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Referat:

In der vorliegenden Arbeit wurde die Eignung von Pflanze/Boden-Systemen zur Reinigung
carbochemisch belasteter Abwasser untersucht und der Einfluf3 eines Pflanzenbewuchses wie
geloster Huminstoffe auf die Prozess, die arr Entfernung organischer Schadstoffe fuhren,
bewertet. Die Beabeitung deses Themas umfasge Untersuchungen zu Sorptionswedsel-
wirkungen ausgewahlter Schadstoffe mit Sand- und Wurzematerial, die Anwendung vertikal
durchstromter, bepflanzter Sandséulen zur Nachbildung reder Pflanzenklaranlagen, die
Erfasaung der Reinigungseffizienz dieser Systeme fir die Modellschadstoffe sowie die
Bestimmung der Schadstoffkontamination des Filtermaterials und der Pflanzen. Unter
Anwendung der Radiotracetednik erfolgte dartiber hinaus die Bestimmung der Schadstoffpfade
von Phenanthren einschlief3lich des mikrobiellen Abbaus im Modell system.

In bepflanzten Systemen (Phalaris arundinacea) wurden aromatische Verbindungen (2- bis 3-
Ring-PAK, Fluoren-2-amin sowie Dimethylderivate des Phenols, Pyridins und Chinolins) nahezu
vollstandig aus Modell abwassern entfernt. Dies beruhte sowohl auf einem mikrobiellen Abbau as
auch fur digienigen Verbindungen, die a1 starken speafischen Wedselwirkungen (z. B. ionische
Wechselwirkungen) beféhigt sind, auf der Sorption an der Sandmatrix oder an den Wurzdn.
Hingegen existierten keine wirkungsvollen Medanismen zur Eliminierung aliphatischer,
zyklischer Verbindungen (Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon) innerhalb einer
hydraulischen Verwellzat von ca 2 Tagen.

Unter Verwendung der Radiotracetednik konnte gezegt werden, dal3 ein direkter Zusammen-
hang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenmineralisation besteht. Ferner zeigen die
Ergebniss aneirreversible Bindung von Phenanthrenabbauprodukten und darausresultierenden
Stoffwedhselprodukten an der Sandoberfladhe, in asziierten Mikroorganismen sowie in
Pflanzen. Die Phytovolatisation des Phenanthrens war nicht nachweisbar. Das Einbringen von
gelosten Huminstoffen ( C = 100 mg/l) fuhrte zau einer verstérkten Phenanthrenminerali sation
sowie e@ner verringerten planzlichen Schadstoff aufnahme.
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1 EINLEITUNG UND ZIELSETZUNG

Derzat existieren in Deutschland ca 90.000 Altlasten-Verdadtsfladhen, von denen in
mindestens 5.000 Féllen dringender Sanierungsbedarf besteht. Neben anorganischen
Kontaminanten, die Uberwiegend aus dem historischen und neuzeitlichen Bergbau resultieren,
sind organische Schadstoffe ein zentrales Problem der Sanierungsforschung [Kerndorff, 1997.

Die Vielzahl und de Dimension der Altlastenstandorte efordert die Entwicklung effektiver und
kostengunstiger Sanierungsverfahren. Ein vielverspredhender Ansatz, um diesen Anforderungen
gerecht zu werden, ist die Nutzung der Reinigungswirkung von Pflanze/Boden-Systemen, die
sogenannte Phytosanierung. Ziel der Phytosanierung ist die Verwendung und gezelte Forderung
des Selbstreinigungspotentials nattirlicher Systeme [Siciliano und Gree, 200q. Pflanze/Boden-
Systeme weisen vielfadh eine hohe Reinigungseffizienz fuir organische Schadstoffe auf und sind
im Vergleich zu etablierten Verfahren (z. B. Bodenwésche, Verbrennung, Extraktionsverfahren)
durch einen geringen technischen und energetischen Aufwand gekennzeichnet [Schnoor et al.,
1999.

Im Rahmen der Phytosanierung gewinnt die Reinigung industrieller Abwésser mittels
Pflanzenklaranlagen (,W uzdraumanlagen*) zunehmend an Bedeutung. Hierbel wird ein mit
Sumpfpflanzen (Helophyten) bepflanztes Filterbed von dem zu reinigenden Wasser durchstromt
[Thofern, 1994. V oruntersuchungen mit Anlagen im kleintechnischen und Pilotmal3stab belegen
grundsétzlich die Eignung von Pflanzenkl&ranlagen auch zur Reinigung carbochemisch belasteter
Oberflachengewasser [Stottmeister et al., 1997] sowie Grundwéasser [Macdhate d a., 1999.
Pflanzenklaranlagen stellen somit ein erfolgverspredhendesV erfahren zur Behandlung organisch
kontaminierter Abwasser bzw. Altlasten dar.

Die derzatigen Kenntnisse tiber die Medanismen in Pflanzenklaranlagen resultieren weitgehend
aus deren Anwendung zur Reinigung kommunaler Abwassr. Die dazu vorliegenden
Untersuchungen zeigen, dal3 fir den Abbau der Organika im wesentlichen die im Wurzdraum
vorhandenen Mikroorganismen verantwortlich sind. Die Pflanzen tragen in der Regel weder
durch eine metabolische Aktivitdt noch durch eine Stoffakkumulation signifikant zur
Abreicherung der Organikaim Abwasser bei [Thofern, 1994 Vymazd et a., 1999. Vielmehr
fordern die Helophyten durch den Eintrag von organischen, als Kohlenstoffquelle nutzbaren
Verbindungen und von Sauerstoff in den Wurzedraum den mikrobiellen Schadstoffabbau [Brix,
1994 Vymazd et a., 1998 Wissng, 1995. Die Erfahrungen belegen ferner eine nur
geringfugige Akkumulation der Organika im Filterbeet durch Filter- oder
Sorptionswedselwirkungen [FGU, 1997 Geller, 1999.



Kenntnisse Uber die genannten Prozesse im Filterbed, die aur Detoxifikation organischer
Umweltchemikalien fuhren kénnen, sind auch fir die Entwicklung von Pflanzenklaranlagen zur
Sanierung industriell belasteter Oberfladchen- und Grundwéasser von grof3er Bedeutung.

Jedoch sind de ar Reinigung industriell kontaminierter Wasser flhrenden abiotischen und
biotischen Prozesse im Filterkorper von Pflanzenkl&ranlagen derzat noch nicht ausreichend
bekannt. Ein Grund dafiir ist das Fehlen von Bilanzierungen der Schadstoffeim System, das sch
in Anlagen destechnischen Mal3stabes nicht durchftihren 18(3t. Statt dessen erfolgt die Bewertung
der Effizienz von Pflanzenklaranlagen anhand der Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf
der Systeme. Die Prozesse im Filterbed wurden bisher nur in ausgewahiten Arbeiten untersucht
(sehe dazu Madhate d a., 1997 Samon et al., 1998. Es besteht die Notwendigkeit, diese
Prozess z. B. zur Dimensionierung der Pflanzenkl&ranlagen zu beriicksichtigen. Dieswird durch
zahlreiche Untersuchungen, die im Rahmen der Sanierung belasteter Boden durchgefihrt
wurden, belegt. Sie zegen, dal3 Abbau, Sorption und Transport von Kontaminanten in
Pflanze/Boden-Systemen stark von den Eigenschaften der Schadstoffe, Boden und Pflanzen
abhéngig sind [Anderson et al., 1993 Burken und Schnoor, 1998 Cunningham et al., 1995,
Shimp et al., 1993. Einen weiteren wichtigen Einfluf¥faktor stellen diein Abwéssern enthaltenen
gelosten Huminstoffe (DOM, dissolved organic matter) dar. Diese Makromolekile beanflusen
durch ihr ausgepragtes Sorptionsvermogen fur hydrophobe organische Schadstoffe deren
Bioverflgbarkeit und Transportverhalten [Kile und Chiou, 1989 Podrschmann et al., 1999
Rebhun et a., 1999. Der Einflud geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz von
Pflanzenklaranlagen und de Prozesse im Filterkorper ist bisher wenig bekanrt.

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollen die Prozesse, die aur Eliminierung organischer
Schadstoffe im Filterbed von Pflanzenklaranlagen fuhren, néher untersucht werden. Folgende
Fragestellungen stehen dabel im Mittelpunkt:

o Welche Reinigungseffizienz zeagen mit Helophyten bepflanzte Sandfiltersulen fur
ausgewdahlte industrielle Kontaminanten?

o Welche Prozesse sind mal3geblich fur die Abreicherung der Schadstoffe aus dem
Abwasser verantwortlich? Wie wirkt sich ein Bewuchs des Filterbees mit Helophyten auf
diese Prozesse aus?

o Welchen Einflu3 haben im Abwasser enthaltene, geloste Huminstoffe auf die
Reinigungseffizienz von Pflanzenklaranlagen? We wirken diese Huminstoffe auf die zur
Schadstoffelemination fiihrenden Prozesse im Filterbed?



Zur Beabeitung dieser Fragestellungen waren die folgenden Arbeitsschritte notwendig:

0 Bestimmung der Sorption industrieller organischer Schadstoffe an Sandmaterial und
Pflanzenwurzeln sowie an gelésten Huminstoffen in statischen Experimenten unter
Verwendung der Festphasenmikroextraktion (SPME). Diese ist zur Untersuchung des
Sorptionsverhdtensvon Analyten sowohl an gel6sten als auch an partikuléren Sorbentien
geagnet.

0 Konzeption, Aufbau und Erprobung von Modellsystemen zur Simulation reder
Pflanzenklaranlagen im Labormaf3stab unter Anwendung helophytenbepflanzter
Sandfiltersaulen, die mit einem Modellabwasser belastet werden
(“Modell pflanzenkl&ranlagen™).

0 Bilanzierung der eingesetzten organischen Schadstoffe zvischen dem Zu- und Ablauf der
Saulen unter Verwendung klassscher Analyseverfahren, um die Reinigungseffizienz der
Modellsysteme 21 bestimmen.

o Untersuchung des Einflusses von Helophyten auf die Reinigungseffizienz mittels eines
Vergleichs unbepflanzter und bepflanzter Sandfiltersaulen.

0 Quantifizierung der Schadstoffsorption in den Sandfiltersaulen und Vergleich der
Ergebnisee mit den Daten der statischen Sorptionsexperimente sowie die Bestimmung
der Schadstoffaufnahme durch Pflanzen. Zur L6sung deser Themenkomplexe wurde die
Beschleunigte L 6semittelextraktion (ASE) eingesetzt.

0 Ermittlung des Einflusses von gelosten Huminstoffen im Modellabwasser auf die
Reinigungseffizienz der Systeme unter Verwendung einer aquatischen Fulvosdure.

0 Vollsténdige Bilanzierung eines Kontaminanten einschlief3lich seiner Abbauprodukte zur
Bestimmung der Schadstoffabbau-, Transport- und Vertellungsprozesse sowie deren
Bednflussuing duch Helophyten und geléste Huminstoffe. Hierfir kam die *“C-
Radiotracetedinik in geschlossenen, mit helophytenbepflanzten Sandfiltersaulen
versehenen Laborsystemen zum Einsatz.

Als Analyten wurden organische Kontaminanten verwendet, deren Vorkommen in
Altlastenstandorten der Carbochemie von Bedeutung ist.



2 THEORETISCHE GRUNDLAGEN

2.1  DiePhytosanierung: Ein naturnahes Sanierungsverfahren fur Altlasten

Sanierungsmethoden zur Dekontamination organisch belasteter Kompartimente (Bdden,
Sedimente, Was=r) schliefzen sowohl biologische ds auch physiko-chemische Verfahren ein.
Letztere erfordern héufig einen hohen technischen und finanziellen Aufwand. Dagegen gewinnen
die biologischen Sanierungsmethoden aufgrund naturnaher Umsetzungsprozess sowie niedriger
Kosten eineimmer groRere Bedeutung [Obst und Seibel, 1994 (siehe @ne Ubersicht in Reichert
et a., 1997.

Die Phytosanierung ist ein Teilgebiet der biologischen Sanierungsverfahren und verspricht bel
hoher Reinigungswirkung einen besonders geringen technologischen Aufwand [Anderson und
Coats, 1994 Watanabe, 1997. Die Anwendung von Pflanzen kann als zentrales Verfahren oder
auch als abschlief3ender Sanierungschritt fur bereits mit anderen Tednologien vorbehandelte
Boden bzw. Sedimente sowie Abwéssr erfolgen [Cunningham et al., 1995 Schnoor et 4.,
1999. Vorausstzung fur den Einsatz von Pflanzensystemen ist prinzipiell das Vorliegen von
Schadstoffkonzentrationen, die weder auf die verwendeten Pflanzen noch die azierten
Mikroorganismen toxisch wirken. Beispielsweise kann Nitrobenzen im Wurzdraum in
Abhéngigkeit von der Pflanzenart einerseitswirkungslos sin oder andererseits zur vollstandigen
Einstellung der Photosynthese fihren [M cFarlane und Pfleeger, 199Q. Daraus ergibt sich fur die
Entwicklung eines Phytosanierungsverfahrens die Notwendigkeit, die Toleranz der eingesetzten
Pflanzen kew. der Mikroorganismen fir jeden Kontaminanten zu testen.

Die Phytosanierung basiert auf drel grundlegenden Strategien zur Dekontamination belasteter
Kompartimente [Cunningham et al., 1995 (siehe Abbildung 21 a- ¢):

Phytoextraktion:  Ziel dieser Strategieist die Reduktion der Schadstoffkonzentrationen durch
die pflanzliche Aufnahme und Akkumulation der Kontaminanten. Moglich
sind passve Vertellungsprozesse an bew. inder Wurzd und der Transfer der
Schadstoffe mit dem Transpirationsdrom in den Sprol3. Phytoextrahierte
Schadstoffe kdnnen anschlieRend unverandert gespeichert, an
Pflanzenstruktureinheiten gebunden, metabolisiert oder nadh einem
Transport durch die Pflanze an die Atmosphére agegeben werden.
Voraussetzung fur die Phytoextraktion ist die Bioverflgbarkeit der
Kontaminanten. Durch eine Ernte der Pflanzen werden anschlief3end de
Kontaminanten aus dem System entfernt (sehe Abb. 2.1 a).
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Abb. 2.1: Ubersicht zu den zentralen Strategien der Phytosanierung und darin
ablaufender Prozess (aus Cunningham et al., 1995 veréandert)

Phytoabbau: Ziel dieser Strategie ist die Metaboliserung der Schadstoffe in
nichttoxische Verbindungen durch die pflanzenasoziierte Mikroflora
oder in selteneren Féllen durch die Pflanzen direkt. Auch fir den
Phytoabbau ist eine ausreichende Bioverfligbarkeit der Schadstoffe fur die
Mikroflora bzw. die Pflanzen Grundvoraussetzung. Kontaminanten, die
an der Oberfladche der Bodenmatrix oder an partikuldren Huminstoffen
gebunden sind, konnen der Phytoextraktion und dem mikrobiellen Abbau
nur eingeschrankt unterliegen (vgl. Abb. 2.1 b).
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Phytostabili sation:  Ziel dieser Strategie ist eine irreversible Bindung der Kontaminanten an
die Bodenmatrix. Die Phytostabili sation beruht auf der Tatsadhe, dal3 ein
Pflanzenbewuchs kontaminierter Boden und Sedimente zau einem
reduzierten Schadstoffaustrag in die Umwelt, einer verminderten
Bioverflgbarkeit sowie aner geringeren Auswaschung der Schadstoffein
tiefere Bodenschichten fuhren kann. Bel diesen Prozesen ist das
pflanzliche Ausscheiden von re&ktiven nieder- bis hochmolekularen
organischen Verbindungen (Rhizodeposition) von wesentlicher
Bedeutung (siehe Abb. 2.1 ¢).

Neben Anpflanzungen von z. B. Ackerpflanzen oder schnellwadhsenden Baumen zur Sanierung
kontaminierter Boden und Sedimente gehdren zu den Phytosanierungsverfahren die
Pflanzenkléranlagen. Diese dienen insbesondere dem Abbau organischer Abwassrinhaltsgoffe
und sind damit der Strategie des Phytoabbaus zuzuordnen.

Die folgenden Kapitel geben einen Uberblick zu den Moglichkeiten und Grenzen des Einsatzes
von Pflanzenklaranlagen zur Abreicherung organischer Schadstoffe ausdem Abwasser sowie ai
den damit verbundenen Prozessen im Filterbed.

2.2 Die Anwendung von Pflanzenklaranlagen zur Eliminierung organischer
Schadstoffe

2.2.1 Entwicklung und Verfahrensvarianten

Der Einsatz von Pflanzenkléranlagen zur Behandlung von Abwéssern (engl. , constructed
wetlands’) geht auf das von Seidel in den sedhziger und frihen siebziger Jahren entwickelte
»Schilf-Binsen-Verfahren® zurtick [Seidel, 1964. In diesem wird ein mit Rohrichtpflanzen
bewadsener Kies- und Sandfilter von kommunalem Abwasser durchstromt. Dieses Prinzip
wurde spater zum , Krefelder System mit kombinierten vertikal und horizontal durchstrémten
Filtern erweitert. Sehr feinkornige Filtermaterialien fuhrten aufgrund mangelnder Permeabili tat
in einigen Verfahrensvarianten zu ungentigender Reinigungswirkung, so dal3 die Verwendung
von Kies und Sand fur das Filterbed algemein Anwendung fand. Seit den adhtziger Jahren
dienen Pflanzenkléranlagen der dezentralen Entsorgung von Siedlungsschmutzwasser [Vymazd
et al., 1998 Wissng, 1995. Aufgrund der positiven Erfahrungen mit Pflanzenklaranlagen im
kommunalen Bereich[FGU, 1997 Geller, 1998 Thofern, 1994 wurden die Wurzdraumanlagen
auch zu Sanierungszwedken erprobt (siehe z B. in Stottmeister et al., 1997).

