit Beginn des ersten Nachweises von
Kohlenstoffdioxid kann auch ein Anstieg der Ca?*-Konzentrationen verzeichnet werden.
Die Konzentrationen steigen von urspriinglich 0 mg/L aus dem mit CO2 und Uranin
versetzten destillierten Wasser auf bis zu 270mg/L nach 100 min. Die Abnahme der
Ca?T-Konzentrationen korreliert wiederum sehr gut mit den Kohlenstoffdioxidkonzen-
trationen.

Die Saule G2 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin, der sehr gut mit
den Durchbriichen der COs-Konzentrationen korreliert. Der Anstieg der Uraninkonzen-
tration in Sdule G2 beginnt etwa zur gleichen Zeit wie der erste Nachweis von COy am
Séulenauslafl (5min). Auch die Maximalkonzentrationen werden bei beiden Analyten in
etwa zur geichen Zeit erreicht (20 min). Im Abstieg kann ab 55 min kein COg mehr nach-
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gewiesen werden. Bis zum Versuchsende kann noch eine geringe Uraninkonzentration in
den Proben nachgewiesen werden. Daneben korreliert der Anstieg des Ca?* sehr gut mit
dem Durchbruch von CO2. Mit Beginn des ersten Nachweises von Kohlenstoffdioxid kann
auch ein Anstieg der Ca?T-Konzentrationen verzeichnet werden. Die Konzentrationen
steigen von urspriinglich 0 mg/L aus dem mit COy und Uranin versetzten destilliertem
Wasser auf bis zu 325 mg/L nach 10 min. Die Abnahme der Ca’?*-Konzentrationen kor-
reliert wiederum sehr gut mit den Kohlenstoffdioxidkonzentrationen. Nach 65 min sind
keine erhohten Ca?t-Konzentrationen mehr nachweisbar.

Die Séule F2 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin, der sehr gut
mit den Durchbriichen der COs-Konzentrationen korreliert. Der Anstieg der Uraninkon-
zentration in Séule F2 beginnt etwa zur gleichen Zeit wie der erste Nachweis von COq
am Séulenauslafl (5 min). Die Maximalkonzentrationen von Uranin werden bereits nach
etwa 20 min erreicht. Die Maximalkonzentrationen des CO2 hingegen erst nach 45 min.
Im Abstieg kann ab 55 min kein COs mehr nachgewiesen werden. Bis zum Versuch-
sende kann noch eine geringe Uraninkonzentration in den Proben nachgewiesen wer-
den. Daneben korreliert der Anstieg des Ca?T sehr gut mit dem Durchbruch von COs.
Mit Beginn des ersten Nachweises von Kohlenstoffdioxid kann auch ein Anstieg der
Ca?T-Konzentrationen verzeichnet werden. Die Konzentrationen steigen von urspriing-
lich 0mg/L aus dem mit CO2 und Uranin versetzten destilliertem Wasser auf bis zu
225mg/L nach 15min. Die Abnahme der Ca?"-Konzentrationen korreliert wiederum
sehr gut mit den Kohlenstoffdioxidkonzentrationen. Nach 65 min sind keine erhchten
Ca?T-Konzentrationen mehr nachweisbar.

2.3.1.4 Durchbruch von CO; mit NaOH

Bei den folgenden Versuchen zur Reaktionskinetik des CO9 im stark alkalischen Milieu
wurden die Sdulen mit NaOH befiillt und mehrere Stunden &quilibriert. Anschlieffend
wurden die Séulen mit COz-angereichertem Wasser (cco, ca. 1400 mg/L) und einer Kon-
zentration von 0.3 mg/L Uranin durchstromt. Die COg-Uranin-Losung wurde dabei so
lange in die Sdulen geleitet, bis sich am Sdulenauslafl eine konstante Uraninkonzentration
einstellte. Fiir die geringere Flufirate von 3 PV /h dauerte die Einleitung rund 75 min.
Fiir die hoheren Fluiraten von 15 PV /h etwa 45 min. Am Siulenauslafl wurden die Pro-
ben als kumulative Proben iiber einen Zeitraum von 5min (bei 3 PV/h) bzw. 10 min (15
PV /h) gesammelt. Die Versuchsbedingungen sind in Tab. 2.8 zusammengestellt. Nach
Erreichen stabiler Uraninkonzentrationen am Sidulenauslafl wurde mit Aquagest so lange
nachgespiilt, bis kein Uranin in den Proben mehr nachweisbar war.

Die Durchbruchskurven fiir die einzelnen Versuche sind im Folgenden dargestellt (Abb.
2.18 - 2.21).

Abb. 2.18 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin in Sadule G1. Der
Anstieg der Uraninkonzentration beginnt etwa nach 5 min. Die Maximalkonzentrationen
werden nach ca. 100 min erreicht. CO5 kann in den Proben am Saulenauslafl nicht nach-
gewiesen werden. Lediglich eine Abnahme der pH-Werte von urspriinglich 13 auf pH 6.5
infolge der Einleitung des Kohlenstoffdioxid wird festgestellt. Parallel zu den sinkenden
pH-Werten kommt es nach ca. 75 min zu einem Anstieg der Ca?*-Konzentrationen von
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Abbildung 2.18: Durchbruchskurven Sidule G1, COy + NaOH, 3 PV /h, Grobsand
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Tabelle 2.8: Parameter der Sdulenversuche, NaOH + COs

Sdule PV/h ccoy1, €CO92, CUranin, Intervallpope, Intervallpiope,

mg/L  mg/L  mg/L  min PV
Gl 3 1400 1000 0.3 10 0.5
F1 3 1400 1200 0.3 10 0.5
G2 15 1400 1300 0.3 5 1.25
F2 15 1400 1300 0.3 5 1.25

urspriinglich rund 30 mg/1 auf iiber 500 mg/L. Analog sinken die Na™-Konzentrationen
der Proben von knapp 50000 mg/L zu Beginn des Versuches (reine NaOH) stark ab. Ab
ca. 80 min kann kein Natrium mehr in den Proben nachgewiesen werden.

Abb. 2.19 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin in Sédule F1. Der
Anstieg der Uraninkonzentration beginnt etwa nach 5min. Die Maximalkonzentratio-
nen werden nach ca. 100 min erreicht. CO5 kann in den Proben am S&ulenauslafl nicht
nachgewiesen werden. Lediglich eine Abnahme der pH-Werte von urspriinglich 13.5 auf
pH 8.5 infolge der Einleitung des Kohlenstoffdioxid wird festgestellt. Analog sinken die
Nat-Konzentrationen der Proben von knapp 50000 mg/L zu Beginn des Versuches (reine
NaOH) stark ab. Ab ca. 110 min kann kein Natrium mehr in den Proben nachgewiesen
werden. Ein Anstieg der Ca?t-Konzentrationen kann fiir die Proben der Séule F1 nicht
festgestellt werden. Zwar schwanken die Konzentrationen in einem weiten Bereich von
knapp iiber 0 mg/L bis zu 400 mg/L. Ein eindeutliger Trend ist allerdings nicht abzule-
sen.

Abb. 2.20 zeigt den Durchbruch des konservativen Tracers Uranin in Sdule G2. Der
Anstieg der Uraninkonzentration beginnt etwa nach 5min. Die Maximalkonzentratio-
nen werden nach ca. 25 min erreicht. CO5 kann in den Proben am Saulenauslafl nicht
nachgewiesen werden. Lediglich eine Abnahme der pH-Werte von urspriinglich 13.5 auf
pH 6.5 infolge der Einleitung des Kohlenstoffdioxid wird festgestellt. Analog sinken die
Na'-Konzentrationen der Proben von rund 15000 mg/L zu Beginn des Versuches (reine
NaOH) stark ab. Ab ca. 25 min kann kein Natrium mehr in den Proben nachgewiesen
werden. Die Konzentrationen des Ca?" schwanken zu Beginn des Versuches sehr stark.
Zunéchst nehmen die Konzentraionen von 60 mg/L auf 10 mg/L ab. Ein kurzer Peak ist
bei rund 20 min auf iiber 100 mg/L zu verzeichnen. Danach bleiben die Werte bis 55 min
stabil bei rund 20 mg/L. Ein weiterer Peak ist nach 60 min zu verzeichnen.

2.3.1.5 Bewertung der Saulenversuche

Fiir die Séulenversuche mit COg ohne Natronlauge kann eine gute Ubereinstimmung
der Ausbreitung des Kohlenstoffdioxid mit dem konservativen Tracer Uranin festgestellt
werden. Die Durchbriiche decken sich dabei sehr gut. Auch die Anstiege der Ca?*-
Konzentrationen in den Saulenversuchen ohne NaOH deckt sich mit den Durchbriichen
des Kohlenstoffdioxids. Infolge der Einleitung COs-angereicherten Wassers in die Ver-
suchsséulen kommt es zu einer Losung von Calcium aus der carbonatischen Matrix der
Versuchssdulen. Die Losungskinetik ist dabei zum einen von der Korngroéfle des einge-

90



Uranin, mg/L

pH

Natrium, mg/L

Abbildung 2.19: Durchbruchskurven Siule F1, COy + NaOH, 3 PV /h, Feinsand
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Uranin, mg/L

Natrium, mg/L

Abbildung 2.20: Durchbruchskurven Siaule G2, COy + NaOH, 15 PV /h, Grobsand
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setzen Materials (Calcitsand) und zum anderen von der Flufirate in den Einzelsdulen
abhéingig. Ein Anstieg der Calciumkonzentrationen auf iiber 300 mg/L ist zu verzeich-
nen. Diese Ergebnisse decken die Annahme einer Aufhértung des Wassers im Umfeld der
CO2-Injektionen.

Fiir die Séulenversuche mit NaOH kann hingegen keine so gute Ubereinstimmung im
Anstieg der Ca?*-Konzentrationen mit der Einleitung von Kohlenstoffdioxid festgestellt
werden. Zwar steigen die Ca?T-Werte im Laufe der Versuche an, eine direkte Deckung
mit der pH-Wertentwicklung ist allerdings nicht in allen Versuchssédulen festzustellen.
Die Konzentrationen an Ca?* nehmen im Verlauf der Versuche von 10-20mg/L auf bis
zu 400 mg/L zu.

2.3.2 Technikumsversuche
2.3.2.1 Methodik

Im Zuge der Untersuchungen zur Reaktionskinetik des eingesetzten COs wurden im
Technikumsmafistab Versuche am IWC durchgefiihrt. Als Prozessparameter zur Kon-
trolle der Wirkungsweise des eingesetzten COo wurden neben dem pH-Wert die Haupt-
wasserinhaltsstoffe Ca, Mg und Na sowie HCO3 und COs-Gehalt der Wasserproben
untersucht. Die Wasserproben wurden dafiir zum einen als Schopfproben, zum zweiten
als kumulative Proben (Forderung iiber eine Schlauchpumpe Ismatec MCP) iiber einen
gewissen Zeitraum (5 bis 10 min) genommen. Ein Verbrauch von eingeleitetem COy in-
folge von Reaktion mit der carbonatischen Aquifermatrix lét sich demnach {iber einen
resultierenden Anstieg der Ca®t-, Hydrogencarbonat- (HCO3 ) und untergeordnet auch
Mg?*-Ionenkonzentrationen im abstromig geférderten Wasser nachweisen.

2.3.2.2 Technischer Aufbau

Die Versuche im halbtechnischen Mafistab wurden in einer Edelstahlwanne mit den Ma-
Ben 500x150x200 cm? (L xBxH) durchgefiihrt (Abb.2.22). Die Wanne wurde mit Ori-
ginalsediment vom Schadensareal befiillt. Eine Siebung oder anderweitige Selektion des
Probenmaterials erfolgte vor Einbau in die Wanne nicht.

In der Mitte der Wanne befindet sich ein Zentralbrunnen (ID=12.5cm). Zu beiden
Seiten dieses Brunnens, in einem Abstand von 1.1 m, wurden jeweils drei weitere voll-
verfilterte Grundwassermefstellen bzw. Probennahmeeinrichtungen A-F (ID =5cm) in-
stalliert. Jede der Mefistellen ist an der Auflenseite mit Leerrohren versehen, die in drei
unterschiedlichen Tiefen, ndmlich 5, 35 und 50 cm iiber dem Wannenboden enden. Auch
durch diese Rohre kann ein Schlauch zur Beprobung in den Aquifer eingefiihrt werden.

Das Wasser wird {iber einen Zuflul mit Ausgleichsbehélter zugeleitet. Am Abflul wur-
de das Wasser mittels einer Pumpe (Grundfos MP1) auf einen konstanten Wasserspiegel
eingestellt. Die eingestellten hydraulischen Gradienten betrugen rund 0.2m/5m (4%).
Diese liegen etwa um eine Groflenordnung iiber den Gradienten im Schadensgebiet. Die
in der Wanne erzielbaren Grundwasserflielgeschwindigkeiten spiegeln die Verhéltnisse
im Nahbereich der Sanierungsbrunnen wider. Die sich daraus ergebenden Auswirkun-
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Abbildung 2.22: Schematischer Aufbau der Wanne

gen auf die Dynamik des Transports sind skalierbar und werden bei der Auswertung
beriicksichtigt.

2.3.2.3 Hydraulische Charakterisierung der Wanne

Die in die Wanne eingebauten Sedimente wurden durch Tracerversuche mit Uranin hy-
draulisch charakterisiert. Der Fluoreszenzfarbstoff Uranin (Natriumfluoreszein) wurde im
Eingaberaum dem laufenden Grundwasserstrom (Volumenstrom: 4 bis 5 L /min) durch ei-
ne pulsationsarme Peristaltikpumpe (Ismatec MCP) zudosiert. Die Probenahme erfolgte
mit Intervallen von 5 min bis 10 min. Die Konzentration von Uranin wurde vor Ort durch
Fluoreszenzspektrometrie (Shimadzu RF-540, Aex =491 nm, Aex =5121nm) bestimmt.

Der Durchléssigkeitsbeiwert, bestimmt aus dem Durchflul und dem hydraulischen
Gradienten, betrigt & = 1.1 - 1073 m/s. In den einzelnen Bereichen konnten keine si-
gnifikanten Unterschiede festgestellt werden. Damit kann innerhalb der Wanne ein im
wesentlichen eindimensionales Stromungsregime angenommen werden.

Aus dem ersten Auftreten von Uranin an der Mefistelle B nach 50 min ergibt sich eine
maximale Abstandsgeschwindigkeit von 1.29 m/h. Die héchsten Uraninkonzentrationen
werden nach einer Zeit von rund 200 min nach erfolgter Tracerzugabe gemessen. Daraus
folgt eine dominierende Abstandsgeschwindigkeit vy(gom) von 0.33 m/h. Die mittlere Ab-
standsgeschwindigkeit v, ergibt sich aus dem Durchbruch der halben Fracht ¢, zu einem
Zeitpunkt von T =300 min und betrégt rund 0.2m/h.
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2.3.2.4 Durchfithrung der CO3-Versuche

Zur Untersuchung der COg-Ausbreitung im Grundwasserleiter wurden Versuche in der
durch hydraulische Markierungsversuche charakterisierten Wanne durchgefiihrt. Dabei
wurde in den laufenden Grundwasserstrom (Einleitung von 4 L/min Leitungswasser iiber
die Eingabekammer) ein Volumenstrom von 1L/min COs-gesittigtes Leitungswasser
iiber die Mefstelle B injiziert. Das COs-haltige Wasser wurde als Referenz mit Ura-
nin versetzt. Bei spédteren Versuchen wurde {iber eine pulsationsarme Schlauchpumpe
Prozefl-NaOH in die Eingabekammer zugegeben, um die Kontamination des Grundwas-
sers zu simulieren.

Entlang der Probenahmestellen Z, D, E & F wurden zu definierten Zeiten Proben aus
den Meflstellen in unterschiedlichen Tiefen entnommen. Die Probenahme erfolgte mittels
pulsationsarmer Peristaltikpumpe iiber Teflonschliuche sowie mit einem Schopfgerit, um
das Entgasen des COs9 aus der Probe zu minimieren.

Die Bestimmung der Uraninkonzentration erfolgte wie in Kap. 2.3.2.3 beschrieben. Die
Konzentrationen von CO2 und HCO3 wurden durch Titration (Compact-Titrator Mett-
ler DL 20) bestimmt. Die Konzentrationen von Ca?* und Mg?* wurden ebenfalls durch
Titration, Na®™ und K™ flammenphotometrisch nach den jeweiligen DIN-Vorschriften
bestimmt. Die pH-Werte im Wasser des Brunnen Z wurden kontinuierlich aufgezeichnet
(pH-Sonde WTW Inolab Level 2).

2.3.2.5 CO;,-Ausbreitung im unbeeinfluBten Grundwasserleiter

Im ersten Versuch wurde die Ausbreitung von COs im unbeeinflufiten Grundwasserleiter
simuliert. Der Volumenstrom des Grundwassers betrug 4 L/min, iiber die Mefistelle B
wurde 1 L/min COq-haltiges Wasser (1.5g/L) zugeleitet. Der hydraulische Gradient im
gesamten System betrug 4.5 %.

H20 4 L/min H20 1 L/min H2O 5 L/min
CO2 Uranin

=R

5 5
«© ® £
i B O, °E g -
@) C @) =
—
14m >’< 11lm [: 1.1m >{
(<t — >
2.5m 25m =
50m

Abbildung 2.23: Schema der Versuchsdurchfithrung
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Die Durchbruchskurven fiir Uranin und COs sind in Abb. 2.24 sowie Abb. B.1 bis B.3
auf Seiten 211-213 dargestellt.
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Abbildung 2.24: Durchbruchskurven fiir Uranin und CO2 an der Mef3stelle Z

Im Zentralbrunnen Z (1.1 m abstromig zur InjektionsmeBstelle) korreliert der Konzen-
trationsverlauf des Uranins im Anstieg sehr gut mit den COz-Konzentrationen (T = 15 min
nach Injektionsbeginn). Auch erreichen beide eingesetzten Stoffe ihre Maxima in etwa
zur gleichen Zeit (T =25min).

Die Maximalkonzentration von COsz in der MeBstelle Z betrigt knapp 350 mg/L. Im
Vergleich mit dem konservativen Uranin wird in etwa das gleiche Verhiltnis zwischen
Eingabekonzentration und gemessener Konzentration (¢/ciy) erreicht. Mit zunehmender
FlieBstrecke sinken die Maximalkonzentrationen von COy auf 280 mg/L (Mefstellen D,
E & F). Auch hier werden in etwa die gleichen ¢/c;,-Verhiltnisse erreicht. Allerdings
korrelieren die Durchbriiche von Uranin und COs nicht mehr so gut. Die Anstiege bei
den CO9-Konzentrationen eilen den Anstiegen bei den Uraninkonzentrationen um einige
Minuten vor.

Im Auslauf des kiinstlichen Aquifers (ca. 3.6 m im Abstrom der InjektionsmeBstelle B)
konnte kein freies CO5 mehr im Wasser nachgewiesen werden. Lediglich die gemessenen
pH-Werte zeigten eine Abnahme von pH 7.5 auf pH 6.1.

Nach 70min ist fiir CO2 und Uranin eine Abnahme der gemessenen Konzentratio-
nen zu verzeichnen. Der Konzentrationsabfall erfolgt etwa 60 min nach Erreichen der
Maximalkonzentrationen und spiegelt die rechteckférmige Eingabefunktion gut wider.
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Abbildung 2.25: Durchbruchskurven fiir CO2 und Calcium an der Mefistelle Z

Der Konzentrationsverlauf von Ca?* korreliert mit dem Konzentrationsverlauf von
CO2 (Abb. 2.25, Abb. B.4 bis B.6 auf Seiten 214-216). Infolge der COz-Injektion stei-
gen die Ca?T-Konzentrationen von 60mg/L auf iiber 80 mg/L an. Im weiteren Abstieg
wurden Ca?*-Konzentrationen iiber 120 mg/L gemessen. Dies deutet auf eine Losung
von Calciumcarbonaten durch das COy-Wasser. Eine vergleichbare Korrelation zwischen
Durchbruch des CO3 und den Mg?t-Konzentrationen konnte nicht hergestellt werden.
Ursache hierfiir ist die deutlich langsamere Losungskinetik des Dolomits.

2.3.2.6 CO;-Ausbreitung im beeinfluBten Grundwasserleiter

Im zweiten Versuch wurde die Ausbreitung von CO9 im durch NaOH beeinfluiten Grund-
wasserleiter simuliert. Dafiir wurde dem Grundwasser NaOH iiber eine Peristaltikpum-
pe in der Eingabemischkammer zugeleitet. Der Volumenstrom des Grundwassers betrug
4L /min, iiber die MeBstelle B wurde 1 L/min COq-haltiges Wasser (1.3 g/L) zugeleitet.
Der hydraulische Gradient betrug 4.5 %.

Der Vergleich der Durchbruchskurven mit denen aus dem Versuch ohne NaOH in-
diziert eine hohe Konstanz des hydraulischen Systems. Aufgrund des stark alkalischen
pH-Werts konnte in den Versuchsreihen mit kontaminiertem Grundwasser kein freies
CO32 nachgewiesen werden. Die pH-Werte werden durch die COsz-Injektion von pH 10
auf pH 6.6 gedriickt (Abb. 2.27, Abb.B.7 bis B.9 auf Seiten 217-219). Diese Beobachtung
deckt sich mit den Geldndebefunden.

Die Durchbruchskurven fiir Ca?* und HCOj3 sind in Abb. 2.28, sowie Abb. B.10
bis B.12 auf Seiten 220-222 dargestellt.
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Abbildung 2.27: Verlauf der pH-Werte und Durchbruchskurve fiir HCO; an der MeS-
stelle Z
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Abbildung 2.28: Durchbruchskurven fiir HCO3; und Calcium an der Meflstelle Z

Im Zentralbrunnen 7 (1.1 m abstromig zur Eingabemefistelle) korreliert der Anstieg
der HCOj3 -Konzentrationen sehr gut mit den Ca?*- Konzentrationen (T = 10 min). Auch
erreichen beide Ionen ihre Maxima in etwa zur gleichen Zeit. Eine leichte Verschiebung
zu fritherem Durchbruch auf Seiten des Ca®* ist zu beobachten.

Die Maximalkonzentration von HCO3 in der Mefistelle Z betrégt knapp 700 mg/L.
Im Vergleich mit dem Ca?* werden die gleichen Konzentrationsbereiche erreicht (knapp
2mmol/L). Dies ldit auf eine kongruente Losung von Calcit schlieflen. Mit zunehmender
Fliefistrecke sinken Maximalkonzentrationen von HCO3 auf 450 mg/L (Mefistellen D,
E & F). Diese Konzentrationen liegen nur knapp iiber dem natiirlichen Gleichgewicht.
Daraus kann gefolgert werden, dafl die Losung des Calcit im wesentlichen unmittelbar
um die Injektionsstellen herum erfolgt. Die Korrelation zwischen den Ca?*- und HCO;3 -
konzentrationen wird mit zunehmender Entfernung (horizontal und lateral) schlechter.

Die Abnahme der gemessenen Konzentrationen erfolgt nach T = 75 min, also nur kurz
nach Erreichen der Maximalkonzentrationen. Der Anstieg und Abfall der gemessenen
HCOj3 - und Ca?"-Konzentrationen bildet die Eingabefunktion (gleichméfige Eingabe
iiber 60 min) nicht so gut ab wie in dem vorangegangenen Versuch. Dies ist nicht weiter
verwunderlich, da sich hier mehrere Prozesse (Beeinflussung des pH-Wertes, Pufferung
im COTHCngCO?—SyS‘uem und Losung/Fallungskinetik der Carbonate) iiberlagern.

In einer weiteren Versuchreihe wurden die Ergebnisse im kontaminierten Grundwas-
ser validiert. Der reduzierte hydraulische Gradient hatte nur geringe Auswirkungen auf
die Form der Durchbruchskurven. Das bedeutet, dal schon bei den hohen Grundwasser-
flielgeschwindigkeiten im Technikumsversuch die Kinetik der Umsetzungsprozesse eine
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geringe Rolle spielt. Durch COg-Injektionen (¢ ~1.5g/L) in den kiinstlichen Grundwas-
serstrom eine Abpufferung der hohen pH-Werte von pH 10 auf bis zu pH 6.6 moglich ist.
Damit kann die Wirkung des eingeleiteten Kohlenstoffdioxid &hnlich zu den Laborversu-
chen auch im halbtechnischen Mafistab nachgewiesen werden. Mit der Injektion des re-
aktiven COq geht eine Losung von Calciumcarbonaten aus der Aquifermatrix einher, die
sich in einem sehr deutlichen Anstieg der Ca?T-Konzentrationen im Abstrom der Injek-
tionsmefstelle zeigt. Die Werte erreichen dabei bis zu 120 mg/L Ca?*. Ein gleichzeitiger
Anstieg der Mg?t-Konzentrationen kann im System nicht beobachtet werden. Aller-
dings ist die Losung von Magnesiumcarbonaten im schwach sauren Milieu auch deutlich
langsamer. Weiter kann ein Anstieg der Hydrogencarbonationen (HCOj3') im System in-
folge der COo-Injektionen verzeichnet werden. Dabei steigen die Werte von primér rund
250 mg/L auf iiber 700mg/L im Umfeld der Injektionen an. Eine deutliche Abnahme
der durch die NaOH recht hohen pH-Werte (pH 10) auf Werte um pH 6.6 im Abstrom
der COs-Injektionen kann verzeichnet werden. In diesem pH-Bereich kann es infolge der
Vermischung von Grundwasser mit hohem pH-Wert und unbeeinflufitem Grundwasser
zu keiner nennenswerten Bildung von Carbonatsintern kommen. Die Wirksamkeit der
COo-Injektionen auf die abstromigen Mefistellen kann auch hier nachgewiesen werden.
Auch wenn durch die Einleitung von COg-haltigem Wasser kein Nachweis von freiem
Kohlenstoffdioxid in den abstromigen Grundwassermefistellen erfolgt, kann iiber die Ent-
wicklung der pH-Werte, die Anstiege der Ca?'- sowie der HCOj -Konzentrationen eine
Wirksamkeit der Injektionen auf die Grundwassermefstellen im halbtechnischen Maf-
stab nachgewiesen werden.

2.3.2.7 Zusammenfassung der Wannenversuche

Als Ergebnis der Wannenversuche ist festzuhalten, dafl infolge der COs-Injektionen
(¢ =1.5g/L) in den kiinstlichen Grundwasserstrom eine Abpufferung der hohen pH-
Werte von pH 10 auf bis zu pH 6.6 moglich ist. Damit kann die Wirkung des eingeleiteten
Kohlenstoffdioxides, dhnlich zu den Laborversuchen, auch im halbtechnischen Maflstab
nachgewiesen werden. Mit der Injektion des reaktiven COy geht eine Losung von Calci-
umcarbonaten aus der Aquifermatrix einher, die sich in einem sehr deutlichen Anstieg
der Ca?t-Konzentrationen im Abstrom der InjektionsmeBstelle zeigt. Die Werte errei-
chen dabei bis zu 120mg/L Ca?". Ein gleichzeitiger Anstieg der Mg?*-Konzentrationen
kann im System nicht beobachtet werden. Allerdings ist die Losung von Magnesiumkar-
bonaten im schwach sauren Milieu auch deutlich langsamer. Weiter kann ein Anstieg
der Hydrogencarbonationen (HCOj3 ) im System infolge der COg-Injektionen verzeich-
net werden. Dabei steigen die Werte von primér rund 250 mg/L auf {iber 700 mg/L im
Umfeld der Injektionen an. Eine deutliche Abnahme der durch die NaOH recht hohen
pH-Werte (pH 10) auf Werte um pH 6.6 im Abstrom der COs-Injektionen kann verzeich-
net werden. In diesem pH-Bereich kann es infolge der Vermischung von Grundwasser mit
hohem pH-Wert und unbeeinfluftem Grundwasser zu keiner nennenswerten Bildung von
Carbonatsintern kommen. Die Wirksamkeit der COs-Injektionen auf die abstromigen
Mefstellen kann auch hier nachgewiesen werden. Auch wenn durch die Einleitung von
COg-haltigem Wasser kein Nachweis von freiem Kohlenstoffdioxid in den abstromigen
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Grundwassermefistellen erfolgt, kann {iber die Entwicklung der pH-Werte, die Anstiege
der Ca?"- sowie der HCOj -Konzentrationen eine Wirksamkeit der Injektionen auf die
Grundwassermefstellen im halbtechnischen Mafistab nachgewiesen werden.