In Abhéngigkeit von den Abwassrcharakteristika und regionalen Gegebenheiten wurde ene
Vielzahl technischer Varianten von Pflanzenkldranlagen entwickelt. Diese lassen sich in drei



Hauptgruppen unterteilen [Vymazd et a., 1998]: Aquakultursysteme mit Schwimmpflanzen,
Systeme mit Unterwasserpflanzen und Systeme mit auftauchenden Wasserpflanzen. In den
letztgenannten Systemen wadhsen Helophyten auf einem Filterbed auf und bilden oberirdisch
Sprose aus. Die in Europa an haufigsten eingesetzten Pflanzen sind Schilf (Phragmites
australis (Cav.) Trin. Ex Steud.) und Teichsimse (Schoenoplectus lacustris). Dartiber hinaus
finden Rohrkolben (Typha latifolia L.), verschiedene Seggenarten (Carex sp.), Rohrglanzgras
(Phalarisarundinacea L.) u. a. Verwendung [ Thofern, 1994 Wissng, 1995.

a)

Abb. 2.2: Pflanzenkl&rsysteme mit auftauchenden Pflanzenarten;
a) freaer Wassrkorper, b) horizontal und c) vertikal
durchstrémtes Filterbed [Vymazal et al., 1998]

Pflanzenkl&ranlagen mit auftauchenden Wasserpflanzen lassen sich in zwel Systeme unterteilen:
Waéhrend in Systemen mit frelem Wasserkorper die Gefahr besteht, dal? das Abwasser ungeklart
abfliefdt (sehe Abb. 2.2 @), mul3 das Abwasser in Systemen ohne freilen Wassrkorper den
Filterkorper durchstrémen. Dadurch werden hohe Reinigungseistungen erzielt. Von letzteren
existieren zwei grundlegende technische Verfahrensvarianten, der Horizontal- und der
Vertikalfilter [Wisgng, 1995 (siehe Abb. 2.2 b und c). Der Vertikalfilter ist insbesondere fr



sequentielle agobe und anaerobe Prozesse geegneter, da im System hohe
Sauerstoff konzentrationsgradienten zwischen dem Wurzdraum und tieferen Regionen vorhanden
snd [Vymazd et a., 1999. Sie bilden daher die Grundlage der vorliegenden Arbeit.

2.2.2 Stoffstrome, Wedselwirkungen und Prozesse zur Eliminierung aorganischer
Schadstoffe

Eine Besonderheit von Pflanzenkléranlagen zur Sanierung von Abwassern im Vergleich zur
Bepflanzung kontaminierter Boden und Sedimente ist der kontinuierliche bzw.
semikontinuierliche Zustrom von Schadstoffen in das System. Die Abwasserinhaltsgoffe werden
anschliefRend direkt in die Atmosphéare oder in das Filterbea sowie die pflanzliche und
mikrobielle Biomasse transferiert (sehe Abb. 2.3). Bei Letzterem kann abschlief3end der
Abstrom gelGster Metabolite und nicht abgebauter Verbindungen aus dem System erfolgen. Die
Erfahrungen zegen, dal3 die Kontaktzet zwischen den Wurzdn bew. Mikroorganismen und den
Schadstoffen einen wesentlichen Einflul3 auf die Reinigungswirkung von hiologischen
Abwassrbehandlungsanlagen hat. Daher ist der Volumenstrom im Zulauf der Anlage
(hydraulische Beladung) ein wichtiger Parameter fir die Planung und den Betrieb von
Pflanzenkléranlagen. Als Mal3 fur die Kontaktzeit dient die hydraulische Verweilzet t. Sie ist
definiert als der Quotient aus dem Zwischenkornvolumen (oder auch Porenvolumen, V., in )
des Filterbeges und dem Volumenstrom (V™ in m¥d) im Zulauf. H&ufig eingestellte
Verwell zeiten in Pflanzenkléranlagen betragen 2 - 10 Tage [Portier und Pamer, 1989 Vymazd
et a., 1998 Wissng, 1995 Wood, 199(.

Stofftransfer in die Atmosphare

A

Organische Abwasser- » Geloste Metabolite, nicht
inhaltsstoffe abgebaute Verbindungen

v

Stofftransfer in Substrat und Biomasse

Unvollstandiger Abbau

: Mineralisation i
(Transformation) Akkumulation
e Abiotische Autoxidation bzw. e Mineralisation durch e Sorption am Substrat, z. B.
Polymerisation Mikroorganismen und an die Huminstoffmatrix
e Oxidation bzw. Polymerisation Pflanzen e Festlegung in Mikroorga-
durch extrazellulare Enzyme nismen und Pflanzen

e Unvollstandige
Metabolisierung durch
Mikroorganismen und Pflanzen

Abb. 2.3:  Stoff strome und Umsetzungsprozesse organischer Verbindungen in
Pflanzenkiéranlagen




Im Wurzdraum der Filterbede existiert eine Vielzahl an Prozessen (Transformation,
Mineralisation, Akkumulation usw.), die aif die vielfdtigen organischen und anorganischen
Komponenten sowie unterschiedliche Pflanzenarten, Mikroorganismen und Filterbeematerialien
zurUckzufthren ist [Shimp et a., 1993. Das wesentliche Ziel von Pflanzenklaranlagen zur
Reinigung organisch belasteter Abwéasser ist ein Schadstofftransfer in die mikrobielle Biomasse,
gefolgt von der Minerdisation oder einer zur Detoxifizierung der Schadstoffe fuhrenden
Transformation. Letzteres kannim Filterbed auch abiotisch sowie durch extrazdluléare Enzyme
erfolgen (sehe Abb. 2.3). Dagegen ist die Phytoextraktion organischer Schadstoffein der Regel
unerwinscht, da vielfadch nicht geklért ist, ob eine pflanzliche Metabolisierung der betreffenden
organischen Schadstoffe stattfindet. Jedoch mehren sich in den letzten Jahren
Untersuchungsergebniss, diefur einige Schadstoffe, z. B. Trichlorethylen[Newmanet d., 1997
oder Trinitrotoluol [Hughes et al., 1997 Thompson et al., 1999 einen pflanzlichen
M etaboli smus zweifelsfrei nadhweisen. Liegt kein pflanzlicher Metabolismusfiir den betreffenden
Schadstoff vor, so kann eine Phytoextraktion zur Schadstoffakkumulation in den Helophyten
oder zu einem verstarkten Stofftransfer Uber die Pflanze in die Atmosphére fuhren (vgl. Kap.
2.2.2.1). Andog zur Phytoextraktion kann die Phytostabilisation, fur Pflanzenkléranlagen
gleichbedeutend mit der Schadstoffakkumulation im Filterbee (siehe Abb. 2.3), langfristig zur
Kontamination der Wurzdraumanlage fihren und sollte daher vermieden werden.

Nad derzetigem Kenntnisgand ist im Filterbed im wesentlichen die mikrobielle Abbauaktivitat
fur die Metabolisierung/Mineralisierung von organischen Verbindungen verantwortlich [ Shimp
eta., 1993 Vymazd et a., 1999. Somit ist der Begriff ,Pflanzenkléaranlage® leicht irrefiihrend.

Aus diesem Grund wird auch der Begriff Wurzdraumanlage verwendet. Jedoch wird der
mikrobielle Stoffumsatz (vgl. Kap. 2.2.2.2) von der Pflanzepositiv bedanflusg, so dal3 haufig erst
das Zusammenspiel von Pflanzen und Mikroorganismen zu einer hohen Reinigungswirkung von
Pflanzenkléranlagen (und weiteren Phytosanierungsverfahren) fihren kann (siehe Kap. 2.2.2.3).

2221 Schadstoffaufnahme und -transport durch die Pflanze

Die Phytoextraktion kannwesentlich zur Eliminierung von Schadstoffen in Boden und Wassern
beitragen [Burken und Schnoor, 1998 McFarlane und Pflegger, 1990 Newman et al., 1997
Thompson et al., 199§. Im algemeinen erfolgt die pflanzliche Stoffaufnahme aus dem
Wurzdraum zunadst reversibel und nicht selektiv in den apoplastischen Raum, d. h. in die
Zellwande der Wurzdhaae und Wurzdrindenzdlen. In diesen kann eine Fortbewegung durch
Diffusion tUber mehrere Zellen hinweg erfolgen (apoplastischer Transport, siehe Abb. 2.4). Der
in der Endodermis im Apoplasten liegende Caspary-Streifen ist jedoch fir wasgige Losungen
nicht passerbar, so dal? jeder Stoff, der in das Pflanzeninnere gelangen soll, mindestens einmal
die Plasmalemma, die Membran zwischen der Zellwand und dem Cytoplasma, passeren mul3.
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Eine Ausnahme besteht flr einige kleinere Molekile (z. B. Wasr), die durch die Poren in den
Eiweil3bereichen der Membranen direkt in das Cytoplasma der Zelle diffundieren kénnen
[Ziegler, 1999. Beim Durchtritt durch die Membranen wird zwischen aktiven, enzymgesteuerten
Transportmechanismen unter Aufwendung von Energie (fur viele anorganische lonen, z. B.
Phosphat) und passvem Transport durch Diffusion unterschieden, der fir einige anorganische
lonen (z. B. Ca?*) sowie viele organische Verbindungen typisch ist [Richter, 1999. Dieser
Ubergang duch Membranen einschlieRlich der intrazdluldren Fortbewegung wird als
Kurzstredkentransport bezachnet. Anschlief3end kann tber die Cytoplasmen der Zellen ein
(symplastischer) Transport Uber weitere Stredken erfolgen (Mittelstredkentransport). Abb. 2.4
stellt diese Transportprozesse beispielhaft in einem Wurzdabschnitt da.

GefalR (Xylem

Rhizodermis - Endodermis b1 oder Phloem)
Rinde
[ [

DEA A
=
=

\

J\\u

() |

W Pl To Caspary-Streifen C

D Aufnahme und Abgabe von T¢ Aktive/passive Vorgéange
<—>= Stoffen mittels Diffusion beim Mem brantransport

..... » Apoplastischer Transport —> Symplastischer Transport

Abb. 2.4: Schematische Darstellung der Transportprozesse in einem
Wurzdquerschnitt; C = Cytoplasma, Pl = Plasmalemma, Pld =
Plasmodesmen, To = Tonlast, V = Vakuole, W = Zdlwand (aus
Ziegler, 1995 modfiziert)

Der Langstredkentransport kann rach einem Ubergang der Stoffe aus dem Apoplastenin denin
hoheren Pflanzen enthaltenen drel Spezabahnen erfolgen: Gase werden in den Interzdlularen
weltergeleitet, waldrige Losungen entweder in den Wassertransportbahnen des Xylems, das zum
Apoplasten gerechnet wird, oder den Assmilatbahnen (Phloem), das zum Symplasten gehort
[Ziegler, 1995.

Zur Beschreibung der Vertellungs- und Transportprozesse in der Pflanze wurden der ,Wurzd-
Konzentrationsfaktor® (root concentration fador, RCF) und der ,Transpirationsgrom-
Konzentrationsfaktor’ (transpiration strean concentration facor, TSCF) definiert. Diese dienen
dem von der Pflanzenmasse und den transpirierten Losungsvolumina unabhéngigen Vergleich
von Untersuchungsergebnissen zur Stoffaufnahme durch Pflanzen sowie der Korrelation mit
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speafischen Stoffeigenschaften (z. B. der Lodlichkeit von Kontaminanten in Wassr). Der RCF
beschreibt die Stoffaufnahme in die Wurzd nad [Briggs et al., 1982:

C.
RCF = el (Gl. 2.1)
C i,Bodenlésung
C. wurze = Stoffkonzentration in der Wurze (Ug/Q¢isngenicht)
Ci Bodenisang = Stoffkonzentration in der Bodenlosung (ug/ml).

Der RCF wird prinzipiell durch zwei Vorgange bestimmt: Erstens durch einen
Konzentrationsausgleich zwischen der wésgigen Phase in der Wurzd und der externen LAsung
sowie zweitens durch die Verteillung der Stoffe avischen dem lipophilen Wurzdgewebe und der
externen Losung. Beide Vorgange sind passyv, reversibel und auch in totem Wurzdgewebe nach
kurzer Zeit (12 - 24 h) nachweisbar [Briggs et al., 1987. Der nichtkompetitive
Verteilungsvorgang ist analog zur Schadstoff sorption an Huminstoffen (vgl. Kap. 2.3.2) durch
einen enthalpischen und einen entropischen Beitrag gekenrzeachnet. Der entropische Beitrag
beschreibt die Unvertraglichkeit des hydrophoben Schadstoffes mit dem Wasser. Somit besteht
ein Zusammenhang zwischen der Schadstoffhydrophobie, ausgedriickt durch den Oktanol-
Wassr-V ertellungskoeffizienten K, mit RCF [Briggs et a., 1987. Existieren zwischen dem
Wurzedgewebe und den Organika Wechselwirkungen, die sich nicht durch einen reinen
V erteilungsmedanismus beschreiben lassen, so &3t sich dieses Konzept nicht zur Berechnung
von Schadstoffkonzentrationen in Wurzen anwenden [Thompson et al., 1999.

Der TSCF beschreibt die Effizienz des Stofftransports in den Sprofl3. Analog zum RCF ist der
TSCF bei ided verdiinrten L 6sungen unabhéngig von der Stoffkonzentration in der Bodenlésung
[Briggset d., 1983:

C.
TSCF = e (Gl. 2.2)
C i,Bodenlésung
C., xylemsatt = Stoffkonzentration im Transpirationsgrom im Xylem (pg/ml)
Ci Bodenisang = Stoffkonzentration in der Bodenlosung (ug/ml).
Esgilt: TSCF>1,0 : Aktiver Transport von Verbindungen in die oberirdischen
Pflanzentell e (typisch fur Stickstoff, Phosphor, Kalium)
TSCF=1,0 . Passver Transport
TSCF<1,0 :Aus<hluld des Stoffes aus den oberirdischen Pflanzenteilen
(gilt z. B. fur viele Organika enes weiten
Hydrophobiebereiches)
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Untersuchungen mit organischen Substanzen unterschiedlicher Lipophilie zegen eine gute
(nichtlineare) Korrelation des RCF sowie des TSCF mit dem Oktanol-Wasser-
Verteilungskoeffizienten. Fir Weizen und Pappeln wurde @én Maximum von TSCF ~ 0,8 bei
einem log K,-Bereich von 1,8 - 2,5 nadhgewiesen [Briggs et al., 1982 Burken und Schnoor,
199§. Die genauen Ursachen daftir sind noch nicht geklart, jedoch deuten die Ergebnisse darauf
hin, dafl3 sehr hydrophile Verbindungen die lipophilen Membranen, insbesondere das
Plasmalemma in der Wurzd (siehe Abb. 2.4), nicht passeren konnen. Sehr hydrophobe
Verbindungen dagegen werden in lipophilen Bestandteilen der Wurzd stark retardiert und
konren nicht in den Transpirationssrom ubertreten. Diese Theorie |&3t sich mit dem
Vertellungskonzept bestétigen (sehe dazu Kap. 2.3.2). Basierend auf diesem Konzept ist eine
Begrenzung der pflanzlichen Aufnahme von organischen Schadstoffen bis in den Sprol3 hinein
auf Organika mit niedriger bis mittlerer Hydrophobizitét (log K, ~ 0,5 - 3) gegeben [Schnoor
et al., 1995. Eswird daher angenommen, dal3 der TSCF mittelbar von den Vertellungsprozessen
in der Wurzd abhéngig ist. Erwartungsgemal? gelten die Korrelationen des TSCF und RCF mit
der Hydrophobie nicht fur ionisierte Verbindungen [Burken und Schnoor, 1998 Kure 4 al.,
1999, dadiese nicht dem hydrophoben V ertellungsproze3 zuganglich sind.

Verbindungen, die in den Sprof3 transportiert werden, konrnen tber die Blattoberflache
abdampfen (Phytovolatisation). Zur Beschreibung der Phytovolatisation dient der Koeffizient
Kuxa (Quotient aus der Analytkonzentration in der Pflanzenmatrix und in der Luft).
Untersuchungen zeigen eine lineare Korrelation von Ig Ky, mit Ig Ko, (Oktanol-Luft-
Vertellungskoeffizient) [Welke d al., 1998, d. h. bei bekannten Schadstoffkonzentrationen im
Sprol3 sowie Oktanol-L uft-Vertellungskoeffizienten ist fir geschlossene (Labor-)Systeme ane
ndherungsweise Berechnung der Phytovolatisation maglich.

Phytoextraktion und -volatisation organischer Verbindungen wurden im Rahmen der
Untersuchungen zur Pestizidaufnahme durch Ackerpflanzen oder im Rahmen der Sanierung
kontaminierter Boden, z. B. mit Pappeln, zahlreich beschrieben [Briggset a., 1982 Burken und
Schnoor, 1998 Doucete d al., 2000 McFarlane und Pfleeger, 1990 Newman et al., 1997,
Schroll et al., 1994 Thompson et al., 1998. Die Untersuchungen zeigen, dal3 die
Phytoextraktion von der Pflanzenart abhéngig sein kann[Kure @ al., 1999 Schroll et al., 1994,
wodurch die Vorausberedhnung deses Prozesses wesentlich erschwert wird. In Bezug auf
industrielle Abwasser fand dopantitative Bestimmung cer Phytoextraktion und -volatisation
durch Helophyten bisher wenig Beachtung. Im Rahmen der Erprobung neuer
Anwendungsgebiete fur Pflanzenkléranlagen ist es daher sinnwoll, die pflanzliche Stoffaufnahme
durch Helophyten zu untersuchen.
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Die Bestimmung der pflanzlichen Schadstoffaufnahme bereitet grundsétzlich analytische
Probleme. Unter V erwendung von Pflanze/Boden-Systemen, diein der vorliegen Arbeit erfolgte,
ist die Bestimmung der zur Berechnung der RCF und TSCF notwendigen
Schadstoffkonzentration in Lésung (vgl. Kap. 2.2.2.1) evtl. fehlerbehaftet, da nur
Stichprobenahmen aus dem inhomogenen Zwischenkornvolumen méglich sind. Dagegen
entspricht die Anwendung von Hydroponikkulturen, die oftmals erfolgt [Briggs et al., 1982
Burken und Schnoor, 1998 Doucette d a., 2000 Kure d a., 1999, evtl. nicht einem reden
System. Beispielsweise wird durch den fehlenden Kontakt der Wurzd zum Boden die Exsudation
leichtloslicher Organika vermindert. Dies hat die Anderung vielfaltiger Bedingungen im
Wurzdraum zur Folge (vgl. Kap. 2.2.2.3). Aus diesem Grund erscheint die Verwendung von
Pflanze/Boden-Systemen eine sinnvolle Erganzung zu herkdmmlichen Untersuchungen zu sein.

2222 Der mikrobielle Schadstoffabbau

Die wichtigsten mikrobiellen Abbauer organischer Verbindungen sind Bakterien und Pilze Der
Abbau von Organika efolgt im wesentlichen intrazdlulér Gber eine Reihe von Enzymsystemen.
Er kann aber auch extrazdluléar durch die Metabolierungswirkung ausgeschiedener Enzyme
stattfinden [Agteren et al., 1998. Wahrend de Pilze in Phytosanierungsverfahren zur
Behandlung belasteter Boden und Sedimente wesentlich zur Detoxifikation beitragen kénnen,
spielen sie in Pflanzenklaranlagen eine untergeordnete Rolle. Der Grund defur ist u. a. die
mangelnde Ausbildung von Hyphen, d. h. von langen Auswiichsen zur Nahrstoffversorgung, im
Wasser und somit in den Uberstauten Zonen der Pflanzenkléranlagen [Obst und Seibel, 19949.

Die Basis fur den mikrobiellen Schadstoffabbau ist der Kohlenstoff- und Energiebedarf der
Mikroorganismen zum Wadstum. V on wesentlicher Bedeutung fur die Sanierungspraxis snd de
C-heterotrophen Organismen. Diese bezehen den Zellkohlenstoff hauptséchlich aus organischen
Nahrstoffen, zu denen auch die @zubauenden organischen Schadstoffe zdlen kénnen. Die
vielfaltigen mikrobiellen Schadstoff abbauer werden unterschieden in [Agteren et al., 1999:

o Mikroorganismen, die den Fremdstoff alseinzige Energie- und Kohlenstoff quelle nutzen
kdnnen (chemoheterotroph). Dieser Metabolismus fuhrt tGberwiegend zur
Mineralisierung.

0 Mikroorganismen, die das Schadstoffmolekil chemisch verdndern, daraus aber weder
Energie noch Kohlenstoff gewinnen. Dadurch bendtigen sie zusétzliche
Kohlenstoffquellen (Kosubstrate). Dieser Kometabolismus fuhrt oft zu chemischen
Verbindungen, die ds Endprodukt zurtickbleiben oder durch andere Stdmme weiter
metabolisiert werden (Synergismus, Abbau durch eine Kette von Mikroorganismen).
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Es wird davon ausgegangen, dal3 der Kometabolismus durch die Erweiterung um alternative
Abbauwege wesentlich zur mikrobiellen Detoxifizierung organischer Schadstoffe beitragt [ Obst
und Seibel, 1994 .

Die Energiegewinnung von Mikroorganismen erfolgt generell durch Redoxreetionen. Dabei
werden im wesentlichen drel Arten der Energiegewinnung unterschieden [Obst und Seibel,
1994: Die aeobe Atmung (Sauerstoff ist der terminale Elektronenakzeptor, Endprodukte der
Oxidation organischer Verbindungen sind CO, und nicht weiter abbaubare Zwischenprodukte),
die anagobe Atmung (terminaler Elektronenakzeptor ist z. B. Nitrat oder Sulfat) sowie die
anagobe Géarung. Aufgrund der hohen Effizienzen agober Abbauprozesse werden bel einer
Vielzahl biologischer Sanierungsmal3nahmen die a1 sanierenden Kompartimente beltftet.

Grundvorausstzung fur die Anwendung von Pflanzenklaranlagen ist die mikrobielle
Abbaubarkeit der im Abwasser enthaltenen organischen Schadstoffe. Im Folgenden werden fir
beispielhaft ausgewdhite Schadstoffklassen, von denen Vertreter im Rahmen dieser Arbeit
Verwendung finden, einige Abbauwege beschrieben.

Aliphatische K ohlenwasser stoffe
Die Aliphaten werden his auf wenige Ausnahmen ausschliefdlich aaob abgebaut. Zu den

Ausnahmen gehoren z. B. die Alkene oder das Methan, fur die aich anagobe Abbauwege
bekannt sind. Die Kohlenwasserstoffe werden durch Monooxygenasen zu Alkoholen oxidiert und
diese weiter zu Fettsauren umgesetzt. Anschlief3end erfolgt der schrittweise Abbau der
Kohlenstoffkette. Die biologische Abbaubarkeit der geséttigten zyklischen Kohlenwasserstoffe,
z. B. Cyclopentan, ist im Vergleich zu den nichtzyklischen Aliphaten gering. Grund dafurr ist die
im allgemeinen erforderliche Synergie von Mikroorganismen, die sich ergdnzende, fur die
Ringspaltung bendtigte Enzyme besitzen. Dartiber hinaus liefern die esten beiden Abbauschritte
keine Energie, so dal3 diese ausschliefdlich kometabolisch erfolgen konnen [Obst und Seibel,
1999.

M onozyklische Aromatische K ohlenwasser stoffe

Der aaobe, bakterielle Abbau von aromatischen Verbindungen [&uft in der Regel in drei Stufen
ab (sehe Abb. 2.5). Zunadhst erfolgt eine Oxidation, bei Benzol durch eine Dioxygenase, bei
Phenol durch eine Monooxygenase. Eventuell stérende Substituenten am Ring kdnnen zuvor
oxidiert und abgespalten werden, z. B. bel 2,4,6-Trimethylphenol. Das durch die Oxygenasen
entstandene Benzoldihydrodiol (cis-somer) wird nadifolgend zu Brenzkatedhin (Catedhol)
dehydriert. Im zweiten Schritt wird der Ring durch eine meta- oder ortho-Spaltung aufgetrennt.
Die entstandenen Produkte werden im weiteren Verlauf zu Sauren und Aldehyde umgesetzt und
in Stoffwedhselprozess e@ngeschleust.
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Abb. 2.5:  Aerobe Abbauwege monazykli scher Aromaten (Auswahl) [Obst und Seibel, 19949

Daruber hinaus snd anagobe Medanismen mit einleitender Reduktion des aromatischen Rings
und anschlief3ender hydrolytischer Ringspaltung bekannt [Agteren et al., 199§.

Polyzyklische aromatische K ohlenwasser stoffe (PAK)
Neben einer Vielzahl von bekannten anaaoben Abbauwegen existieren fir die PAK aerobe

Abbauwege, die sich im wesentlichen in folgende drei Typen unterscheiden lassen [Obst und
Seibel, 1999 (siehe auch Abb. 2.6):

1.

Vollstandige, intrazdluldare Mineralisierung, d. h. vollsténdiger Abbau des Ringgerustes.
Dieser PAK-Abbau beginnt oft mit einer Oxidation zum cis-Dihydrodiol. Anschlief3end
erfolgt die Ringspaltung. Die Prozesse sind dhnlich dem Abbau monozyklischer
Aromaten. Die Ringspaltung des letzten Ringes ist identisch.

Kometabolische Transformation: Diese lauft Uberwiegend intrazdluldr unter partieller
Oxidation des Ringgeristes ab und tritt sowohl in Pilzen als auch bei einigen
Bakterienstdmmen auf. In der Regel erfolgt eine Akkumulation teiloxidierter Metabolite,
daim Gegensatz zur vollsténdigen Mineralisierung der kometaboli sche PAK -Abbau auf
einer sehr friihen Stufe stehenbleibt.

Unspezfische radikalische Oxidation: Sie findet Uberwiegend extrazdlular unter
Initialoxidation durch Radikalbildung statt. VVerantwortlich daftr sind z. B. Ligninasen
der Weildfaulepilze. Anschliel3end erfolgen unspezfische Weiterreaktionen des
Oxidationsproduktes. Extrazdluldre Oxidationsreaktionen hieten den Vorteil, dal3 sie
auch schwerlddliche Verbindungen, die z B. an der Bodenmatrix sorbiert und nicht
bioverflgbar sind, umsetzen kénnen.
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Abb. 2.6: Aerobe Abbauwege von PAK am Beispid von Phenanthren (Auswahl)
[Agteren et al., 1998, Walton et al., 1994]

16



Besitzen die PAK K ohlenstoffbriicken, z. B. Acenaphthen und Acenaphthylen, so wird zunadst
diese C-Bricke oxidiert. In mehreren Zwischenschritten entsteht ein 1,2-Dion. Anschlief3end
kann eine Spaltung der Kohlenstoffbriicke efolgen. Derzeit sind fir Acenaphthen und
Acenaphthylen ausschli efdlich Abbauwege bekanrt, die kometabolisch beginnen [Agteren et al.,
1999. Der weitere Abbau kann analog zu den oben beschriebenen Metabolismen erfolgen.

Aromatische Heter ozyklen
Fir diese Substanzklasse sind nur wenige anaaobe Metabolismen bekannt. Unter aaoben

Bedingungen erfolgt der Abbau N-, S- und O-haltiger heterozykli scher Aromaten sehr haufig mit
der EinfUhrung einer Hydroxylgruppe in Nadhberschaft zum Heteroatom. Auch die bakterielle
Metaboli sierung von Chinolin und dessen Derivaten folgt oft diesem Abbauweg (sehe Abb. 2.7).
Nad der Hydroxylierung sind zwei verschiedene Abbauwege mdglich: eine Spaltung des
Pyridinrings oder eine Spaltung des Benzolrings. Die resultierenden Produkie werden
anschlief3end weiter umgesetzt [Schwarz & al., 1989. Der Abbau der in 2-Position substituierten
Derivate ist erschwert und kann Uber eine anleitende Hydroxylierung in 4-Position erfolgen
[Fetzner, 199§.

A
Z
N "o o coo’
Chinolin A X/ Ho X
—_—
=
\ N OH lil o
N /Z,G—Di—OH—Chinolin N
m
N OH
2-OH-Chinolin \ N
_—>
S
N OH 07 o
OH OH

2,8-Di-OH-Chinolin 8-Hydroxycoumarin

Abb. 2.7:  Aerobe Abbauwege fir Chindin und dessen Derivate (Auswahl)
[Blaschke ¢ al., 1991, Schwarz et al., 1989

Die Abbauwege fur Pyridin und dessen Derivate sind noch nicht vollstandig geklart. Neben dem
klasgschen Abbauweg der aromatischen Heterozyklen wird fUr diese Substanzen auch in
aegobem Milli eu eine enleitende Reduktion zu einem chinoiden System angenommen [Sims und
O'Loughlin, 1989. Anschlief}end kdnnen zwel unterschiedliche hydrolytische Spaltungen
erfolgen. Fur 2-Alkylpyridine wird die Spaltung zu Sucdnatsemialdehyd und Formamid
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postuliert [ Shukla, 1984. Untersuchungen zeigen, dal? die Abbaubarkeit der Pyridinderivate in
der Reihe Pyridincarbonsauren > Pyridin > Methylpyridine éonmmt [Sims und O'Loughlin,
1989.

Die in diesem Kapitel dargestellten Abbauwege ausgewdhiter Organika zegen auf, dal3 die
mikrobielle Umsetzbarkeit dieser organischen Schadstoffe prinzipiell moglich ist. Haufig sind
jedoch die meist mit Reinkulturen im Labor erzielten Abbauleistungen nicht direkt auf die
Sanierungspraxis zu tbertragen [Obst und Seibel, 1999. Zur Beantwortung der Frage, ob der
Einsatz von Pflanzenklaranlagen zum Abbau der genannten Organika potentiell in Frage komnt,
sind Untersuchungen unter Umweltbedingungen erforderlich, die weitestgehend denenin reden
Wurzdraumanlagen entsprechen. Von zentraler Bedeutung dafir ist der Einsatz von
Rohrichtpflanzen, die anen wesentlichen Einfluld auf die in Pflanzenkléranlagen ablaufenden
Abbauprozess haben (vgl. das folgende Kapitel).

2.2.2.3 Der EinfluR der Pflanze auf den mikrobiellen Schadstoffabbau: Der
Rhizosphareneff ekt

Ein Pflanzenbewuchs fuhrt in unmittelbarer rdumlicher Umgebung der Wurzen (ca 1-5mm) zu
einer Anderung der Mikroorganismenzahl und -zusammensetzung. Dieser sogenannte
Rhizosphéreneffekt wird quantitativ im Verhdltnis der Zahl der Mikroorganismen in der
pflanzlich bednflusgen (Rhizosphére) und der unbeanfluldten Zone ausgedrickt. Der Faktor
betrégt in der Regel 5 - 20, in einigen Féllen kis zu 100 und dartiber [Anderson et al., 1993.
Nad dem derzatigen Kenntnisgand wird der Rhizosphéreneffekt durch den pflanzlichen Eintrag
von nieder- und hochmolekularen K ohlenstoffverbindungen sowie von Sauerstoff hervorgerufen
[Anderson et a., 1993]. Die Bedeutung deser beiden Prozesse fur den Abbau organischer
Schadstoffe wird im Folgenden beschrieben.

Alle untersuchten Pflanzenarten einschliefdlich der Helophyten verursachen im Verlauf des
Wachstums den Eintrag vielfaltiger organischer Verbindungen in den Boden (sog.
Rhizodeposition). Einen signifikanten Beitrag zur Rhizodeposition leisten die Wurzdexsudate,
die Uberwiegend Uber die Wurzdspitzen in die Rhizosphére ausgeschiedenwerden[Shimp et al.,
1993. Die Exsudate enthalten Aminosauren, Mono- und Dicarbonsauren, Zucker, Flavenoide,
Proteine usw. [Anderson et a., 1993 Lynch und Whipps, 1997. Ferner sind phenolische
Verbindungen enthalten [Fletcher und Hegde, 199%]. Die niedermolekularen, leicht 16slichen
Wurzdexsudate beinflussen in vieféltiger Weise die Prozess im Boden und kdnnen

o die wurzdasoziierte Mikroflora in der Rhizosphare durch ihre Verwendung als
Nahrungsguelle stimulieren [ Schnoor et al., 1995 Shimp et a., 1993,
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o kometaboli sch abhéngige mikrobielle Transformationen férdern [ Shann, 1999,

o Schadstoffe durch ausgeschiedene Enzyme extrazdlular metabolisieren [Schnoor et al.,
1995 Siciliano et al., 1999.

Aulerdem ist eine Vielzahl weiterer Effekte durch den Eintrag von Wurzdexsudaten bekanrt,
dieim Rahmen der Phytosanierung von besonderem Interesse sind. Zu desen zéhlen der Beitrag
von Humifizierungsprozessen zur Phytostabili sation infolge spontaner Autoxidation der regktiven
organischen Verbindungen [Walton et al., 1994, die Erzeugung von Resistenzen gegen
phytotoxische Substanzen [Basu et al., 1994 oder die Mobili sierung von Metalli onen aufgrund
der Chelatisierungswirkung von Wurzdexsudat-V erbindungen [Mench und Martin, 1991].

Die Rhizodeposition umfal3t neben der Ausscheidung von Wurzdexsudaten den Eintrag
hohermolekularer organischer Verbindungen, u. a. schwer l6slicher Polysacdaride
(Schlemstoffe usw.) und abgestorbener Wurzdreste (Lignine, Cellulosen etc.). Diese Organika
sind ebenso wie die Wurzdexsudate @ne wichtige Quelle des Kohlenstoffeintrags in den Boden
und zu einer Vielzahl der oben genannten Prozesse befahigt [Walton et al., 1994.