2.3.3 Feldversuche

Zur Untersuchung der CO9-Ausbreitung im natiirlichen Grundwasserleiter wurden Injek-
tionsversuche im Feldmafistab auf dem Schadensareal durchgefiihrt. Dazu wurde COas-
angereichertes Wasser in den Absenkungstrichter der Sanierungsbrunnen HWS 42 bis
HWS 44 injiziert. Das Wasser fiir die Anreicherung mit CO2 und die spétere Injekti-
on iiber die Injektionspegel in der Umgebung der Sanierungsbrunnen stammt aus dem
Brauchwasser des Industreibetriebes. Das Wasser wird iiber ein Leitungssystem zu den
Infiltrationsbrunnen geleitet und zuvor iiber eine Diise mit CO2 aus einem Tank bzw.
einem Flaschenbiindel (Messer GrieBheim) angereichert. Der Volumenstrom des Wassers
sowie des Kohlenstoffdioxids sind variabel. Die Verweildauer des Wassers im Leitungs-
system betragt rund 35 Minuten. Die einzelnen Versuche sowie die Rahmenbedingungen
sind in der folgenden Aufstellung und in Tab. 2.9 zusammengestellt:

e Versuch A, 10.07.2003:
Entnahme: HWS 23, Injektion: HWS 44,

e Versuch B, 16.07.2003:
Entnahme: HWS 43, Injektion: IP &,

e Versuch C, 17.07.2003:
Entnahme: HWS 43, Injektion: IP 8,

e Versuch D, 17.07.-18.07.2003:

Entnahme: HWS 42, Injektion: IP 2
zusétzliche Injektion nach 17h IP 1,

e Versuch E, 22.07.2003:

Entnahme: HWS 42, Injektion: IP 1, TP 2
Entnahme: HWS 43, Injektion: IP 8.

2.3.3.1 Injektionswassermenge und CO;-Konzentrationen

Die Einstellung der Wassermenge fiir die Injektionen erfolgte iiber den Hauptschieber
an der Abzweigung des gereinigten Wassers aus der Stripanlage und iiber Kugelhdhne
an der Verteilerstation vor den Injektionspegeln. Die Kontrolle des Volumenstroms er-
folgt mittels Rotameter vor jedem Injektionspegel. Wihrend des Betriebs treten geringe
Schwankungen des Volumenstroms auf. Diese sind durch Druck- und Temperaturschwan-
kungen bedingt.

Die Einstellung und Kontrolle der COs-Konzentration erfolgte vor Ort durch einen
Schieber. Die eingeleitete CO2-Menge wurde dabei mittels eines Rotametrs justiert und
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Tabelle 2.9: CO2-Injektionsversuche Feld

Versuch  Zeit, h Injektion @, L/h cco,, g/L  Entnahme @, L/h

A 0-1.5 HWS44 600 0.8-1.4 HWS 23 4000
B 0-2 IP8 400 1.0 HWS 43 4000
C 0-35 1IPS8 400 1.0 HWS 43 4000
35-7 - - HWS 43 4000
D 0-17 IP2 400 1.0 HWS 42 4000
17-19 1IP1 400 1.0 HWS 42 4000
E 0-24 IP1,IP2 &400 1.2 HWS 42 4350
0-24 IPS 400 1.2 HWS 43 4100

durch kontinuierliche Beprobung und Titration der im Einleitwasser enthaltenen CO»-
Menge kontrolliert. Die Injektion des COs ist nahezu quantitativ, bei einem Volumen-
strom von 1.7 m® Wasser/h und 1.8 kg CO2/h wurden an der Ubergabestelle zu den
Injektionsbrunnen Konzentrationen von 0.9—1.1 g COy/L erreicht. Der pH-Wert im In-
jektionswasser stellte sich auf ca. pH 5.7 ein. Die Reaktionszeit des Systems von etwa 1
Stunde bis zu einem stationdren Zustand mufl bei der Regelung beriicksichtigt werden.

2.3.3.2 MeBstelle HWS 43

Injektion IP 8 Die Grundwasserentnahme erfolgte mit 4000 L/h aus der MeBstelle
HWS 43. In den Injektionspegel IP 8 wurde COg-angereichertes Wasser (cco, = 1 g/L)
mit einem Volumenstrom von 400 L/h injiziert (Abb. 2.29). Unter der Annahme, dafl
alles injiziertes Wasser der Mefistelle HWS 43 zustromt, betragt das Mischungsverhéltnis
zwischen angereichertem Wasser und Grundwasser 1:10, das heift, bei rein konservativem
Transport wiren COg-Konzentrationen von max. 100 mg/L zu erwarten.

Der erste Versuch mufite witterungsbedingt nach knapp zwei Stunden Injektion unter-
brochen werden. Die neuerliche Zugabe von COs-angereichertem Wasser erfolgte am dar-
auffolgenden Tag. Nach rund 31/2 Stunden wurde die Injektion von COs-angereichertem
Wasser unterbrochen und die Wiedereinstellung des hydrochemischen Gleichgewichts be-
obachtet (Abb. 2.30).

In Abb. 2.31 ist der Verlauf der pH-Werte wihrend des Versuchs dargestellt. Der
Gleichgewichts-pH-Wert zu Beginn der Injektion lag bei 7.66. Der Abfall der pH-Werte
im Forderbrunnen setzt 20 Minuten nach Beginn der Injektion von COs-haltigem Wasser
ein. Nach etwa 90 Minuten ist ein quasistationédrer Zustand bei pH 7.03 erreicht. Der
Wiederanstieg der pH-Werte nach Beendigung der COs-Zufuhr benétigt ca. 110 Minuten.
Dabei wird der Ausgangs-pH-Wert nahezu vollig wieder erreicht.

In Abb. 2.32 sind die gemessenen COs-Konzentrationen im Wasser der HWS 43 dar-
gestellt. Der Konzentrationsverlauf spiegelt die pH-Werte. Die Maximalkonzentrationen
liegen mit 80 und 100 mg/L im Bereich des theoretischen Optimums. Daraus folgt, dafl
nur wenig COs ,verbraucht® wird. Auch die Konzentration von Hydrogencarbonat ist
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Abbildung 2.30: Schemazeichnung fiir Versuch E (Wiederherstellung des Gleichgewichts)
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Abbildung 2.31: Verlauf der pH-Werte wiahrend des Versuchs E

ein Spiegelbild des pH-Wert-Verlaufs. Die MeBwerte steigen von 400 mg/L auf etwa 480
mg/L wihrend der COg-Injektion.

Tabelle 2.10: Hydrochemische Gleichgewichtsbedingungen, Versuch E

Parameter Start  Gleichgewicht
pH-Wert 7.6 7.0
Ca’*, mg/L 71 84
Mg?*, mg/L 21 25
HCO3, mg/L 400 475
COg2, mg/L 0 80

In Tab. 2.10 sind die fiir das Kalk-Kohlenséduregleichgewicht charakteristischen Pa-
rameter zu Beginn des Versuchs und wihrend der Injektion von COs-haltigem Wasser
zusammengefafit. Die Konzentrationen von Calcium und Magnesium éndern sich nur ge-
ringfiigig. Zusammen mit dem oben angesprochenen geringen ,Verbrauch® von COq 148t
dies darauf schlieflen, daf§ die Injektion von COs in den Absenkungstrichter der HWS 43
nur eine geringe Remobilisierung von Carbonaten aus der Matrix bzw. von ausgefallenem
Carbonatsinter bewirkt.
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Abbildung 2.32: Verlauf der CO9-Konzentrationen wihrend des Versuchs E
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Abbildung 2.33: Verlauf der HCO5 -Konzentrationen wahrend des Versuchs E

106



2.3.3.3 MeBstelle HWS 42

Injektion IP 2 Die Grundwasserentnahme erfolgte mit 4000 L/h aus der MeBstelle
HWS 42, in den Injektionspegel IP 2 wurde COgz-angereichertes Wasser (cco, = 1 g/L)
mit einem Volumenstrom von 400 L/h injiziert (Abb. 2.34). Unter der Annahme, dafl
alles injiziertes Wasser der Mefistelle HWS42 zustromt, betrigt das Mischungsverhéltnis
zwischen angereichertem Wasser und Grundwasser 1:10, das heifit, bei rein konservativem
Transport wiren COz-Konzentrationen von max. 100 mg/L zu erwarten. Nach rund
12 Stunden Versuchszeit wurden zusétzlich 400 L/h COg-angereichertes Wasser in den
Injektionspegel IP 1 injiziert (Abb. 2.35).

4000 L/h 400 Lh @ 1 g/L CO2

||| R | —
- — [

Abbildung 2.34: Schemazeichnung fiir Versuch E, Teil 1

In Abb. 2.36 ist der Verlauf der pH-Werte wihrend des Versuchs dargestellt. Der
Gleichgewichts-pH-Wert zu Beginn der Injektion lag bei 8.9. Der Abfall der pH-Werte
in der Forderbohrung setzt 20 Minuten nach Beginn der Injektion von COs-haltigem
Wasser ein. Die Gleichgewichtseinstellung dauert erheblich ldnger als an der MefBstelle
HWS 43. Erst ca. 16 Stunden nach Start der Injektion an IP 1 ist ein konstanter pH-Wert
bei pH 8 erreicht. Die Reaktion auf die zusétzliche Injektion an IP 2 erfolgt schneller.
Bis zum Ende der Aufzeichnungen wird ein pH-Wert von 7.66 erreicht. Nach etwa 90
Minuten ist ein quasistationdrer Zustand bei pH 7.03 erreicht.

Die Konzentration von COs erreicht wahrend der Injektion an IP 1 Maximalwerte von
30 mg/L. Dabei fillt auf, dafl sich keine konstante COs-Konzentration einstellt. Nach
einem kurzen Anstieg, der mit dem Eintreffen der ersten Front des COs-angereicherten
Wassers zu korrelieren scheint, fillt die COo-Konzentration wieder auf Werte unter der
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Abbildung 2.36: Verlauf der pH-Werte wihrend des Versuchs E
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Bestimmungsgrenze. Dieser Prozefl wiederholt sich nach Zuschalten von IP 2. Hier steigt
die CO2-Konzentration kurzfristig auf Werte bis 52 mg/L um danach wieder abzufallen.
Es ist davon auszugehen, dafl das eingeleitete COs fiir die Kompensation des KKG
vollstandig aufgebraucht wird.

Die Konzentrationen von Hydrogencarbonat liegen wéhrend des Versuchs zwischen 475
mg/L und 550 mg/L. Bei allgemein stark schwankendem Verlauf ist eine geringe Korre-
lation zu den CO2-Konzentrationen zu erkennen. Nach Zuschaltung von IP 2 wird dieser
Zusammenhang besonders deutlich. Es ist hier davon auszugehen, dafl das eingeleitete
und geloste CO2 entsprechend der alkalischen pH-Werte als HCOj3 vorliegt.

In Tab. 2.11 sind die fiir das Kalk-Kohlenséduregleichgewicht charakteristischen Pa-
rameter zu Beginn des Versuchs und wihrend der Injektion von COg-haltigem Wasser
zusammengefafit. Die Konzentration von Calcium steigt von 2.1 mg/L auf 65 mg/L
stark an, die Konzentration von Magnesium steigt von 13 mg/L auf 18 mg/L deutlich
an. Dies 14t darauf schlieBen, dafi die Injektion von COs in den Absenkungstrichter der
HWS 42 eine deutliche Remobilisierung von Carbonaten aus der Matrix bzw. von aus-
gefallenem Carbonatsinter bewirkt. Gleichzeitig ist diese Beobachtung eine Bestétigung
flir die Annahme, dafl im unteren Bereich des Aquifers, die Ausfillung der Carbonate
im wesentlichen bereits stattgefunden hat.

Tabelle 2.11: Hydrochemische Gleichgewichtsbedingungen, Versuch E

Parameter Start Gleichgewicht IP1  Gleichgewicht IP1+IP2

pH-Wert 8.9 7.6 7.0
Ca*, mg/L 2.1 65
Mg?*, mg/L 13 18
HCOg35, mg/L 385 500 500

2.3.3.4 Probebetrieb

Injektionsschema Nach Abschluf} der Vorversuche wurde der Probebetrieb geméafl Abb.
2.37 gestartet. Aus den Mefstellen HWS 42 und HWS 43 wurden je 4000 L /h entnommen,
in die Injektionspegel IP1, IP2 und IP8 wurden je 400 L/h COsq-angereichertes Wasser
injiziert.

Wie die Auswertung der pH-Wertentwicklung im Mischwasser (permanente Aufzeich-
nung in der Neutralisationsanlage) zeigt, ist eine dauerhafte Absenkung der pH-Werte
des Forderwassers durch die COs-Injektionen zu erreichen.

In Tab. 2.12 sind die Ergebnisse der Ubersichtsanalysen im Probebetrieb zusammen-
gefafit. Im Vergleich zum Zustand vor den Injektionen fallen die deutlich gesunkenen
pH-Werte, Natriumkonzentrationen und Sattigungsindizes fiir Calcit und Dolomit auf.
Gleichzeitig ist die Konzentration an Calcium deutlich gestiegen. Als Folge der COs-
Injektionen sind beide Wisser jetzt in einem Quasigleichgewicht in Bezug auf Calcit.
Die duflert sich auch in der geringeren Versinterung der Brunnen und der Pumpen.
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Abbildung 2.37: Schemazeichnung fiir Versuch 2.3.3.3, Teil 1

Tabelle 2.12: Hydrochemische Ubersichtsanalysen unter COo-Einflufl

HWS42 HWS43

Datum 1.9.03 1.9.03
pH-Wert 7.0 7.5
Ca?t 100.6 111
Mg?* 24.5 22.8
Na*t 56.5 43.5
K+ 2.0 1.4
Cl- 32.1 32.3
NOj3 10.4 16.9
SO;~ 39.2 40.22
HCO3 414.9 451.5
STcalcit -0.2 0.44
STbolomit 0.3 1.5
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2.3.3.5 Zusammenfassung der Feldversuche

Die Pilotversuche an den Sanierungsbrunnen HWS 23, HWS 42, HWS 43 und HWS 44
zeigen, dafl durch die in Labor und Technikum erprobten Injektionen von COs-haltigem
Wasser eine Sicherung der Abwehrmafinahmen moglich ist. Durch die Einleitung von
COg-haltigem Wasser in den Absenkungstrichter konnte eine Erhohung der Standzeit
der Pumpen und eine deutliche Reduzierung der Versinterung erzielt werden.
Allerdings zeigen die Feldversuche auch, dafl das System weiterhin stéranfallig ist und
bei Anderungen der hydraulischen und hydrochemischen Randbedingungen sensibel rea-
giert. Als problematisch erweist sich insbesondere der Grenzbereich zwischen beeinfluf3-
tem und unbeeinflufitem Grundwasserleiter, der z. B. in der HWS 42 erschlossen ist. Dort
treten lokal Uberséttigungen auf. Zusitzlich komplizierend wirken die, durch vorherige
Versinterung gestorten FlieSbedingungen im unmittelbaren Einflubereich der Brunnen.

2.4 Hydrochemische Modellierung

2.4.1 Grundlagen

Um die in Labor, Technikum und Feld gemachten Beobachtungen in Bezug auf die
Ausbreitung und Wirkung des eingesetzten COo quantitativ abschétzen zu kénnen wur-
den fiir die einzelnen Versuche hydrochemische Gleichgewichtsberechnungen angestellt.
Dazu wurde die hydrochemischen Simulationssoftware PhreeqC (Parkhurst und Appelo
(1999)) eingesetzt [64]. Dieses Programm ermdoglicht die Quantifizierung der Speziie-
rung, der Loslichkeitsprodukte und der Fallungsprodukte auf Basis thermodynamischer
Gleichgewichtskonstanten.

2.4.2 Hydrochemische Modellierung Technikumsversuche

Im Zuge der Arbeiten wurden die experimentell ermittelten Daten zur Ausbreitung des
reaktiven COg in den Labor- Technikumsveruschen hydrochemisch modelliert. Dafiir
wurden, wie oben beschrieben, zuerst die hydraulisch relevanten Parameter mit CXT-
FIT ermittelt [65]. Mit diesen wurde in PhreeeqC ein reaktives Transportmodell fiir
die Sdulen- und Wannenversuche aufgesetzt und somit die experimentell ermittelten
Daten reproduziert. Vor der Ermittlung der hydraulisch relevanten Parameter wurde
der 1-dimensionale Stromungszustand der Wanne mit ASM iiberpriift [66] . Fiir das
Oberflichen-Volumen-Verhéltnis des Sandes wurde ein Niéherungswert herangezogen, der
sich aus gleichméafligen wiirfelformigen Sandkérnern ergibt.

Dabei zeigt sich eine gute Ubereinstimmung der Simulationen mit den experimentell
ermittelten Daten (v.a. fiir Versuche ohne NaOH).

2.4.3 Massenbilanzierung

Der Durchbruch von COs in den Versuchsséulen kann durch die Simulation mit PhreeqC
einigermaflen abgebildet werden. Trotz der Einfithrung einer kolloidalen Calcitphase, die
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sand
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in den vorangegangenen Laborversuchen quantifiziert werden konnte, ist eine Uberschéit-
zung des COg-Durchbruchs in den Versuchssédulen durch die Modellierung offensichtlich.
In Folge der Reaktionen mit der Aquifermatrix, die einer Auflésung von Calcit gleich-
kommt, werden die Kohlenstoffdioxidkonzentrationen durch das Modell iiberschétzt.
Wurden z.B. in Sdule G1 mit einer Fluirate von 3PV /h Maximalkonzentrationen von
500mg/L CO2 gemessen, ergeben die Berechnungen Maximalkonzentrationen von bis zu
850 mg/L. Der Durchbruch selbst kann in seiner Entwicklung sehr gut abgebildet wer-
den. Das gleiche Modell liefert auch fiir die zu erwartenden Calciumkonzentrationen eine
leichte Uberschétzung, allerdings fillt diese mit rund 250 mg/L Ca?t weit geringer aus
als die Simulation der COg-Durchbriiche. Die gemessenen Ca?*-Maximalkonzentrationen
in Sdule G1 (3PV/h) liegen mit rund 220 mg/L nur knapp unter den Werten der Be-
rechnung. Gleichzeitig fillt — analog zu den COsg-Durchbriichen — eine relativ deutliche
Fehleinschéitzung der pH-Wertentwicklung auf. Als Folge der zu hoch eingeschétzten
CO9s-Konzentrationen féllt der pH-Wert in den Simulationen auf Werte um pH 6.3 ab.
Die gemessenen pH-Werte liegen allerdings mit pH 6.7 etwas dariiber. Quantifiziert man
die Masse des gelosten Calcits im Lauf eines Versuchs, ergibt sich eine geloste Calci-
ummasse von rund 2225mg. Die Simulation ergibt eine geloste Ca’t-Masse von etwa
2780 mg.

Bei den Versuchen mit Zugabe von NaOH in die Versuchsédulen zeigt sich ein etwas
anderes Bild. Da aufgrund der hohen pH-Werte in der Siule G1 (3PV/h) kein freies
COg2 in den S&ulen zu erwarten war, wurde auf die Bestimmung des Kohlenstoffdioxids
in den Proben verzichtet. Die Simulation mit PhreeqC zeigt ein Auftreten von COa,
das mit dem gemessenen und prognostizierten Abfall der pH-Werte sehr gut korreliert.
Zwar kann der erste Verlauf der Ca?*-Konzentrationen nicht mit dem Modell abgebildet
werden, allerdings zeigt sich eine recht gute Ubereinstimmung mit den gemessenen Kon-
zentrationen ab dem Zeitpunkt 75 min. Die Abweichungen liegen nur im Bereich von we-
nigen mg/L und das Tailing des Konzentrationsabstieges (Ca?") wird etwas iiberschitzt.
Auch die Entwicklung des pH-Wertes und die Abnahme der Na™-Konzentrationen wird
durch das Modell sehr gut abgebildet. Quantifiziert man die Masse des gelosten Calcits
im Lauf des Versuchs (T =75 min—200 min), ergibt sich eine geléste Calciummasse von
rund 3500 mg. Die Simulation ergibt eine geloste Ca?t-Masse von etwa 3270 mg.

2.4.4 Bewertung der hydrochemischen Modellierung

Die hydrochemische Modellierung zeigt sehr deutlich, daf} eine quantitative Abschétzung
der im Aquifer ablaufenden reaktiven Prozesse infolge der Einleitung COs-angereichterten
Wassers sehr wohl moglich ist. Probleme in der Modellkalibrierung ergeben sich aus tech-
nisch erforderlichen Vereinfachungen und Annahmen. So konnte z.B. die reaktive Ober-
fliche der Calcitsande nur iiberschlégig und ndherungsweise in das Modell implementiert
werden. Die z.T. recht unterschiedliche Giite der Modellrechnungen ergibt sich durch die
Komplexizitit der Prozesse und eine einheitliche Anpassung fiir alle Modellrechnungen.
Das bedeutet, daf§ alle Simulationen mit den gleichen Modellparametern gerechnet sind.

Die experimentell ermittelten Daten lassen sich mit Hilfe eines reaktiven Stofftrans-
portes und den aus Literatur und empirisch ermittelten Ratenkonstanten zur Lésungs-
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Fallungskinetik relativ gut abschétzen. Dies zeigt sich vor allem in den Durchbruchskur-
ven fiir Ca?* und pH. Daneben kénnen aber auch die Anstiege der HCO3 -Konzentratio-
nen durch das Modell abgebildet werden.

Eine quantitative Abschétzung der Carbonatlosung bzw. Carbonatfillung in den un-
tersuchten Systemen ist damit moglich und erlaubt es, Prognosen fiir die Wirksambkeit,
Effektivitit und Nachhaltigkeit der Kohlenstoffdioxidinjektionen zu erstellen.

2.5 Versinterung der Aquifermatrix

2.5.1 Laborversuche
2.5.1.1 Hydraulische Untersuchungen

Wie bereits in den vorangegangenen Kapiteln beschrieben konnte durch die Injektion
von COg-haltigem Wasser eine deutliche Erhohung der Standzeiten der Grundwasser-
pumpen sowie der Brunnen erreicht werden. Allerdings 1483t sich die Entstehung von
Préazipitaten, vor allem an der Brunnenlaibung und im angrenzenden Filterkies sowie im
engsten Umfeld um die Brunnen (Aquifermaterial) nicht génzlich unterbinden oder aus-
schliefen. Aus diesem Grund wurden im Labor Versuche zur Versinterungsproblematik
durchgefithrt, um Art und Ausmaf} der Versinterungen qualitativ und quantitativ ab-
schitzen zu konnen. Primér liegt dabei das Augenmerk auf moglichen Verdnderungen in
der hydraulischen Durchléssigkeit des Bodenmaterials, die zu einem Versagen von Brun-
nenbauwerken und damit einem Versagen der hydraulischen Sicherung fithren koénnte.
Beobachtungen im Feldmafistab belegen dieses Szenario (HWS 18).

Dazu wurden Laborséulen (nutzbare Lénge: 380 mm, ID: 50 mm sowie nutzbare Lén-
ge: 500 mm, ID: 100 mm) aus PVC aufrecht an einem Stativ befestigt. Boden und Deckel
sind mit Glasfritten sowie Adaptern zur Aufnahme von PTFE-Schlduchen ausgestattet.
Der Sauleneinlafl (unten) ist mit einem Ausgleichsbehélter mit Freispiegelauslauf (varia-
ble Hohe bis 165 cm iiber Sdulenauslaf) verbunden. Uber diesen wird das Modellwasser
(Miinchner Leitungswasser) der Versuchseinrichtung zugefiihrt. Der Auslauf der Séulen-
aparatur ist iiber einen weiteren PTFE-Schlauch auf exakt der Hohe des Saulenendes
justiert. An der grofien Sdulenapparatur (log: 500 mm, ID: 100 mm) ist zusétzlich 7cm
iiber dem Saulenboden eine absperrbare Injektionsnadel in Sédulenmitte angebracht. Die
Injektionsnadel durchdringt den gesamten Querschnitt. Sie ist auf der gesamten Lénge
mit 0.5mm groBen Poren versehen. Uber diese kann mit Hilfe einer Peristaltikpumpe
(ISMATEC MCP) zusitzlich Natronlauge und COs-angereichertes Wasser in den Was-
serstrom in der S#ule injiziert werden.

Der Einbau einer unteren Filterschicht (100 g Quarzsand, 1-2 mm Durchmesser) er-
folgte bei einem Wasserstand von 2 c¢m in der Sdule. Das Probenmaterial zur Befiillung
der Séulen (Originalsediment aus HWS 40 und HWS 41, Korngrofie <20 mm) wurde luft-
getrocknet in die Sdulen eingebaut und leicht verdichtet. Auf das Probenmaterial wurde
dann die obere, 2-5 cm méchtige Filterschicht (Quarzsand, 1-2 mm Durchmesser) auf-
gebracht. Sémtliche verwendeten Teile (Sdulen, Fritten, Sediment, etc.) wurden vor den
Versuchen (trocken) und nach der Aufsittigung gewogen und dariiber der Hohlrauman-
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teil in den Einzelsdulen ermittelt. Im Anschlufl wurden die Sdulen durch Durchléssig-
keitsversuche in Anlehnung an DIN 18130 T1 hydraulisch charakterisiert. Die Sdulen
wurden langsam von unten durch kapillaren Aufstieg aufgeséttigt, um Lufteinschliifle in
den Versuchseinrichtungen zu verhindern. Nach einer Einlaufzeit von 12 bis 24 Stunden
mit geringer Flufirate (1 mL/min) wurden die k-Werte der Sdulen bei einem konstanten
hydraulischen Gefille von 0.5, 0.85 und 1.65 m bestimmt. Die Ergebnisse der hydrauli-
schen Charakterisierung sind in Tab. 2.13 dargestellt.

Tabelle 2.13: Parameter der Durchlissigkeitsversuche (vor NaOH-Zugabe)

Siule leg, mm F, cm? Probenmenge, g PV, % k m/s

HWS 40-1 380 19.63  1165.9 26.6 1.3-107%
HWS 40-2 380 19.63 14323 20.4 1.7-1074
HWS 41-1 380 19.63  1388.0 18.2 1.9-1074
HWS 41-2 380 19.63  1034.6 30.1 1.2-1074
HWS 40-3 450 78.54  4605.1 24.7 1.6-1074

Nachfolgend wurde in die durchstromten Séulen Prozesslauge injiziert. An den Séulen
HWS40-1, HWS40-2, HWS41-1 und HWS 41-2 erfolgte dies iiber ein T-Stiick direkt
vor dem Sduleneingang bei einem hydraulischen Gefille von je 1m. Die Injektion in
Saule HWS 40-3 erfolge wie oben beschrieben iiber die 7 cm iiber Sdulenboden installierte
Injektionsnadel. Die FluBraten der NaOH-Injektion betrugen 0.1 mL/min. Die pH-Werte
des Saulenwassers wurden laufend kontrolliert und auf einen Wert um pH 10 bis 10.5
eingestellt (Tab. 2.14).

Tabelle 2.14: Parameter der Durchlissigkeitsversuche (NaOH-Zugabe)

Séule PV, % Qu,0, L/min  Qnaon, mL/min pH

HWS 40-1 26.6 0.304 0.25 10.1
HWS 40-2 20.4 0.240 0.25 10.3
HWS 41-1 18.2 0.221 0.25 10.4
HWS 41-2  30.1 0.378 0.25 10.0
HWS 40-3 24.7 0.316 0.25 10.1

Nach einer Zugabezeit von 4 Wochen wurden die Zuleitung von NaOH gestoppt und
die Saulen nach Austausch mehrer Porenvolumina von reinem Leitungswasser erneut
hydraulisch charakterisiert. Dazu wurden die Laborséulen aufrecht an einem Stativ be-
festigt. Der Sduleneinlafl (unten) ist mit einem Ausgleichsbehélter mit Freispiegelauslauf
(variable Hohe bis 165 cm iiber SiulenauslaB) verbunden. Uber diesen wird das Modell-
wasser (Miinchner Leitungswasser) der Versuchseinrichtung zugefiihrt. Der Auslauf der
Sédulenaparatur ist iiber einen weitern PTFE-Schlauch auf exakt der Hohe des Sidulenen-
des justiert. Nachfolgend sind die Ergebnisse der Durchlidfigkeitsversuche (nach Zugabe
von NaOH) dargestellt.

Nach der Zugabe von NaOH zu den Versuchssédulen zeigt HWS 40-1 einen k-Wert von
2.4-107°m/s. Die k-Werte der anderen Versuchssiulen befinden sich im selben Bereich
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Tabelle 2.15: Parameter der Durchlissigkeitsversuche (nach NaOH-Zugabe)

Sédule leg, mm F, cm? Probenmenge, g PV, % k, m/s

HWS 40-1 380 19.63 1189.7 25.1 2.4-107°
HWS 40-2 380 19.63  1455.7 19.1 2.6-107°
HWS 41-1 380 19.63  1403.2 17.3 2.7-107°
HWS 41-2 380 19.63  1062.7 28.2 1.9-107°
HWS 40-3 450 78.54  4654.5 24.0 2.5-107°

von rund 2.4-107°m/s. Lediglich Versuchssiule HWS 41-2 weist mit & =1.9-10"5m/s
einen noch geringeren Wert auf. Im Vergleich zu den Durchlédssigkeitsbeiwerten vor der
Natronlaugezugabe zeigen die Sdulen eine Verringerung der hydraulischen Durchléssig-
keit um eine GroBenordnung. Dies ist auf die Ablagerung von Carbonatsintern auf der
Aquifermatrix und die Filtration von neugebildeten Hydrokolloiden (Carbonate, Gibbsit)
im Porenraum der Versuchssaulen zuriickzufiithren.

2.5.1.2 Hydrochemische Untersuchungen

Weiter wurden an den Proben Elutionstests durchgefiihrt. Dazu wurde jeweils 500 g
des Probenmaterials mit 1L Miinchener Leitungswasser in einer Plastikflasche ange-
setzt, einmal geschiittelt und bis zur Probenahme bei 4°C 24 Stunden gelagert. Das
tégliche Probenvolumen von 250 mL. wurde mit einer Pipette entnommen und auf pH-
Wert, Saurekapazitit 4.3 (SK), Hydrogencarbonat (HCOg ), Calcium, Magnesium, Na-
trium, Kalium und Gesamthérte hin untersucht. Nach Entnahme der Proben wurde das
entnommene Probenvolumen mit frischem Leitungswasser aufgefiillt. Von jeder Probe
wurden fiir dieses Experiment zwei Vergleichsproben angesetzt und untersucht. Weiter
wurden jeweils 500g der Proben mit 1L Miinchner Leitungswasser angesetzt und in
einem Uberkopfschiittler bei 4°C permanent geschiittelt. Vor der Probenahme wurden
die Plastikflaschen aus dem Uberkopfschiittler entnommen und zur Sedimentation des
Feinanteiles 30 - 60 min ruhig gelagert. Die Probenahme erfolgte analog zu den Stand-
eluaten. Nach der Probennahme wurden die 250 mL. Eluat mit Spritzenfiltern filtriert
und das entnommene Probenvolumen wieder aufgefiillt.

Fiir HWS 41 wurden je zwei Proben (41-1 sowie 41-2) als Standproben eluiert. Zwei
weitere Proben (41-3 und 41-4) hingegen im Uberkopfschiittler eluiert. Analog wurden
fir HWS 40 die Proben 40-1 & 40-2 als Standproben, die Proben 40-3 & 40-4 im Uber-
kopfschiittler eluiert.

Allerdings zeigen die Eluate aus den untersuchten Proben keine signifikanten Unter-
schiede in den Maximalkonzentrationen oder im Konzentrationsverlauf. Weder bei den
Standeluaten noch bei den Schiitteleluaten kann ein deutlicher Unterschied der Eluatkon-
zentrationen verzeichnet werden. Ein Riickschluf3 auf eine Beeintrichtigung der Aquifer-
matrix in Folge der NaOH-Zugabe ist durch die hydrochemischen Untersuchungen nicht
moglich.
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2.5.1.3 Makroskopische und mikroskopische Untersuchungen

Das Sdulenmaterial der oben beschriebenen Versuchssédulen wurde nach den Versuchen
zur Ermittlung der hydraulischen Durchléssigkeit ausgebaut und makroskopisch wie mi-
kroskopisch untersucht. Dabei zeigte sich eine im Vergleich zum Ausgangsmaterial leich-
te Verbackung von Einzelkérnern. Diese findet sich vor allem an Beriihrungspunkten
von verschiedenen Koérnern. Dabei bleiben beim Auseinanderbroseln der Korner leichte
Abdriicke zuriick. Auch finden sich Hinweise auf neugebildete Sinteriiberziige auf dem
Sédulenmaterial. Diese sind als weiflliche Krusten oder Haute ausgebildet. Die Sinterhéute
weisen Dicken von Bruchteilen von mm auf.

Diese Erkenntnisse bestitigen die bereits anhand der hydraulischen Durchléssigkeit
gemachten Befunde einer fortschreitenden Versinterung des Aquifers infolge der Beein-
fluBung durch NaOH.

2.5.1.4 Massenbilanzierung

Wie sich im Verlauf der hydraulischen Untersuchungen bei NaOH-Zugabe in die Ver-
suchssdulen zeigt (vgl. Tab. 2.16), nehmen die Probenmassen iiber den Versuchszeit-
raum von 4 Wochen in den kleineren Versuchsséulen (leg=380mm) um rund 20g zu.
In Sdule HWS40-3 (log =450 mm) nimmt die Probenmasse gar um knapp 50 g zu. Die
Massenzunahme bewegt sich im Bereich von 1-2% der Ausgangsmasse der Proben.

Tabelle 2.16: Massenzunahme in den Versuchssidulen

Saule Probenmasse PV, % Probenmasse PV, % AM,g APV, %
Beginn, g Ende, g

HWS 40-1 1165.9 26.6 1189.7 25.1 23.8 -1.5

HWS 40-2 1432.3 20.4 1455.7 19.1 23.4 -1.3

HWS 41-1 1388.0 18.2 1403.2 17.3 15.2 -0.9

HWS 41-2 1034.6 30.1 1062.7 28.2 28.1 -1.9

HWS 40-3 4605.1 24.7 4654.5 24.0 49.4 -0.7

Infolgedessen, sowie durch die sehr wahrscheinliche Filtration neugebildeter kolloidaler
Partikel im Porenraum, nehmen die k-Werte in den Versuchsséulen iiber den Versuchs-
zeitraum hin ab. In allen Sdulen ist eine k-Wertabnahme um rund eine Groflenordnung
zu verzeichnen.

2.5.2 Untersuchung des Materials aus der Uberbohrung der HWS 42

2.5.2.1 Makroskopische und mikroskopische Untersuchungen

Die Labor- und Geldndebefunde deuten darauf hin, dafl durch die Injektion von CO»-
angereichertem Wasser in den Grundwasserstrom die Ausbildung von Ablagerungen noch
nicht vollsténdig unterdriickt werden kann. Aufgrund des sensiblen Gleichgewichts fithren
schon kurzfristige, im téglichen Betriebsablauf unvermeidbare Anderungen der Pumpra-
ten zu einer Verschiebung der Grenzfliche und damit zu einer verstérkten Durchmischung
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von beeinfluftem und unbeeinflultem Grundwasser. Labor- und Feldergebnisse zeigen,
dal nach Einsetzen einer ersten Versinterung eine nichtlineare Zunahme der versinter-
ten Fldchen erfolgt. Dabei kommt es auch zur Ausbreitung der Versinterungen in den
kontaminierten Bereich.

Die Versinterungen der Filterschlitze in der HWS 42 fithrt zu einer massiven Beein-
trachtigung der Wasserfithrung und zu einem starken Absinken des Wasserspiegels. Der
Brunnen wurde iiberbohrt und Material zur Untersuchung auf eine mogliche Verkittung
des Aquifers entnommen. Das gestort entnommene Material wurde mit dem ebenfalls
gestort entnommenen Material aus HWS 41 verglichen.

Die makroskopischen Untersuchungen deuten auf einen héheren Verkittungsgrad des
Materials aus der Mefistelle HWS 42 hin (Abb.2.40). Im mikroskopischen Mafistab konn-
ten wesentliche Unterschiede in Bezug auf diinne krusten- oder hautartige Uberziige
auf den Kornern festgestellt werden. Dabei wurden die Proben unter einem Auflicht-
mikroskop zerlegt und die scheinbaren Verkittungen optisch und mechanisch untersucht
(Zerlegung mit Spatel). Es zeigte sich eine wesentlich stirkere Verbackung von Einzel-
kornern an den Proben aus HWS42. Diese tritt vor allem als krustenartiger Uberzug
auf groflen Kornern auf. Im Gegensatz zum Material aus den Sdulenversuchen sind diese
allerdings nicht als diinne H#ute, sondern in Art einer Zementierung einzelner Parti-
kel (Mikrokonglomerate) ausgebildet. Die Verbackungen kénnen relativ leicht mit der
Hand aufgebrochen werden. Eine Neigung zum Zerfall in Bruchstiicke (kleine Aggre-
gate) unter mechanischer Einwirkung ist offensichtlich. In kleineren Hohlrdumen lassen
sich vereinzelt weilliche Abscheidungen neugebildeten Sinters nachweisen. Diese korni-
gen Konkretionen sind in der Regel nur Bruchteile von mm grof.

Abbildung 2.40: Vergleich des Bohrguts aus den Bohrungen HWS42 Uberbohrung
(links) und HWS 41 (rechts)

Bei der Interpretation mufl die natiirliche Heterogenitéit der Grundwasserleiter im
Singener Becken beriicksichtigt werden. Durch die grofie vertikale und horizontale Va-
riabilitdt der Sedimentzusammensetzung ist der Vergleich mit einem ,, Referenzmaterial“
nahezu unmdoglich. Der makroskopische Befund zeigt demnach vor allem, dafl bislang im
Anstrom zu den Brunnen keine Verkittung im Sinne einer Konglomeratbildung statt-
gefunden hat. Allerdings ist eine Verkittung von Kleinstpartikeln im mikroskopischen
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Mafstab nachweisbar. Weiterhin ist eine vergleichsweise Zunahme von Sinterh&dutchen
sowie mikroskopischer Sinterkonkretionen festzustellen. Eine resultierende Abnahme der
effektiven Porositdt im Grundwasserleiter ist anzunehmen. Die daraus folgende Verrin-
gerung der hydraulischen Leitfihigkeit muf beachtet werden. Verkittungen beschrinken
sich jedoch vermutlich im wesentlichen auf das unmittelbare Brunnenumfeld infolge der
hydraulischen Sicherung.

2.5.2.2 Hydrochemische Untersuchungen

Weiter wurden an den Proben Elutionstests durchgefithrt. Dazu wurde jeweils 500 g
des Probenmaterials mit 1L Miinchener Leitungswasser in einer Plastikflasche ange-
setzt, einmal geschiittelt und bis zur Probennahme bei 4°C 24 Stunden gelagert. Das
tégliche Probenvolumen von 250 mL: wurde mit einer Pipette entnommen und auf pH-
Wert, Saurekapazitéit 4.3 (SK), Hydrogencarbonat (HCOj3 ), Calcium, Magnesium, Na-
trium, Kalium und Gesamthérte hin untersucht. Nach Entnahme der Proben wurde das
entnommene Probenvolumen mit frischem Leitungswasser aufgefiillt. Von jeder Probe
wurden fiir dieses Experiment zwei Vergleichsproben angesetzt und untersucht. Weiter
wurden jeweils 500 g der Proben mit 1L Miinchner Leitungswasser angesetzt und in ei-
nem Uberkopfschiittler bei 4°C permanent geschiittelt. Vor der Probenahme wurden die
Plastikflaschen aus dem Uberkopfschiittler entnommen und zur Sedimentation des Fein-
anteiles 30 - 60 min ruhig gelagert. Die Probenahme erfolgte analog zu den Standeluaten.
Nach der Probenahme wurden die 250 mL Eluat mit Spritzenfiltern filtriert und das ent-
nommene Probenvolumen wieder aufgefiillt. Fiir HWS 41 wurden die Proben 41-1 sowie
41-2 als Standproben eluiert, die Proben 41-3 und 41-4 hingegen im Uberkopfschiittler
eluiert. Analog wurden die Proben 42-1 & 42-2 als Standproben, die Proben 42-3 & 42-4
im Uberkopfschiittler eluiert.

Allerdings zeigen die Eluate aus den untersuchten Proben keine signifikanten Unter-
schiede in den Maximalkonzentrationen oder im Konzentrationsverlauf. Weder bei den
Standeluaten noch bei den Schiitteleluaten kann ein deutlicher Unterschied der Eluat-
konzentrationen verzeichnet werden. Ein Riickschluf auf eine Beeintriachtigung der Aqui-
fermatrix im direkten EinfluBbereich der Entnahmebrunnen durch Ausfiallungsprodukte
in der Aquifermatrix ist daher nicht zu ziehen. Gemessene Abweichungen sind vielmehr
auf die unterschiedlichen Probennahmepunkte und eine direkte Beeinflussung durch den
Natronlaugesee zuriickzufiithren.

2.5.2.3 Hydraulische Untersuchungen

Zuletzt wurden mit dem Aquifermaterial aus HWS 42 Versuche zur hydraulischen Cha-
rakterisierung der Proben durchgefiiht, da in Folge der Sinteriiberziige eine Verénderung
der hydraulischen Leitfdhigkeit zu erwarten war (vgl. Kap. 2.5.1.1)

Dazu wurden Laborséulen (nutzbare Lénge: 120 mm, ID: 100 mm) aus Edelstahl auf-
recht an einem Stativ befestigt. Boden und Deckel sind mit Glasfritten sowie Adaptern
zur Aufnahme von PTFE-Schlduchen ausgestattet. Der Sduleneinlaff (unten) ist mit
einem Ausgleichsbehélter mit Freispiegelauslauf (variable Héhe bis 165 cm iiber Séulen-
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auslaB) verbunden. Uber diesen wird das Modellwasser (Miinchner Leitungswasser) der
Versuchseinrichtung zugefiihrt. Der Auslauf der Siulenapparatur ist {iber einen weiteren
PTFE-Schlauch auf exakt die Hohe des Sdulenendes justiert.

Das Probenmaterial zur Befiillung der Sdulen (Originalsediment aus HWS 42, Korn-
grofe <20mm) wurde luftgetrocknet in die Sdulen eingebaut und leicht verdichtet.
Samtliche verwendeten Teile (Sdulen, Fritten, Sediment, etc.) wurden vor den Versu-
chen (trocken) und nach der Aufsittigung gewogen und dariiber der Hohlraumanteil in
den Einzelsdulen ermittelt. Im Anschlufl wurden die Sdulen durch Durchléssigkeitsver-
suche in Anlehnung an DIN 18130 T1 hydraulisch charakterisiert. Die Sdulen wurden
langsam von unten durch kapillaren Aufstieg aufgesittigt, um Lufteinschliile in den
Versuchseinrichtungen zu verhindern. Nach einer Einlaufzeit von 12 bis 24 Stunden mit
geringer Flufirate (1 mL/min), wurden die k-Werte der Sdulen bei einem konstanten
hydraulischen Gefélle von 0.5, 0.85 und 1.65m bestimmt. Die Ergebnisse der hydrauli-
schen Charakterisierung sind in Tab. 2.17 dargestellt. Danach wurde das Material aus
den Saulen ausgebaut und mit COs-angereichertem Wasser gewaschen und gesiebt. Da-
bei wurden die Sinteriiberziige zu einem Grofiteil aufgelost und Konglomerat-dhnliche
Verbackungen aufgebrochen. Im Anschlul wurde das Material wieder getrocknet und
exakt die gleiche Menge erneut in die Versuchszylinder eingebaut. Die gefiillten Sdulen
wurden trocken gewogen, kapillar aufgeséttigt und wiederholt gewogen. Dariiber wurde
der Hohlraumanteil der Versuchssidulen ermittelt. Im Anschlufl wurden die Sdulen durch
Durchlédssigkeitsversuche hydraulisch charakterisiert (s.o.).

Tabelle 2.17: Parameter der Durchlissigkeitsversuche (Uberbohrung HWS 42)

Saule Probenmaterial Probenmenge, g PV, % k, m/s

HWS 42-1 gestort, Sinteriiberziige 1180.7 24.2 6.5-107°
HWS 42-2  gestort, Sinteriiberziige 1186.3 23.9 7.1-107°
HWS 42-3  gestort, gewaschen/gesiebt  1179.2 26.1 2.4-107*
HWS 42-4  gestort, gewaschen/gesiebt 1173.4 27.3 2.6-1074

Wie sich zeigt, liegen die k-Werte der mit Sintern verkrusteten ungewaschenen Pro-
ben um rund eine halbe Groflenordnung unter den Durchlédssigkeitsbeiwerten der ge-
waschenen Proben. Fiir die Sdule HWS 42-1 wurden Durchlissigkeitswerte von rund
6.5-107°m/s bestimmt. Bei Sule HWS 42-2 liegt k¥ um 7.1-107°m/s. Die beiden Siu-
len mit gewaschenem Sediment (HWS 42-3, HWS 42-4) zeigen hohere Durchléssigkeits-
beiwerte von rund 2.5-10"%m/s.

Diese Ergebnisse deuten auf eine méfligee Verringerung der hydraulischen Durchlés-
sigkeit infolge der Sinteriiberziige hin. Diese Ergebnisse decken sich mit den zuvor im
Labor gemachten Befunden der Versinterungsversuche in Laborsdulen. Eine langfristige
Beeintrachtigung der hydraulischen Durchléfiigkeiten im Bereich des von NaOH konta-
minierten Areals mufl angenommen werden.
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2.6 Untersuchungen der Prazipitate

Die in den verschiedenen Versuchen (Labor, Technikum, Feld) gewonnenen Prizipitate
wurden zur Evaluierung der hydrochemischen Modellierung hydrochemisch untersucht.
Dazu wurden die Prézipitate zum einen makroskopisch/mikroskopisch im Auflichtmikro-
skop betrachtet und beschrieben. Zum anderen wurden die Ausféllungen und Sinterkru-
sten per REM-EDX untersucht. Eine chemische Priifung durch betrdufeln mit verdiinnter
HCI wurde durchgefiihrt.

2.6.1 Prazipitate aus Laborversuchen

Die in Laborversuchen gewonnenen Prézipitate (Ausfidllungen an Brunnenlaibung im
Miniaquifer; Ausféllungen in Laborsidulen; Ausfillungen von Pumpenschliuchen) wur-
den makroskopisch, mikroskopisch und mit REM-EDX auf ihre Zusammensetzung hin
untersucht.

Zunéchst wurden die Ausfiallungen per Spatel oder Pinzette entnommen und einzeln
in Petrischalen gelagert und getrocknet. Eine makroskopisch/mikroskopische Erstbewer-
tung erfolgte unter dem Auflichtmikroskop. Dabei zeigt sich die Bildung von Carbo-
naten infolge der Ausfillung von im Wasser gelosten Ca**-, Mg**- und HCOj3 -Ionen.
Eine makroskopisch/mikroskopische Unterscheidung der einzelnen Carbonatmineralien
aus der Calcit-Reihe (Calcit, Magnesit, Sinderit), der Dolomit-Reihe (Dolomit, Ankerit)
und der Aragonit-Reihe ist nahezu unméglich. Calcit erscheint dabei sehr hiufig in rela-
tiv groflen, gut ausgebildeten Kristallen. Diese allein weisen allerdings schon einen sehr
groflen Formenreichtum auf. Zudem ist Dolomit den Mineralen der Calcit-Reihe sehr &hn-
lich. Lediglich Aragonit unterscheidet sich im Habitus sehr deutlich von den Kristallen
der beiden genannten Carbonat(misch)kristallreihen. So konnte durch die Erstbewertung
nur ein qualitativer Hinweis auf Carbonatmineralien geliefert werden. Diese erscheinen in
der Regel als Aggregate idiomorpher bis hypidiomorpher trigonaler Rhomboeder. Deut-
lich davon zu unterscheiden ist die orthorhombische Modifikation des Aragonits. Die
spitzpyramidalen Nadeln wachsen v.a. entlang der Filterschlitze in und entgegen der
Fliefirichtung des einstromenden Wassers. Spéter kann an diesen Aggregaten eine Filtra-
tion kleinerer (kolloidaler) Partikel beobachtet werden. Gibbsitminerale kénnen bei den
makroskopisch /mikroskopischen Untersuchungen nicht festgestellt werden. Dies ist auf
die fiir gewohlich xenomorphe Ausprigung des Gibbsit in Aggregaten zuriickzufiihren.

Die Prizipitate aus den Laborversuchen wurden weiter mit 5% HCI betriufelt. Die
Bildung von Bléschen (CO2) und eine damit einhergehende Auflsung der Proben gibt
einen weiteren Hinweis auf Carbonate.

Zuletzt wurden die Préazipitate mit REM-EDX untersucht. Dazu wurden die Proben
mit Au bedampft und zur weiteren Bearbeitung im Rasterelektronenmikroskop unter-
sucht. Die Spektren der rasterelektronenmikroskopischen Réntgenmikrobereichsanalyse
zeigen die gleiche Elementverteilung wie die zuvor bei den kolloidalen Untersuchungen
erhalten Spektren. Demnach sind bei den Prézipitaten v.a. Carbonate (Calcit, Aragonit
und Dolomit) sowie Gibbsit zu unterscheiden, der sich infolge der in der Prozess-NaOH
enthaltenen Aluminiumionen bildet. Diese Ergebnisse decken sich sehr gut mit den Vor-
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hersagen der hydrochemischen Modellierung, nach denen eine Ausféllung von Calcit und
Gibbsit zu erwarten war. Beim Einsatz von reiner technischer NaOH kann kein Alumi-
nium in den Spektren der untersuchten Prézipitate nachgewiesen werden. Dies gilt fiir
die Sdulenversuche mit rein carbonatischer Matrix.
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Abbildung 2.41: REM-Aufnahme und EDX-Spektrum von Prézipitaten der Brunnenlai-
bung aus dem Mini-Aquifer

Carbonatische Versinterungen erreichen Krustenméchtigkeiten von bis zu mehreren
Millimetern. Dabei fallt die zunéchst oft recht ,,weiche* Ausbildung der Sinter auf der
Brunnenlaibung auf. Im Laufe der Zeit veréndert sich der Zustand zu harten Krusten.
An den Pumpenschliduchen kommt es rasch zur Ausbildung radialstrahliger Aggregate.
Diese wirken im Verlauf der Versuche als Filter fiir schwebende Partikel. Demnach ist eine
nichtlineare Zunahme der Sinter zu beobachten. Diese ist zum einen auf die beschriebene
Filterwirkung zuriickzufithren. Zum andern vergroflert sich in Folge der initialen Bildung
von Prézipitaten die Oberfliche, an denen ein weiteres Sinterwachstum festzustellen ist.

2.6.2 Prazipitate aus Technikumsversuchen

Die in Technikumsversuchen gewonnenen Prézipitate (Ausfillungen an Brunnenlaibung
im Pilotaquifer; Ausfillungen von Pumpenschliduchen) wurden makroskopisch, mikro-
skopisch und mit REM-EDX auf ihre Zusammensetzung hin untersucht.

Zunéachst wurden die Ausfillungen per Spatel oder Pinzette entnommen und einzeln
in Petrischalen gelagert und getrocknet. Eine makroskopisch /mikroskopische Erstbewer-
tung erfolgte unter dem Auflichtmikroskop. Dabei zeigt sich wie in den Laborversuchen
die Bildung von Carbonaten infolge der Ausfillung von im Wasser gelosten Ca?*-, Mg?™-
und HCOj-Ionen. Eine makroskopisch/mikroskopische Unterscheidung der einzelnen
Carbonatmineralien aus der Calcit-Reihe (Calcit, Magnesit, Sinderit), der Dolomit-Reihe
(Dolomit, Ankerit) und der Aragonit-Reihe ist nahezu unméglich. Calcit erscheint dabei
sehr hiufig in relativ groflen, gut ausgebildeten Kristallen. Diese allein weisen allerdings
schon einen sehr groflen Formenreichtum auf. Zudem ist Dolomit den Mineralen der
Calcit-Reihe sehr dhnlich. Lediglich Aragonit unterscheidet sich im Habitus sehr deutlich
von den Kristallen der beiden genannten Carbonat(misch)kristallreihen. So konnte durch
die Erstbewertung nur ein qualitativer Hinweis auf Carbonatmineralien geliefert werden.
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Diese erscheinen in der Regel als Aggregate idiomorpher bis hypidiomorpher trigonaler
Rhomboeder. Deutlich davon zu unterscheiden ist die orthorhombische Modifikation des
Aragonits. Die spitzpyramidalen Nadeln wachsen v.a. entlang der Filterschlitze in und
entgegen der Flieffrichtung des einstromenden Wassers. Spéater kann an diesen Aggre-
gaten eine Filtration kleinerer (kolloidaler) Partikel beobachtet werden. Die Ausbildung
der Prizipitate ist in der Regel von Beginn an hart und krustenartig. Die Krusten er-
reichen dabei Méchtigkeiten von Bruchteilen von mm bis hin zu mehreren Millimetern.
Weichere Sinterschliamme treten nur untergeordnet im Technikum auf. Gibbsitminerale
konnen bei den makroskopisch/mikroskopischen Untersuchungen nicht festgestellt wer-
den. Dies ist auf die fiir gewthnlich xenomorphe Ausprigung des Gibbsit in Aggregaten
zuriickzufiihren.

Die Prizipitate aus den Laborversuchen wurden weiter mit 5% HCI betriufelt. Die
Bildung von Bléschen (CO2) und eine damit einhergehende Auflsung der Proben gibt
einen weiteren Hinweis auf Carbonate.
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Abbildung 2.42: REM-Aufnahme und EDX-Spektrum von Prézipitaten der Brunnenlai-
bung aus Technikumsversuchen

Zuletzt wurden die Préazipitate mit REM-EDX untersucht. Dazu wurden die Proben
mit Au bedampft und zur weiteren Bearbeitung im Rasterelektronenmikroskop unter-
sucht. Die Spektren der rasterelektronenmikroskopischen Réntgenmikrobereichsanalyse
zeigen die gleiche Elementverteilung wie die zuvor bei den Untersuchungen der Prézipi-
tate aus Laborversuchen erhaltenen Spektren. Demnach sind bei den Prézipitaten v.a.
Carbonate (Calcit, Aragonit und Dolomit) sowie Gibbsit zu unterscheiden, der sich infol-
ge der in der Prozess-NaOH enthaltenen Aluminiumionen bildet. Diese Ergebnisse decken
sich sehr gut mit den Vorhersagen der hydrochemischen Modellierung, nach denen eine
Ausfillung von Calcit und Gibbsit zu erwarten war. Die Bildung reiner Carbonatsinter
wie bei den Untersuchungen der Prézipitate aus Laborversuchen kann nicht beobachtet
werden. Dies ist vor allem auf die Verwendung von Aluminium-freier Prozess-Natonlauge
in allen Versuchsreihen zuriickzufiihren.
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2.6.3 Prazipitate aus Feldversuchen

Neben den Prizipitaten aus Labor- und Technikumsversuchen konnten in Feldversuchen
verschiedene Préizipitate aus Brunnenbauwerken sowie von versinterten Pumpen gewon-
nen werden. Diese wurden am IWC makroskopisch, mikroskopisch und mit REM-EDX
auf ihre Zusammensetzung hin untersucht.