Auch der pflanzliche Eintrag vonSauerstoff in de Rhizosphére Ubt einen wesentlichen Einflul3
auf den Schadstoffabbau aus [Brix, 1994. Der Sauerstoffeintrag ist bel Rohrichtpflanzen
aufgrund ihrer Anpasaung an Standortbedingungen in Uferrandzonen besonderausgepragt. Zur
Sauerstoffversorgung der Pflanzenteile, die bei Staunésse sowie Uberflutung des Wurzeraumes
unterhalb der Wasroberflache liegen, besitzen die Helophyten ein Gastransportgewebe
(Aerenchym). In diesem kann Luft durch molekulare Diffusion (passver Transport) und duch
konvektive Strome (aktiver Transport) geleitet werden. Der Gaseintrag in den Boden erfolgt
anschlieffend durch Diffusion im Wuzegewebe. Liegt teillzerstortes Gewebe vor (z. B.
absterbende Wurzdn und Rhizome), so kanndurch Undichtigkeiten ein aktiver Gastransport bis
in die Rhizosphére stattfinden. Die Triebkraft fur die &tiven Transportprozese sind im
wesentlichen Temperatur- und Dampfdruckdifferenzen zwischen dem Inneren der Pflanze und
der umgebenden Luft [Brix, 1994. Ob konvektive Strome oder Diffusionsvorgange tiberwiegen,
ist von der Struktur des Pflanzengewebes abhangig. Im Schilf (Phragmitesaustralis) dominieren
aufgrund der grof3en Luftleitréhren und Rhizome die &tiven Transportprozess [Brix et al.,
1997. Dagegen wird z. B. fur das Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) ein tUberwiegend
passver Gastransport angenommen. Dies begrindet sich sowohl in niedrigen
Sauerstoffkonzentrationen und Redoxpotentialen in Wurzendhe [ Steinberg und Coonrod, 1994
asauch in einer geringeren Toleranz gegeniiber Uberflutungen des Wurzdraumes im Vergleich
zu Schilf [Smirnoff und Crawford, 1983. Pflanzenarten, bei denen konvektive
Gastransportprozesse dominieren, zeichnen sich im Gewebeinneren durch eine hohere
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Sauerstoffkonzentration aus und beférdern gro(3ere Sauerstoff mengenin die Wurzd [Armstrong
et a., 1990.

Der Sauerstoffeintrag in das Filterbed fuhrt zu pflanzlich beanfluten agoben und relativ
unbeanflulten anagoben Zonen. Daraus folgt bel ausreichendem Sauerstoffeintrag durch die
Pflanzen ein therwiegend aaober Abbau von organischen V erbindungen in Wurzdraumanlagen.
Gleichzdtig kdnnen in den anaaoben Zonen oder bel genereller Sauerstoffarmut im System
anaaobe Prozesse Uberwiegen. [Vymazd et al., 1999. Der besondere Wert der Phytosanierung
bestehtdarin, dal3 tbker den Rhizosphéreneff ekt eine Verknipfung dieser beiden wichtigsten
Wegeder Schadstoff eliminationerfolgt [Schnoa et a., 1995 Waltonet al., 1994. In Abb. 2.8
sind de genannten Prozess, die den Rhizosphéreneffekt hervorrufen, schematisch dargestellt.
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Abb. 2.8: Der Rhizosphéreneff ekt im Filterbed von Pflanzenkiaranlagen

Zusammenfassend kannein Pflanzenbewuchsdurch de Erhohung @ Mikroorganismenzahlen
in der Rhizosphdre sowie durch de Bereitstellung dternativer Metabolisierungswege
(metabali sch/kometabali sch, aeol/anaaob) girstige Mili eufaktoren fir einen schnellen und
weitgehend zur Mineralisation aller Schadstoffe fliihrenden Abbau bewirken. Eine Vielzahl von
Untersuchungen belegen, dal3 die Présenz von Pflanzen zu erhohten Abbauraten von
organischerKontaminanten im Vergleich zu Versuchsvarianten mit unbepflanzten Gefél3en
fuhrt. Ein pasitiver Einfluld der Pflanzen, Gberwiegend duch stimuliertes Wadchstum der
abbauendeNlikroorganismen, konrte bei der Dekontamination vonBoden, z. B. bei Pestiziden
[Lappinet d., 1985 Sandmann undLoos, 1984, PAK [Bankset d., 1999 Reilley et a., 1999
und Polychlorierten Biphenylen (PCB) [Donrelly et a., 1994 Fletcher und Hegde, 1993,
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fedgestellt werden. Jedoch fehlen derzet Belege dafur, dal3 tatsddhlich de Rhizodeposition
einendirekten Einfluld auf den Schadstoffabbau hat. Daher ist es erforderlich, vergleichende
Untersuchungemit und ohre Helophyten undunterschiedlichen organischen Schadstoffenin
Laborsystemedurchzuf iihren, um den Eff ekt des Pflanzenbewuchses auf die Eliminierung der
Kontaminanten zu ermitteln. In diesem Zusammenhang ist die Bestimmung cder
Rhizodepositionz. B. indirekt Giber die Bodenatmung, notwendig, um die Wirkung der Pflanze
auf den Schadstoffabbau zu erfassen.

2.2.3 Bewertung und Lestungsvermdgen von Pflanzenklaranlagen

Die Reinigungswirkung von Pflanzenklaranlagen wird durch den Vergleich der
Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Systeme bewertet [Geller, 1998 Thofern,
1994 Wissng, 1993. In diesem Zusammenhang wird der Begriff Reinigungseffizienz oder
Reinigungdeistung verwendet, die Terminologie ist jedoch uneinheitlich und tellweise nicht
zutreffend (z. B. wird der Begriff ,Leistung’ normaerweise in Bezug auf einen Zeitraum
verwendet). Darilber hinaus ist die dleinige Angabe von Schadstoffkonzentrationen
unzureichend. Dieses Verfahren beruht auf den gesetzlichen Anforderungen fur Kléranlagen, die
ausgchliefdlich konzentrationsbezogene Grenzwerte fur Abwassrinhaltsdoffe im Ablauf der
Anlagen angeben (FGU, 1997, und dort ztierte Literatur). Wéahrend flr herkdmmliche
kommunale Kléranlagen der Bezaug auf Schadstoffkonzentrationen zuléssg ist (geringe
Evaporationsverluste), erscheint fur Pflanzenklaranlagen aufgrund hoher Transpirationsverluste
dieses Bewertungsverfahren ncht anwendbar. Die Wasseraufnahme durch die Pflanzen fuhrt zu
einer Aufkonzentration derjenigen Wasserinhaltsdoffe, die nicht ins Wurzdinnere transportiert
werden konren (z. B. suspendierte Feststoffe, siehe dazu auch Kap. 2.2.2.1). Damit konnte unter
alleiniger Betradhtung der Schadstoffkonzentration irrtimlicherweise @ne geminderte
Reinigungswirkung abgeleitet werden. Aus diesen Grinden wéare zaur Bewertung des
L eistungsvermégens von Pflanzenklaranlagen eineBil anzierung der Schadstoffein den Zu- und
Ablauflésungenunter Berlicksichtigung dr Wassrvolumina notwendig. Diese kann in
gewerblichen und kommunalen Pflanzenkléaranlagen in der Regel aufgrund holer
Abwassermengen und hohem finanziellem Aufwand nicht erfolgen.

Hinsichtlich des Leistungsvermégens von Pflanzenkl&ranlagen zur Sanierung aganisch
belastetr Abwas®r liegen gegenwértig nu wenige Untersuchungen vor. In einer dieser
Untersuchungen wird urter Anwendung vonPil otsystemen eine Phenanthreneliminierungim
Abwasservon ks zu 999 % erzielt. Zurtickgeftihrt wird des aufgrund des Nadhweises
spezifischeAbbauer, d. h. von Mikroorganismen, die ausschli efdli ch Phenanthren als Energie-
und Kohlenstoff quell e nutzen konren, auf einen mikrobiellen Abbau [Madate  al., 1997.
AndereUntersuchungsergebniss belegen, dal3 Mineral 6lkohlenwasrstoff e in Abwéassern mit
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Pflanzenklaranlagelpeseiti gt werden konren. Die Eliminierung letrégt hier biszu 90%. Auch
dieserBefundwird auf hohe Mikroorganismenzahlen im Filterbed zurickgefthrt [Salmon et
al., 1998].

DieseErgebniss belegen prinzipiell die Anwendberkeit von Pflanzenkléranlagen fir leicht
abbaubar@rganische Schadstoffe, Forschungsbedarf besteht jedoch bei der Bestimmung cer
Reinigungseffizientir weitere Schadstoff klasen, um das Anwendungsfeld der Pflanzenbede
zu erweitern. Beziglich der ablaufenden Prozesse, die au einer Eliminierung cer Organikain
Wurzelraumanlagefihren, werfen de bisherigen Arbeiten Fragen auf. Wahrend in einigen
Untersuchungen de Akkumulation der Schadstoffe im Filterkorper bestimmt werden konnte
(vgl. dazu Kap. 2.3.1), fehlen Untersuchungen zu weiteren zentralen Prozessen in
Pflanzenklaranlageml e wesentli ch zur Eliminierung vonSchadstoff en beitragen konren. Die
Phytoextraktiorsowie die &iotischen Wechsdwirkungen in Pflanzenkl &ranlagen snd Beispiele
fur diese Prozese. Desweiteren sind insbesondere Defizite in Bezug auf den Einflul3 von
gelostenHuminstoffen auf die Prozese im Filterbed zu verzechnen. Im folgenden Kapitel
wird der Einflu3 der gelésten Huminstoffe auf diese Prozesse erortert.

2.3  Huminstoffe und ihre Bedeutung in Pflanzenklaranlagen

Huminstoffe (humic organic matter, HOM) kdnnen mit Schadstoffen eine Vielzahl von
Wecdhselwirkungen eingehen und sind dadurch beféhigt, Abbauvorgange organischer
Kontaminanten zu beanflusen [Ziechmann, 1995. Sie kommen als Hauptbestandteil der
organischen Substanz in Béden und Sedimenten und in geloster Form in Oberfladhen-, Poren-
und Grundwéassern vor. Huminstoffe besitzen im Gegensatz zu Biopolymeren wie Proteinen und
Nukleinséuren keine definierte Struktur und unterscheiden sich hauptsadlich in der Art und
Anzahl der funktionellen Gruppen (z. B. Carboxyl-, phenolische Hydroxyl-, Carbonyl-,
Aminogruppen) und der sog. ,hydrophoben Bereiche®, die ihre Ldsungs- und
Fallungseigenschaften sowie ihre Sorptionseigenschaften bedingen [Ziedhmann, 1980 . Generell
verfiigen Huminsauren (operationell definiert durch Lodlichkeit in verdinnten Laugen sowie
Unldslichkeit in verdinnten Sauren) Uber ein ausgeprégtes Potential zu unspeazfischen
Wedselwirkungen (van-der-Wads-Wedsawirkungen). Dagegen sind Fulvosauren (L 6sli chkeit
in verdinnten Laugen und Sduren) aufgrund ihrer hoheren Dichte an polaren, funktionalen
Gruppen neben der Auswirkung von hydrophoben Wedselwirkungen in starkerem Mal3e aur
Auslibung spezfischer Wedselwirkungen (Wasserstoffbriickenbindungen, Dipol-Dipol- oder
elektrostatische Wedselwirkungen, Charge-Transfer-Bindungen) befahigt.

Waéhrend eine Sorption von Schadstoffen an partikuléare Huminstoffe in Boden und Sedimenten
im allgemeinen zu einer Retardation oder Festlegung fuhrt [Rebhun et al., 1994, kann eine

22



Sorption an gelsten Huminstoffen die Mobili tét erhdhen und die Ausbreitung von Schadstoffen
beschleunigen [Kile und Chiou, 1989. Huminstoffe beanflussen damit Transport, Chemie und
Bioverflgbarkeit der Kontaminanten in Sanierungsprozessen.

2.3.1 Vorkommen von Huminstoffen im Filterbed von Pflanzenklaranlagen

In kommunalen und gewerblichen Pflanzenkléranlagen werden in der Regel kohlenstoffarme
Filtermateriaien (Sand, Kies) verwendet (vgl. Kap. 2.2.1). Dadurch ist durch partikulére
Huminstoffe a@ne geringe Beanflussung der Prozess im Filterkdrper zu erwarten. Langjahrige
Erfahrungenmit kommunalen Pflanzenklaranlagen zeigen, dal3 eine Anreicherung von
organischem Kohlenstoff im Filterbeet,B. durch physikali sche Filterwirkungen des Bedes,
Humifizierungsprozess oder unvdlstandige mikrobielle Abbauprozesse, nicht oder nur
unwesentlich auftritt [Geller, 1998 Gschl6d et a., 1999. Dies <hliefdt jedoch eine
signifikante Sorption von Schadstoffen und dren Metabadlite an de feste Matrix nicht aus.
Beispielsweise weisen Untersuchungen in Pflanzenkldranlagen zur Reinigung gewerblich
kontaminierter Abwéssr eine Akkumulation von Organika im Filterbed von etwa 0,4 %
(PAK) bis10% (Mineral 6lkohlenwasserstoff e) nach [Madhate @ al., 1999 Salmonet al., 1998
Tannerund Sukias, 1994. Diese Zahlen belegen die Notwendigkeit, die Akkumulation im
Filterbee von Pflanzenkldranlagen in Abhangigkeit von den Stoffeigenschaften der
Kontaminanten zu bestimmen. Dies erlaubt es, Ruckschlisse auf die Art der Wedhselwirkungen
der Schadstoffe mit dem Filterbee sowie auf die Anwendbarkeit von Pflanzenklaranlagen fur die
Entfernung von Schadstoffen mit unterschiedlichen Stoffeigenschaften aus dem Abwasser zu
Ziehen.

Gelbste Huminstoffe sind in zatlich verénderli chen Konzentrationen im zu reinigenden Abwasser
vorhanden. Mit diesem werden sie in das Filterbeet von Pflanzenklaranlagen eingebradit und
kénnen de Abbauprozesse im System bedanflussen. Beispielsweise konrnte ene Erhdhung der
Mobili t&t hydrophober organischer Schadstoffe im Filterbed, verbunden mit einer ungentigenden
Verwellzét, zu einer geringeren Reinigungseffizienz fuhren. Die Kenntnis dieser Prozesse kann
zur optimierten betrieblichen Fahrweise von Pflanzenkl&ranlagen beitragen, fand jedoch in den
bisherigen Untersuchungen keine besondere Beaditung.

2.3.2 DasVerteillungskonzept zur Beschreibung der Schadstoff sorption an organischen
Polymeren

Die Untersuchung des Einflusses von Huminstoffen auf die Prozese im Filterbed von
Planzenkldranlagen erfordert die Betrachtung der Sorptionswedselwirkungen zwischen denim
Abwasser gelosten Schadstoff en und partikuldren oder gel6sten Huminstoffen. Zur Beschreibung
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der reversiblen Sorptionswedselwirkungen (Absorption) hydrophober Verbindungen mit
Huminstoffen wird das Vertelungsmodell angewandt. Dieses bedingt im Gegensatz zur
Adsorption von Verbindungen an Oberflachen lineare Sorptionsisothermen, geringe
Sorptionsenthalpien sowie die nichtkompetitive Sorption mehrerer Sorptive [Chiou et al., 1979
Karickhoff et a., 1979 Schwarzenbad et a., 1993. Zur mathematischen Beschreibung der
Verteilungsvorgange wird der Verteilungskoeffizient K, verwendet, der unter
Gleichgewichtsbedingungen das Verhdltnis der Konzentration des orbierten Anteilsim Sorbens
(C;, inmol/kg) und der verbliebenen Konzentration des Sorptivs in der wasgigen Phase (C,, in
mol/l) darstellt:

K,=—=— (Gl. 2.3)

Aufgrund der dominierenden Bedeutung des organischen Kohlenstoffes (OC, organic cabon) fur
die Sorption [Karickhoff et al., 1979 Weber et a., 1983 sowie aur bessren Vergleichbarkeit
von Bdden, Sedimenten, Huminstoffen usw. wird in der Regel der Koeffizient K. angegeben,
der auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff (fo.) im Sorbens normiert wird:

(Gl. 2.4)

Dieser Vertellungskoeffizient, auch Sorptionskoeffizient genannt, kann auch auf die gesamte
organische Substanz (OM, organic matter) bezogen angegeben werden (K,,). Fur geloste
Huminstoffe wird analog die Sorption durch den Wert K, (DOC, dissolved organic carbon)
oder den Wert Ky, (DOM, dislved organic matter) angegeben.