Zunéchst wurden die Ausfiallungen per Spatel oder Pinzette entnommen und einzeln
in Petrischalen gelagert und getrocknet. Eine makroskopisch/mikroskopische Erstbewer-
tung erfolgte unter dem Auflichtmikroskop. Dabei zeigt sich wie in den Laborversuchen
die Bildung von Carbonaten infolge der Ausfillung von im Wasser gelosten Ca?*-, Mg?+-
und HCOj-Ionen. Eine makroskopisch/mikroskopische Unterscheidung der einzelnen
Carbonatmineralien aus der Calcit-Reihe (Calcit, Magnesit, Sinderit), der Dolomit-Reihe
(Dolomit, Ankerit) und der Aragonit-Reihe ist nahezu unmdglich. Calcit erscheint dabei
sehr h#ufig in relativ groflen, gut ausgebildeten Kristallen. Diese allein weisen allerdings
schon einen sehr grofien Formenreichtum auf. Zudem ist Dolomit den Mineralen der
Calcit-Reihe sehr dhnlich. Lediglich Aragonit unterscheidet sich im Habitus sehr deut-
lich von den Kristallen der beiden genannten Carbonat(misch)kristallreihen. So konnte
durch die Erstbewertung nur ein qualitativer Hinweis auf Carbonatmineralien getroffen
werden. Diese erscheinen in der Regel als Aggregate idiomorpher bis hypidiomorpher
trigonaler Rhomboeder. Deutlich davon zu unterscheiden ist die orthorhombische Mo-
difikation des Aragonits. Die spitzpyramidalen Nadeln wachsen v.a. am unteren Ende
oder dem Einlauf in die Pumpe. Radialstrahlig in oder entgegen der Strémungsrichtung
des Wassers wachsende Kristalle sind héufig. Spéter kann an diesen Aggregaten eine
Filtration kleinerer (kolloidaler) Partikel beobachtet werden (sekundéirer Einbau von
Kristallen).

Gibbsitminerale kénnen bei den makroskopisch/mikroskopischen Untersuchungen re-
lativ deutlich von den Carbonatprizipitaten unterschieden werden. Die fiir gewohlich
xenomorph ausgeprigten Gibbsitaggregate (eine Unterscheidung von Einzelkristallen ist
mikroskopisch nicht méglich) sind sehr héufig als schlammartiger Uberzug auf den Pum-
pen auszumachen (Filterkuchen). Diese Aggregate lassen sich zuniichst sehr leicht mit
dem Finger oder Spatel/Pinzette abwischen. Erst durch die Lagerung und Trocknung
kommt es zu einer Aushértung dieser Beldge. In den Gibbsitschlimmen finden sich be-
reichsweise kleinere Nester mit harten Carbonatpartikeln.

Die iibrigen Prizipitate auf Pumpen sind zumeist als mikrokristalliner Rasen ausge-
bildet. Dabei fallen neben der deutlich héirteren Ausbildung als Sinterkrusten glinzende
Finzelkristalle mit Groflen bis zu mehreren mm auf. Diese sind h&ufig briaunlich oder
rotlich gefiarbt, ein Hinweis auf den Einbau von Eisen oder Mangan in die Kristall-
struktur. Makroskopisch /mikroskopische Untersuchungen weisen neben den ,normalen*
Carbonaten auf die Bildung von Siderit (FeCO3) und Rhosochrosit (MnCO3) hin.

Die unterschiedlichen Prézipitate aus den Laborversuchen wurden weiter mit 5% HCI
betrdufelt. Die Bildung von Bldschen (COs2) und eine damit einhergehende teilweise
Auflésung der Proben gibt einen weiteren Hinweis auf Carbonate bei den Sinterkrusten.
Fine Blédschenbildung bei den Gibbsitschlammen konnte nicht beobachtet werden. Da
sich die krustenarigen Proben nicht zur Génze in der verdiinnten Salzsdure auflosten,
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wurden die Riickstéinde in konzentrierte Schwefelsdure gegeben. Auch hier kam es zu
keiner vollstandigen Auflésung der Proben. Die nachfolgende Untersuchung der Losungen
ergab erhohte Konzentrationen an Fe, Mn und Al. Dies bestétigt die Bildung von Fe-
und Mn-Carbonaten sowie von Gibbsit auf Sinterkrusten der Pumpen.

Zuletzt wurden die Prézipitate mit REM-EDX untersucht. Dazu wurden die Proben
mit Au bedampft und zur weiteren Bearbeitung im Rasterelektronenmikroskop unter-
sucht. Die Spektren der rasterelektronenmikroskopischen Réntgenmikrobereichsanalyse
zeigen die gleiche Elementverteilung wie die zuvor bei den Untersuchungen der Préazipita-
te aus Technikumsversuchen erhaltenen Spektren. Demnach sind bei den harten Prézipi-
taten v.a. Carbonate (Calcit, Aragonit und Dolomit), aber auch Siderit und Rhodochro-
sit, sowie Gibbsit zu unterscheiden. Bei den getrockneten Schlammen wurden deutich
hohere Al-Konzentrationen bestimmt.
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Abbildung 2.43: REM-Aufnahme und EDX-Spektrum von Prézipitaten der Pumpen aus
Feldversuchen

Diese Ergebnisse decken sich sehr gut mit den zuvor gemachten Beobachtungen ei-
ner Bildung von harten Carbonatsinterkrusten sowie der Bildung weicher, schlammiger
Gibbsitausfallungen. Auch decken sich die Untersuchungsergebnisse mit den Vorhersagen
der hydrochemischen Modellierung, nach denen eine Ausfillung von Calcit und Gibbsit
zu erwarten war. Die Bildung ,,verunreinigter* Carbonate ist auf den Einbau von Fe und
Mn in die Kristallstruktur der Carbonate zuriickzufiihren. Diese Elemente sind im Ge-
léinde im Gegensatz zu den Labor und Technikumsversuchen frei und weniger limitiert
vorhanden.

2.6.4 Bewertung der Prazipitatuntersuchungen

Wie die Untersuchung der Prézipitate aus Labor-, Technikums- und Feldversuchen zeigt,
findet infolge der Losungs-/Fallungskinetik im Aquifer eine Bildung von Prizipitaten
statt. Durch die BeeinfluBung des Aquifers durch eingeleitetes CO2 kommt es zu einer
Aufhirtung des Wassers. Dadurch bedingt kommt es infolge der Anderungen der hy-
draulischen und hydrochemischen Gleichgewichtsbedingungen in und in unmittelbarer
Umgebung der Grundwassernutzungen zu einer Ausfillung von Carbonaten auf Pum-
pen und Brunnenbauwerken. Zum andern scheiden sich in Folge der hohen Aluminium-
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gehalte im Grundwasser (beeinflufit durch die Prozesslauge) Gibbsitausfillungen auf den
Grundwassernutzungen ab.

Carbonatsinter zeigen in der Regel eine Belegung der zur Verfiigung stehenden Oberfla-
chen mit rasenartigen Sinterkrusten. Diese setzen sich aus unterschiedlichen Carbonat-
mineralen (v.a. Calcit (CaCOs), Aragonit (CaCOg), Dolomit (CaMg(COg3)2), Siderit
(FeCO3) und Rhodochrosit (MnCOs)) zusammen. Die Ausbildung der einzelnen Car-
bonatminerale hiangt dabei stark mit den zur Verfiigung stehenden lonen sowie den
hydrodydnamischen Rahmenbedingung am Ort der Sinterentstehung zusammen. Dies
zeigt sich sehr deutlich an Filterschlitzen und an Einlauféffnungen der Pumpen. Hier
konnen sich z.T. sehr méchtige Aragonit- und Calcitsinter bilden. Die Machtigkeit der
Sinteriiberziige liegt in der Regel bei Bruchteilen von mm bis hin zu einem halben cm,
abhingig von Wachstumszeit und Verfiigbarkeit von Féallungsprodukten. Eine sekundére
Filtration von schwebenden kolloidalen Partikel aus den Versuchslésungen (Modellwas-
ser, Grundwasser) konnte beobachtet werden. Das Wachstum der Sinteriiberziige ist
nichtlinear.

Gibbsit scheidet sich primér als schlammiger Belag auf Brunnenlaibung und Pumpen
ab. Infolge eines Wasserentzuges (bei der weiteren Bearbeitung im Labor) kommt es zu
einer Aushédrtung der Belédge. Einzelkristalle konnen in der Regel nicht unterschieden
werden.

Die Untersuchungen der Prézipitate zeigt deutlich die Neigung der sensiblen Grund-
wassernutzungen zur Versinterung infolge der Anderungen der hydaulischen und hydro-
chemischen Rahmenbedingungen. Die beschriebenen Prézipitate decken sich sehr gut mit
den aus der hydrochemischen Modellierung zu erwartenden Féllungsprodukten.
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3 Untersuchungen zur Sanierung

3.1 Auswertung der Kamerabefahrungen

Seit Beginn der COsq-Injektionen wurden auf dem Schadensareal regelméfiig Kamerabe-
fahrungen in ausgewéhlten Brunnenbauwerken zur Statussicherung durchgefiithrt (HWS
23, HWS 42, HWS 43, HWS 44). Die dabei erhaltenen Videos wurden digitalisiert und auf
zunehmende Versinterungen hin ausgewertet. Dafiir wurde in die Mefistellen zur Befah-
rung jeweils ein Lichtlot an der stidlichen Brunnenlaibung eingefiihrt, um eine orientierte
Befahrung der Brunnen zu erméglichen. Repréisentative Bilder aus den Kamerabefahrun-
gen (spezifische Tiefe und Blickrichtung, vgl. Abb. 3.1) wurden in Brunnenabwicklungen
erfafit und dargestellt (Abb. 3.2).

Wie sich zeigt, kann das eingeleitete COq-angereicherte Injektionswasser durch die Be-
einflufung des Puffersystems (Kalk-Kohlensduregleichgewicht) die Neigung zur Versinte-
rung in den untersuchten Mefstellen deutlich verlangsamen. Lediglich im Grenzbereich
zum stark kontaminierten Grundwasser kommt es weiterhin zu einer anhaltenden Versin-
terung. Dies geschieht durch eine stetige Nachlieferung anorganischen Kohlenstoffs aus
dem unbeeinflulten, iiberstromenden Grundwasser und der Vermischung mit der diffusiv
ausgetragenen NaOH aus dem Kern der Kontaminiation. Die relativ hoch konzentrierte
Natronlaugephase an der Basis des Aquifers kann durch die Einleitung der schwachen
Kohlenséure nur sehr untergeordnet bis gar nicht beeinflufit werden. Infolgedessen kommt
es entlang dieser Grenzschicht zu einem bestdndigen Ausfallen carbonatischer Prizipi-
tate und von Gibbsit. Dies kann auch durch die Injektionen von COs-angereicherten
Wassers entlang dieser Grenzschicht nur sehr schwer unterbunden werden. Wie die ver-
suchsweise Verlegung der Injektionslanzen in den Ringraum der iiberbohrten Mefstelle
HWS 42 zeigt, kann die Aufhértung des Grundwassers infolge von Calcitlosung aus der
Aquifermatrix deutlich verringert und damit eine weitere Verbesserung der Prazipitation
im Brunnen erreicht werden.

Bei der fortschreitenden Prézipitation sind zunéchst die Filterschlitze von den Ver-
sinterungen betroffen. In und entgegen der Stromung des eintretenden Grundwassers
kommt es zu einer Bildung nadeliger Kristalle. Diese wirken im Laufe der Zeit als eine
Art Sieb, in denen sich weitere, kolloidale Partikel abscheiden kénnen. Die Versinterungs-
neigung ist dabei nichtlinear. Dies ist auf eine Vergrofierung der Oberfliche infolge der
ersten Prizipitate an Filterschlitzen und der Brunnenlaibung zuriickzufiihren.

Weiter konnte in den Kamerabefahrungen eine Zunahme der Versinterungen ausge-
hend von der Grenzschicht nach oben, weiter in den unbeeinflufiten Bereich hinein und
nach unten in den Bereich der Kontamination festgestellt werden. Vor Beginn der COs-
Injektionen war das Wachstum der Prézipitate von oben nach unten gerichtet. Im Ver-
gleich zu den ersten Kamerabefahrungen, ohne Beeinflufung der Mefistelle mit COa,
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fallen ,,weichere“ Sinterbeldge auf der Brunnenlaibung auf. Diese sind vor allem auf
die Bildung von Aluminiumhydroxiden (Gibbsit, Al(OH)3) zuriickzufiithren. Kann durch
die Injektion COg-angereicherten Wassers (und die Beeinflulung des Kalk-Kohlenséure-
Gleichgewichts) die Bildung neuer Carbonatprizipitate weitgehend unterbunden werden,
ist eine Beeinflulung der Gibbsitbildung aufgrund dessen Stabilitéitsfeldes nicht moglich.
Dies zeigt sich auch in den Laborversuchen am IWC.

In Mefistelle HWS 42 (neu gebohrt, Injektionslanzen direkt im Ringraum) kann die
Neigung zur Ausbildung eines ,Zebramusters® im beeinfluflten Bereich der Mefstelle
festgestellt werden. Dieses zeigt sehr deutlich die Wirkungsweise des eingesetzten COs.
In Bereichen mit pH-Werten unter 8.3 kommt es zu keiner oder nur sehr untergeordneten
Bildung von neuen Carbonatprizipitaten. In den Bereichen stérkerer Durchmischung
mit kontaminiertem Wasser und einhergehenden héheren pH-Werten, kénnen weiterhin
Carbonate neben Gibbsitpréizipitaten ausfallen.

Insgesamt ist die Situation nach Beginn der COs-Injektionen im Vergleich zu vorher
deutlich verbessert. Zwar kann keine vollsténdige Vermeidung von Versinterungen in
den sensiblen Grundwassernutzungen erreicht werden. Allerdings steigt die Standzeit
der genutzten Brunnenbauwerke von Tagen bis Wochen auf mehrere Monate an. Die
Standzeiten der Pumpen erreichen im Vergleich zu frither Standzeiten von mehreren
Wochen bis Monaten.

3.2 Pumpversuche pH/Q

3.2.1 Grundlagen

Aus den tiefenaufgelosten Sondierungen und den begleitenden Laborversuchen 148t sich
eine durch die Méachtigkeit des kontaminierten Bereiches und die hydraulische Durch-
lassigkeit parametrisierte (transmissivitatsgewichtete) Freisetzung der NaOH schliefien.
Mit Pumpversuchen mit zwei Pumpen sollte auf einfache Art die Beziehung zwischen
Freisetzung der NaOH (iiber den pH-Wert) und Entnahmemenge erarbeitet werden.

Die Pumpversuche wurden an den Mefistellen (HWS 18, HWS 24, HWS 31, HWS 35,
HWS 40 und HWS 42) durchgefiihrt. In die MeBstellen wurden jeweils zwei frequenz-
gesteuerte Unterwasserpumpen (Grundfos MP1) eingebaut. Die tiefere Pumpe wurde
knapp iiber Mefistellenendteufe, die obere etwa 1m dariiber plaziert. Beide Pumpen
wurden getrennt angesteuert. Die Forderraten wurden durch Auslitern bestimmt. Im
Ablauf der Pumpen wurde der pH-Wert gemessen. Durch unterschiedliche Forderraten
der beiden Pumpen wurde die Transmissivitdtswichtung ndher untersucht.

3.2.2 Pumpversuch pH/Q HWS 18

Mittels ECO-Log wurde fiir die Mefstelle HWS 18 eine Méchtigkeit der Kontamina-
tion von rund 0.5m ermittelt. Der pH-Wert im tiefsten Teil der MeBstelle steigt auf
knapp tiber 10. Fiir den Pumpversuch wurde eine Pumpe ca. 20 cm iiber Endteufe ein-
gehiingt. Die Forderrate zu Beginn des Versuches betrug 1.1m?3/h. Der pH-Wert des
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Abbildung 3.1: Zeitliche Entwicklung der Versinterung, HWS 42
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Abbildung 3.2: Videoauswertung als Brunnenabwicklung, HWS 42
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Forderwassers betrégt zu Beginn 8.2. Innerhalb weniger Minuten féllt der Grundwasser-
spiegel in der Mefistelle von 13.65m bis zur Einhéingtiefe der Pumpe ab. Der pH-Wert
des Forderwassers betréagt 7.8. Nach Wiederanstieg des Wassers wurde die Forderrate
auf 0.03m?/h (0.5 L/min) verringert. Dennoch fillt die MeBstelle innerhalb 30 Minuten
trocken. Dies ist auf eine nachhaltige Versinterung der unmittelbaren MeBstellenumge-
bung durch Carbonat-, sowie vermutlich Gibbsitpréizipitate zuriickzufiihren. Eine trans-
missivitdtsgewichtete Untersuchung der NaOH-Freisetzbarkeit ist in HWS 18 daher nicht
durchzufiihren.

3.2.3 Pumpversuch pH/Q HWS 24

Mittels ECO-Log wurde fiir die Mefistelle HWS 24 eine Méchtigkeit der Kontamination
von rund 1.5m ermittelt. Der pH-Wert im tiefsten Teil der Mefstelle steigt auf knapp
iiber 11. Fiir den am 07.04.2004 gestarteten pH/Q-Versuch an HWS 24 wurde die erste
frequenzgesteuerte Pumpe (MP1A) in einer Teufe von 18.2m eingehéingt, rund 0.5m
iiber der Mefstellenendteufe. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde in einer Teufe von 15.0 m
u. POK installiert.

Der Versuchsablauf mit den einzelnen Foérderraten ist in Abb. 3.3 dargestellt. Die
Forderrate der MP1A betrug zwischen 3.1 und 23.1L/min. Bei der MP1B wurde die
Forderrate auf konstant 30 L/min eingestellt. Die folgende Abbildung zeigt die Abhéin-
gigkeit pH/Q fiir die Mefstelle HWS 31.

In Folge der zunichst hohen Forderraten der unteren Pumpe (1.38m3/h) fillt der
pH-Wert des Forderwassers rapide von iiber 11 auf pH 7.9 ab. Durch eine sukzessive
Verringerung der Forderleistung, 1.0 m3/h, 0.66 m?/h und 0.18 m?3/h, kommt es zur Ein-
stellung von quasistationédren pH-Niveaus im Forderwasser. Die héchsten werden dabei
bei einer Forderleistung von 11 L/min mit Werten um pH 9.2 erreicht. Es zeigt sich,
dafl durch eine genaue Abstimmung der Forderleistung der sich in der Kontamination
befindenden Pumpe eine minimale Interaktion zwischen Forderung von kontaminiertem
Wasser und Forderung von unbeeinfluftem Grundwasser einstellen 1&8t.

3.2.4 Pumpversuch pH/Q HWS 31
3.2.4.1 Pumpversuch 11.11. 2003

Fiir den am 12.11.2003 gestarteten pH/Q-Versuch an HWS 31 wurde die erste frequenz-
gesteuerte Pumpe (MP1A) in einer Teufe von 18.3m eingehéngt, rund 0.5m iiber der
MeSBstellenendteufe. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde in einer Teufe von 17.3m u. POK
installiert.

Der Versuchsablauf mit den einzelnen Foérderraten ist in Abb. 3.4 dargestellt. Die
Forderrate der MP1A betrug zwischen 0.09 und 0.24m?3/h. Bei der MP1B wurden For-
derraten zwischen 0.15m?3/h und 0.3m?/h eingestellt. Abb. 3.4 zeigt die Abhiingigkeit
pH/Q fiir die Mefistelle HWS 31.

Es zeigte sich, dafl dhnlich wie in HWS 42 durch eine Steigerung der Férdermenge der
oberen Pumpe von 0.3 m?/h auf 0.9m?/h eine Erhohung der pH-Werte im Férderwasser
der unteren Pumpe von pH 8.2 auf pH 8.75 induziert werden kann.
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Abbildung 3.3: Meflergebnisse des Pumpversuchs an der HWS 24

134



10,5 pH/Q HWS31 2003-11-12
10,0

9,5

©000 00 00000 QPO @

9,0 H

8,5 -

pH
O ooma%

8,0

7,5

7,0 —1—

0] ~ MP1B, 17.3m u. POK
40 -
30—-

20

Q, L/min

10 4

04

40

30 — MP1A, 18.3m u. POK
20 -

10 4 JJ_‘
|
01— . T

T T T T T T T T T T T T T T T
0 5 10 15 20 25 30 35 40

Q, L/min

Versuchszeit, h

Abbildung 3.4: Meflergebnisse des Pumpversuchs an der HWS 31

135



Im Gegensatz zu HWS 42 kann durch die erhohte Férderung mit der oberen Pumpe
zwar ein groflerer Gradient zur Mefistelle hin erzeugt werden. Aus diesem resultiert al-
lerdings keine erhdhte Nachlieferung von NaOH zur Entnahmestelle. Bei Fordermengen
(MP1B) von mehr als 20 L/min kann ein kurzzeitiger Anstieg des pH-Wertes verzeichnet
werden. Allerdings fillt er schon nach wenigen Minuten auf einen deutlich niedrigeren
Wert zuriick und pendelt sich bei pH 7.5 bis pH 7.7 ein. Auch nach lédngerfristigem
Abstellen der Pumpen (8h und 15h) kann keine signifikante Erh6hung des pH-Wertes
verzeichnet werden. Demnach scheint die Stoffmenge der NaOH in unmittelbarer Umge-
bung von HWS 31 in Vergleich zu HWS 42 deutlich kleiner und stérker limitiert.

3.2.4.2 Pumpversuch 06.04.2004

Um die im November 2003 gemachten Beobachtungen zu verifizieren wurden im April
2004 zwei weitere Pumpversuche an HWS 31 durchgefiihrt. Mittels ECO-Log wurde fiir
die Mefistelle HWS 31 eine Miéchtigkeit der Kontamination von rund 1.5m ermittelt.
Der pH-Wert im tiefsten Teil der Mefstelle steigt auf knapp tiber pH 10. Fiir den am
06.04.2004 gestarteten pH/Q-Versuch an HWS31 wurde die erste frequenzgesteuerte
Pumpe (MP1A) in einer Teufe von 18.4m eingehéngt, rund 0.5m iiber der MefBstel-
lenendteufe. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde in einer Teufe von 15.85m u. POK in-
stalliert.

Der Versuchsablauf mit den einzelnen Foérderraten ist in Abb. 3.5 dargestellt. Die
Forderrate der MP1A betrug zwischen 0.5 und 17L/min. Bei der MP1B wurde die
Forderrate auf konstant 30 L/min eingestellt. Abb. 3.5 zeigt die Abhéngigkeit pH/Q fiir
die Mef3stelle HWS 31.

Im Gegensatz zum ersten Pumpversuch in HWS 31 im November 2003 zeigt die Mef-
stelle mit der verédnderten Anordnung der Pumpen (konstante Forderung an der obe-
ren Pumpe, variable Forderung unten) eine deutliche Ausbildung von quasistationiren
pH-Niveaus zu den einzelnen Forderraten. Auch hier (wie bei HWS 24) steigen die pH-
Niveaus ensprechend einer Verringerung der Forderleisung aus dem kontaminierten Be-
reich. Sehr deutlich 148t sich dies fiir das iiber 800 min konstante Niveau von pH 9.7
mit der zugehérigen Pumprate von 0.5 L/min erkennen. Eine transmissivitiitsgewichtete
Freisetzbarkeit ist demnach auch fiir diese Mef3stelle gegeben.

Diese Erkenntnisse widerlegen die zun#chst getroffenen Annahmen einer Massenlimi-
tierung im Umfeld von HWS 31. Entsprechend den Férderleistungen werden stabile pH-
Niveaus im Forderwasser erreicht.

3.2.4.3 Pumpversuch 19.04.2004

Erneut wurde die Mefistelle HWS 31 Mitte April mit einem Pumpversuch untersucht.
Dabei sollte die Mefistelle mittels einer Rotorpumpe und mdoglichst grofien Forderraten
untersucht werden. Die Rotorpumpe der Fa. Industrieservice Roth wurde bei 18.2m
u1.POK im kontaminierten Bereich eingebaut. Bei einer Entnahmemenge von 4.68m3/h
(78 L/min) sank der Ruhewasserspiegel von 14.37 m u.POK innerhalb weniger Minuten
auf 14.61 m ab. Durch die konstante Forderung sank der pH-Wert des Forderwassers von
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urspriinglich pH 7.6 auf 7.3 ab. Nach 25 Stunden lag der pH-Wert bei 7.2.

Der Versuchsauftbau zeigt, dafi die Mefistelle durch Forderung aus nur einer Pumpe
nicht ausreichend charakterisiert werden kann. Eine Trennung der Wasserzutrittsmengen
aus dem kontaminerten sowie dem unkontaminierten Bereich ist nicht moglich. Riick-
schliisse auf die Freisetzbarkeit der NaOH sind nicht daraus nicht zu ziehen.

3.2.5 Pumpversuch pH/Q HWS 35

Die MeBstelle HWS 35 wurde Mitte April 2004 mit einem Pumpversuch untersucht. Mit-
tels ECO-Log konnte fiir die Mefistelle HWS 35 keine Kontamination festgestellt werden.
Der pH-Wert in der gesamten Mefstelle liegt bei konstant 7.5. Fiir den pH/Q-Versuch
an HWS 35 wurde die erste frequenzgesteuerte Pumpe (MP1A) in einer Teufe von 17.9 m
eingehéngt, rund 0.3 m iiber der Mefstellenendteufe. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde
in einer Teufe von 16.0 m u. POK installiert.

Der Versuchsablauf mit den einzelnen Forderraten ist in Abb. 3.6 dargestellt. Die
Forderrate der MP1A betrug zwischen 3.0 und 22.2 L/min. Bei der MP1B wurde die
Forderrate auf konstant 33.3 L/min eingestellt. Abb. 3.6 zeigt die Abh#ngigkeit pH/Q
fiir die Mefistelle HWS 35.

Im Laufe des Versuchs sinkt der Wasserspiegel in der Mefstelle von 15.11m u.POK
auf 15.42m u.POK (bei 22.2L/min). Die pH-Werte im Forderwasser bleiben iiber die
gesamte Versuchsdauer von rund 21 Stunden stabil bei pH 7.3 bis 7.4. Eine Mobilisierbar-
keit von Natronlauge kann in HWS 35 trotz Einsatz zweier frequenzgesteuerter Pumpen
in unterschiedlichen Teufen nicht festgestellt werden. Dies deckt sich allerdings mit den
Beobachtungen der tiefenaufgelosten hydrochemischen Sondierungen. Auch hier konnte
keine Kontamination festgestellt werden.

3.2.6 Pumpversuch pH/Q HWS 40
3.2.6.1 Pumpversuch 05.04.2004

Die Mefistelle HWS 40 im Tiefpunkt der Rinnenstruktur wurde Anfang April 2004 mit
einem Pumpversuch untersucht. Mittels ECO-Log konnte fiir die Mefistelle HWS 40 eine
Miéchtigkeit der Kontamination von rund 1.8 m festgestellt werden. Der pH-Wert steigt
in der Mefstelle von rund pH 8 auf 10.8 im tiefsten Teil. An der MeBstelle sollte die
Wirksamkeit eines Packers untersucht werden. Dazu wurde ein Packer knapp iiber der
Grenzschicht kontaminiertes/unkontaminiertes Grundwasser in einer Teufe von 17.9 m
installiert. Fiir den pH/Q-Versuch an HWS 40 wurde die erste frequenzgesteuerte Pumpe
(MP1A) iiber ein 2-Zoll-Rohr in die Mefstelle eingefithrt und in einer Teufe von 18.1m
eingehéingt, rund 0.2m unter dem Packer. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde in einer
Teufe von 15.0m u. POK iiber dem Packer installiert.

Der Versuchsablauf ist in Abb. 3.7 dargestellt. Die Forderrate der MP1A betrug zwi-
schen 1.3 und 17.2L/min. Bei der MP1B wurden die Forderraten zwischen 18 und
24 L/min eingestellt. Abb. 3.7 zeigt die Abhéngigkeit pH/Q fiir die MeBstelle HWS 40.

Im Laufe des Versuchs sinkt der Wasserspiegel in der Mef3stelle von 14.33 m u.POK
auf 14.62m u.POK (bei 17.2L/min). Die pH-Werte im Forderwasser bleiben iiber die
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gesamte Versuchsdauer von rund 18 Stunden stabil bei pH 7.3 bis 7.4. Geringe Spit-
zen werden nur bei Anderung der Pumprate erreicht. Eine erhohte Mobilisierbarkeit
von Natronlauge kann in HWS 40 trotz Einsatz zweier frequenzgesteuerter Pumpen in
unterschiedlichen Teufen nicht festgestellt werden. Dies erscheint in Hinblick auf die
Méchtigkeit der Kontamination zunéchst etwas verwunderlich. Die Ergebnisse sind auf
eine geringere Verfiigharkeit der NaOH im Bereich der Rinne zuriickzufiihren.

3.2.6.2 Pumpversuch 08.04.2004

Ein zweiter Pumpversuch in HWS 40 wurde am 08.04.2004 gestartet. Im Gegensatz zum
ersten Versuch in HWS 40 kamen zwei frequenzgesteuerte Pumpen ohne Packer zum
Einsatz. Die erste Pumpe (MP1A) wurd bei 19.5m u.POK, deutlich unter dem zuvor
durch ECO-Log ermittelten pH-Sprung eingehéngt. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde
bei 15.5m, rund 2m unter Ruhewasserspiegel eingebaut. Die Forderrate der MP1A be-
trug zwischen 0.9 und 17.1 L/min. Bei der MP1B wurden die Forderraten auf konstant
28.6 L /min eingestellt. Abb. 3.8 zeigt die Mefergebnisse der pH-Werte im Forderwasser.

Der Wasserspiegel sank im Verlauf der Versuchs von 13.63m u.POK auf 13.81m
u.POK (17.1L/min). Der Verlauf der pH-Werte zeigt einen leichten Anstieg nach ei-
ner Pumpzeit von knapp 200 min von 7.2 auf pH 7.5. Von diesem Zeitpunkt an bleibt
der pH-Wert des Forderwassers relativ konstant. Zum Ende des Pumpversuchs werden
pH-Werte von rund 7.65 gemessen. Die hochsten pH-Werte im Forderwasser der unteren
Pumpe werden bei Forderraten von rund 0.9 L/min gemessen. Diese sind im Vergleich zu
den im ECO-Log bestimmten Maximalwerten im tiefsten Bereich der Mefistelle (pH 10)
allerdings sehr niedrig. Aufgrund des nur sehr geringen Anstiegs im Laufe des Versuchs,
sowie der zuvor durch den Packerversuch erhaltenen Ergebnisse, kann auf eine gerin-
ge Mobilisierbarkeit der Natronlaugekontamination im Bereich der Rinne geschlossen
werden.

3.2.7 Pumpversuch pH/Q HWS 42

Fiir den am 08.12.2003 gestarteten pH/Q-Versuch an der HWS 42 wurde die erste fre-
quenzgesteuerte Pumpe (MP1A) in einer Teufe von 18.5 m eingehéngt, rund 0.25 m iiber
der MefBstellenendteufe. Die zweite Pumpe (MP1B) wurde in einer Teufe von 17.5m
u. POK installiert.

Der Versuchsablauf mit den einzelnen Foérderraten ist in Abb. 3.9 dargestellt. Die
Forderrate der MP1A betrug kontinuierlich 0.09 m®/h. Bei der MP1B wurden Férderra-
ten zwischen 0.15m?/h und 2.1 m?/h eingestellt.

Es zeigte sich, da8 durch eine Erhohung der Forderrate von 0.3 m?/h auf 2.1 m?/h eine
Steigerung der pH-Werte im Forderwasser der unteren Pumpe von pH 7.7 auf pH 9.5
induziert werden kann. Durch die erhdhte Foérderung mit der oberen Pumpe kann ein
groBerer Gradient zur Mefstelle hin erzeugt werden, aus dem eine gréflere Nachlieferung
von mobilisierter NaOH zur Entnahmestelle resultiert. Demnach ist die Stoffmenge der
NaOH in unmittelbarer Umgebung von HWS 42 sehr gro8.

Zuletzt wurde die Injektion von COs-gesittigtem Infiltrationswasser wieder gestartet
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und die Reaktion des Systems aufgezeichnet. Nach einem sehr raschen Absinken steigen
die gemessene pH-Werte auf einen konstanten Level von pH 8.5 an. Dies zeigt zum
einen, dafl die COsq-Injektion auf nahezu der gesamten Méchtigkeit des Aquifers wirkt,
da selbst das Forderwasser der tieferen Pumpe durch das eingeleitete COo beeinflufit
wird. Zum anderen vermag das injizierte Kohlenstoffdioxid die am Grund des oberen
Grundwasserleiters liegende Natronlauge nicht abzupuffern, da wie bereits angedeutet,
die mogliche Nachlieferung iiber den NaOH-See im Bereich der Mefistelle HWS 42 nahezu
,2unbegrenzt® zu sein scheint.

3.2.8 Bewertung der Pumpversuche pH/Q
3.2.8.1 Methodik

Die transmissivitatsgewichtete Freisetzung der Natronlauge wird durch die Méchtigkeit
des kontaminierten Bereichs sowie die hydraulische Durchléssigkeit im Bereich der un-
tersuchten Mefistellen gesteuert. Damit kann iiber die Kontrolle der pH-Werte und For-
derraten im Auslauf eine Beziehung zwischen Freisetzbarkeit der NaOH und der Entnah-
memenge hergestellt werden. Diese Beziehung gilt allerdings nur, wenn sich fiir unter-
schiedliche Entnahmemengen quasistationdre Zustdnde der pH-Werte im Forderwasser
einstellen. Der pH-Wert des Mischwassers (Gesamtauslauf der oberen und unteren Pum-
pe) kann iiber die Formel

(Q1-107PH) 4 (Qg - 107PH2)
Q1 + Q2 ’

mit Q1, der Entnahmemenge der oberen Pumpe in m? /h, und @2, der Entnahmemenge
der unteren Pumpe in m3/h, berechnet werden.

Ist die Beziehung zwischen Entnahmemenge und pH-Wert fiir eine Mef3stelle gegeben,
kann fiir die einzelnen Forderstufen ein MassenfluB der OH™-Ionen (Qop-) berechnet
werden. Die Berechnung erfolgt iiber

pHmiX = _log (31)

Moy- = Q - 10~ (14=PHeem)y o] /1y, (3.2)

mit @, der Entnahmemenge einer Pumpe in m?/h, und pHgem, dem im Forderwasser
gemessenen pH-Wert.

Daneben kann fiir die Mefistellen die transmissivitdtsgewichtete Freisetzbarkeit der
OH™-Tonen, Thy- berechnet werden. Die Berechnung erfolgt iiber

M-
Tog- =k -Q = %,mol/h -1, (3.3)

mit Mop- aus Gl. 3.2 in mol/h, und H, der Méchtigkeit des kontaminierten Bereiches
in m.

Nun kann iiber die die Beziehung der OH™-Ionen zur NaOH der genaue Massenflufl
der Natronlauge bzw. der Na*-Ionen bestimmt werden.
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3.2.8.2 Freisetzbarkeit der NaOH

Die Freisetzbarkeit der Natronlauge wurde fiir alle mittels Pumpversuchen untersuch-
ten Mefstellen bestimmt. Dazu wurden vor den jeweiligen Versuchen die Méachtigkeit
der Natronlaugekontamination durch tiefenaufgeloste hydrochemische Multiparameter-
logs (ECO-Logs) ermittelt. Entsprechend der erhaltenen Daten wurden die Pumpen in
den Mef3stellen so platziert, daf sich die untere Pumpe moglichst tief im kontaminier-
ten Bereich und die obere Pumpe mindestens 1 m iiber der Grenzschicht kontaminier-
tes/unkontaminiertes Wasser befindet.

Entsprechend der in Kap. 3.2.8.1 dargestellten Berechnung wurden die Massenstréme
Mop-, sowie die transmissivitiatsgewichtete Freisetzbarkeit der NaOH T(Hy— berechnet.

Tabelle 3.1: Ergebnisse der Pumpversuche

MeBstelle @, m?/h H,m pH Mgy, mol/h Toy-, mol/h-m Nat, g/h

HWS 18  faillt trocken 0.5 10.2 - - R

HWS 24 0.3 1.8 85 2.90-107* 2.42.1073 5.5-1072
HWS 31  0.03 1.2 9.7 1.50-1073 1.25-1073 2.9-1072
HWS 35 0.16 - 74 4.32:107° 1.58-107° 3.6-1074
HWS 40  1.05 1.8 85 2.71.107° 1.23-107° 2.8:10°4

Aus Tab. 3.1 ist ersichtlich, daf§ die Massenstrome und transmissivitdtsgewichtete
Freisetzbarkeit der NaOH sowie die daraus resultierende Masse an freisetzbarem Na™
im Schadenszentrum und im Abstrom im Vergleich zu den Mefstellen in der Rinnen-
struktur erhoht sind. Die freisetzbare Menge an Na™ im Schadenszentrum liegt bei rund
5.5:10"2g/h. In der AbstrommeBstelle HWS 31 werden Werte von rund 2.8-10~*g/h er-
reicht. Hingegen weisen die Mefistellen entlang der Rinnenstruktur deutlich niedrigere
freisetzbare Nat-Mengen auf. Diese liegen mit 3.6-10~%g/h (HWS 35) und 2.8-10~* g/h
flir HWS 40 um zwei Groflenordnungen unter den anderen.

Daraus ergibt sich, daf§ die Natronlauge in der Rinne selbst bei ungiinstigen hydrau-
lischen Bedingungen nicht so leicht verfiigbar ist wie im Schadenszentrum und im Ab-
strom. Diese Ergebnisse konnen fiir die Gefihrdungsprognose und das Potential der
Schadstofffreisetzung herangezogen werden.

3.2.9 Zusammenfassung der Pumpversuche

Die Pumpversuche zeigen sehr deutlich, dafl der pH-Wert allein kein aussagekréftiges
Kriterium zur Beurteilung des Schadens und dem daraus resultierenden Gefihrdungs-
potential darstellt. Erst iiber eine Transmissivitdtswichtung der Kontamination in den
einzelnen Meflstellen kann fiir die umliegenden Bereiche eine Bewertung des Schadens-
ausmafles erfolgen. Dazu ist im Vorfeld eines Pumpversuches eine tiefenaufgelste hydro-
chemische Sondierung (pH, LF) und ein auf die Gegebenheiten abgestimmter Einsatz
zweler frequenzgesteuerter Pumpen in und iiber der Kontamination erforderlich. Nur
in Verbindung mit einer kontinuierlichen Aufzeichnung der relevanten hydrochemischen
und hydraulischen Parameter kann eine aussagekriftige Beurteilung fiir den Bereich um
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eine untersuchte Meflstelle erfolgen.

Dies zeigt sich sehr deutlich in den untersuchten Mefistellen in der Rinnenstruktur.
Zwar liegt dort eine weitgehend groflie Méchtigkeit an Lauge vor, diese kann allerdings
selbst unter ungiinstigen hydraulischen Gegebenheiten (turbulente Strémung o.4.) nur
in geringem Mafle mobilisiert werden. Die Mobilisierbarkeit der Kontamination im Scha-
denszentrum ist um bis zu zwei Groflienordnungen hoher. Diese Beobachtung bestétigt
sich auch im Abstrom des Natronlaugeschadens in Mefistelle HWS 31. Auch hier kénnen
unter ungiinstigen Bedingungen deutlich gréfiere Mengen an NaOH fiir das abstrémende
Grundwasser zur Verfiigung stehen.

Wie sich im Verlauf der Pumpversuche weiter zeigt, sind einige zu Beginn der Sanie-
rung genutzte MeBstellen (HWS 18) stark durch die Kontamination beeinfluit. Infolge
der einstigen Forderung groler Mengen von Grundwasser, ohne zusétzliche hydrochemi-
sche Beeinflufung durch COs-Injektionen, ist der direkte Einzugsbereich stark von Ver-
sinterungen betroffen. Diese spiegeln sich in einer iiberméafligen Absenkung des Grund-
wasserspiegels (bereichsweise bis zum Trockenfallen) infolge der Pumpversuche in diesen
Mefstellen wider. Diese Erkenntnisse bestétigen die im Labor erzielten Ergebnisse iiber
eine fortschreitende Verbackung der Aquifermatrix ohne stabilisierende COs-Injektionen
und ein resultierendes Absinken der hydraulischen Durchlassigkeit.
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4 Massenbilanzierung und Potential der
Schadstofffreisetzung

4.1 Ungesidttigte Bodenzone

Die ungeséttigte Bodenzone im Schadenszentrum, vor allem unter der Leckage im Be-
reich der Bandbeizanlage, ist stark von der ausgetretenen NaOH betroffen. In Bodenpro-
ben aus Schriagbohrungen unter der Bandbeizanlage wurde auskristallisierte Natronlauge
bzw. Soda festgestellt.

In Sédulenversuchen konnte die Freisetzbarkeit der Natronlauge aus der ungeséttigten
Bodenzone dargestellt werden (vgl. Kap. 1.2.2). Dabei zeigt sich, dafl die Natronlauge
einer exponentiellen Abnahme in der Freisetzungskinetik unterliegt. Die pH-Werte der
Perkolate bewegen sich zu Anfang im alkalischen Bereich (bis pH 10.5). Erst nach Aus-
tausch mehrerer Porenvolumina in den Versuchssédulen normalisieren sich die pH-Werte.
Dabei zeigt sich eine Abnahme des pH auf die Hélfte nach Austausch von 2 bis 5 PV.

Die Masse der verfiigharen NaOH in der ungeséttigten Zone ist begrenzt und kann
theoretisch durch Bodenspiilungen aus dem Sediment ausgewaschen werden. Durch die
weitgehend liickenlose bauliche Versiegelung der Industrieflichen auf dem Schadensare-
al ist ein Austrag der NaOH aus der ungeséttigten Zone in den Kapillarsaum und den
Grundwasserstrom des obersten Grundwasserleiters nahezu ausgeschloflen. Nur durch
bauliche Verdnderungen oder den Eintrag von Elutionsfliissigkeiten z.B. iiber einen Was-
serrohrbruch im Bereich des Schadenszentrum kann es zum Ausspiilen des im Boden
auskristallisierten Sodas und der Natronlauge kommen.

Eine gezielte Ausspiilung der Kontamination ist infolge der baulichen Versiegelung
der Industrieflichen nicht nur technisch aufwendig und unpraktikabel, sondern auch
risikobehaftet. Es ist zu vermuten, dafl infolge von Bodenspiilungen ein Grofiteil des
Stiitzkorns (Feinkornanteil) aus dem Sediment ausgespiilt werden kann. Infolgedessen
kann es zum Auftreten von Rissen durch neu entstandene Hohlrdume (Dolinen) im Ein-
fluBbereich der Spiilungen, bis hin zum Versagen der Griindungen der Industriebauten
kommen. Neben den geomechanischen Problemen durch Subrosion kdme es durch die
Bodenspiilungen zu einem erhchten Eintrag , frischer Natronlauge in den Kapillarsaum
und die geséittigte Zone des obersten Grundwasserstockwerks. Ein Abtransport dieser
durch Spiilwasser verdiinnten Lauge durch den Grundwasserstrom ist wahrscheinlich.
Die abstromig gelegenen GrundwassermeBstellen, laufenden Sanierungen und Grund-
wasserentnahmen wiren dadurch stark gefihrdet. Ein Abstrom iiber ein hydraulischen
Fenster in den zweiten Aquifer ist nicht auszuschliefen und gefahrdet die im Abstrom
liegenden Grundwassernutzungen (z.B. Tiefbrunnen).

Zusammenfassend ist festzustellen, dafl von der Kontamination in der ungeséttigte Bo-
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denzone weiterhin eine latente Gefahr fiir das oberste Grundwasserstockwerk ausgeht.
Die Masse der vorhandenen NaOH scheint begrenzt. In Folge der baulichen Versiegelung
kann es allerdings zu keiner nennenswerten Freisetzung der Natronlauge aus der unge-
sittigten Zone kommen. Nur iiber gezielte Bodenspiilungen, die fiir die dariiberliegenden
Bauten eine nicht zu unterschétzende Gefahr darstellen, oder z.B. die ungewollte Elution
infolge eines Wasserrohrbruches, kann die NaOH in das oberste Grundwasserstockwerk
eindringen. Diese Gefahr kann allerdings iiber ein laufendses pH-Monitoring wenigstens
qualitativ iiberwacht werden. Im Falle einer Freisetzung kénnen geeignete Mafinahmen
ergriffen werden.

4.2 Gesdttigte Bodenzone

Fiir die geséttigte Zone des obersten Aquifers gilt eine deutliche Abnahme der Kon-
taminationsméchtigkeit infolge der hydraulischen Sicherung und Sanierung. Diese ist
durch die permanent durchgefiihrten tiefenaufgelosten Muliparameter-Logs belegt (vgl.
Kap. 1.1). Die Méchtigkeit auf dem Schadensareal geht bereichsweise um mehr als einen
Meter zuriick. Die potentielle Freisetzbarkeit aus den unterschiedlichen Bereichen des
Schadensareals wurde durch Pumpversuche untersucht und dargestellt. Wie sich zeigt,
liegen die Freisetzbarkeitsraten in den Teilbereichen um bis zu zwei Gréflenordungen
auseinander. Dabei ist zu erkennen, dafl im Schadenszentrum sowie im Abstrom von
hoheren Freisetzungsraten als im Bereich der Rinne auszugehen ist (vgl. Kap. 3.2.8).
Die Gesamtmassen an mobilisierbarer NaOH konnen {iber diese Freisetzungsraten abge-
schitzt werden. Entsprechend kann ein worst-case-Szenario ermittelt werden.

Fiir das Schadensareal ist von einer weitgehenden Diffusionslimitierung in der Schad-
stofffreisetzung auszugehen. Dies ist zum einen durch das heutige Schadensbild geprigt
(Lauge in hoher Konzentration an der Basis des Aquifers). Zum anderen herrscht unter
Normalbedingungen keine turbulente Stromung im Bereich des Porengrundwasserleiters.
Eine klassische ,,Durchmischung® der NaOH mit dem Grundwasser stellt daher nur eine
Annahme fiir den ungiinstigsten Fall dar. Unter Normalbedingungen (laminare Stomung
im Bereich des NaOH-Schadens, keine mechanischen Einfliisse) iiberstromt das flieBende
Grundwasser den NaOH-See mit einer FlieBgeschwindigkeit von rund 2m/d. Der Aus-
tausch zwischen NaOH-See und {iberstromenden Grundwasser wird daher lediglich iiber
Temperatur (Grundwasser, NaOH), Konzentrationsgradient und die Fldche des NaOH-
Sees gesteuert.
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Teil IV

Materialien und Methoden
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1 Material

1.1 Glas- und Kleingerate

Analysensiebe

Erlenmeyerkolben
Exsikator
Fluoreszenz-
quarzkiivette
Kunststoff-
flaschen
Mehrkanalpumpe

Membranpumpe
Meflbecher

Mef3kolben

Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl
Edelstahl

Glas

Glas

Quarzglas Suprasil
Schichtdicke 1 cm
PE

ISM 726
MCP
VDE MW 63/4
Glas
Glas
Glas
Glas
Glas
Glas
Glas
Glas

PP

Glas

PP

Glas
Glas
Glas

¢ 0.063 mm
® 0.125 mm
© 0.25mm
0 0.4mm
© 0.5 mm
? 0.63mm
@ 1.0mm
¢ 2.0 mm
@ 6.3 mm
250 mL

@ 270 mm
3500 L.

2000 mL

50 mL
100 mL
200 mL
250 mL
500 mL
1000 mL
2000 mL
50 mL
50 mL
100 mL
100 mL
250 mL
500 mL
1000 mL

Wille Geotechnik, Géttingen
Wille Geotechnik, Gottingen
Wille Geotechnik, Géttingen
Wille Geotechnik, Gottingen
Wille Geotechnik, Géttingen
Wille Geotechnik, Gottingen
Wille Geotechnik, Géttingen
Wille Geotechnik, Gottingen
Wille Geotechnik, Géttingen

Schott, Zwiesel
Roth, Karlsruhe
Hellma, Miihlheim

Roth, Karlsruhe

Ismatec, Wertheim
Isamtec, Wertheim

Neuberger, Freiburg

Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Roth, Karlsruhe
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel
Schott, Zwiesel

151



Pipette, variabel 1-10 uL

10—-100 pLL

100-1000 pL
pH-MeBgereiit pH 3301
pH-Mefigereit inoLab Level 2
Rollrandflasche =~ Headspace, 20mL  75.5x 23 mm
Titrator Compact Titrator DL 20
Ultraschallbad
Verschlufl Headspace, 20mL  Pharmafix 3.0 mm

10 mm Loch

Waage Feinwaage ST-200
Waage Feinwaage Toledo

1.2 Verbrauchsmaterialien

Cellulosenitrat-Membran
FEinmalspritzenfilter
Einmalspritzen
Pasteurpipetten
Petrischalen
pH-Indikator
pH-Indikator
Pipettenspitzten

Polycarbonat-Membran

Pumpenschlauch
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0.45 pm Porengrofie ) 47 mm
0.45 pm Porengrofle  Minisart
5mL PP, PE
1mL Glas

0 15cm Polystyrol
Stéabchen

Papier

10-100 uL PP
1001000 L PP

0.01 pm Porengrofie @ 47 mm
0.1 ym Porengrofie ) 47 mm
1.0 yum PorengroBe ) 47 mm
10.0 pm Porengrofie () 47 mm
ID 3.175 mm Tygon
ID 2.79 mm Tygon
ID 1.85mm Tygon
ID 1.3 mm Tygon
ID 1.02mm Tygon

Eppendorf, Hamburg
Eppendorf, Hamburg
Eppendorf, Hamburg
WTW, Weilheim
WTW, Weilheim
Teuner, Mauern
Mettler, Giessen
Bandelin, Berlin
Teuner, Mauern

Strohlein, Viersen
Mettler, Giessen

Sartorius, Gottingen
Sartorius, Gottingen
Braun, Melsungen

Roth, Karlsruhe

Bender & Hobein, Miinchen
Merck, Darmstadt

Roth, Karlsruhe
Eppendorf, Hamburg
Eppendorf, Hamburg
Infiltec, Speyer

Infiltec, Speyer

Infiltec, Speyer

Infiltec, Speyer

AHF Analysetechik, Tiibingen
Ismatec, Wertheim
Ismatec, Wertheim
Ismatec, Wertheim

Ismatec, Wertheim



Pumpenschlauch

Teflonflach-
dichtungsband
Teflonschlauch

1.3 Chemikalien

Cooper blau
Ethanol

1,2-Dichlorbenzol
Kaliumchlorid
Kalilauge
Kohlenstoffdioxid
Methanol
Natronlauge
Natronlauge
Phenolphthalein rosa
Salpetersiure
Salzséure
Stickstoff
Tetrachlorethylen
Trichlorbenzol
Uranin

Xylol

ID 0.76 mm
ID 0.51 mm

ID 10 mm
ID 2mm, OD 3 mm
ID 1.5mm, OD 3mm

Tygon
Tygon

PTFE
PTFE

ID 0.8 mm, OD 1.6 mm PTFE

20 mg Methylrot,

100 mg Bromkresolgriin

Ismatec, Wertheim
Ismatec, Wertheim
Roth, Karlsruhe

Hartlmaier Miinchen
Bohlender, Griinsfeld
Bohlender, Griinsfeld
Bohlender, Griinsfeld

in 100 mL Ethanol

p.a.
p.a.
p.a.
3 M
3 M
technisch
p.a.
Titrisol 0.1 M
Prozesslauge
100 mg Phenolphtalein
puriss. p.a. min. 65%
Titrisol 0.1 M
4.6
p.a.
p.a.
AP
reinst Isomere

Sigma-Aldrich, Deisenhofen
Merck, Darmstadt
Merck, Darmstadt

Messer-Griesheim, Krefeld
Merck, Darmstadt

Merck, Darmstadt

Alcan Singen GmbH, Singen
in 100 mL Ethanol

Merck, Darmstadt

Merck, Darmstadt
Messer-Griesheim, Krefeld
Merck, Darmstadt

Roth, Karlsruhe

Merck, Darmstadt

Roth, Karlsruhe
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2 Grundlagen und Methoden

2.1 Lockergesteinscharakterisierung

Die Ansprache der verwendeten Lockergesteine erfolgt zunichst nach mineralogischen
und geologischen Kriterien. Weiter wird nach der Siebung der Sedimente in die cha-
rakteristischen Kornfraktionen mit der Ungleichférmigkeitszahl U die Sortierung des
Lockergesteins angegeben [67, 68]. Steile Siebkurven ergeben nach

deo
U 1o (2.1)
kleine Ungleichférmigkeitszahlen, flache Siebkurven ergeben grofie Ungleichférmig-
keitszahlen. dyg, d3p und dgg entsprechen den Korngréfien der Ordinaten 10, 30 bzw. 60
Gew.-% der Kornungslinie. Uber die Kriitmmungszahl C, der Siebkurve wird die Gleich-
méfigkeit der Kérnungslinie angegeben:

_ (dso)?
dyo - deo

Aus 2.1 und 2.2 kann nach der folgenden Tabelle die Klassifikation des Lockergesteins
erfolgen:

Ce (2.2)

Tabelle 2.1: Lockergesteinsklassifikation nach DIN 18196

u c. Benennung
<6 enggestuft (E)
>6 1-3 weitgestuft (W)

>6 <loder>3 intermittierend (I)

2.2 Eigenschaften des Aquifers

Uber den Durchlissigkeitsbeiwert k, der sich als Proportionalititsfaktor aus dem Gesetz
von Darcy ergibt, wird die hydraulische Durchléssigkeit eines Aquifers definiert [10, 69,
70, 71]:
K:%-ﬁ—é:%,m/s (2.3)
Fiir typische Porengrundwasserleiter werden in der Regel die in Tab. 2.2 dargestellten
Durchldssigkeitsbeiwerte erreicht [10].
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Tabelle 2.2: Durchléssigkeitsbeiwerte k fiir Porengrundwasserleiter

reiner Kies 101102 m/s
grobkorniger Sand ~ ~1073 m/s
mittelkorniger Sand  103-10%  m/s
feinkorniger Sand 104-10° m/s

schluffiger Sand 10°-107 m/s
toniger Schluff 10-10° m/s
Ton <107 m/s

Unter der Bedingung U < 5, das bedeutet eine engen Stufung des Sedimentes, kann
der Durchlissigkeitsbeiwert auch aus der Siebkurve abgeschéitzt werden. Dabei ist der
k-Wert das Produkt aus C' (empirisch ermittelter Beiwert zur Abschétzung der hydrauli-
schen DurchldBligkeit aus Kornsummenkurven nach HAZEN) und dem Quadrat des wirk-
samen Korndurchmesser bei 10 Gew.-% [10, 69, 70]:

k=C-dy? (2.4)
mit
0.7 +0.03 - T,
= - ¥ 2.
86.4 (25)

Da eine hinreichende Beschreibung eines Aquifers allein mit dem Durchléssigeitsbei-
wert nicht moglich ist, wird zur genaueren Definition die Transmissivitdt T gebraucht.
Diese stellt fiir eine homogene Schicht das Produkt aus k und wassererfiillter Aquifer-
méchtigkeit dar [10, 69, 70]:

T=k M (2.6)

Als hydraulischer Gradient I wird die Spiegeldifferenz Ah iiber die Fliefistrecke Al
des Grundwassers definiert. Da in der Praxis die Angabe der wahren Fliefistrecke des
Grundwassers unmoglich ist, ist in den meisten Fillen eine Nidherung iiber die Projektion
der wahren Fliefistrecke in die horizontale Ebene (Axz) zuléssig [10, 72]:

_Ah AR

N

(2.7)

2.3 Transport von Stoffen im Untergrund

2.3.1 Konservativer Transport

Als konservativer Transport wird die Ausbreitung von im Grundwasser gelosten Stof-
fen bezeichnet, die wihrend des Transportes keinen Verdnderungen durch physikalische,
chemische oder biologische Prozesse unterliegen. Diese Stoffe treten weder miteinander,
noch mit dem Aquifer in Wechselwirkung. Ein Zerfall oder Abbau der konservativen Stof-
fe im Grundwasserleiter ist nicht gegeben. Zur genauen Betrachtung miissen allerdings
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der Zeitmafistab sowie die FlieSgeschwindigkeiten beim Transport in Betracht gezogen
werden [10].

Verhalten sich mit Wasser mischbare Substanzen hydrodynamisch vollig neutral, d.h.
andern diese Stoffe die FlieSeigenschaften des Wassers (z.B. Dichte, Viskositét) und ihre
eigenen Eigenschaften wahrend des Transportes nicht, werden diese als ideale Tracer
bezeichnet. In praktischen Anwendungen liegen die gelosten Stoffe in der Regel in so
geringen Konzentrationen vor, daB es kaum zu einer Anderung der Fluideigenschaften
kommt [10, 73].

Die Verteilung und Konzentration von Wasserinhaltsstoffen werden durch folgende
physikalische, chemische und biologische Prozesse bestimmt:

e Advektion jaqv,
die Bewegung geloster Stoffe mit der FlieBgeschwindigkeit des GW,

e Konvektion,
Die Bewegung geloster Stoffe durch Temperatur- und/oder Dichteunterschiede des
Wassers,

e Diffusion jyg,
die Streuung geltster Stoffe durch Konzentrationsgefille und -ausgleich,

e Dispersion jgisp,
die mechanische Streuung geloster Stoffe durch Eigenschaften des Aquifers,

e Sorption,
die Bindung geloster Stoffe an der Festsoffmatrix,

e geochemische Reaktion,
e biochemische Reaktion und Abbau,

e radioaktiver Zerfall.