Empirisch wurde belegt, dal3 der Sorptionskoeffizient fur einen definierten hydrophoben
Schadstoff eng mit seiner Hydrophobizitdt, ausgedrickt durch den Oktanol-Wasser-
Vertellungskoeffizienten (K,,), korreliert [Baker et a., 1997 Georgi, 1998 und darin zitierte
Arbeiten; Karickhoff et al., 1979. Die aim Vergleich von Untersuchungsergebnissen haufig
angewandten Korrelationen, linea z. B. in der Form Ig K. = alg K, + b, sind tberwiegend
substanzklassenspezfisch. Fur Sorptive mit funktionellen, zu speafischen Wedselwirkungen
beféhigten Gruppen weisen diese Korrelationen teilweise grolée Fehler auf [Georgi, 1998. Aus
diesen Abweichungen von gangigen K.-K,-Korrelationen, die mit Gberwiegend unspezfisch
wechselwirkenden Sorptiven (PAK etc.) erhalten wurden, kann somit auf spezfische
Wedhselwirkungen geschlossen werden, d. h. esliegt im Gegensatz zur Absorption eineteilweise
Adsorption der Analyten am Sorbens vor.
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2.3.3 Bioverfugbarkeit und mikrobieller Abbau organischer Schadstoffe in Gegenwart
von Huminstoffen

Diein den vorhergehenden Kapiteln beschriebenen Sorptionswedselwirkungen fuhren zu einer
Abnahme der frelen Schadstoffkonzentration in der wassigen Phase in Gegenwart von
partikulédren und geldsten Huminstoffen. Zahlreiche Untersuchungen belegen, dal3 dadurch tiber
die Bednflusaung der Transportprozesse im System hinaus die Toxizitdt hydrophober
Kontaminanten kbezw. deren Bioakkumulation in aguatischen Lebensformen reduziert wird
[Haitzer et al., 1998; Kukkonen und Oikari, 1991 Landrum, 1989 McCarthy et al., 1985.
Daher wird in der Regel der frel geloste Anteil organischer Verbindungen als bioverfligbar, der
an die Huminstoffmatrix sorbierte Anteil als nicht bioverfigbar betradhtet. In Bezug auf
organische Schadstoffe in Boden konnte in einer Vielzahl von Arbeiten eine Verzdgerung der
mikrobiellen Verwertung durch partikulare Huminstoffe nadhgewiesen werden. Unter anderem
wurde in diesen Untersuchungen der Abbau von Dieseldl und Phthalaten [Cassdy und Irvine,
199§, Phenanthren [Manital und Alexander, 1997 und weiteren PAK [Rutherford et a., 1992
Weissnfelset al., 1997 verfolgt. Die Wirkung von Huminstoffen auf den Schadstoff abbau wird
jedoch kontrovers diskutiert. So weisen einige Arbeiten einen positiven Einflu3 von
Huminstoffen oder organischem Materia auf die Umsetzung organischer Schadstoffe nach.
Beispielsweise war fur Atrazn die Umsetzung in Gegenwart einer kohlestdmmigen Huminsaure
(bis zu einer Konzentration von 100 mg/l) gegeniiber huminstoffreien Kontrollen erhéht, fir
Naphthalin und Chinolin konnte keine Hemmung der Abbeurate nadhgewiesen werden [Meredith
und Radosevich, 199§. In einer weiteren Untersuchung forderte das Einbringen von
organischem Material (steriliserter Kompost) in kontaminierte Boden den Abbau von PAK
[Késtner und Mahro, 199q. Diese Ergebnisse widersprechen der Annahme, dal3 die
Bioverfugbarkeit organischer Kontaminanten und damit deren Umsatzrate durch das Einbringen
von Humingtoffen in das System grundsétzlich reduziert wird. Statt desen konnen der
Reduktion der Bioverfligbarkeit durch Sorptionsgleichgewichte Medanismen entgegenwirken,
die die mikrobielle Aktivitét verstarken. Beispielsweise kann durch eine Sorption der Polymere
an die Zellmembranen der Mikroorganismen ein passver Transport von Organika aur Zelle oder
eine Anderung der Bioverfligoarkeit von Nahrsalzen erfolgen. Die Sorption von Huminstoffen an
Zellmembranen wurde sowohl an totem [Zhou, 1992 Zhou und Banks, 1993 as auch an
lebendem Zellmaterial nachgewiesen [Campbell et al., 1997. Geméal3 neuerer Erkenntnisse sind
Huminstoffe Gber ihre Wirkung als Sorbentien hinaus auch as Re&ktionspartner zu betradten,
z. B. as terminaler Elektronenakzeptor gegentber Mikroorganismen [Lovley et al., 1994.
Ferner belegen Untersuchungen den mikrobiellen Abbau von Huminstoffen und deren Nutzung
as Kohlenstoffquelle [Eichinger et a., 1994 (siehe daau ferner eine Ubersicht in Filip et al.,
19998). Es ist zu erwarten, daf3 die genannten Prozess auch im Filterbea von
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Pflanzenkléranlagen einen Effekt auf den Schadstoffabbau haben. Aufgrund der in diesen
Systemen Uberwiegend in geloster Form vorkommenden Huminstoffe (vgl. Kap. 2.3.1) ist die
Kenntnis des Einflussesvon DOM auf die Prozess von zentraler Bedeutung fur das Verstandnis
und die Weiterentwicklung von Pflanzenklaranlagen zur Reinigung industrieller Abwéasser und
Altlasten.

24  Die Anwendung der Festphasenmikroextraktion (SPME) zur Bestimmung von
Sor ptionskoeffizienten an geldsten und partikuléren Sorbentien

Die Kenntnisder Sorptionskoeffizienten von Schadstoffen an den Kompartimenten im Filterbee
von Pflanzenkléaranlagen (mineralische Bestandtelle, Wurzdn, geldste Huminstoffe) kann
Aufschlufd tber die Wedselwirkungen zwischen Organika und Filterbeetkompartimenten geben
(vgl. Kap. 2.3.2) und erlaubt die V orausberedhnung von Retardationsfaktoren (siehe Kap. 2.5.1).
Dafur ist eine Methode notwendig, die die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten sowohl an
gelosten als auch an partikularen Sorbentien sowie ane Vielkomponenten-Analyse elaubt. Fir
die Bestimmung von Sorptionskoeffizienten an partikuléren Sorbentien het sich die Trennung der
festen und flissgen Phase nach Einstellung des Sorptionsgleichgewichts, z. B. durch
Zentrifugation, bewéhrt. Dagegen ist die Bestimmung des Sorptionsvermdgens geldster
Huminstoffe problembehaftet. Die gangigen Verfahren schlief3en die Diaysemethode, die
Untersuchung der Fluoreszenzldschung und der L 6sli chkeitserhéhung sowie weitere Methoden
ein [Porschmann et al., 1999. Diese weisen jewells prinzipbedingte Nadteile wie die Stérung
des Sorptionsgleichgewichts oder die Begrenzung auf fluoreszierende Sorptive auf. Zum
Vergleich des Sorptionsvermogens verschiedener Sorbentien ist auf3erdem die Anwendung nur
eines Analyseverfahrens von Vorteil. Dadurch kdnnen methodische Artefakte unterschiedli cher
Verfahren ausgeschlossen werden. Eine neuere Methode, die zur Bestimmung von
Sorptionskoeffizienten sowohl an geldsten dsauch an partikuldren Sorbentien eingesetzt werden
kann [Kopinke @ al., 1995, ist die Anwendung der von Pawliszyn und Mitarbeitern in den
frihen neunziger Jahren eingefiihrte Festphasenmikroextraktion (solid phase micro extradion,
SPME). Sie stellt eine [6sungsmittelfreie Extraktionstechnik fur polare und semipolare, fltichtige
und semiflichtige Analyten dar [Pawliszyn, 199§. Zur Extraktion aus wassrigen oder
gasférmigen Matrizes kommen polymerbeschichtete Quarzfasern zum Einsatz (siehe Abb. 2.9).
Haufig werden Polymerfilme aus Polydimethylsiloxan (PDMS) oder Polyaayl verwendet.

Die SAVIE ist eine Gleichgewichtsmethode, d. h. es erfolgt keine vollstandige Extraktion der
Analyten. Die etrahierte Analytmenge ist wesentlich kleiner als bel ener flissg-flissg-
Extraktion. Dies erlaubt eine beziglich des Sorptionsgleichgewichts d46rungsfreie Analyse.
Voraussetzung fir die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten organischer Verbindungen an
gelosten und partikuldren Sorbentien mittels SPME ist die Tatsadhe, dal3 die Faser nur frel in
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Losung befindliche Analytmolekiile extrahieren kann[Kopinke € al., 19959 (siehe Abb. 2.9).

Faser in
DOM-L8sung

Faser in Wasser

Halterung
(]
Qo ) @
ﬁ : @ (]
(O] O
Probengefal ®

DOM-Molekdl

Nadel zum
Durchstechen
des Septums

Faser

O} Frei geloster Analyt
[ ] Analyt an Polymerfilm sorbiert
@) Analyt an DOM-Molekiil sorbiert

Abb. 2.9: Schematischer Aufbau der konventiondlen SPME sowie deren
Anwenadung zur Bestimmungvon Sorptionskoeffizienten an DOM

Auf der Basis einer externen Eichung mit DOM-freien Losungen kénnen somit nadch Gleichung
2.5, beispielhaft angegeben fir Ko, Sorptionskoeffizienten berechnet werden [ Porschmann et
a., 1999.

(Gl. 2.5)
i,H,0 Mpoc

Dabei ist m . die Gesamtmasse des Sorptivs (frei geloster und sorbierter Antell, d. h. Wert der
externen Eichung), m . ist die nach Eingtellung des Sorptionsgleichgewichtes verbleibende, frei
geloste Analytmenge in der wasgigen Phase. m,,o bzw. my,. bezeichnen die Massn der
wasgigen Phase bzw. des geldsten organischen Kohlenstoffs.

Wahrend der Extraktion equili brieren die Analyten zwischen dem Polymerfilm und der wésgigen
oder gasformigen Phase bis zum Gleichgewicht. Die extrahierten Analyten werden anschlief3end
vom Polymerfilm im heif3en split/splitlos-I njektor eines Gaschromatographen desorbiert. Ebenso
wie bel der Sorption von Organika aa Huminstoffen (vgl. Kap. 2.3.2) ist die extrahierte
Analytmass abhangig vom V erteil ungskoeffizienten zwischen dem Polymerfilm und der Probe.
Dieser Faserkoeffizient K. erlaubt Ruckschlisse beziglich der Art der
Sorptionswedhselwirkungen am Polymerfilm, wenn er mit Stoffeigenschaften (K, €tc.)
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korreliert wird. K¢ kannin der konventionellen SPME (im Gegensatz zur ,Headspace-SPVIE)
nach Gleichung 2.6 berechnet werden. Dafur gilt als Voraussetzung, dal3 die Abreicherung des
Analyten in der wésgigen Phase infolge der Extraktion zu vernadlassgen ist [Louch et al.,
1997:

_ n

S Cc, IV,
Hierbei ist n die extrahierte Analytmenge im Gleichgewichtszustand, C, die
Analytausgangskonzentration in der wassigen Phase und V. das Volumen der
Polymerbeschichtung der SPME-Faser.

K

(Gl. 2.6)

Aufgrund der beschriebenen Eigenschaften der SPME-Methode aur Bestimmung von
Sorptionskoeffizienten sollte es mdglich sein, die Sorptionswedselwirkungen geléster und
partikuldrer Sorbentien im Filterbee von Pflanzenkl&ranlagen mit prioritdren industriellen
Schadstoffen zu beschreiben.

25  Methoden zur Untersuchung von Transport-, Verteilungs- und Abbauprozessenin
M odellsystemen

2.5.1 Saulenexperimenteim Labormal3stab zur Bestimmung des Durchbruchsverhaltens
von Schadstoffen

Die klasgsche Vorgehensweise auir Simulation von Flief3- und Transportvorgangen im Aquifer
oder in Bodenkompartimenten im Labormal3stab ist die Durchfiihrung von Séulenexperimenten.
Sie eignet sich auch zur Nadhbldung von vertikal durchstromten Pflanzenkléranlagen zur
Untersuchung von Schadstoff abbau, -transport und -verteilung im Filterbed. Die Bewertung der
Reinigungswirkung dieser Modellsysteme efolgt durch den Vergleich der Schadstoff-
konzentrationen und -mengen im Zu- und Ablauf (vgl. Kap. 2.2.3). Um Fehlinterpretationen zu
vermeiden, ist diese Bewertung erst nach dem erfolgten Durchbruch des Schadstoffes durch die
Saule zuldssg. Zur Vorhersage, ob im Experiment innerhalb einer vorgegebenen Zeit ein
Schadstoffdurchbruch durch die Saule efolgen kann, eignen sich Retardationsfaktoren (R), aus
denen sich fir Schadstoffe Transportgeschwindigkeiten in Bdden, Aquifermateriaien etc.
ableiten lassen. Retardationsfaktoren konnen unter Gleichgewichtsbedingungen aus
Vertellungskoeffizienten K, die aus datischen Sorptionsexperimenten erhalten wurden (vgl.
Kap. 2.4), berechnet werden. In den zugrunde liegenden Transportgleichungen geht ein
konvektiver und ein dispersiver Term ein. FUr sandige und kiesige Materialien, die Uberwiegend
in Pflanzenkl&ranlagen verwendet werden, kannder dispersive Transport vernachlassgt werden
[Yamaguchi et al., 1994. Unter der Annahme konstanter Flief3geschwindigkeiten, vorliegender
Sorptionsgleichgewichte und kleiner Schadstoffkonzentrationen (lineare Sorptionsisotherme)

28



folgt aus der eindimensionalen Transportgleichung [Thomsen et al., 1999:

RB:1+KdB (Gl. 2.7)
6

Ry ist der auf der Grundlage von statischen Sorptionsexperimenten berechnete Retardations-

faktor, p die Dichte (g/ml) und 6 der Wassergehalt des Bodens bzw. Sandes (Pordsitét, gilt flr

Uberstaute Bedingungen, in ml/ml).

Umgekehrt lassen sich anhand von Sdulenversuchen die Retardationsfaktoren bestimmen
[Schith, 1994 und damit die Verteillungskoeffizienten berechnen. Voraussetzung dafir ist ein
Schadstoffdurchbruch:

— t[C/C0=0,5(Ana|yt)]

Rs

(Gl. 2.8)
t[C/C0=0,5(Tracer)]

Dabei ist Rg der aus den Daten von Fliel3experimenten beredhnete Retardationsfaktor und
toco = 05 die Zeit, bel der in einer Durchbruchskurve die Analyt- bzw. Tracekonzentration im
Effluenten 50% der Zulaufkonzentration erreicht. In diesem Fall stellt der Trace (im Gegensatz
zu den Radiotraceanwendungen, vgl. das nadcfolgende Kapitel) eine nicht retardierte
Verbindung, z. B. Chlorid, dar. Dain insterilen Systemen, beispielsweise aufgrund von Abbau-
prozesen, die Analytkonzentration im Ablauf in der Regel nicht die Ausgangskonzentration
erreicht, kann fir tyc, - o5 nNéherungsweise die Zeit verwendet werden, bei der die
Analytkonzentration 50 % der maximalen Ablaufkonzentration erreicht.

Unter den oben genannten Bedingungen gilt e, = o5 (rracey ® V ablar = Vp » Mt Vgpay =
Volumenstrom des Effluenten und V, = Porenvolumen im Boden. Daraus folgt die Gleichung
[Thomsen et al., 1999:

V

R, = [C/coi;),s(Analyt)] (Gl. 2.9

p

Vcico = 05 (anayy €NSPricht dem akkumuliertem Volumen im Ablauf, bei dem im Effluenten die
Analytkonzentration 50 % der Ausgangskonzentration bzw. der maximalen Effluentkonzen-
tration erreicht.

Die Erfahrungen zeigen, dal3 aufgrund nicht vorliegender Gleichgewichte in Fliel3experimenten
Rq in der Regel kleiner ds Ry ist [Thomsen et al., 1999.
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2.5.2 Die Anwendung der Beschleunigten L 6semittelextraktion (ASE) zur Bestimmung
der Schadstoffkontamination von Feststoffen

Die Untersuchung von Vertellungsprozessen im Modell system Boden/Pflanze erfordert bei der
Verwendung nicht isotopenmarkierter Analyten die Anwendung effizienter
Extraktionsmethoden. Eine neuere Methode fur feste oder pastse Proben ist die Beschleunigte
L 6semittelextraktion (accderated solvent extradion, ASE). Hauptmerkmal der ASE im
Vergleich zu klassschen Methoden der Losemittelextraktion (Soxhlet, Ultraschall usw.) ist die
Durchftihrung der Probenextraktion bei Temperaturen von his zu 200C. Daraus folgt die
Durchfuihrbarkeit der Extraktion oberhalb des L6semittelsedepunktes. Zur Vermeidung der
Verdampfung des Extraktionsmittels ist dabei eine Druckaufgabe notwendig [Richter et al.,
1994. Die Erhdhung der Temperatur flhrt in der Regel zu hdheren Extraktionsausbeuten. Die
Grunde hierfur sind wesentlichen eine schnell ere Desorption der Analyten von der Matrix in das
umgebende Losungsmittel, die Erhéhung der Losefdhigkeit des Extraktionsmittels fur die
Analyten sowie die Erniedrigung der Viskositét des Losungsmittels, wodurch dieses leichter in
die Poren der Matrix eindringen und dort die Analyten aufnehmen kann [Richter et al., 1997
Richter et al., 199q.

Weitere wichtige Parameter der ASE umfassen in Ubereinstimmung zur klassischen
Soxhletextraktion die Art des Losungsmittels owie die Dauer der Extraktionsphase. Die
Extrahierbarkeit der Anayten richtet sich dabel weitestgehend nadh der Polaritdt bzw. den
Hildebrand-L 6dlichkeitsparametern (d) der Analyten, des Extraktionsmittels wie der zu
extrahierenden Matrix [Porschmann und Plugge, 199]. Ferner muld die Dauer der statischen
Extraktionsphase so gewahlt werden, dal3 sich innerhalb dieses Zeitraumes das
Verteilungsgleichgewicht der Analyten zwischen Matrix und Losungsmittel einstellen kann. Es
muf3 davon ausgegangen werden, dald die in der U. S. EPA Methode 3545[US-EPA, 19995
vorgeschriebenen Extraktionszeiten von funf Minuten nicht fur alle Analyt/Probenmatrix-
Kombinationen ausreichend sind. Dieswird durch neuere Kenntnise [Gan et a., 1999 Wenzd
et al., 1999 bestétigt.