Die Formulierung des konservativen Transports in der allgemeinen, dreidimensionalen
Form lautet [10]:
d(nec)
ot

= V- (Jady + Jdips + Jaift) + on = =S (2.8)

2.3.1.1 Advektion

Die Advektion stellt den Transport von Wasserinhaltsstoffen mit der FlieBgeschwindig-
keit des GW dar. Hierbei wird im portsen Medium zwischen Bahngeschwindigkeit vy,
Filtergeschwindigkeit vy und Abstandsgeschwindigkeit v, unterschieden. Als Bahnge-
schwindigkeit bezeichnet man die Geschwindigkeit, die ein Wasserteilchen auf seinem
wahren Weg durch den Aquifer erreicht. Diese ist aufgrund des Weges von Wasserteil-
chen durch die Aquifermatrix in der Praxis nicht zu ermitteln. Die Filtergeschwindigkeit
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ist als Quotient des Grundwasserflusses pro Zeiteinheit iiber dem durchflossenen Quer-
schnitt definiert [10, 72]:

v — % (2.9)

Anders ausgedriickt, 148t sich die Filtergeschwindigkeit auch als Produkt des Durch-
lassigkeitsbeiwertes und des hydraulischen Gradienten darstellen:

v=K-1 (2.10)

Fiir die Betrachtung des Transports in porosen wie gekliifteten Aquiferen ist jedoch die
Abstandsgeschwindigkeit v, von entscheidender Bedeutung. Sie beschreibt, wie schnell
sich ein Teilchen zwischen zwei in die horizontale Ebene projezierten Punkten bewegt.
Das Maf} der zuriickgelegten Strecke wird als Gerade d zwischen den beiden Punkten
A und A‘ angesehen. v, ist damit der Quotient aus der Strecke d und Zeit ¢t. Hierbei
bleibt der tatséchlich durch Inhomogenitéten hervorgerufen zuriickgelegte Weg w unbe-
riicksichtigt. Damit gilt, dal v, immer kleiner ist als v}, [10, 72]:

= — 2.11
b=’ (211)

Beim eindimensionalen, konservativen Transport ist die Abstandsgeschwindigkeit als
Durchgang von 50% der Eingabekonzentration eines Stoffes an einem Punkt B definiert
(Dirac’scher Stof}). Bei kontinuierlicher Zugabe eines Stoffes wird v, als Erreichen der
50%igen Eingabekonzentration an einem Punkt B definiert. Die mittlere Abstandsge-
schwindigkeit errechnet sich als Quotient aus Filtergeschwindigkeit und effektivem Po-
renvolumen [10, 72]:

Ut
Vas0 = - (2.12)

Damit ergibt sich fiir den advektiven Teil des Transportes:

Jadv = Vf “Me + € = Va50 * C (213)

Bei rein advektivem Transport bliebe damit die Konzentration unverdndert, da sie als
Konstante in den Formeln erscheint. Die Stoffwolke eines idealen Tracers, egal welcher
Gestalt, behielte damit beim rein advektiven Transport und Nichtbeachtung der dispersi-
ven und diffusiven Prozesse immer ihr Aussehen. Damit kdme es nur zu einer Verlagerung
bzw. Ortsdnderung der gesamten Stoffwolke. Zwischen dem “kontaminierten” und dem
“unkontaminierten” GW wiirde zu allen Zeiten eine scharfe Grenze verlaufen [10, 72].

2.3.1.2 Konvektion

Liegt die Ursache fiir die Grundwasserbewegung nicht in den durch Morphologie des
Aquifers, hydrostatischen Druck und Erdbeschleunigung vorgegebenen Faktoren, son-
dern allein in Bewegungen, die durch Temperatur- und/oder Dichteunterschiede hervor-
gerufen werden, so spricht man von Konvektion [10].

158



2.3.1.3 Diffusion

Die Brown’sche Molekularbewegung ist bei reinen Fluiden die treibende Kraft der Dif-
fusion. Als Hauptmotor der molekularen Diffusion kann dabei die den einzelnen Wasser-
oder Stoffteilchen zugehorige kinetische Energie angesehen werden. Sie ist stark tempe-
raturabhéngig. Diese Teilchenenergie zeigt sich in dem Bestreben Konzentrationsunter-
schiede durch regellose Bewegung auszugleichen. Dabei haben absolute Konzentrationen
keine Auswirkung auf die Diffusion. Das erste Fick’sche Gesetz besagt, dafl der diffusive
Fluf einer Substanz in einer gegebenen Richtung jy proportional zum Konzentrations-
gradienten dieser Substanz in dieser Richtung ist [10]:

Jx = —Dx - (2.14)

ox

Das negative Vorzeichen in der Formel besagt, dal der diffusive Massenstrom in Rich-
tung abnehmender Konzentrationen erfolgt. Entsprechend der beiden weiteren Achsen ei-
nes kartesischen Koordinatensystems lauten die Ausdriicke fiir die y- und die z-Richtung
[10]:

. Oc
Jy = —Dy . a—y (2.15)
. Oc
ja=-Ds- 5 (2.16)

In der Weiterfithrung wird im zweiten Fick’schen Gesetz der Massenerhaltungssatz
mit eingefiithrt. Das bedeutet, dal die Masse eines gelosten Stoffes, der pro Zeiteinheit
entlang der z-Achse in ein Elementarvolumen der Abmessung dxdydz eintritt, jy - dydz
sei. Verlat sie dieses Volumen, entspricht die Masse [10]:

Das bedeutet, iiber die Zeit findet ein Massentransfer {iber die beiden Flachen eines
definierten Elementarvolumens statt. Dieser resultiert entweder in einer Zunahme oder
einer Abnahme der Masse der gelosten Substanz [10]:

0jx 0jx
- dydz — (jx 4 D= -dx) cdydz = =22 . dedyds (2.18)
ox ox

Analog lauten die Ausdriicke fiir die y- und z-Richtung:

Oy

Dy ~dxdydz (2.19)
- %7; - dxdydz (2.20)

Die Summe des Massentransfers iiber alle sechs in einem kartesischen Koordinatensy-
stem vorgegebenen Fléchen entspricht demnach
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Eintrag - Austrag + /- Anderung der Masse im Elementarvolumen pro Zeit:

O0jx  0Ojy 6jz> oc
— =4+ ==+ == -dydzdy = — - dxdyd 2.21
<8$+6y+8z YA = 5y rayaz ( )
Durch weiteres Auflésen und unter der Bedingung D = Dy = Dy = D, gilt [10]:
oc 2?c 0% 0%
oc _p.[oc g ¢ 2.22
ot (83:2 o T o2 (2.22)

Ist nun die Stromung mit einer konstanten mittleren Geschwindigkeit v entlang der a-
Achse iiber die Fliache dydz gerichtet, betréigt der kalkulierbare Masseneintrag v-c-dydz.
Der Massenaustrag an der gegeniiberligenden Fliche betrigt nun [10]:

0 Oc ov
- (v‘c+ 97 (v-c)) ~dxdydz = — <v- 9z +c- a_x) ~dxdydz (2.23)

Da bei einer mit konstanter Geschwindigkeit flieBenden inkompressiblen Fliifligkeit %
gleich null ist, wird der verbleibende Term —uv - % der Gleichung 2.22 hinzugefiigt [10].

o, (Pe e o\ o
ot or?  Oyr 022 Ox

In der weiteren Betrachtung miissen die Eigenschaften des Diffusionskoeffizienten D
beachtet werden. In der Regel liegt dieser in der GroBenordnung von 10 m?/s. Dies be-
deutet, daBl 10" mg eines gelosten Stoffes bei einer Konzentration von 1 mg/m? pro 1m
Weglédnge in einer Sekunde durch eine senkrecht zum Konzentrationsgradienten angeord-
nete 1 m? groBe Fliche transportiert werden. Allerdings ist D stark temperaturabhingig.
Bei konstanten Temperaturbedingungen kann man stark vereinfacht annehmen [10]:

(2.24)

l2

Durch Umformulieren ergibt sich fiir die betrachtete Linge :

I=vD-t (2.26)

Dies fithrt im Fall einer unbehinderten Bewegung, z.B. in einem freien Fluid, zu sehr
geringen Diffusionsstrecken von dm pro Jahr. Im Grundwasser kann der advektive Trans-
port hingegen zu Transportgeschwindigkeiten von 100m/a fiihren. Dies ist in der Be-
schrinkung der Diffusion im Grundwasser auf den Porenraum begriindet. Aufgrund der
Geometrie des Porenraumes kommt es zu einer weiteren Aufweitung scharfer Stofffron-
ten. Diese ist in der Variation der Fluidgeschwindigkeiten im Porenmaflstab durch a)
ein im Idealfall parbolisches Geschwindigkeitsprofil, b) die Entstehung unterschiedlicher
Richtungen und Geschwindigkeiten in verschiedenen Porenquerschnitten und c) die Ab-
weichungen von der HauptflieBrichtung durch das Korngeriist begriindet. Durch Einfiih-
rung eines Tortuositétsfaktors 7 wird dies beriicksichtigt. Der Wert von 7 ist immer <1.
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Demnach lisst sich der Diffusionskoeffizient fiir einen bestimmten Aquifer folgenderma-
Ben ausdriicken [10, 72]:

DAquifer = T+ Dwasser (2'27)

2.3.1.4 Dispersion

Die Dispersion stellt ein Maf fiir die Verdiinnung eines gelosten Stoffes im dreidimen-
sionalen Raum pro Zeiteinheit dar. Sie ist abhéngig von der Abstandsgeschwindigkeit
v, und der Dispersivitdt . « ist eine fiir ein poréses Medium fest definierte Kenngrofie
und héngt von den geologisch-physikalischen Eigenschaften des Aquifers ab. Dabei sind
KorngroBienverteilung, Einregelung der Matrix und die Linge des Aquifers zu beachten.
Durch experimentelle Untersuchungen ist nachgewiesen, dafl mit abnehmender Porositét
n, abnehmendem Rundungsgrad der Matrix, zunehmender Ungleichférmigkeit U und zu-
nehmender Inhomogenitét die Dispersivitdt zunimmt. Die skalenabhéingige Varianz ist
demnach von der Grofle der Inhomogenitiaten, beginnend auf der Porenskala bis zum
Feldmafistab abhéngig. Naherungsweise betréigt die longitudinale Dispersivitéit o, rund
ein Zehntel der Liange des betrachteten Transportweges. Die longitudinale Dispersion Dy,
148t sich wie folgt darstellen [10]:

D;, = oy, - v, (2.28)

Analog berechnet sich die transversale Dispersion Dr:

DT = QT * Uy (2.29)

In Laborexperimenten wurden fiir die transversale Dispersivitdt Werte von 2—10aL bis
%OO[L ermittelt. Fiir den Feldmafistab unterscheiden sich die Werte allerdings deutlich
mit ﬁaL bis %aL. Diese Angaben gelten fiir die horizontale Dispersivitit. In vertikaler
Richtung ist a deutlich geringer [10].

Der dispersive Transportanteil wird beschrieben als [10]:

jdisp = *Ddisp Ve (230)
oder
Jdisp = —Ne " Daisp - Ve (2.31)
Beim dispersiven Transport stellt die Konzentration ¢ keine Konstante dar. Eine Stoff-
wolke verdndert demnach beim Transport iiber die Zeit in jedem Fall ihr Aussehen.

2.3.2 Reaktiver Transport

Als reaktiver Transport wird die Ausbreitung von im Grundwasser gelosten Stoffen be-
zeichnet, die wihrend des Transportes Wechselwirkungen mit anderen Stoffen unterlie-
gen. Dabei ist zu beachten, dafl in der Natur nicht Einzelprozesse maf3geblich sind, son-
dern daf sich unterschiedliche physikalische, (hydrogeo-)chemische und biologische Pro-
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zesse iiberlagern. Stoffe treten beim reaktiven Transport entweder miteinander und/oder
mit dem Aquifer in Wechselwirkung [10].

Von entscheidender Bedeutung fiir das Verstédndnis physiko-chemischer Prozesse im
Grundwasser ist die Spezies bzw. die Speziesverteilung (vgl. KKG, Kap. 2.4.4). Eine
Spezies bezeichnet dabei z.B. ein einzelnes Element, Ion, oder ein Element, das mit
weiteren Elementen koordiniert ist (Komplexe). Diese konnen in geloster Form, oder
als feste Phase vorliegen. Die Betrachtung der Speziesverteilung ist in vielen Féllen
transportrelevant, da unterschiedliche Spezies z.T. verschiedene physikalisch-chemische
Eigenschaften aufweisen [10].

2.3.2.1 Sorption und geochemische Reaktion

Beim Transport geloster und partikuldrer Stoffe im Grundwasser konnen diese an die
Feststoffmatrix gebunden werden (Sorption). Den umgekehrten Vorgang der Freiset-
zung von sorbierten Stoffen bezeichnet man als Desorption. Mafigeblich beeinflufit wird
das Riickhaltevermogen des Aquifers gegeniiber organischen und anorganischen Stoffen
durch das Sorptionsvermogen der Matrix. Die Bindung der Stoffe an wirksamen &ufleren
und inneren Oberflichen des Aquifers wird durch Van-der-Waals’sche Kréfte, Wasser-
stoftbriickenbindungen, elektrostatische Kréfte oder chemische Bindung hervorgerufen
(Adsorption). Erfolgt die Bindung eines Stoffes nicht an der Oberfléche eines Teilchens,
sondern in dessen Kristallstruktur, spricht man von Absorption. Durch stochiometri-
schen Ersatz eines sorbierten Ions durch ein weiteres Ion kommt es zum Ionenaustausch
[10, 72].

Rein physikalische Prozesse der Sorption sind in der Regel reversibel. Die Bildung
chemischer Bindungen hingegen sind oftmals irreversibel. Bei der Einstellung tempe-
raturabhéngiger Gleichgewichte zwischen in wissriger Losung befindlichen Schadstoff
und Sorbens (Feststoff), kann der Vorgang durch eine Funktion beschrieben werden.
Diese wird als Isotherme bezeichnet. Dabei wird die Geschwindigkeit des Sorptions-
bzw. des Desorptionsprozesses durch die Verfiigbarkeit freier Sorptionsflichen bestimmt.
Tonminerale, Zeolithe, Metallhydroxide und organische Verbindungen (z.B. Huminstof-
fe) stellen wichtige sorptionsfihige Stoffe im Aquifer dar. Das Sorptionsvermdgen von
Mikroorganismen, Biofilmen und Pflanzen darf dabei nicht unterschétzt werden [10, 72].

Das Konzentrationsverhéltnis zwischen gelosten und sorbierten Stoffen wird als Ver-
teilungskoeffizient K4 bezeichnet [10]:

Kq=—> (2.32)

Im Fall einer linearen Beziehung der Verteilungsgleichgewichte gilt die HENRY-Isotherme.
Das Konzentrationsverhéltnis ergibt sich aus der Steigung der Isotherme [10]:

q=Kq-ceq (2.33)

Nichtlineare Sorptionsverldufe konnen z.T. mit der FREUNDLICH-Isotherme beschrie-
ben werden [10]:
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q= Kp - Ceq™ (234)

Weitere Isothermenmodelle beriicksichtigen z.T. die maximale Anzahl der sorptions-
fahigen Flichen. Dazu z#hlt u.A. die LANGMUIR-Isotherme [10]:

. KL - qmax - Ceq

2.35
1+ Ky, - Ceq ( )

Die Summe aller Prozesse, die zu einer Sorption von Wasserinhaltsstoffen fithren, wer-
den als Retardation bezeichnet. Sie fithren zu einer Verzégerung des Stofftransportes im
GW. Das Verhiiltnis zwischen Transportgeschwindigkeit eines Stoffes und der Abstands-
geschwindigkeit des Grundwassers wird als Retardierungsfaktor R bezeichnet [10]:

Va
R=— 2.36
L (230

Eine Abschitzung des Retardierungsfaktors kann auch iiber den Verteilungskoeffizi-
enten K4 und die Feuchtraumdichte des Bodens py, erfolgen [10]:

Rz1+%-Kd (2.37)

2.3.2.2 Biologische Reaktion

Bei der biologischen Reaktion kommt es durch im Grundwasserleiter enthaltenen le-
benden Organismen (z.B. Bakterien, Viren) zu einer Interaktion mit im Wasser gelo-
sten Stoffen. Diese Wechselwirkungen beinhalten zum einen eine Retardation infolge
von physiko-chemischen Prozessen zwischen Inhaltsstoffen und Mikroorganismen. Zum
anderen kann es zu einer Umsetzung der Inhaltsstoffe durch die Mikroorganismen kom-
men. Diese ist in einem Energiegewinn durch chemische Umsetzung begriindet. Eine
Vielzahl von Wasserinhaltsstoffen — auch Schadstoffe — bieten der Mikrobiologie eine
Lebensgrundlage im Aquifer [10, 72].

2.3.2.3 Abbau

Die zuvor beschriebenen biologischen Reaktionen fithren bei biologisch-chemischer Um-
setzung von Wasserinhaltsstoffen zu einem Abbau der Ausgangsstoffe. Bei der Betrach-
tung des Stofftransports haben die Reaktionen eine Bedeutung. Oftmals kann die Ab-
baureaktion durch eine exponentielle Abbaufunktion beschrieben werden. Dabei ist die
Konzentration eines Stoffes zu einer bestimmten Zeit ¢; von der Ausgangskonzentration
und der Zeitkonstante abhéingig [10]:

ch=co-e M (2.38)

Besonders bei organischen Schadstoffen (z.B. langkettige und aromatische Kohlen-
wasserstoffe) ist ein Abbau im Grundwasser festzustellen. Dies ist vor allem auf eine
fortschreitende Dehalogenierung zuriickzufithren. Unterschiedliche Prozesse kénnen da-
bei zuerst zu einem Aufbrechen in niedermolekulargewichtige Stoffe fithren. Parameter,
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die den Abbau steuern, sind neben der Verfiigharkeit der Mikroorganismen, pH-Wert,
Wassertemeperatur, oxidierendes/reduzierendes Milieu und das Vorhandensein anderer
(Schad-)Stoffe [10].

2.3.3 Die Transportgleichung

Uber ein reprisentatives Elementarvolumen kann die allgemeine Transportgleichung ab-
geleitet werden. Die Ableitung erfolgt entsprechend der Kontinuitéitsbedingungen fiir
die Grundwasserstromung iiber die Massenbilanz im Kontrollvolumen. Die allgemeine
advektiv-dispersive Transportgleichung lautet [10]:

d(n-c)
ot

S = =-V- (jadv + jdisp + jdiff) +o-n (239)
Unter der Bedingung der Geltung des gleichen durchflulwirksamen bzw. effektiven
Porenvolumens in allen drei Raumrichtungen sowie Dy = « - +Daquifer €rgibt sich [10]:

%?z—V-v-c—i—V(DH-Vc)—i—a (2.40)

Daraus ergibt sich durch Umformung die Beschreibung der Anderung des advektiven
Massenflules auf Grund einer Anderung der Abstandsgeschwindigkeit Vve:

V(ve) = Voe+ Vev (2.41)

Damit wird im Kontrollvolumen eine Wasserentnahme bzw. eine Wasserzugabe bei
konstanter effektiver Porositéit beschrieben. Dies wird in Kombination der Transport-
gleichung mit einer flachigen Zuflu- und AbfluBigrofie ausgedriickt [10]:

% = —vVe+ V(D - Ve) + o+ w(c — ¢in) (2.42)

In dieser Form beschreibt die Gleichung den allgemein advektiv-dispersiven Transport
mit Quell- und Senkenterm. Bei Vernachlidssigung der Advektion besitzt die partielle
Differentialgleichung zweiter Ordnung parabolischen Charakter. Bei Vernachlissigung
der Dispersion hingegen hyperbolischen Charakter. Durch die PECLET-Zahl P, kann
unterschieden werden, ob der advektive Teil oder der dispersive Teil des Transportes
iiberwiegt [10]:

l-v,
Dy,

P, = (2.43)

Dabei kann nach folgender Tabelle zwischen iiberwiegend advektivem oder iiberwie-
gend dispersivem Transport unterschieden werden [10, 74, 75].
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Tabelle 2.3: Unterscheidung zw. dispersivem und advektivem Transport

P, [Kinzelbach, 1995] Transport P, [Rausch, 2002]
>1 iiberwiegend Advektion >2
<1 iiberwiegend Dispersion <2

2.3.4 Hydraulische Modellierung

Durch nahezu unbegrenzte kombinatorische Méglichkeiten fiir Anfangs- oder Randbedin-
gungen werden die analytischen Losungen der Transportgleichung fiir die Praxis teilweise
zu kompliziert und schwer anwendbar. Numerische Losungen eignen sich daher besser
fiir die praxisnahe Anwendung. Hier kbnnen beliebige Anfangs- und Randbedingungen,
sowie rdumlich-zeitliche Skalen einfacher definiert werden. Daneben existiert eine Reihe
leistungsféhiger numerischer Transportmodelle (Software). Dabei werden u.a. folgende
Verfahren unterschieden [10]:

e Finite Differenzen,
e Finite Volumen,
e Finite Elemente und

e Particle-tracking.

Fir die hydraulische Modellierung der Transportprozesse in den Laborsidulen sowie
den Technikumseinrichtungen wurde folgende Software genutzt:

e ASM, Aquifer-Simulation-Model [66, 74, 75],

e CXTFIT, Code for Estimating Transport Parameters From Laboratory or Field
Tracer Experiments [65].

Die fiir den Stofftransport hydraulisch relvanten Parameter wurden anhand der aus
Tracerversuchen ermittelten Daten hydraulisch modelliert. Dazu kam das von Toride et
al. (1999) weiterentwickelte Softwarepaket CXTFIT Version 2.1 des U.S. Salinity Labo-
ratory zum Einsatz [65]. Grundlage dieser Simulationssoftware ist die analytische Losung
der CDE (Konvektions-Dispersions-Gleichung). Das Programm kann dazu herangezogen
werden ein inverses Problem zu 16sen, indem experimetell ermittelte Daten mittels der
mathematischen Losung theoretischer Transportmodelle gefittet werden. Dieser Ansatz
erlaubt eine quantitative Abschétzung von Transportparametern im Modell. Die in die-
sem Fall fiir die weitere Verwendung in PhreeqC erforderlichen Parameter sind zum einen
die effektive Flieigeschwindigkeit (v,). Zum anderen ist eine quantitative Abschitzung
der hydrodynamischen Dispersion (D) mittels CXTFIT erforderlich.

Strenggenommen darf eine Abschétzung der Transportparameter mit CXTFIT nur er-
folgen, wenn fiir den untersuchten Modellraum ein 1-dimensionales Fliefiregime gilt. Dies
bedeutet, dass der Flufl des Wassers von einem Punkt A zu einem Punkt B ausschlief3-
lich geradeaus gerichtet ist. Diese Voraussetzung wurde fiir die untersuchten Modelle
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vorhergehend mit einer zweidimensionalen Modellierung mittels ASM [66] untersucht
und verifiziert.

ASM basiert auf der Losung des Stromungsproblems mit der Finite Differenzen-
Methode. Der Stofftransport ist mit einer Random-Walk-Methode integriert. Eine Ein-
fithrung in das Programm geben Kinzelbach und Rausch, 1995 [74]. Fiir den Modellraum
wurden fiir die Simulation Zellengréfien von 10 cm - 10 cm gewéhlt und die hydraulischen
Parameter entsprechend der Beobachtungen (Grundwasserstand, etc.) festgelegt.

Die Simulation mit CXTFIT erfolgt in mehreren Schritten: Zunéchst werden die ge-
messenen Analysendaten erfafit und zur Validierung in das Modell mit aufgenommen.
Weiter erfolgt die zeitgenaue Ubernahme des Eingabeschemas (z. B. fiir Uranin) in
das Modell. Anhand der ermittelten Durchbruchskurven kann eine grobe Abschétzung
der FlieBgeschwindikeit erfolgen. Danach werden iiber die Eingabe von Rahmenwerten
die oberen und unteren Grenzen der Parameterabschitzung fiir die Simulation festge-
legt. Uber eine schrittweise Anniherung werden die fiir die ermittelten Daten relevanten
Transportparameter bestimmt.

2.3.5 Hydrochemische Modellierung

Als Werkzeug zur Uberpriifung und Interpretation von Analysendaten und Modellvor-
stellungen, sowie zur Prognose des Stoffinventars in wéssrigen Losungen, haben hydro-
geochemische Modelle eine wichtige Stellung. Prinzipiell werden dabei kinetische Modelle,
thermodynamische Gleichgewichtsmodelle und Massenbilanzmodelle bzw. inverse Model-
le unterschieden. Die grundlegenden Unterschiede werden im Folgenden dargestellt:

e Kinetische Modelle: Der Reaktionsverlauf ist eine Funktion der Zeit.

e Thermodynamische Modelle: Sie basieren auf der Annahme eines Gleichgewichts-
zustandes im betrachteten System. Reaktionsfortschritte sind zeitunabhéngig.

e Massenbilanzierung und inverse Modelle: Stoffeintréige im Wasser werden mit dem
reaktiven Stoffdepot des Aquifers stochiometrisch verrechnet.

Um die in Labor, Technikum und Feld gemachten Beobachtungen in Bezug auf die Aus-
breitung und Wirkung des eingesetzten COs quantitativ abschétzen zu kénnen, wurden
fiir die einzelnen Versuche hydrochemische Gleichgewichtsberechnungen angestellt. Dazu
wurde die hydrochemischen Simulationssoftware PhreeqC (Parkhurst und Appelo, 1999)
eingesetzt [64]. Dieses Programm ermoglicht die Quantifizierung der Speziierung, der
Loslichkeitsprodukte und der Fallungsprodukte auf Basis thermodynamischer Gleichge-
wichtskonstanten. Eine Einfithrung in die theorethischen Grundlagen des Simulationen
geben Merkel und Planer-Friedrich, 2002 [76]. Die fiir die vorgestellten Simulationen
wichtigen Grundlagen werden im Folgenden dargestellt.

Die Eingangsgrofien der hydrogeochemischen Modelle sind in erster Linie die thermo-
dynamischen und kinetischen Datensétze fiir die Berechnung. Die Loslichkeitsproduk-
te und Komplexbildungskonstanten stehen in unabhingig validierten Datenbanken zur
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Verfiigung. In den Standarddatensitzen sind auch einzelne Oberflichenreaktionen (Sorp-
tion/Desorption) und Datensétze fiir die Losungs-/Féllungskinetik enthalten. Da diese
Eingangsdaten fiir verschiedenste Umgebungsbedingungen unabhéngig validiert wurden,
ist fiir die Anwendung in wéssrigen Losungen in der Regel keine Kalibrierung des Modells
erforderlich. Die Software bietet allerdings nur fiir lonenstérken bis 0.7 verlafiliche Ergeb-
nisse. Diese wird in der Regel allerdings nur bei &uflerst stark mineralisierten Wassern
oder in Meerwasser erreicht.

Auf der Anwendungsseite sind moglichst vollstandige Analysendaten der zu simulie-
renden Wiisser als Eingangsdaten nétig. Die Simulationen erfassen prinzipiell nur die in
den Analysen enthaltenen Tonen und Elemente. Sind die Analysendaten fiir wesentliche
Elemente unvollsténdig, kénnen speziell bei der Berechnung der Bindungsformen (Spe-
ziation) und bei der Berechnung der Féllungsprodukte grofiere Abweichungen zwischen
Simulation und Realitéit auftreten. Im vorliegenden Fall gilt dies speziell fiir die Elemente
Aluminium und FEisen, da deren Speziation und Loslichkeit stark vom pH-Wert abhéngt.

Die Simulation erfolgt in mehreren Schritten: Zunéchst werden die gemessenen Ana-
lysendaten erfafit und durch eine Gleichgewichtsberechnung validiert. Deutliche Abwei-
chungen bei der Ionenbilanz bzw. abnorme Séttigungsindizes kénnen auf Liicken oder
Fehler bei den Analysendaten hinweisen. Die weiteren Berechnungen werden mit den
korrigierten Daten durchgefiithrt. Wo moglich, erfolgt der direkte Vergleich der gerechne-
ten hydrochemischen Zusammensetzung mit dem gemessenen Grundwasserchemismus.
Unstimmigkeiten weisen hier in der Regel auf unvollstéindige Datensétze oder nicht be-
riicksichtigte Prozesse (z. B. Diffusion in die Gesteinsmatrix) hin. In diesem Fall ist eine
Kalibrierung mit einem ergénzten Datensatz notig.

Die Berechnungen fiir die Mischungsverhéltnisser der Wisser (NaOH-kontaminiertes
Wasser /Injektionswasser) wurden in der vorliegenden Arbeit als Gleichgewichtsberech-
nungen durchgefiihrt. Dabei bleibt die Reaktionskinetik zunéchst unberiicksichtigt. Da
die wesentlichen Losungs- und Fallungsreaktionen im Vergleich zu den betrachteten
Transportzeiten jedoch ohnehin sehr schnell ablaufen, kann die Gleichgewichtsberech-
nung als sehr gute Ndherung verstanden werden. Weiter wird bei den Berechnungen
die vollstdndige Verfiigbarkeit der Reaktanden vorausgesetzt. In jedem Fall kann die
Gleichgewichtsberechnung in diesem Fall als eine ,worst-case“-Abschétzung verstanden
werden.

Fiir die Modellierung der experimentell bestimmten Datensétze aus Labor- und Tech-
nikumsversuchen wurden die Ratenkonstanten der Losungs- und Fallungsreaktionen aus
der Fachliteratur entnommen und in die Modelle implementiert. Ebenso wurden die
fiir die Sdulenversuche relevanten Oberflichen-/Volumenverhéltnisse der Carbonatma-
trix aus Fachliteratur und experimentell bestimmten Daten in die Simulation eingebaut.
Weiters wurde fiir Einzelversuche eine partikulédre Phase an mikrokristallinen Calcitkol-
loiden, wie aus den Laborversuchen zur Kolloidproblematik bekannt, in die Modellierung
iibernommen.

Als Leitgrofie der Simulationen dient der Séttigungsindex (ST). Dieser ist definiert als
das logarithmische Verhéltnis zwischen Ionenaktivititsprodukt (IAP) und Loslichkeits-
produkt (KT) (ST = log%). Vereinfachend kann das Ionenaktivitédtsprodukt mit der
Konzentration und das Loslichkeitsprodukt mit der Loslichkeit einer Mineralphase in
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wissriger Losung gleichgesetzt werden. Sittigungsindizes > 0 deuten eine Uberséttigung
an, Séttigungsindizes < 0 eine Unterséttigung. Im Bereich zwischen —0.2 < ST < 0.2
wird von einem Quasigleichgewicht gesprochen [77, 78]. Ein SIcait von 2 bedeutet
eine 100fache Ubersittigung des Wassers in Bezug auf Calcit, d.h. Calcit wird aus der
Losung ausfallen. Umgekehrt ist bei einem S7caiet von -1 das Wasser im Hinblick auf
Calcit 10fach unterséttigt, Calcit wird, soweit verfiigbar, aus der Gesteinsmatrix bis zum
Gleichgewicht gelost [64, 76, 77, 78].

2.4 Chemische Reaktionen im aquatischen Milieu

2.4.1 Dissoziation

Selbstédndig oder von auflen angeregt ablaufender Zerfall von Molekiilen in ihre Ein-
zelbestandteile bezeichnet man als Dissoziation. Dabei wird zwischen elektrolytischer,
thermischer und photochemischer Dissoziation unterschieden. Von besonderer Bedeu-
tung in der Wasserchemie ist die elektrolytische Dissoziation. Die treibende Kraft hinter
der Dissoziation im stark polaren Losungsmittel Wasser ist das Bestreben eines neu-
tralen Molekiils einen energetisch giinstigen Zustand anzunehmen. Dabei spalten sich
urspriinglich neutrale Molekiile in Anionen und Kationen. Ein Elektrolyt kann prak-
tisch vollstandig, teilweise oder {iberhaupt nicht in Ionen dissoziiert sein. Der Grad des
Gleichgewichts wird iiber die Dissoziationskonstante K. angegeben [10, 79]:
K, = A" B (2.44)
CAB
Der Zahlenwert der Dissoziationskonstante ist ein Maf} fiir die Stérke eines Elektro-
lyten. Sauren bzw. Basen mit K, < 10~* nennt man schwache, solche mit K, > 1074
mittelstarke Sduren bzw. Basen. Starke Sduren/Basen sind praktisch vollstéindig disso-
zilert [79].

2.4.2 Losungs- und Fallungsreaktionen

Bereits in Kapitel 2.3.2 wurden die Prozesse der Losungs- bzw. Féllungsreaktionen kurz
angesprochen. Durch chemische Bindung kann es im aquatischen Milieu zur Neubil-
dung von Molekiilen kommen. Uberschreiten die Konzentrationen der Ausgangsstof-
fe ¢4~ und cp+ in bestimmten Bereichen des stromenden oder stehenden Mediums
Wasser Konzentrationen, die iiber die Loslichkeit hinausgehen, kommt es zur Ausfil-
lung von neugebildeten mineralischen Partikeln. Diese Prozesse sind vor allem im Kalk-
Kohlensiuregleichgewicht offensichtlich. Hierbei kommt es durch Anderungen der physi-
ko-chemischen Randbedingungen im Wasser zur Ausbildung unterschiedlicher Spezies
[80]. Die Loslichkeit eines Stoffes wird als Loslichkeitsprodukt definiert [10, 77, 78, 79]:

L=cy- -cp+ =K. -cap (2.45)

Dies gilt allerdings nur bei der Reaktion einwertiger Anionen und Kationen. Im Fall
der Reaktion von a Anionen A der Ladung m, mit b Kationen B der Ladung n, gilt
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folgende allgemeine Formulierung [10, 77, 78]:

L= %yt (2.46)

Da die ausfallenden Salze in der Regel amorph, das heifit in nichtkristalliner Form
vorliegen, muf} zur Bildung von Kristallen das Loslichkeitsprodukt deutlich iiberschritten
werden oder im aquatischen Milieu bereits Kristallisationskeime vorliegen [10, 77, 78].

2.4.3 Mineralneubildung

Infolge von Ubersittigung eines Stoffes im wiissrigen Milieu kann es an Kristallisations-
keimen oder initial zur Bildung neuer Minerale kommen. Der Uberschuf eines bestimm-
ten Stoffes ist dabei notwendige, jedoch nicht hinreichende Voraussetzung. Vor allem
Anderungen der hydrochemischen und physikalischen Rahmenbedingungen im Grund-
wasser fiithren zur Mineralneubildung. Diese Anderungen beinhalten pH-Wert und Re-
doxpotential, aber auch Druck und Temperaturbedingungen [10, 77, 78].

Durch

e Transport von Ionen und/oder Molekiilen an die Kristalloberflichen,
e Oberflichenprozesse (Ionenaustausch, Adsorption, Dehydratation etc.),
e Abtransport von Reaktionsprodukten

wird das Kristallwachstum gesteuert.

In Abhéngigkeit der vornehmlich steuernden Prozesse spricht man von oberflichen-
kontrolliertem Wachstum oder transportgesteuertem Wachstum [10, 77, 78].

Vor allem im Kalk-Kohlenséuresystem kommt es durch Ubersittigung zur Ausbildung
neuer Kristallisate. Die Ausbildung der unterschiedlichen Mineralspezies wird hierbei
durch das Vorhandensein von Kristallisationskeimen (z.B. andere kolloidale Mineralpar-
tikel wie Gibbsit) und den hydrodynamischen Rahmenbedingungen gesteuert. Durch
die Présenz von Calcium-Montmorillonit kommt es zur initialen Bildung neuer Cal-
ciumprézipitate aus der wéssrigen Losung, wobei die Montmorillonit-Partikel als Kri-
stallisationskeime dienen. Hingegen zeigt das Vorhandensein von Quarz oder Kaolinit
keinerlei Einflufl auf die Kristallistationsneigung von Calcit [59]. An Engstellen beim
Eintritt von Grundwasser in genutzte Brunnen (Filterschlitze) kommt es zu turbulen-
ter Stromung. Damit einher gehen Druckédnderungen im Grundwasser. Weiter kommt
es zur Vermischung unterschiedlicher Grundwassertypen. Durch die hydrochemischen
Verdnderungen kéonnen Prézipitionsprozesse auftreten oder inhibiert werden. So kommt
es in Gegenwart hoherer Anteile von Mg?t zu einer deutlich verminderten Carbonat-
kristallisation [56, 57, 60]. Zudem zeigt sich in den aquatischen Systemen bei gleich-
bleibendem Séttigungszustand €2 eine Zunahme der Prézipitationsraten durch steigende
COq-Partialdriicke pco, [58]. In Bereichen unterschiedlich starker Stomungen kann es
zudem zur Ausbildung unterschiedlicher Kristallformen kommen. Dabei treten z.B. bei
Carbonaten die Varietéiten Calcit und Aragonit auf [56, 57, 60].

169



2.4.4 Das Kalk-Kohlensdure-System

Fiir die Beschaffenheit einer Vielzahl von Grundwéssern, vor allem im alpinen und al-
pennahen Raum, ist das Kalk-Kohlensduresystem von immenser Bedeutung. Dies kann
zum einen auf die carbonatische Zusammensetzung der Aquifermatrix in grofien Be-
reichen der BRD zuriickgefithrt werden. Zum anderen spielt die Loslichkeit der wich-
tigsten Carbonatminerale, wie z.B. Calcit, Aragonit und Dolomit, eine entscheidende
Rolle [10, 81]. Eine der am hiufigsten angesprochenen technischen Wassereigenschaften,
die Wasserhiérte, beruht zudem auf dem Kalk-Kohlensduresystem. Die Abscheidung von
Carbonatsintern in Hauswasseranlagen, Rohrleitungen oder in anderen Bereichen der
Grundwassernutzung verursacht z.T. enorme wirtschaftliche Schiden. Fiir die Getrank-
eindustrie stellen die im Kalk-Kohlensduresystem zusammenhéngenden Prozesse eine
entscheidende Bedeutung fiir den Geschmack von Mineralwissern und Stiigetréanken
dar. Daneben wird der héusliche Verbrauch an Waschmitteln stark durch den Hértegrad
des Wassers beeinflufit. Freie Kohlensédure in karbonatunterséttigten Wéssern hingegen
kann zur Auflésung von zementgebundenen Werkstoffen und zur Korrosion metallischer
Bauteile fithren [10, 77, 78].

2.4.4.1 Léslichkeit und Speziesverteilung

Die Loslichkeit von reinem Calcit (CaCOg) in destilliertem Wasser ist gering. Eine Los-
lichkeit von 0.07 mmol/L ~ 7.01 mg/L ergibt sich aus dem Loslichkeitsprodukt der Re-
aktion [10]:

CaCO3 = Ca’"T 4+ CO3~ (2.47)

und der Gleichgewichtskonstante:
K.=10"%% =5.10"mol?/L? = [Ca®"][CO3 7] (2.48)

In der Natur vorkommende Wisser mit mehreren hundert mg/L Carbonat (vgl. Gl 2.48)
sind jedoch nichts Ungewohnliches und in der Regel auf den Einflu} von Kohlenstoff-
dioxid (CO2), bzw. Kohlensédure (HoCOg3) zuriickzufithren. Kohlenstoffdioxid ist iiber
einen Eintrag aus Verrottung pflanzlicher Substanz (Mineralisierung), Exhalation durch
Vulkanismus sowie die Verbrennung fossiler Brennstoffe in Atmosphére und Bodenluft
enthalten. Eine Fixierung kann durch Fallung von Carbonaten sowie durch photosyn-
thetische Biomasseproduktion erfolgen. Bei der Loslichkeit ist die kristallographische
Variabilitit der Carbonate in jedem Fall zu beriicksichtigen, da z.B. Aragonit (CaCOs,
orthorhombisch) hohere Loslichkeit aufweist als Calcit [14, 44, 47, 82].

Die Loslichkeit von Kohlensdure in Wasser nimmt mit fallender Temperatur (indi-
rekt proportional) und steigendem Druck (direkt proportional) zu. So ergibt sich das
Losungsgleichgewicht von Kohlensdure in Wasser als Verhéltnis unterschiedlicher Teil-
gleichgewichte. In diesen spielen die Aktivitdten unterschiedlicher anorganischer Kohlen-
stoffspezies eine wichtige Rolle [10, 50].

Nach dem Henry-Dalton’schen Gesetz ist gasformiges Kohlenstoffdioxid in Wasser 16s-
lich. Die Konzentrationen werden unter Normalbedingungen mit rund 2 g/L angegeben.
Nur ein geringer Teil davon (0.4%) reagiert zu Kohlenséure (HoCO3) i.e.S. [10, 69, 79]:
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COQ(aq) + HyO = HyCOg3 (2.49)

Damit liegt Kohlenstoffdioxid im wissrigen Medium nicht komplett als Kohlenséure
vor, sondern ein Grofiteil des CO4 wird hydratisiert. Im Wasser gelostes Kohlenstoffdioxid
kann in zwei Dissoziationsschritten H-Ionen abspalten und reagiert damit schwach sauer
[10, 69, 79]:

H,CO3 = HT + HCO3 (2.50)

HCO; = H" + CO3~ (2.51)

Die Gleichgewichtskonstanten fiir beide Dissoziationsschritte lauten:

Ku,co; = W (2.52)
" H)[C03 ]
Kyco; = [HCO;S] (2.53)

COg(aq)* stellt dabei die Summe des gelosten Kohlenstoffdioxids und der Kohlenséure
dar:

COQ(aq)* = COQ(aq) + HoCOg3 (2.54)

Bei bekanntem Partialdruck des gasformigen CO9 kann mit Gl. 2.55 die Aktivitdt des
gelosten Kohlendioxids berechnet werden [10, 79]:

[CO2aq) ]
PCO,

Daraus errechnet sich nach Gl. 2.52 und GI. 2.53 die Aktivitdt der weiteren Spezies,
abhéngig vom pH-Wert. In Abb. 2.1 ist die berechnete Verteilung der unterschiedlichen
anorganischen Kohlenstoffspezies in Wasser als Funktion des pH-Wertes dargestellt [10,
72].

Klar ersichtlich ist der sehr geringe Anteil der Carbonat-Ionen (CO?) unterhalb pH
8.2. Ebenso ist der duflerst geringe (gegen null gehende) Anteil an freiem Kohlenstoffdi-
oxid (COz2) bei pH-Werten >8.2 deutlich. Am Punkt 8.2 liegt nahezu nur Hydrogencar-
bonat (HCOj ) vor. Das KKG wird beschrieben als:

Ky = (2.55)

Ca(H003) = CaCO3 + H,COg (2.56)

Da dieses Gleichgewicht durch das Vorhandensein der zugehdrigen Kohlensdure auf-
recht erhalten wird, kommt es beim Entzug von Kohlensdure aus dem System zur Aus-
fallung schwerloslichen Calciumcarbonats. Bei Zufuhr von Kohlensédure kann im System
weiteres Carbonat gelost werden. Die Pufferkapazitiat eines Wassers wird i.d.R. durch
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Abbildung 2.1: Verteilungsgleichgewicht der wichtigsten anorganischen Carbonatspezies
bei 20°C aus Fetter, 2001 [72]

das KKG gesteuert. Dabei kommt es bei schwach gepufferten, kalkarmen Wéassern durch
Saureeintrag zu einer pH-Absenkung. Wird dem schwach gepufferten System Kohlen-
sdure entzogen, kommt es zu einem pH-Anstieg. Kalkhaltige Wésser reagieren bei einem
Kohlensdureentzug mit einer Gleichgewichtsverschiebung in Richtung Carbonat. Dabei
kommt es zu einer Freisetzung von COg [10, 72].

2.4.4.2 Bestimmung der Karbonatspezies (gel6st)

Die in Abb. 2.1 dargestellte strenge pH-Abhéngigkeit der Carbonatspeziation (Spezia-
tion des gelosten anorganischen Kohlenstoffes) it eine Bestimmung der Einzelspezies
mittels Titration zu. Dies erfolgt iiber die Zugabe von Sduren oder Basen bis zu ei-
nem definierten Punkt, an dem nur noch eine Spezies vorhanden ist (z.B. pH 4.3). Uber
den Verbrauch der zugegebenen Sdure/Base kann quantitativ die Menge der zerstorten
Spezies ermittelt werden. Die Endpunkte der Titration erfolgt dabei entweder durch
pH-sensitive Farbindikatoren (z.B. Cooper blau, Phenolphthalein rosa), oder durch elek-
tochemische Messung des pH-Wertes [79, 83].

Die Alkalinitdt oder Séurekapazitit eines Wassers beschreibt dabei die Fihigkeit eines
Wassers Sduren zu neutralisierren. Umgekehrt beschreibt die Aciditéit oder Basenkapa-
zitét die Figenschaft Basen neutralisieren zu kénnen.

Die Bestimmung der Séurekapazitéit (SK 4.3) ermoglicht die Erfassung der einzelnen
Carbonatspezies mittels Titration. Als Titrationsmittel wird i.d.R. 0.1 molare Salzsédure
eingesetzt. Die SK stellt die Summe der molaren Konzentrationen der Anionen HCO5,
CO%‘, HoCO3 und OH™dar. Bei zweiwertigen Ionen ist die Konzentration doppelt zu
zdhlen. Die Berechnung des Gehalts an Hydrogencarbonat (mg/L) erfolgt nach folgender
Formel [10]:

Verbrauch HC1 [mL] - 0.1 - 61.018 - 1000
angewandte Menge [mL]

‘nco; = (2.57)

Bei der Titration der anorganischen Kohlenstoffspezies unter Sdurezugabe laufen fol-
gende Vorgénge ab [10]:
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e Phase 1: CO%f—Ionen im Bereich von pH >8.2 werden durch Aufnahme von H*-
Ionen in HCOj3 -Ionen iiberfiihrt (so lange bis kein CO2 mehr in Losung ist).
Die Pufferkapazitét des Wassers bewirkt zunéchst eine relative Konstanz des pH-
Wertes.
Am Titrationspunkt 8.2 verursacht jeder weitere Tropfen Sidure einen deutlichen
pH-Sprung.
Die Beobachtung des Titrationspunkes erfolgt mittels Farbstoffindikator Phenol-
phthalein rosa (p-Wert) oder elektrochemisch.
Verhiltnis HCO5 :CO%‘ am Titrationspunkt ~ 100: 1.

e Phase 2: Bei weiterer Titration erfolgt die Aufnahme eines H-Ions pro HCOj -
Ton bis nahezu kein Hydrogencarbonat mehr in Losung ist.
Dadurch Bildung undissoziierter Kohlensiure (HoCO3 bzw. COg(aq))-
Jede weitere Zugabe von Sdure verursacht einen pH-Sprung in Richtung pH 4.3.
Die Beobachtung des Titrationspunkes 4.3 erfolgt mittels Farbstoffindikator Me-
thylorange (m-Wert) oder elektrochemisch.
Verhéltnis HoCO3 : HCO3 ~ 100: 1.

Durch die Bestimmung der Basenkapazitit (BK 8.2) einer Wasserprobe kann iiber
die Fihigkeit des Wassers eine Base zu neutralisieren der Gehalt an freier Kohlenséure
(COg(aq)) ermittelt werden. Als Titrationsmittel wird i.d.R. 0.1 molare Natronlauge ein-
gesetzt. Die direkte Bestimmung des Gehalts an COy(,q) (mg/L) erfolgt nach folgender
Formel [10]:

_ Verbrauch NaOH [mL] - 0.1 - 1000
B angewandte Menge [mL]

BK (2.58)

Mulipliziert mit dem Molekulargewicht von CO2 (44.01 g/mol) ergibt sich aus Glei-
chung 2.58:

CCOQ(aq) - [BK} N 4401 (259)

Der Gehalt einer Probe an CO9 kann auch indirekt erfolgen. Hierzu werden in einem
Erlenmeyerkolben 25—50mL 0.1 molarer NaOH vorgelegt. Die Probe wird mit Phenol-
phthalein rosa versehen und mit 0.1 M HCI titriert. Die Berechnung der BKg o erfolgt
nach [10]:

(Vorlage NaOH [mL] — Verbrauch NaOH [mL]) - 0.1 - 1000
angewandte Menge [mL]

Mit Gl. 2.59 wird nun der COs-Gehalt errechnet.

BK =

(2.60)

2.4.4.3 Harte

Die Hérte beschreibt eine der wichtigsten, technisch relevanten Eigenschaften des Was-
sers. Wie bereits erwahnt, handelt es sich dabei vornehmlich um das Abscheidevermogen
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von Carbonaten in Form von ,,Kesselstein® und den Waschmittel- oder Seifenverbrauch

10, 69].

Kationen, die mit Seifen unltsliche Verbindungen eingehen, bestimmen die Interaktion
von Wasserhérte und Waschsubstanzen. Dies zeigt sich vor allem bei harten Wéssern.
Hier wird die Seifenlosung durch Féallungsprodukte triib und schdumt nur untergeord-
net. Die Bildner der Hauptfillungsprodukte stellen die zweiwertigen Kationen Ca?* und
Mg?* dar. Dies ist der Hauptgrund zur Darstellung der Wasserhérte in Form von Ca?*-
und Mg?*-Konzentrationen. Da allerdings auch Schwermetalle, Alkalien und freie Siuren
mit Seife reagieren, ist diese nicht ganz vollstéindig. Folgende Begriffe werden unterschie-

den [69]:

e Gesamthirte: Gehalt an Erdalkalien. Da Strontium und Barium in normalen
GW i.d.R nicht vorkommen, entspricht die Gesamthérte praktisch der Summe der
Calcium- und Magnesiumhiirte. Die Verbindungen sind schwer wasserloslich.

e Carbonathiirte: Aquivalentgehalt der Summe an Hydrogecarbonaten (HCO3
und CO%‘) aller Kationen, insbesondere der Erdalkalien und Alkalien.

e Nichtcarbonathirte: Gesamthérte abziiglich Carbonathérte. Ist die Carbonat-
hérte grofler als die Gesamthérte (z.B. bei Ionenaustauschwéssern) bezeichnet man
die Differenz aus Gesamthérte und Carbonathérte als scheinbare Carbonathdrte.

Die Angabe der Hérte erfolgt in mmol(eq)/L. Diese errechnet sich aus [69]:

10mg/L 9
1°d = 10mg/L CaO = ———~— =0.178 l(eq)/L Ca** 2.61
mg/LCa0 = ot mmol(eq) /L Ca (2.61)
Es ergibt sich:
Tabelle 2.4: Hartedquivalente
1°d = 10mg/L CaO = 0.178 mmol(eq)/L Ca’*
1°d = 7.2mg/L MgO = 0.296 mmol(eq)/L Mg?*
1°d (Ca2++Mg2;"§ mmol(eq)/L

Daraus ergibt sich:

Tabelle 2.5: Hartedquivalente und Hértegrade nach KLUT-OLSZEWSKI

1 mmol(eq)/L Harte =
1°dH

I mg/L Ca?*
1 mg/L Mg?+
I mmol(eq)/L Ca’t-Hirte =
I mmol(eq)/L Mg?"-Hiirte =

2.8°d

0.357 mmol(eq)/L

0.0499 mmol(eq)/L Hirte
0.0822 mmol(eq)/L Hirte
20.04 mg/L Ca?*

12.16 mg/L Mg+
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Tabelle 2.6: Hartedquivalente und Hértegrade nach KLUT-OLSZEWSKI

Einteilung Hirtegrad, °dH  mmol(eq)/L Ca®T-Hértedquivalent

sehr weich 0<°dH<4 0-1.43
weich 4<°dH<8 1.43-2.86
mittelhart 8<°dH <12 2.86—4.28
etwas hart 12<°dH <18 4.28-6.42
hart 18 < °dH < 30 6.42-10.72
sehr hart °dH > 30 >10.72

Obwohl Hértegrade heute nicht mehr verwendet werden sollten, sind diese noch sehr
gebriauchlich. Die Konzentrationen bzw. Aquivalente sollten entsprechend Tab. 2.6 in
mmol(eq)/L angegeben werden [10, 69].

2.4.4.4 Sittigungsberechnungen

Der Sattigungszustand des Wassers gegeniiber Mineralen (z.B. Calcit) stellt eine fiir
die technische Verwendung wichtige Grofle dar und mufl ermittelt werden. Damit wird
dargestellt, ob das Wasser mehr oder weniger gelostes Carbonat enthilt, als dem KKG
entspricht. Eine Ubersittigung zeigt kalkabscheidende Tendenz. Eine Untersittigung ent-
spricht einem Losungsvermogen gegeniiber carbonatischen Substanzen und einem korro-
siven Charakter. Géngige Berechnungsmethoden sind in DIN 38404-10 dargestellt [84].
Moderne hydrochemische Berechnugsprogramme (z.B. PhreeqC) erlauben eine einfache
und schnelle Berechnung der Séttigungsindizes (ST). Dafiir sind hinreichend genaue An-
gaben der Saurekapazitdt und des pH-Wertes ausreichend. Die Berechnungen ergeben
ST fiir unterschiedliche Minerale (z.B. Carbonate). Séttigungsindizes werden wie folgt
bewertet [10, 76, 77, 78]:

SI=0 Gleichgewichtszustand des Wassers
ST <0 Untersidttigung; das Mineral kann gelost werden
SI>0 Ubersiittigung; das Mineral kann ausfallen und/oder abgeschieden werden

Die Berechnung der Sattigungsindizes erfolgt iiber die Ermittlung der Losungsreaktion
der Edukte A und B zu den Produkten C und D mit den stéchiometrischen Koeffizienten
a, b, c und d [10]:

aA+bB = cC+dD (2.62)

Uber die Losungsreaktion kann das Massenwirkungsgesetz mit der Gleichgewichtskon-
stante K definiert werden [10]:

(€] - [D]?
[A]e - [B]Y

Das Loslichkeitsprodukt beschreibt die Aktivitdt der beteiligten Ionen im Gleichge-
wicht. Da per Definition die Aktivitdt reiner Feststoffe sowie die Aktivitdt von Wasser

K = (2.63)
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gleich 1 ist, konnen diese weggelassen werden. Hingegen beschreibt das Ionenaktivitéts-
produkt (IAP) die tatséchlich vorliegenden Aktivitidten der Ionen in der untersuchten
wéssrigen Losung [10]:

IAPCuc0, = [Cal - C - O (2.64)

Die Loslichkeit eines Stoffes wird berechnet mit:

K
m2 + n?

m—+n

Ca,.B, = (2.65)

Der Sattigungszustand 2 eines Systems in Bezug auf eine Mineralphase wird folgen-
dermafien angegeben [10]:

_1ap

Q
K

(2.66)
In der Regel wird der Sattigungsindex eines Systems (S7) als Logarithmus des Sétti-
gungszustandes angegeben [10]:

ST =log(Q) (2.67)

Der Sattigungsindex gibt die Richtung einer méglichen Reaktion im System an. Da al-
lerdings der tatséchliche Reaktionsverlauf in Folge thermodynamischer oder kinetischer
Faktoren inhibiert sein kann (hohe Kristallisationsenergie), mufl die Reaktion nicht ent-
sprechend ablaufen. Auch aus iiberséttigten Losungen muf es daher zu keinem Ausfallen
des Minerals kommen [10, 56, 57, 59, 60]. In Abb. 2.2 sind die Séttigungsindizes fiir Gibb-
sit als Funktion des pH-Wertes dargestellt.

1.0 15 2.0

Sattigungsindex

05

0.0
I

pH-Wert

Abbildung 2.2: Sittigungsindizes fiir Gibbsit als Funktion des pH-Wertes (berechnet)
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2.5 Schwermetalle

Viele Schwermetalle konnen schon bei leicht iiberhchten Konzentrationen massive Beein-
trachtigungen oder Schédigungen an Organismen hervorrufen. Die Toxizitdt hdngt dabei
wesentlich von der Speziation der betreffenden Metalle ab. Daneben bestimmen Eh-
Bedingungen, Verfiigbarkeit der Schwermetalle, Fliissigkeits- /Feststoffverhéltnis, Anwe-
senheit komplexierender Liganden, Freisetzungskinetik und thermodynamische Prozesse
(Losungs-/Fallungsreaktion, Sorption/Desorption) die Loslichkeit. In der Regel steigt
die Toxizitdt mit zunehmender Loslichkeit in Fett oder Wasser. Infolge anthropogener
Aktivitdt nimmt die Menge der am Schwermetallkreislauf teilnehmenden Stoffe zu. Dazu
zdhlen vor allem industrielle Prozesse in der Metallverarbeitung [19, 20, 22, 25].