Vergleichende Analysen zeigen, dald3 die ASE beziglich der Extraktionsausbeuten den
herkdmmlichen Verfahren gleichwertig oder Uberlegen ist. Dies konnte z B. nadhgewiesen
werden fur PAK, polychlorierte Biphenyle (PCB) und ali phatische Kohlenwasserstoffe [Richter
et a., 1997 Richter et a., 1996 sowie Pestizide [Fisher et al., 1997 Gan et a., 1999. Die
genannten Untersuchungen zeigen darUber hinaus, dal3 der Matrixeinfluld auf die Ausbeute in der
ASE wesentlich geringer ist alsin der SFE (supercriticd fluid extradion) sowie der Soxhlet- und
der Ultraschallextraktion. Die ASE eignet sich aufgrund hoher Ausbeuten aus kohlenstoffreichen
Matrizes sowie der guten Trennung zwischen Analyten und Matrixbestandteilen [Gan et al.,
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1999 Plugge, 1994 auch besonders fur die Extraktion von kiologischen Proben. Die Effizienz
der ASE wurde beispielsweise nadhgewiesen fur die Extraktion mittelfllichtiger organischer
Schadstoffe aus Piniennadeln und Moosen [Wenzd et a., 1999 sowie &herischer Ole aus
Arzneipflanzen [Benthin et al., 1999.

Unter Anwendung geegneter ASE-Parameter nach [Plugge, 1996 Wenzd et al., 1999 und
weiteren Veroffentlichungen sollte ene df ektive Extraktion organischer Schadstoffe aus Boden-
und Pflanzenmaterial und damit eine Bewertung der Schadstoff kontamination dieser Matrizesim
Rahmen der Untersuchungen in Pflanzenkléranlagen méglich sein. Zur vollstandigen
Bilanzierung von Schadstoffen incl. der Umsetzungs- und Abbauprodukte aur Aufklarung der
Schadstoff abbauprozesse ist jedoch die Anwendung von Tracemethoden unumgéanglich.

2.5.3 DieRadiotracertechnik zur Bestimmung von Schadstoffpfaden

Herkbmmliche Analyseverfahren fir organische Verbindungen ermdglichen héufig keinen
guantitativen Nachweis der eingesetzten Analyten einschlie3lich ihrer Abbau- und
Umsetzungsprodukte. Demgegentber bietet die Radiotracetechnik die Mdglichkeit, die
Verteilung eines organischen Schadstoffes einschlief3lich der Abbauprodukte in festen, fliissgen
und gasférmigen Kompartimenten des zu untersuchenden Systems quantitativ zu erfasen.
Aulerdem 183t sich mit der Radiotracetednik die Umsetzung des Schadstoffesdirekt verfolgen.
Voraussetzung daflr ist die Verwendung eines owohl mefdtechnisch als auch metabolisch
gedgneten Isotops. Diese eflllt das Kohlenstoffisotop “C (R-Strahler), das vielfach zur
Untersuchung biologischer Systeme verwendet wird [Coleman und Fry, 1991]. Eine weitere
Vorausstzung ist ein gedgneter, spezell auf die Isotopenmarkierung abgestimmter
V ersuchsaufbau. Dieser mul3 durch Gaswedselmel3systeme die beim Abbau des Kontaminanten
entstehenden gasformigen Abbauprodukteincl. *“CO, voll standig erfassen konnen [Richert et dl.,
2004.

Fir die Untersuchung der Schadstoff pfade im System Pflanze-Boden-Mikroorganismen erfolgt
in der Regel in geschlossenen Kammern die Applikation einer radioaktiv markierten organischen
Verbindung in den Gasraum Uber der Pflanze auf die Blattoberflache oder in den Boden
[Coleman und Fry, 1991]. Die anschliellende Analyse der Aktivitdt in sémtlichen
Systemkomponenten (Pflanze, Boden, Gasraum, abgetrennte Mikroorganismen, wassige Phase)
ermdglicht die Erstellungeiner Aktivitéatsbilanz sowie die Quantifizierung und Qualifizierung der
Vertellungs- und Umsetzungsprozesse, denen der Schadstoff im System unterliegt. Dazau
gehoren z. B. der mikrobielle Abbau eines organischen Schadstoffesin der Rhizosphére [Banks
et a., 1999, die Schadstoffaufnahme durch die Pflanze [Burken und Schnoor, 1998] oder der
Nadweis einer pflanzlichen Schadstoff metabolisierung [Hughes et al., 1997.
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Im Rahmen bhisheriger Untersuchungen zum Abbau organischer Verbindungen in
Pflanzenklaranlagen fand die Radiotracemethode kaum Anwendung. Der Einsatz enes
radiomarkierten Schadstoffes konnte aer einen wichtigen Beitrag zur Quantifizierung der
Schadstoffaufnahme durch die Pflanze, der Evapotranspiration in die Atmosphére sowie der
Mineralisation im Boden leisten. Damit ware es moglich, wertvolle Daten zur Aufklarung der
grundlegenden Prozesse in (Modell) Pflanzenkl&ranlagen zu gewinren.
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3 MATERIALIEN UND METHODEN

3.1  Auswahl, Anzucht und Anwendung der Pflanzen

Entsprechend der Zielstellung, die zur Schadstoff doreicherung fihrenden Prozesse in Filterbeeen
Zu untersuchen, wurden Pflanzenarten eingesetzt, die in Pflanzenklaranlagen fir kommunale und
industrielle Abwasser sowie in der Grundlagenforschung zur Phytosanierung ihre Anwendung
finden. Dies snd Helophytenarten, die aufgrund ihrer besonderen physiologischen und
morphologischen Eigenschaften Staunasse vertragen, relativ schadstoffresistent und robust sind.

Die speazfischen Eigenschaften der einzenen Arten konren die Eignung zum Einsatz in einem
bepflanzten Reinigungsfilter entscheidend beanflussen. Es kamen die folgenden drei Arten zum
Einsatz, von denen zwei (Schilf und Rohrglanzgras) in einigen Experimenten beziglich der
Wirkung verschiedener Pflanzen auf den Schadstoff abbau verglichen wurden (Angaben aus Real
et a., 1995 Wendelberger, 1986 Wissng, 1995:

o Schlanksegge (Carex gracilis Curt.): Die sehr artenreiche Gattung der Seggen gehdrt zur
Familie der Sauergraser (Cyperaceae). Mit dieser Seggenart wurden an der Sektion
Sanierungsforschung des UFZ gute Erfahrungen beziglich des Wadhstumsverhaltens
sowie der Schadstoff persistenz gegentiber organischen Schadstoffen erzielt.

o Gemeines Schilf (Phragmites australis (Cav.) Trin. Ex Steud.): Zu der Familie der
SuRgraser (Poaceae) gehorendes Rohrgras. Es ist die in Pflanzenkléranlagen am
haufigsten eingesetzte Pflanzenart. Spezell entwickelte, rohrartige Gastransportbahnen,
die vom Sprol3 bis in Wurzd- und Rhizomabschnitte reichen, ermoglichen einen
Laktiven® Gastransport in tiefer liegende Pflanzenabschnitte (vgl. Kap. 2.2.2.3).

o Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea L.): Zu der Familie der Suf3gréser (Poaceae)
gehorendes, schilfahnliches Gras. Die Art ist sehr unempfindlich gegentiber organischer
Wasserverschmutzung. |m Rohrglanzgras dominierenim Gegensatz zu Schilf langsamere
Diffusionsvorgénge den Gastransport (,jpassver* Gastransport, vgl. Kap. 2.2.2.3).

Die Aufzucht der Pflanzen erfolgte unter unsterilen Bedingungen. Soweit in den entsprechenden
Kapiteln nicht anders beschrieben, wurden Samen auf Sand oder feuchter Watte bei 25 - 30°C
und einer ganztagigen Beleuchtung mit Natriumdampflampen zum Keimen gebradit. Keimlinge
von ca 5 cm Hohe wurden anschlief3end in grofiere, mit Sand gefillte GefélRe umgesetzt.
Folgende Nahrsalzlésung diente der Dlngung der Pflanzen sowie ds Basis fur die Zubereitung
der Modellabwésser in den Saulenversuchen: 1,2 mM KNO,;, 0,2 mM MgSO,, 0,8 mM
Ca(NO,),, 04 mM NH,H,PO,, 20 uM FeCl,. Fur die nadhstehenden Experimente wurden
Pflanzen mit einer Sprofhdhe von 20 - 30 cm und einem Alter von 12 - 18 Wochen eingesetzt.
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3.2 Verwendete organische Schadstoffe

Die Auswahl der Schadstoffe efolgte auf der Basis umfangreicher analytischer Untersuchungen
von zwel représentativen Altlasten der Carbochemie: Einerseits einer Schwelwasserdeponie
[Plugge, 1996 Porschmann et al., 1996 Stottmeister et a., 1997a; Wiel3ner et a., 1993,
anderersaitseines Altstandortes einer ehemaligen Teaproduktion [Miinch, 1994 (vgl. Tab. 3.1).
Die Auswahlkriterien umfasden dabei erstens die Bedeutung der Schadstoffe in den genannten
Altlasten (hohe Konzentration im Schwel- bzw. Grundwasser) und zweitens die gemald der
Zielstellung notwendige Verwendung von oOkotoxikologisch relevanten Schadstoffen mit
unterschiedlichen Stoffeigenschaften (Abdedkung eines weiten Hydrophili ebereiches, Fahigkeit
zur Auslibung von rein unspezfischen oder von spezfischen Wedhselwirkungen etc.).

Tab. 3.1: Stoffdaten der verwendeten, reprasentativen arganischen Schadstoffe der Carbochemie
[Daylight, 1994 Dean, 1992 Lide, 1999

*k

Verbindung Abk. S]Egirlﬁ;r- S[rgng;I]C) g Kow [kPatfrT?/mol] pK
Tetrahydrothiophen | THT O 5000 1,36-1,79 | 40,0 (ber.) -
S 10000 1,6™
2,5-Dimethylpyridin | DMY H30| A 66000 1,64-1,90 | 0,8 (ber.) 6,43
v Sen, | 270000 | 1,8
2,4,4-Trimethyl- TMC Hfb\ 4000 1,86-1,92 | 3,0 (ber.) -
cyclopentanon o 1,97
2,6-Dimethylphenol [DMP | ¢ [6000 236 0,34 1058
ﬁ 6200
2,6-Dimethylchinolin | DMC | ug N 100150 | 3,03-3,24 | 0,05 5,46
|0 21
Fluoren-2-amin F2A O.Q _|8876 |314 4,54+ 10° 4,64
Naphthalin NA 22,0- 3,35 4,8+ 107 -
¥ "
Acenaphthylen ACY U 3,93 3,94-4,07 | - -
OO 40"
Phenanthren PHE OO 0,95 4,46 3,98 10° -
J | 160

*Wasserl6sli chkeit, die Literaturangaben bzw. die Ergebisse von Berechnurgen [Daylight, 1994 variieren z. T. stark; ** Die
Henry-Konstante K, ist der Proportiondit tsfaktor im Henryschen Gesetz [Bli efert, 1997; ber. = berechnet unter Anwendury
von [Daylight, 1994; *** Fir Berechnurgen bzw. Korrelationen werden diese gemittelten Ig K, - Werte verwendet
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3.3 Analysenmethoden zur Bestimmung organischer Schadstoffe in festen und
flissgen Matrizes

3.3.1 Chemikalien, Standardlésungen und statistische M ethoden

Die in dieser Arbeit fur Extraktionen und zur Bereitung von Standardldsungen verwendeten
L 6sungsmittel entsprachen dem ,Reinheitsgrad fur die organische Spurenanalyse” (SupraSolv,
Merck KG, Darmstadt). Stammitsungen undeuterierter sowie deuterierter Verbindungen wurden
in einer Konzentration von 100- 5000mg/l in Aceton kzw. Methanol hergestellt und bel -15° C
bis +5°C gelagert. Fur interne Standards wurden Naphthalin-d8, Anthracen-d10 (Reinheitsgrad
> 99 %, Cambridge Isotopes Inc., Cambrigde, USA) und Ethylbenzen-d10 (Reinheitsgrad >
98 %, Deuchem GmbH, Leipzig) verwendet. Als externe Standards wie ds Analyten kamen
diein Tab. 3.1 aufgefuhrten Schadstoffe aum Einsatz (alle Merck KG, Darmstadt, bzw. Sigma-
Aldrich Chemie GmbH, Deisenhofen). Zur Konservierung von wasgigen Proben wurde
Natriumazd (Merck KG, Darmstadt) in einer Konzentration von 200 mg/I verwendet.

Zur Beurteilung, ob zwei Datensédtze (z. B. der Vergleich der Extraktionsausbeuten bei 50 und
120°C oder der Vergleich der Saulendaten mit/ohne Pflanze) statistisch signifikant verschieden
waren, wurde der t-Test [Mill er und Miller, 1993 angewendet (mit P < 0,05). Die Berechnung
der Zufallsfehler der Analysendaten erfolgte ds Stichprobenstandardabweichung. Das
verwendete Statistikprogrammwar , SigmaStat‘, Version 2.03 (SPSSnc.).

3.3.2 Beschleunigte L dsemittelextraktion (ASE)

Fur die Extraktion von Sandproben und Pflanzenmaterial wurde dan ASE 200
Losemittelextraktor mit Losemittelmodul (DIONEX GmbH, ldstein) verwendet. Die
Losungsmittelextraktion der Sandproben erfolgte auf der Grundlage vorangegangener
Ergebnisse, die mit Boden und Sedimenten unterschiedlichen Gehaltes an Kohlenstoff gewonnen
wurden [Plugge, 1996 Porschmann und Plugge, 1999. Die Bedingungen waren: 10,1 ml
abtropffeuchter Sand (16 gTS) wurdein eine 11 ml Edelstahlextraktionszdl e gefiillt und in zwei
Zyklen (je 15 min) mit Hexan bei 100°C und 10MPa extrahiert. Die Vorheizzat betrug 1 min,
die Aufwarmzet 5 min, die Spulzeit mit Stickstoff 200s (purge time). Die ehaltenen Extrakte
wurden vereinigt, bezogen auf die Einwaage mit 0,063 - 0,63 mg/l deuterierten internen
Standards versetzt, Uber Natriumsulfat getrocknet und bei Bedarf an einem
Vakuumrotationsverdampfer (Buchi Labortechnk GmbH, Konstanz) auf 1000 pl eingeengt.
Anschlie3end erfolgte die in Kap. 3.3.5 beschriebene GC/MS-Analyse. Die Analysenwerte
wurden auf das Trockengewicht der Sandproben umgeredinet. Die Extraktionseffizienz dieser
ASE-Methode wurde anhand kiinstlich kontaminierter Sandproben tberpriift. Die Wiederfindung
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betrug fur Tetrahydrothiophen 74 + 6 % und fir Trimethylcyclopentanon 82 + 6 % sowie fur die
ubrigen Analyten 91 - 98 % (evtl. traten fur die Leichtsieder Verdampfungsverluste in der
Kartusche auf, vgl. dazu deDiskussonin Fisher et a., 1997). Die Differenzen zu 100% wurden
fur die Schadstoffbilanzierung duch Korrekturfaktoren berticksichtigt. Die mittlere relative
Standardabweichung der Analysen reder Sandproben betrug 11,7 % (n = 3).

Die Extraktion von Pflanzenmaterial erfolgte in Anlehnung an [Benthin et al., 1999 Wenzd et
a., 1999. Die Extraktionseffizienz der ASE fur die verwendeten Analyten wurde zuvor bel
Temperaturen von 50- 170°C mit getrocknetem und feuchtem Pflanzenmaterial Uberprift. Dabel
wurden geringe Extraktionsausbeuten bel niedrigen Temperaturen (50°C, Faktor z. B. 0,34 -
0,83 gegenliber der Extraktion bel 120°C) sowie aus getrocknetem Materia registriert. Aus
diesem Grund erfolgte die Extraktion feuchter Pflanzenproben. Diese wurden in ca 5 mm lange
Sprof3 und Wurzdsticke zeschnitten. Jeweils 1 g der Probe wurde in eine 11 ml
Extraktionskartusche gefullt, diese mit zuvor geglihtem Seesand aufgefillt und die Probe mit
Hexan extrahiert. Die Parameter waren: Temperatur 120°C, Druck 10MPa, 1 min Vorheizen, 5
- 8 min Aufheizen, zwei aufeinander folgende statische Extraktionen von jewells 10 min Dauer,
purge time 200s. Die ehaltenen Extrakte wurden vereinigt und tber Natriumsulfat getrocknet.
Anschlief3end erfolgte @ne Wiederholung bel 170°C, um die Extraktion geringer Restanteil e der
Anayten (max. 5 %) sicherzustellen. Nacdh der Extraktion wurden die Extrakte mit jeweils 1 -
10 mg/l deuterierten Standards, bezogen auf die Einwaage, versehen und drekt mittels GC/MS
analysiert (siehe Kap. 3.3.5). Die mittlere relative Standardabweichung der Analysen feuchter
Pflanzenproben betrug 183 % (n = 3).