Der fiir die Mobilitdt der Schwermetalle entscheidende Parameter ist der pH-Wert.
Der grofite Teil der Schwermetalle ist an Oberflichen von Mineralien oder durch Hu-
minstoffe gebunden. Nur ein relativ geringer Teil ist in der wissrigen Phase gelost.
Verallgemeinert kann davon ausgegangen werden, dafl die Loslichkeit mit sinkenden
pH-Werten zunimmt. Allerdings ist die Loslichkeit der verschiedenen Schwermetalle
stark unterschiedlich. Infolge von S#ureeintrag kann es dennoch zu einer vermehrten
Losung gebundener Schwermetalle kommen. Ausfiihrliche Untersuchungen zur Mobi-
litdt von Schwermetallen in Porengrundwasserleitern sind in der Literatur vorhanden
[18, 19, 20, 22, 23, 24, 25, 30, 31, 32].
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3 Analytische Methoden

3.1 Elementaranalytik

Die zur Elementaranalytik geeigneten Methoden werden in klassische nafichemische Ver-
fahren sowie moderne instrumentelle Verfahren gegliedert. Zweitere lassen sich weiter
in:

Spektroskopische Verfahren,

Chromatographische Verfahren,

Elektroanalytische Verfahren und

Radiochemische Verfahren (auf die hier nicht néher eingegangen werden soll) glie-
dern.

Die spektroskopischen Verfahren beruhen auf dem Prinzip der Absorption bzw. Emis-
sion elektromagnetischer Strahlung. Eine Vielzahl moderner und aktuell angewandter
Methoden zur Elementaranalytik lassen sich dieser Gruppe zuordnen.

Chromatographische Methoden basieren auf den Gesetzméafliigkeiten der physikalisch-
chemischen Verteilung von Stoffen zwischen zwei unterschiedlichen Phasen. Die Detek-
tion erfolg i.d.R mit spektroskopischen Verfahren. Gerade bei der Analytik organischer
Stoffe spielen chromatographische Verfahren eine entscheidende Rolle.

Bei elektroanalytischen Verfahren kommen die Mefigrofien Stromstérke und Spannung,
bzw. das Potential, zur Umsetzung in eine analytische Information zum Einsatz.

Eine Vielzahl moderner Laboratorien nutzt leistungsfihige, multianalytfdhige spektro-
skopische Verfahren wie ICP-MS, ICP-AES und TXRF zur Elementaranalytik. Weiter
konnen die aktuellen Methoden auch in offline- und online-Analytik unterteilt werden.

Die Grundlage aller spektroskopischen Methoden stellt dabei die BOHR’sche Frequenz-
bedingung dar:

AE:EQ—Elzh-v:% (3.1)

Diese verkniipft zum einen die Energie elektronischer und vibronischer Zusténde, als
auch die Energie von Rotations- oder Spinzusténden E; mit der Frequenz v bzw. der Wel-
lenldnge A einer elektromagnetischen Strahlung. Die Proportionalitdtskonstante h stellt
das PrLAaNCK’sche Wirkungsquantum dar. ¢ repréasentiert die Lichtgeschwindigkeit, mit
der sich die elektromagnetische Strahlung stets ausbreitet. Somit kann absorbierte sowie
emittierte Strahlung immer bestimmten Energiedifferenzen oder Energieiibergéngen von
Molekiilen oder Atomen zugeordnet werden [83, 85, 86, 87, 88].
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3.1.1 Atomabsorptionsspektrometrie (AAS)

Grundlage der Atomabsorptionsspektroskopie ist die GesetzméfBigkeit der Resonanzab-
sortion von Strahlung gasférmiger Atome. Durch Injektion wird die Probe in einem
Ofen oder durch eine Flamme in atomaren Dampf iiberfithrt. Durch eine Strahlungs-
quelle (Hohlkathodenlampe) gehen die Atome in einen angeregten Zustand iiber. Die
Strahlung wird exakt an der Resonanzlinie absorbiert und spéter, beim Zuriickfallen in
der Grundzustand erneut emittiert. Mit einem Detektor wird die Schwichung der Strah-
lung registriert und in Form eines Spektrums dargestellt [83, 85, 86, 87, 88, 89, 90, 91].
Die Bestimmung von Magnesiumgehalten und Arsen erfolgt mittels AAS. Die Geréte-
und Mefiparamter des verwendeten Gerits (Perkin-Elmer 4100) sind im Folgenden dar-
gestellt.

Flammen-AAS Perkin-Elmer 4100

Mef3zeit ~ bsec
Probenmenge  ~0.5mL
Detektor Photomultiplier

3.1.2 lonenchromatographie (IC)

Die Trennung ionischer Substanzen ist durch Ionenchromatographie moglich. Hierbei
wird ein Elutionsmittel {iber einen Injektor mit den Analyten in eine Trennsiule einge-
bracht. Der hinter der Séule befindliche Suppressor, eine mit Kationenaustauscherharzen
belegte Saule, verringert die Grundleitfihigkeit des Eluenten vor Eintritt in den Detektor.
Am Detektor erfolgt die Bestimmung der ionischen Substanz durch spezifische Leitfihig-
keitsdetektion [83, 85, 86, 87, 88]. Mittels Ionenchromatographie werden eine Vielzahl
von Tonen analysiert (z.B. Chlorid, Fluorid, Nitrat, Nitrit, Sulfat). Die Gerite- und Mef-
parameter des verwendeten Gerits (Dionex IC 25) sind im Folgenden dargestellt.

Tonenchromatograph  Dionex IC 25

Anionentrennsiule Dionex AS4A

Vorsiule Dionex AG4A

Supressor Eluentensuppressorséule
Detektor Leitfahigkeitsdetektor

3.1.3 Rontgenfluoreszenzanalyse (TXRF)

Bei der Totalreflexions-Rontgenfluoreszenz-Spektroskopie (TXRF) wird der Effekt der
Totalrefexion von Rontgenstrahlung genutzt. Der Einfallswinkel der Anregungsstrah-
lung betrégt nur wenige Bogenminuten. Diese wird an der duflerst glatten Oberfliche
eines geeigneten Probentriigers vollstandig reflektiert. Die durch die Anregung der Probe
emittierte Fluoreszenzstrahlung wird mit einem energiedispersivem Si(Li)-Detektor er-
faBt [83, 85, 87, 88, 92, 93, 94]. Mittels Totalreflexions-Réntgenfluoreszenzanalyse werden
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u.a. die Metalle Eisen, Kupfer, Zink und Blei analysiert. Die Gerédte- und Mefparameter
des verwendeten Geriits (Atomika Instruments Extra ITA) sind im Folgenden dargestellt.

Totalrefelxions-Rontgenfluoreszenzanalyse  Atomika Instruments Extra ITA

Detektor Si(Li)-Detektor, 80 mm?

Anregung Mo-K-Linie, Filter: 50 pum Mo/1000 pm Al
W-Bremsstrahlung, Filter: 100 ym Ni

Beschleunigungsspannung 50kV

max. Elektronenstromstérke 38 mA

MefBzeit 1000s

Energiebereich Mo: 0-20keV
W: 0-40keV

3.1.4 ICP-Massenspektrometrie (ICP-MS)

Bei der ICP-MS werden die in einem Argon-Plasma erzeugten lonen einem Massen-
spektrometer zugefithrt. Die im ICP-Brenner erzeugten Ionen fliegen dabei nach Pas-
sieren eines Interface auf einer kiinstlich erzeugten Spiralbahn, wobei nur Ionen mit
begrenzter Schwingungsamplitude den Detektor erreichen und einen Impuls erzeugen
[83, 85, 86, 88, 95, 96, 97, 98]. Die Bestimmung metallischer Wasserinhaltsstoffe wie z.B.
Blei, Cadmium, Chrom, Kobalt und Kupfer erfolgt mittels ICP-MS. Die Gerédte und
MeBparameter des verwendeten Gerits (Perkin-Elmer Elan 6100) sind im Folgenden
dargestellt.

ICP-MS Perkin-Elmer Elan 6100
Probenaufnahme 1.2mL/min
Plasmaenergie 1100 W

Gas Argon

Zerstauber 0.9 L/min

3.2 Molekiilspektroskopie

3.2.1 Fluoreszenzspektroskopie

Die Fluoreszenzintensitéit eines Fluorophors ist direkt proportional zu dessen Konzen-
tration. Die absorbierte Lichtintensitét ist mit der Analytkonzentration exponentiell ver-
kniipft. Aufgrund dieser Tatsache ist die Fluoreszenzspektroskopie der UV-VIS-Absorp-
tionspektroskopie hinsichtlich Selektivitdt und Sensitivitédt iiberlegen. Die Desaktivie-
rung eines elektronisch angeregten Molekiils kann unter Emission elektromagnetischer
Strahlung in Form von Fluoreszenz oder Phosphoreszenz erfolgen. Fluoreszenz stellt
hierbei die Emissionsiibergéinge zwischen Zusténden gleicher Multiplizitdt dar. Phos-
phoreszenz hingegen die Ubergiinge zwischen Zustinden unterschiedlicher Multiplizitiit

83, 85, 86, 87, 88, 99].
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Die Intensitdt der Fluoreszenz ist proportional der vom System absorbierten Anre-
gungsstrahlungsintensitit und abhéngig von der Fluoreszenzquantenausbeute. Infolge
von Eigenabsorption der Fluoreszenzstrahlung durch Molekiile und Selbstloschung auf-
grund von Stofirelaxation, kommt es allerdings bei hohen Konzentrationen zu einer nicht-
linearen Abnahme der Intensitdten. Weiter hangt die Fluoreszenzintensitit im Gegensatz
zur Absorption linear von der Ausgangsintensitit der Anregungsstrahlung ab. Dies zeigt
sich in einem deutlichen Anstieg der Sensitivitét infolge von stirkeren Lichtquellen (z.B.
Laser) [83, 88, 100].

Da die Extinktion allerdings vom logarithmischen Verhéltnis aus Anregungsintensitét
und gemessener Intensitdt abhéngt, kann bei Absorptionsmessungen eine Erhohung der
Ausgangsintensitit zu keiner Sensitivitéitssteigerung beitragen [83].

Zur hydraulischen Charakterisierung und als Referenzstoff wird héufig der Fluorophor
Uranin (Natrium-Fluorescein) eingesetzt. Das dunkelrote Natriumsalz (CooHi9O5Nag)
dissoziiert in wissriger Losung bei Konzentrationen < 0.1 g/L vollsténdig. Die Extinkti-
onsmaxima liegen bei 491 nm und 322 nm. Das Fluoreszenzmaximum befindet sich bei
512nm. Neben der Konzentration héngt der Dissoziationsgrad von Uranin stark vom pH-
Wert ab. Daraus ergibt sich ein relatives Fluoreszenzmaximum bei pH > 9. Im Bereich
von 0.1-1000 pg verlduft die Fluoreszenz linear [83, 88|.

Die Wechselwirkungen von Uranin mit dem Aquifer sind gering. Lediglich an organi-
schen Bestandteilen zeigt sich eine Sorptionsneigung. Stark oxidierende Stoffe wie Chlor
oder Ozon sowie Licht fithren zu einem Abbau des Fluoreszenzfarbstoffes und damit
einer Abnahme der Fluoreszenzintensitéiten [73].

Die Uraninkonzentrationen werden iiber die relative Intensitéit und dazu erstellten Ka-
librationsgeraden ermittelt. Vor der Analyse werden die Triibstoffe der Losungen mittels
Membranfilter abfiltriert. Die Analyse erfolgt am Fluoreszenzspektrometer Shimadzu
RF-540. Nachfolgend sind die Geréte- und Meflparameter dargestellt.

Fluoreszenzspektrometer Shimadzu RF-540

Mefkiivette Quarzkiivette Suprasil, Hellma
Schichtdicke 1 cm
3500 pL
Anregungswellenldnge 491 nm
Emissionswellenlédnge 512nm
Anregungsspalt 5 bzw. 10 nm
Detektionsspalt 5 bzw. 10 nm
Scangeschwindigkeit medium
Filter Sartorius Minisart
Porengrsfie 0.45 pm
Einwegspritzen Terumo, 5 mL

je 3 Tropfen KOH, 3M
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3.3 Elektrochemische Verfahren

3.3.1 pH-Messung

Bei der pH-Messung nutzen die Verfahren elektrochemische Prozesse zur Gewinnung
analytischer Informationen. Die zur pH-Messung eingesetzten Glaselektroden bestehen
aus einer diinnwandigen Glaskugel, die mit einer Pufferlésung bekannten pH-Werts ge-
filllt ist. In die Innen- und Auflenlésungen der Einstabmefkette mit festgelegter KCI-
Konzentration reichen zwei Ableiterelektroden. Die Meflkette wird in die zu untersu-
chende Fliissigkeit getaucht. Das Potential stellt sich zwischen der Meflosung und der
duferen Gelschicht des Glases ein. Da beide Elektrodenpotentiale entgegengesetzt gleich
sind, ist das Potential der Zelle ausschliefllich durch den an der Glasmembran auftre-
tenden Potentialsprung bestimmt. Ein Elektronenaustausch findet an dieser Membra-
nelektrode nicht statt. Somit wird die Potentialmessung nicht durch oxidierende bzw.
reduzierende Stoffe der MeBlosung beeinfluit [83, 85, 86, 87, 88].

Glaselektroden miissen durch definierte Puffersysteme kalibriert werden. Die Kalibra-
tion erfolgte mittels 2-Punkt- bzw. 3-Punktkalibration bei pH 4, pH 7 und pH 10.

Fiir die pH-Messungen wurden folgende Geréte eingesetzt:

pH-Mefigerdt WTW inoLab Level 2
MeBelektrode WTW SenTix 20
pH-Mefigerdt  WTW pH 3301
MefBelektrode WTW SenTix 41

3.3.2 Leitfahigkeitsmessung

Die Leitfahigkeitsmessungen wurden mit einem FeldmefBgerdt der Firma WTW durch-
gefiihrt.

LF-Mef3gerat WTW LF 318
MefBlelektrode WTW TetraCon 325

3.3.3 Multiparametersonde

Fiir die tiefenaufgeloste MefSlung von elektrischer Leitfahigkeit, Temperatur und pH-Wert
in den Grundwassermefstellen und Brunnen kam die Multiparametersonde ECO-Sonde
der Meerestechnik-Elektronik Grisard GmbH zum Einsatz. Dabei handelt es sich um ein
fiir die Ozeanographie und Limnologie entwickeltes Mefigerit. Fiir die hohen pH-Werte
und elektrischen Leitfdhigkeiten auf dem Schadensareal wurden die Geréiteparameter
durch den Hersteller neu eingestellt und kalibriert. Die Geréteparameter sind im Folgen-
den aufgefiihrt:
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Standard ECO-Sonde, Version II ME Grisard, Trappenkamp

Mefwertauflosung 16 Bit

Drucksensor OEM-Absolutdruckaufnehmer PA 7-10,
Keller, Winterthur (CH)

Temperatursensor ECO Pt 100, ME Grisard, Trappenkamp

Leitfahigkeitssensor ECO 7E, ME Grisard, Trappenkamp

pH-Sensor WTW SenTix 41, WTW, Weilheim

3.4 Titration

Vor allem fiir die Bestimmung von Hydrogencarbonatgehalt und CO2-Gehalt wird die
titrimetrische Bestimmung der Konzentrationen genutzt. Dafiir wird fiir HCOj3 ein Pro-
benvolumen von 20—-50 mL in einen Erlenmeyerkolben pipettiert und mit 3 Tropfen des
Farbstoffindikators Cooper versetzt. Durch schrittweise Zugabe 0.1 M HCI (Titrisol)
wird bis zum Farbumschlag bei pH 4.3 von blau nach orange titriert. Die Berechnung
der SKy 3 erfolgt analog zu Gleichung 2.57.

Die Bestimmung des CO9-Gehaltes erfolgt iiber die Titration der Probe (50100 mL),
die in eine mit 10mL 0.1 M NaOH und 810 Tropfen Phenolphthalein versetzten Er-
lenmeyerkolben gegeben wird. Durch schrittweise Zugabe von 0.1 M HCI (Titrisol) wird
bis zum Farbumschlag von rosa nach farblos titriert. Die Berechnung der BKg o erfolgt
analog zu Gleichung 2.58 und die Bestimmung des COs-Gehalts analog zu Gleichung
2.59.

Die Geréte und Chemikalien sind in der folgenden Tabelle zusammengefafit:

MeBbiirette Volumen 25 mL
Erlenmeyerkolben  Glas, 250 mL

NaOH 0.1 M, Titrisol, Merck
HCI 0.1 M, Titrisol, Merck

Farbstoffindikator ~ Cooper blau
Farbstoffindikator ~ Phenolphtalein rosa
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Zusammenfassung

Auf dem Gelénde eines aluminiumverarbeitenden Betriebes in der BRD liegt die Kon-
tamination des obersten, carbonatischen Grundwasserleiters mit Natronlauge vor. Die
in dieser Arbeit dargestellten Ergebnisse bestitigen die zu Projektbeginn getroffenen
Annahmen iiber das Kontaminationsszenario und den Versinterungsmechanismus.

Die Laborversuche belegen deutlich, dal die im Bereich der Bandbeizanlage ausge-
tretene NaOH aufgrund der héheren Dichte durch die ungeséttigte und geséttigte Zone
des Grundwasserleiters abgesunken ist. In der ungeséttigten Zone erfolgte eine partielle
Auskristallisation der NaOH in Kontakt mit Bodenluft und COs in Form von Soda.
Die NaOH-/Sodakristallisate kénnen durch mineralogische Untersuchungen und Elu-
tionsversuche nachgewiesen werden. An der Basis des obersten Grundwasserstockwerks
erfolgte die Ausbreitung der NaOH-Phase entlang der morphologischen Strukturen sowie
in Richtung der Grundwasserstromung. Der Beweis der Entstehung eines , NaOH-Sees*
an der Basis des obersten Grundwasserleiters wurde gefithrt. Der NaOH-Austrag erfolgt
weitgehend nur iiber eine diffusionsgesteuerte Vermischung mit dem iiberstrémenden
Grundwasser.

Infolge des NaOH-Eintrages besteht an der Grenzfliche zwischen NaOH-kontaminier-
tem Grundwasser und dariiberstromendem unbeeinfluBtem Grundwasser eine erhebli-
che Neigung zur Versinterung. Durch stetige Nachlieferung anorganischen Kohlenstoffs
iiber das nachstrémende Grundwasser ist die Versinterungsgefahr fiir alle Bereiche mit
pHew >8.3 gegeben. Vor allem in Bereichen stérkerer Durchmischung oder turbulen-
ter Stromung im Aquifer (z.B. als Folge einer hydraulischen Mafinahme) sowie im ge-
samten Bereich der Grenzfliche kontaminertes/unkontaminiertes Grundwasser kommt
es zu massiven Mineralneubildungen. Dabei kristallisieren durch die Beeinflulung des
Kalk-Kohlensduresystems vor allem Carbonate aus. Auch die Ausfillung von Alumini-
umhydroxiden (Gibbsit) im Grundwasser wird beobachtet. Das Aluminium wird iiber
den hohen Al-Gehalt der ausgetretenen Prozess-Natronlauge in das Grundwasser ein-
getragen. Der Verlauf der Versinterungen ist nichtlinear. Aufgrund der vergroflerten
Oberflichen im Bereich von Versinterungen nimmt die Prézipitation bei gleichen hy-
draulischen und hydrochemischen Bedingungen stetig zu. In der Matrix des Aquifer im
Umfeld des Sanierungsbrunnens HWS 42 waren makroskopische und mikroskopische Hin-
weise auf die Versinterungen feststellbar. Qualitativ konnte ein hoherer Verkittungsgrad
sowie die Bildung von Sinterhdutchen nachgewiesen werden. Ein mineralogischer Nach-
weis fiir Kristallneubildungen konnte jedoch nicht gefithrt werden. Eine Abnahme der
effektiven Porositéit des Grundwasserleiters sowie eine Abnahme der hydraulischen Leit-
fahigkeit wurde nachgewiesen. Im weiteren Verlauf fiithrt dies zu einer fortschreitenden,
weitgehenden Abkapselung des NaOH-Schadens.
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Die Versuche im Labor- und Technikumsmafistab belegen die Annahmen {iber die Re-
aktionskinetik der Calcitlosung bei der Injektion von COsq-angereichertem Grundwasser.
Es ist mit technischen Mafinahmen allerdings nur schwer zu vermeiden, daf3 im un-
mittelbaren Umfeld der Injektionslanzen Calcit gelost wird. Die zusétzliche Aufhértung
des Wassers muf} in Kauf genommen werden. Bei der Uberbohrung der HWS 42 wur-
den die Injektionslanzen versuchsweise in den Filterkies gesetzt, um die Aufhértung zu
vermindern. Diese Mafinahme zeigt seinen Erfolg in deutlich verminderten Carbonataus-
fallungen im Brunnen. Das Stabilitéitsfeld des Gibbsit wird infolge der COs-Injektionen
hingegen negativ beeinfluft. Durch geringere pH-Werte (pH 6.5—8) kommt es zu einer
Zunahme der Gibbsitausfillung. Eine signifikante Elution von Schwermetallen durch die
Kohlenstoffdioxidinjektionen wurde nicht beobachtet.

Die tiefenaufgeltsten Sondierungen zeigen, dafl die Grenzschicht zwischen dem unbe-
einfluften Grundwasser und dem kontaminierten Grundwasser im Verlauf des letzten
Jahres abgesunken ist. Die Ergebnisse decken sich qualitativ mit den aus den Na™-
Konzentrationen ermittelten Massenbilanzen der Gerling Consulting Gruppe. Im Zuge
der hydraulischen Sicherung wurde demnach auch der ,NaOH-See" signifikant beeinflufit.

Aus den Versuchsergebnissen zur weiteren Optimierung der Sanierung folgt, dafl eine
Sanierung der geséttigten Zone mittels einer angepafiten, pH-Wert-gesteuerten, Pump-
strategie prinzipiell moglich ist. Zur nachhaltigen Sanierung des ,NaOH-Sees® ist eine
Vielzahl kleiner Entnahmebrunnen in die Depressionen der Aquiferbasis zu erstellen, mit
geeigneten Pumpen auszustatten, individuell anzupassen (Einstellung und Foérderung
unter laufender pH-Kontrolle) und zu betreiben. Probleme durch mégliche Versinterun-
gen miifiten durch a) COg-Injektionen oder b) laufende Regenerierung beseitigt werden.
Die Freisetzbarkeit der Natronlauge aus unterschiedlichen Bereichen der Kontamination
konnte durch die pH/Q-gesteuerten Pumpversuche ermittelt werden. Dabei zeigt sich,
da das angenommene Szenario der weitgehend diffusionslimitierten Freisetzung auf die
gesamte Kontamination zutrifft.

Insgesamt ist aus wissenschaftlicher Sicht festzustellen, da3 die Prozesse im Grund-
wasserleiter mit hinreichender Genauigkeit beschrieben werden kénnen und die Entfer-
nung der NaOH im Gelédnde nachweisbar ist. Durch die im Rahmen der Forschungstétig-
keit entwickelten Mafinahmen konnten die Standzeiten der Pumpen erheblich, sowie die
Standzeiten der Brunnen deutlich verldngert werden. Gleichzeitig wurde eine gezieltere
Entfernung der NaOH moglich.
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A Visualisierung im Laboraquifer
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A: Hydraulische Sicherung a: Eingabe H20, 30 mL/min

B: Foérderung an Grenzschicht b: Eingabe NaOH 15%, 0.2 mL/min

C: Férdreung kontam. Wasser c: Eingabe H20+COz2, 3mL/min,
t=886 h, Cco.=1200 mg/L

Abbildung A.1: Schematischer Aufbau des Versuchsaquifers mit dem Injektionsschema
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Abbildung A.2: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Aus-
gangszustand, unten Zugabe der NaOH und Absinken der NaOH an die
Basis des Aquifers
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Abbildung A.3: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben An-
stieg der NaOH, unten Ausbildung einer stabilen Grenzschicht nach 45h
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Abbildung A.4: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Aus-
bildung erster Ablagerungen am Schlauch nach 70 h, unten Ausbreitung
der Ablagerungen nach 94 h
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Abbildung A.5: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Was-
serfiihrung im Schlauch durch Ablagerungen deutlich beeintrichtigt
(151h), unten Auftreten erster Ablagerungen an den Filterschlitzen an
der Grenzschicht zwischen NaOH und Grundwasser nach 223 h
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Abbildung A.6: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Zu-
nahme der Ablagerungen vor allem im oberen Mischungsbereich (466 h),
unten Bestandsaufnahme ohne NaOH nach 528 h
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Abbildung A.7: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Aus-
gangszustand vor Beginn der Versuche mit COsg, unten Triibung und
Ausféllungen von Gibbsit bei pH 13 (22h)
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Abbildung A.8: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Begin-
nende Ausfiallungen, Start der Zugabe von COs-angereichertem Was-
ser(886 h), unten Tritbung durch entgasendes CO2 (910h)
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Abbildung A.9: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Ausbil-
dung von Sinterflocken bei laufender COz-Beeinflussung (975h), unten
Versinterungen an ca. 40% der Filterschlitze (1022 h)
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Abbildung A.10: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Zu-
nahme der Versinterungen (1070h), unten Auflésung einzelner Versin-
terungen durch CO2 (1144 h)
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Abbildung A.11: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Ab-
sinken des pH-Werts auf pH 7-8 (1169 h), unten Stagnation des Versin-
terungszustandes (1231 h)

209



Abbildung A.12: Zeitliche Entwicklung der Versinterungen im Laborversuch: oben Leich-
te Verbesserung des Versinterungszustandes durch Losung von Carbo-
naten (1413h), unten Bestandsaufnahme bei Versuchsende (1468 h)
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B Durchbruchskurven der Wannenversuche
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Abbildung B.1:

Versuchszeit, min

Ausbreitungsverhalten von COs im unbeeinflufften Aquifer: Durch-
bruchskurven fiir COs und Uranin an der Mefistelle Z
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Abbildung B.2: Ausbreitungsverhalten von COy im unbeeinflufiten Aquifer: Durch-

212

bruchskurven fiir CO5 und Uranin an der Mef3stelle D



n

CiC

0,40 +

0,35

0,30 +

0,25

0,20 +

0,15 +

0,10 +

0,05 —

0,00 +

03-10-23, E

) CO2
A A Uranin

Versuchszeit, min

Abbildung B.3: Ausbreitungsverhalten von CO2 im unbeeinflufiten Aquifer: Durch-

bruchskurven fiir COs und Uranin an der Mefistelle E
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Abbildung B.4: Ausbreitungsverhalten von COs im unbeeinflufiten Aquifer: Durch-
bruchskurven fiir CO2 und Ca?* an der Mefstelle Z
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Abbildung B.7: Ausbreitungsverhalten von COs im NaOH-beeinfluiten Aquifer: Verlauf
des pH-Werts und Durchbruchskurve fiir HCO5 an der MeBstelle Z
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Abbildung B.8: Ausbreitungsverhalten von CO2 im NaOH-beeinfluiten Aquifer: Verlauf
des pH-Werts und Durchbruchskurve fiir HCO5; an der Mefistelle D
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Abbildung B.9: Ausbreitungsverhalten von COs im NaOH-beeinfluiten Aquifer: Verlauf
des pH-Werts und Durchbruchskurve fiir HCO5; an der Mefistelle E
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Abbildung B.10: Ausbreitungsverhalten von COs im NaOH-beeinflufiten Aquifer:
Durchbruchskurven fiir Ca2t und HCO;3 an der MeBstelle Z
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Abbildung B.11: Ausbreitungsverhalten von COs im NaOH-beeinfluften Aquifer:
Durchbruchskurven fiir Ca2t und HCOg3 an der Mefistelle D
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Abbildung B.12: Ausbreitungsverhalten von COs im NaOH-beeinfluften Aquifer:
Durchbruchskurven fiir Ca2t und HCOj3 an der Mefistelle E
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