3.3.3 Flussg/flusgg-Extraktion

Die Analyse der organischen Kontaminanten in Zu- und Ablaufproben der Saulenversuche
erfolgte mittels Extraktion mit Hexan und nadhfolgender GC/MS. Jeweils 2 x 20 ml einer Probe
wurden mit 0,05 M NaOH bzw. 0,05 M HCI oder einem Phosphatpuffer auf pH 7,8 - 8,2
eingestellt. In Voruntersuchungen erwies dch dieser pH-Wert als gedgnet fir hohe
Extraktionsausbeuten fur digjenigen Analyten, die @énem Saure-Base-Gleichgewicht unterliegen
(Dimethylphenol, -pyridin und -chinolin sowie Fluoren-2-amin, pKs-Werte vgl. Tab. 3.1).
Dartber hinaus wurde durch die Verwendung interner, deuterierter Standards und de Wahl
gedgneter Korrekturfaktoren, die durch Analysen von Ldsungsproben mit bekannten
Analytkonzentrationen gewonnen wurden, eine vollstéandige Wiederfindung samtlicher
Schadstoffe gewéhrleistet. Nadch Zugabe der deuterierten Standards (0,1 - 1 mg/l) wurden
insgesamt dreimal folgende Schritte durchgefiinrt: Eine Uberschichtung der Probe mit 1 ml
Hexan, einintensves Durchmischen der Phasen auf einem Horizontalschittler tiber 60 min bei 20
- 25°C und de Phasentrennung. Nad Vereinigung der organischen Volumina und Trocknung
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uber Natriumsulfat erfolgte a@ne Injektion in das GC/M S-Anaysensystem (seheKap. 3.3.5). Die
relative Standardabweichung der Analysen incl. des Fehlers der GC/MC-Analysen betrug 4 bis
16 %, durchschnittlich 9,5 % (n = 3).

3.3.4 Festphasenmikroextraktion (SPME)

Die SAME wurde in der vorliegenden Arbeit zur Bestimmung von Sorptionskoeffizienten an
gelosten und pertikuldren Sorbentien eingestzt. Die Sorptive sind in Tab. 3.1 ausgewiesen. Die
Sorbentien waren das in den Modellsystemen verwendete Filtermaterial Sand, die Fuhrberg-
Fulvosdure (vgl. Kap. 3.5.1) sowie Pflanzenwurzdn. Die Berechung der Sorptionskoeffizienten
erfolgte nach Gl. 2.5. Dabel wurde zur Beredhnung von Kog g Sttt mpoe die OC-Masse im
Sand sowie aur Berechung von RCF die Wurzdfrischmasse verwendet.

Die verwendeteten 7 um PDMS-Fasern (V- = 2,57+ 10° ml; Supelco, Bellefonte, USA) wurden
zunachst bel 27C°C im Heliumstrom vorkonditioniert. Vor den Mesaungen erfolgte ane
mehrstindige Silanisierung der ProbengeféfRe mit Hexamethyldisilazan bei 80°C zur
Verringerung einer evtl. auftretenden Analytsorption an der Glasoberflade.

Zur Bestimmung der Kpo-Werte wurde Fuhrberg-Fulvosiure in einer Konzentration von
1000 mg/l in delonisiertem Wasser gelost, der pH-Wert der Losung auf 7,2 eingestellt und
undeuterierter Standard in einer Konzentration von 0,1 - 1 mg/l aus einer acdonischen
Stammldsung addiert. Der resultierende Losungsmittelanteil betrug max. 0,5 Vol.-%. Eine
analoge Verfahrensweise wurde fur die externen, DOM-freien Kali brationslGsungen angewandt.
Die L6sungen wurden in mit Teflonsepten versehenen 40 ml-Probengefél3en tiber Nadit mit einer
Geschwindigkeit von 800 min* gertihrt. AnschlieRend erfolgte die SPME mit einer
Extraktionszat von zwel Stunden und de thermische Desorption der extrahierten Analyten von
der Faser im Injektor des Gaschromatographen bei 280°C (splitlos).

Die Berechnung der Faserkoeffizienten K- wurde nach Gl. 2.6 unter Verwendung der Daten der
externen Analytstandardlésungen vorgenommen.

Zur Bestimmung der Verteilungskoeffizienten RCF an Pflanzenwurzen wurden ca 100- 200mg
feuchte, grob zerkleinerte Wurzen von Phragmites australis oder Phalaris arundinacea in die
Probengefal’e eingewogen, mit 40 ml deionisiertem Wasser incl. 200 mg/l Natriumazad zur
Unterdriickung der Wurzdatmung aufgefllt, 6 h stehengelassen, die Lésung im Probengeféld
anschlief3end mit frischer Natriumazdldsung ausgetauscht und mit 0,1 - 1 mg/l undeuterierten
Analyten versehen. Die Unterdriickung der Wurzdatmung wurde in Parall elversuchen durch das
Auftragen der Sauerstoffkonzentration in Losung gegen die Zeit tberprtft. Nach dem Schitteln
Uber Nacht mittels Uberkopfschiittler erfolgte das Abtrennen der Wurzdn tiber Membranfilter
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und anschlief3end de SAVIE-Mesaungen. Unter Beriicksichtigung des Kohlenstoffgehaltes der
Wurzen (26 - 49 % von der TS) wurde aus dem RCF dartiber hinaus K beredhret.

Bei Verwendung von Sand als Sorbens betrugen die angewogenen Trockenmassen 10- 35 gim
Probengefal?. Das hohe Verhdtnis von Sorbens zur Gberstehenden wasgigen Phaseist auf die au
erwartenden, geringen Sorptionskoeffizienten zurtckzufiihren. Unter Notierung der verbrauchten
Volumina wurden jeweils zwei 40 ml-Gefél3e mit deionisiertem Wasser incl. 200 mg/l
Natriumazd aufgefillt, die undeuterierten Analyten in einer Konzentration von 0,1 - 5 mg/I,
bezogen auf die wésgige Phase, hinzugegeben und tber Nadit geschittelt. Nach dem
Abfiltrieren des Sandes erfolgte, wie oben beschrieben, die Bestimmung der freien
Analytkonzentration mit der SAME (dabel erfolgte ane Vereinigung der Losungen aus zwel
Probengefal3en, um fur die SAEME-Mesaingen die 40 ml-Gefélde komplett fullen zu kénren).
Verglichen werden sollte unbewadhsener und Uber einen langen Zeitraum mit Carex gracilis
bewadsener Sand, da an Pflanzenbewuchs den Kohlenstoffgehalt des Sandes erhoht
(Rhizodeposition, vgl. Kap. 2.2.2.3) und Auswirkungen auf das Sorptionsvermdgen des
Filtermaterials haben kann. Dazu wurden Keimlinge von Carex gracilis auf Sand kutiviert und
sedchs Monate lang auschlief3lich mit Nahrlosung versorgt (vgl. Kap. 3.1). Zum Zeitpunkt der
SPME-Messungen betrug de Sprofhohe der Pflanzen ca 30 - 40 cm. Der Sand wurde
vorsichtig mit deionisiertem Wasser von den Wurzdn abgespuit und vor den Mesaungen bei
Raumtemperatur getrocknet.

3.3.5 Gaschromatographie/M assenspektrometrie (GC/MYS)

GC/MS-Analysen der flissg-flissg-, ASE- sowie SPME-Extrakte wurden mit einem GCD
1800A Gaschromatographen/Mas®enspektrometer mit split/splitlos-1njektor und Autosampler
HP 7636 0der einem HP 6890HP 5973 MSD mit split/splitlos-Injektor und Autosampler HP
7673 duchgefuhrt. Die Mesaungen erfolgten zur quantitativen Analyseim SIM-Modus (Single
lon Monitoring), zur qualitativen Analyseim SCAN-Modus. Zur Datenauswertung angewendet
wurde die MSD/GCD Chemstation Software (Hewlett Padkard GmbH, Waldbronn). Die
Kapill arsdule war eine 30 m x 0,25 mm x 0,25 um CP 318 (Trennphase Methylsili kon mit 5 %
Phenylanteil, Chrompad< GmbH, Frankfurt/Main) oder eine 25 mx 0,25 mmx 0,25 pm Rtx-50
(Trennphase Methylsilikon mit 50 % Phenylanteil, Restek GmbH, Bad Soden).

Das verwendete Temperaturprogrammwar: |sothermer Vorlauf 40°C, 3 min; Anstieg 8°C/min
auf 290°C; isothermer Nacdhlauf 5 min bel 29C°C. Die Injektion erfolgte splitlos (2 min) bel 270-
280°C mit einem Injektionsvolumen von 1 - 2 ul bei Flusgginjektionen. Die Detektorparameter
waren: Temperatur der lonenquelle 280°C; Transferleitung 25CC.
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3.3.6 Hochdruckflissgchromatographie (HPLC)

Zur Bestimmung der freien Phenanthrenkonzentrationen in den Ablaufldsungen der
Traceversuche wurde die HPL C angewendet. Die Apparatur bestand aus zwei HPL C-Pumpen
422S mit Hochdruckgradientenmischer, Autosampler 360, UV-VIS-Diodenarraydetektor
DAD 440 Saulenthermostat CO 200, Windows-Steuer- und Auswertesoftware ChromaSystem
2000V1.6d (ales Kontron Instrumente GmbH, Neufahrn) sowie @énem Fluoreszenzdetektor
Huor LC 304 (Linea). Zum Einsatz kam eine 250mmx 4,5 mm LiChrospher PAH Trennséule
mit 40 mmx 4 mm LiChroCart Vorsiule (Merck KG, Darmstadt). Als Laufmittel wurde 85 %
Aceonitril + 15% Wasser verwendet. Die Temperatur betrug 25C, der Fluf3 1 ml/min. Die UV -
Detektion wurde auf 254 nm eingestellt, die Fluoreszenzanregungswellenldnge betrug 246nm,
die detektierte Wellenlange 370nm. Die Proben wurden zunadhst mit 10 % Aceonitril verdinnt
und 3 min im Ultraschallbad behandelt, um an den Glasprobenbehéltern sorbierte Analyten in
Losung zu bringen. Anschlief3end erfolgte die Injektion mit einer 20 pl oder 50 pl
Probenschleife. Eine externe Kalibration wurde mit Phenanthren-Standardsin Acetonitril in einer
Konzentrationvon 0,1 - 50 pug/l durchgeftihrt. Die relative Standardabweichung der Mesaungen
(mit Autosampler) betrug 45 % (n = 3).

3.4  Bestimmung mikrobieller Zellzahlen

Zur Bestimmung der Gesamtzahl kultivierbarer Mikroorganismen in wéssigen Proben wurden
mit physiologischer Kochsalzlosung Verdinnungsgufen von 102 bis 10° hergestellt und jeweil s
100 pl dieser Proben in Petrischalen auf R2A-Agar ausplattiert (Difco, Detroit, USA; ist
geegnet fur Proben aus nahrstoffarmem Milieu; enthdlt ca 10 % verwertbare
Kohlenstoffsubstrate, bezogen auf den Gehat an C-Verbindungen in Ublichen Nahrmedien).
Nacd ener Bebritung von 7 bis 10 d bei Raumtemperatur wurden die koloniebildenden
Einheiten (KBE) gezalt.

Zur Bestimmung der Zellzahlen spezfischer Abbauer fir Naphthalin, Phenanthren und 2,6-
Dimethylphenol in wassigen Proben wurden Verdinnungsgufen von 10" und 10? hergestellt
und jewells 100 pul der Losungen auf Mineralagar ausplattiert. Dieses bestand aus M9 (7 ¢/l
NaHPO,, 3 gl KH,PO,, 0,5 gl NaCl, 1 gl NH,Cl in deionisiertem Wasser) sowie 1,5 % Agar-
Agar ,Fermtedh’ (Merck AG, Darmstadt). Anschlief3end wurden die Petrischalen umgedreht und
in den Dedkel einige Korner festes Naphthalin kzw. Phenanthren gegeben. Zur Bestimmung der
2,6-Dimethylphenol-Abbauer wurde der Schadstoff dem Mineralagar zugefiigt (2 mM). Vor dem
Auszéhlen der KBE betrug de Lagerungszeat 14 - 30 Tage (bei Raumtemperatur).

39



Die Bestimmung der Gesamtzdlzahlen erfolgte durch Anférbung mit Acridinorange und
Auszéhlung unter dem Fluoreszenzmikroskop [Hobhbie d al., 1977: 1 ml einer Probe der
Verdinnungsgufe 10" oder 102 wurde mit 10 pl einer einprozentigen Acredinorangeldsung
angefarbt (Kontaktzet 3 min.) und Uber ein grau eingeférbtes 0,2 um-Polycarbonatfilter
(,Nuclepore®; Whatman, Hill sboro, USA) filtriert. Anschlief3end erfolgte die Auszéhlung unter
dem Mikroskop bel einer Anregungswellenlange von 450- 490 nm.

DieBestimmung der Zell zahlen an der Sandoberflade afolgte nadch folgendem Verfahren: Etwa
5 g feuchter Sand wurden eingewogen, funfmal mit delonisiertem Wasser kurz gesplit, die
Uberstehende Ldsung dekantiert, 4 ml einer 0,1 prozentigen NatriumpyrophosphatlGsung
dazugegeben und 1 min lang mit Ultraschall (24 kHz) behandelt (2 mm -
Ultraschall stabsonotrode Up 20Gs, Dr. Hielscher GmbH, Stahnsdorf, Leistung eingestellt auf 120
Watt). Anschlief3end wurde die Uberstehende LOsung dekantiert, 5 min bei 1000 gzentrifugiert,
um Sand- und Tonpartikel weitestgehend abzuscheiden, und eine Verdinnungsreihe erstellt. In
diesen Proben wurde dann die Bestimmung der Gesamtzdlzahlen und Zellzahlen spezfischer
Abbauer analog zu den oben beschriebenen Verfahren durchgefiihrt. Der mit Ultraschall
behandelte Sand wurde getrocknet und zurtickgewogen. Unter Beriicksichtigung der zuvor im
Zwischenkornvolumen enthaltenen Losung erfolgte die Umrechnung der Zellzahlen auf das
Trockengewicht.

Die mikrobielle Aktivité wurde visuell durch einen Reduktionsindikator nachgewiesen. Daflr
wurde en tryptischer Soja-Agar (1,2 g auf 30 ml Wasser) mit 200 mg
Triphenyltetrazoliumchlorid (Sigma) verrihrt und ca 50 % der Agarmenge in eine Petrischale
gegosen. Nach dem Abkihlen wurden Sandproben auf dieser Schicht plazert und mit der
verbliebenen Agarmenge Ubergossen (Agartemperatur ca 40°C). Nach 24 - 48 Stunden wurde
der Agar an den Stellen, an denen sich aktive Mikroorganismen befinden, durch eine Reduktion
des Tetrazoliumsalzes zu 1,3,5-Triphenylformazan intensiv rot geférbt.

3.5 Die Anwendung von Sandfiltersdulen zur Nachbildung vertikal durchstrémter
Pflanzenkl&ranlagen im Labormalistab (radiotracerfreie Versuche)

Die Untersuchungen zu Abbau, Transport und Vertellung ausgewahlter organischer Schadstoffe
in bepflanzten und unbepflanzten M odell systemen wurden in selbstkonstruierten und am UFZ
angefertigten Anlagen durchgeftihrt.

3.5.1 Chemikalien, Sand und Pflanzen

Als Filtermaterial wurde intensiv vorgewaschener, in der Fraktion 0,315- 1,6 mm gesiebter
Bausand (Typ O2A, Kieswerk Kleinpdsna, Sadhsen) mit einem Sili ziumdioxidgehalt > 84 %,
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einem Kohlenstoffgehalt von 0,011% (Totaloxidation 1100°C), einer mittleren Schiittdichte von
1,59 gcm?® sowie éner mittleren Porositdt von 34 ml/100 ml Sand verwendet. Die Oberfladche
dieses Sandes betrug ca 0,5 m?/g (Stickstoff-BET). Er enthielt vor Versuchsbeginn ein nicht
ndher charakterisiertes breites Spektrum an autochthonen Mikroorganismen mit einer
Gesamtzélzahl von 1,9:10°g ;s (Acridinorangefarbung, vgl. Kap. 3.4).

Das fur diese Untersuchungen verwendete Modellabwasser bestand aus einer Nahrlosung (vgl.
Kap. 3.1) sowie 1,17 gl NaCl. Die Letfahigkeit betrug 235- 2,4 mS/cm, der pH-Wert 5,9- 6,0
(eingestellt mit HCI). Dieser L dsung wurden sieben (ohne Acenaphthylen und Fluoren-2-amin fiir
die einleitenden Testreihen) bzw. neun organische Verbindungen (vgl. Tab. 3.1) in der
Konzentration 0,1 mg/l (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren) bzw. 1 mg/l (sonstige
Analyten) zudosiert. Der resultierende Gehalt an organischem L 6sungsmittel im M odell abwasser
betrug 01 Vol.-% bzw. 790 mg/l. Die darin enthaltene Kohlenstoff menge von 490 mg/| diente
als zusétzliches Substrat bzw. Kosubstrat fir Mikroorganismen. In einigen Versuchsreihen wurde
eine aguatische Fulvosdure (FS) mit einer hohen Hydrophilie (, Fuhrberg‘ -Fulvosdure, isoliert aus
demWassrwerk Fuhrberg nahe Hannover) in einer Konzentration von 20 bzw. 100mg/| addiert
und der pH-Wert auf 5,9 - 6,0 eingestellt. Die Isolation dieser Fulvosdure aus dem
| onenaustauscherregenerat und de Uberfiihrung in die H-Form erfolgte auvor nach [Hayeset dl.,
1999. Die Gesamtaaditét der Fulvosdure betragt 6,5 mequ/g (Carboxylgruppen = 4,9 mequ/g,
Hydroxylgruppen = 1,6 mequ/g), bestimmt durch Titration mit 0,1 M NaOH. Die
Zusammensetzung der Fulvosdure war wiefolgt: C=47,2%,H=4,5%, N=1,1%, S=1,0 %,
Asche = 6,0 % sowie O = 40,2 % (letzterer Wert berechnet sich aus 100 % minus
C/H/IN/S/Asche). Das E4/E6-Verhdltnis (Verhdltnis des Extinktionskoeffizienten bei 465 und
665 nm), das ein grobes Mal3 fur die GrofRe des Huminstoffmolektils darstellt (umgekehrte
Proportionalitét) betrug 117.

Als Pflanze kam Rohrglanzgras zum Einsatz (siehe auch Kap. 3.1). Die Sprofhohe der Pflanzen

nahm wahrend der Versuchdaufzet von ca 30 auf ca 50- 60 cm zu.

3.5.2 Aufbau und Betrieb der M odellsysteme

Die wesentlichen Merkmale der verwendeten M odell systeme sowie der Versuchsdurchfiihrung

waren:

0 Glassaulen, die anen vertikal durchstromten Sandfilter (bepflanzt oder unbepflanzt)
aufnahmen.

0 Ein kontinuierliches Zustromen eines mit organischen Schadstoffen (siehe Tab. 3.1)

belasteten Modell abwassers.
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o Die Analyse der im Audauf der Sdulen genommenen Losungsproben wahrend der
Versuchdaufzet, die Analyse des Filter- und Pflanzenmaterials nach V ersuchsende auf
die Kontaminanten sowie die Bestimmung mikrobieller Zellzahlen im Filtersand.

Umden Einfluf3 eines Pflanzenbewuchses owie aner Zugabe von geldsten Huminstoffen auf die
Prozesseim Filtersand bestimmen zu kdnnen, wurden nac einleitenden Testsder Modell systeme
an folgenden Varianten Untersuchungen ausgefthrt und deren Ergebnisse miteinander
verglichen:

0 Unbepflanzte Sandfilter mit zunadst 0 mg/l, spater 20 mg/l FS im Modellabwasser,

0 mit Rohrglanzgras bepflanzte Sandfilter, 0 mg/l FS, anschlief3end 20sowie 100mg/l FS
im Modellabwasser.

Die Versuchsanlage hatte folgenden Aufbau: Eine ca 65 cm lange Glassiule mit einem
Innendurchmesser von 7,4 cm bil dete das V olumen zur Aufnahme des Filtermaterials (Sand) und
der Pflanzenwurzdn. Etwa 10 cm unter der Oberkante war ein bis in die Mitte der Saule
reichender Zulauf eingeschmolzen, um ein Ablaufen der Lésung an der S&uleninnenwand zu
verhindern. An der Unterseite befanden sich zwei Hahre fur den Ablauf der L6sung und einer
zusétzlichen Probennahmestell e. Seitlich an der Saule angebradite Schraubgewinde emdglichten
Probennahmen des Sandes aus unterschiedlichen Hohen bel laufendem Betrieb (siehe Abb. 3.1).
Wéhrend der Versuchsreihen mit unbepflanzten Filtern war die Séule oben verschlossen. Bel
bepflanzten Saulen wurde die obere Offnung mit einem Durchmesser von 6 cm naheau
vollstdndig vom Sprof3 der Pflanze ausgefillt. Die Saule war am Zu- und Ablauf Uber
Teflonschlauche mit zwel Vorratsgefél3en mit einem Volumen von jewells ca 8 | verbunden.
Diese waren im Dedkel mit einer fir den Druckausgleich notwendigen Kapill are versehen. Im
ersten Vorratsgefal? befand sich dasin Kap. 3.5.1 beschriebene Modellabwasser fir den Zulauf,
im zweiten Gefald wurde die nach der Passsge der Sandfiltersaule anfallende LOsung
aufgefangen. Ein Teflonschlauch zwischen diesen beiden Gefal3en ermdglichte a1 Testzweden
das Pumpen der Losungen im geschlossenen Kreislauf (vgl. Abb. 3.1). Durch eine Pumpe mit
Edelstahl/Keramik-Pumpenkopf (Pumpenkopfe FMI QP QO und Q1, Pumpenantrieb MCP,
Ismatec SA, Glattbrugg- Zurich) erfolgte die Einstellung des Volumenstromes.
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Abb. 3.1: Schematischer Aufbau der verwendeten Moddll systeme (gestrichdte
Linien: Umpumpen der LOosungen im Kreislauf zu Testzwecken)

Nad Auswertung der Testreihen, die @ne sehr geringe Sorption der Analyten im Modell system
belegten (vgl. Kap. 4.2.1.1), konnte auf zusdtzliche Mal3nahmen zur Vermeidung einer
Analytsorption an den verwendeten Materialien, z. B. Silaniserung der Glasgerédte, verzichtet
werden. Das beschriebene Modell system wurde in dreifacher Ausfuhrung angefertigt und zum
Schutz vor Photore&tionen schwarz ladkiert. Die Beleuchtung erfolgte ganztégig durch Biolux
Leuchtstoffrohren (Osram GmbH, Minchen), die in mittlerer SprofRhdhe dane
Beleuchtungsgérke von ca 200 pmolsm2ss™ im photoaktiven Wellenlangenbereich von 400 -
700 nm aufwiesen.

Versuchsdurchfiihrung: Fir die Versuchsrethen wurde in jede Saule 4,3 kg Sand eingefullt, bei
Verwendung von Pflanzen dieser Sand vier Wochen vor Versuchsbeginn mit vorgezogenem
Rohrglanzgras bepflanzt und das Zwischenkornvolumen mit schadstoffreier Nahrlésung
aufgefullt. Anschlief3end erfolgte das Pumpen des Modellabwassers, das bel Versuchsbeginn
fulvosdurefrel war, aus dem ersten Vorratsbehdter Gber die Saule (siehe Abb. 3.1). Das
Abwasser wurde anschlief3end im zweiten Behdlter aufgefangen. Der Volumenstrom betrug
0,36 ml/min. Dies entspricht ohne Berlicksichtigung von Evapotranspirationsverlusten einer
hydraulischen Verwellzat in der Sandfiltersaule von t = 1,6 Tagen.
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Die Versuchstemperatur entsprach der Raumtemperatur (18 - 30°C, durchschnittlich ca 22°C).
In Absténden von 2 - 4 Tagen erfolgte das AuffUllen des Vorratsbehélters mit frisch bereitetem
Modellabwassr. Zeitwellig aufgetretene Verluste der Analyten im Vorratsbehdter durch
Verdampfung (Stichprobenanalysen der noch im Behélter vorhandenen Losungen, die Verluste
waren < 5 %) wurden in den Bilanzierungen entsprechend bertcksichtigt. Nadh 32 - 33 Tagen
erfolgte vor dem Umstellen von fulvosdurefreien auf fulvosaurehaltige Modellabwasser ein
Spulen des Sandes mit Nahrldsung fir 3 - 5 Tage. Anschlief3end wurde Modell abwasser weitere
36- 38 Tage Uber die Sandfiltersaule gepumpt, d. h. innerhalb einer V ersuchsreihe mit bzw. ohne
Pflanzen erfolgte kein Austausch des Sandes bzw. der Pflanzen vor dem Umstellen auf
fulvosaurehaltiges Modell abwasser.

Zu Testzwedken erfolgte dweichend von den oben genannten Versuchsbedingungen ein
Umpumpen des Modellabwassers (Gesamtvolumen 9,5 1) im Kreidauf (sehe Abb. 3.1) mit einem
Volumenstrom von 11,2 ml/min. Zum Test der Modellanlagen auf Analytverluste, z. B. durch
Abdampfung oder Sorption, waren sterile V ersuchsreihen mit und ohne Filtermaterial notwendig.
Dazu wurde die gesamte Anlage und das Modellabwaser - in einem Tell versuch zusétzlich der
Filtersand - zuvor autoklaviert und das System nach dem sterilen Zusammenbau an sémtlichen
Druckausgleichsoffungen mit Sterilfiltern (Nylon, Porenweite 0,2 um) vor erneuter Verkeimung
gesichert. Darliber hinaus enthielt das Modellabwasser zum Schutz vor mikrobieller Aktivitét
200 mg/l Natriumazd. Wahrend der Testversuche waren die Glassiulen oben mit
Abschluf3dedeln verschlossen.

3.5.3 Probennahme und -aufarbeitung sowie Schadstoffbilanzierung

Eine Ubersicht zur Probennahme und -aufarbeitung zeigt Abb. 3.2. Wahrend der
Versuchdaufzat wurden im Abstand von 1 - 3 Tagen jeweil s 50 ml pro Saule aus dem Ablauf
der Glassiulen entnommen und auf organische Analyten analysiert (siehe Kap. 3.3.3). Wahrend
der Versuchsreihen mit unbepflanzten Sandfilterséulen wurden ferner im Abstand von 1 - 2
Wochen die Zellzahlen der enthaltenen Mikroorganismen bestimmt (siehe Kap. 3.4). Zusétzlich
erfolgte die Mesaung des pH-Wertes und der Leitfahigkeit sowie der UV-Absorption bei
300 nm. Letzteres diente der Bestimmung der Fulvosaurekonzentrationen unter Anwendung
einer externen Fulvosdure-Kalibrationsreihe (UV/V1S-Zweikanal-Spektrometer Cary 3, Varian,
Palo Alto, USA). Im Abstand von ca 1 - 2 Wochen wurden Sandproben aus dem oberen
Saulendrittel genommen und analog zu den Ldsungsproben auf Zell zahlen untersucht.
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Probennahme und Probenaufarbeitung der
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Nad Versuchsende afolgte das Absaugen der im Zwischenkornvolumen enthaltenen Lésung
und deren Analyse auf die organischen Schadstoffe éenso wie bei den Ablauflésungen. Bel
bepflanzten Saulen wurde nach dem Abschneiden des Sprosses, dem Herausnehmen des
Wurzdballens und dem Abschitteln des wurzenahen Sandes die Wurzd mit Wasser gewaschen
und die Sprof und Wurzdproben fur den spateren Analysengang (ASE und GC/MS, siehe Kap.
3.3.2 und 33.5) bei -20°C eingefroren. Sandproben aus dem oberen, mittleren und unteren
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Saulendrittel wurden ebenfalls mittels ASE und GC/MS auf organische Schadstoffe analysiert
sowie im Hinblick auf Zellzahlen untersucht.

Zur Bewertung d&r Reinigungswirkung der Modell systeme wird in der vorliegenden Arbeit
unterschiedemwischen dem Reinigungsgrad und ar Reinigungseffizienz. Fur die Beredhnung
derReinigungseffizienz werden d e Schadstoff mengen in den L 6sungsvoluminaverwendet. Die
Schadstoffmenge im Auslauf berechnet sich nach:

m [dt (Gl. 3.1)

i,Auslauf Auslauf,t

= ICi,t v
mit M,y 5. = Schadstoff menge im Audlauf Gber den betrachteten Versuchszetraum, ¢, =
Konzentration zum Zeitpunkt t [Mg/Y” s giaurs = VOlumenstrom im Auslauf zum Zeitpunkt t
[ml/min]. Entsprechend erfolgte die Berechnung @ Schadstoff menge im zustromenden

AbwasserDie Berednung der Reinigungseffizienz der Modellanlagen wurde durchgefiihrt nach:

Lo L mi Einlauf mi Auslauf
Reinigungseffizienz (%) = — : [100% (Gl. 3.2
i,Einlauf
Analog zur Reinigungseffizienz wird der Reinigungsgrad der Modell systeme unter V erwendung
der Schadstoffkonzentrationdserednet.

Fur die Erstellung von Bilanzen wurden dartber hinaus die emittelten Konzentrationen in den
einzenen Sand- und Pflanzenali quoten auf die Gesamtmengen der Schadstoffe in den Fraktionen
umgerednet. Fir die Bilanz gilt:

M zaar = My aptar T M sand T MY prianze T My abdampveriuse T M, sonsiiges (Gl. 3.3

Die Abdampfverluste werden aus den Ergebnissen der sterilen Testversuche beredhnet (vgl. Kap.
4.2.1.1). Unter ,Sonstiges* sind (aufgrund der verwendeten Analysenmethoden und
Versuchsapparaturen) nicht quantifizierbare Abbauprodukte anschlief3lich gasformiger
Substanzen zusammengefaldt ( zu den statistischen Methoden vgl. Kap. 3.3.1).

3.6  DieAnwendungvon 9-*C-Phenanthrenin M odellsystemen (Radiotracerversuche)

Die Durchftihrung der Traceversuche efolgteim Radiolabor am Zentrum fur Agrarlandschafts-
und Landnutzungsforschung e. V. (ZALF), Mincheberg, in einer Versuchsanlage ar
Untersuchung von Umsetzungsprozessen in Pflanze/Boden-Systemen. Diese Anlage wurde mit
am UFZ erstellten Modell-Pflanzenkléranlagen im Labormaldstab erganzt. Ferner wurde die
Probenaufarbeitung hinsichtlich der Fragestellung erweitert und angepal3t.
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3.6.1 Chemikalien, Sand und Pflanzen

Als radioaktive Tracasubstanz wurde 9-*C-Phenanthren (Sigma-Aldrich GmbH, Deisenhofen)
mit einer spezfischen Aktivitat von 449 MBg/mmol und einer radiochemischen
Reinheit > 99,6 % verwendet. Eine ethanolische Ldsung mit einer 9-*C-
Phenanthrenkonzentration von 1000mg/| diente ds Stammidsung fur die Versuche.

Dietéglich zu den Saulen applizierte Ldsung bestand aus 10 ml einer konzentrierten Nahrldsung
(vgl. Kap. 3.1), 1,17 gNaCl sowie 100pl (0,1 Vol.- %) der ethanoli schen Phenanthrenlésung in
990 ml Wasser - entsprechend 100 pg/l Phenanthren. In einigen Versuchsreihen enthielt die
L 6sung auf3erdem 100mg/l isolierter Fuhrberg-Fulvosdure (sehe Kap. 3.5.1). Der pH-Wert der
L 6sung wurde mit 0,1 M NaOH auf 5,9 - 6,0 eingestellt.

Der inden Versuchen verwendete Sand entspradch dem unter Kapitel 3.5.1 beschriebenen ,02A-
Sand“. Als Pflanzekam auf diesem Sand mit Nahrl6sung angezogenes Rohrglanzgras (vgl. Kap.
3.1) oder zunachst auf Moorboden vorgezogener und nach ca 8 Wochen auf den Sand
umgesetztes Schilf (zuvor grindliches Spilen der Wurzeln mit Wasser) zum Einsatz. Nadc
Versuchsende hatten die Pflanzen eine Sprofhtéhe von ca 40- 50 cm.

3.6.2 Aufbau und Betrieb der Versuchsanlage

Fir die Traceversuche kam eine Versuchsanlage aur Anwendung, die prinzipiell eine
vollstandige Quantifizierung aller im System entstehenden bzw. daraus freigesetzten
Umsetzungsprodukte einschliefdlich der gasférmigen Produkte emdglichte (siehe Abb. 3.3). Die
wesentlichen Merkmale der Versuchsanlage und -durchfihrung waren:

o Glassiulen, die anen wvertikal durchstromten Sandfilter aufnahmen, sowie ane
Kompartimentierung der Gasraume aur Differenzierung der Freisetzung gasférmiger
Abbauprodukte aus dem Bodenraum oder Uber den Sprol3,

o eine geschlossene, lichtdurchldssge, gasdichte Kammer zur Aufnahme der Séulen,

) die tagliche Applikation von radioaktiv markiertem 9-*4C-Phenanthren in Nahrlosung, um
eine vom Abwasser durchstromte Pflanzenkléranlage a1 smulieren,

0 die *C-Traceanalyse der beiden genannten Gasvoluminaund der im Auslauf der Saulen
erhaltenen L 6sungsproben wahrend der Versuchdaufzat sowie die Analyse samtlicher
Fraktionen nach Versuchsende auf die *C-Aktivitat zur Aufstellung der
Aktivitatshilanzen.
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Abb. 3.3: Schematischer Aufbau der Versuchsanlage zur Durchfiihrung der Tracerversuche (nach
[Richert et al., 2004, erweitert und modfiziert)

Um sowohl den Einflufd der Zugabe geldster Fulvosdure, als auch die speafische Wirkung eines
Rohrichtbewuchses auf die Schadstoffumsetzungs- und Vertellungsprozesse bestimmen zu
konnen, wurden an folgenden Varianten Untersuchungen ausgefhrt:

0 unbepflanzte Sandfilter, 0 bzw. 100 mg/l FS im Modellabwas<r,

o mit Rohrglanzgras (,passves Gastransportsystem, vgl. Kap. 2.2.2.3) bepflanzte
Sandfilter, 0 bzw. 100 mg/l FS im Modellabwas<r,

o mit Schilf (, aktives' Gastransportsystem) bepflanzte Sandfilter, O bzw. 100mg/l FS im
Modellabwasser.

Beschreibung der Versuchsanlage und Versuchsdurchfuhrung: Je Versuchsreihe mit
unbepflanzten bzw. bepflanzten Sandfiltern kamen drei bzw. finf Glassiulen (30cm x 7,4 cm
Innen-@) zum Einsatz, die unten verschlossen und zur Vermeidung von Photoregktionen mit
Aluminiumfolie umwickelt waren. An diese Saulen war in 25 cm Ho6he en Zulauf, in 1 cm Hohe
ein Ablauf eingeschmolzen. Zur Vermeidung eines Ablaufens der zudosierten Losung am
Sauleninnenrand befand sich das Ende des Zulaufréhrchens in der Mitte der Séule. Die
Zudosierung der aktiven Nahrlésung bzw. die Abnahme der taglichen L 6sungsproben im Auslauf
erfolgte Uber Teflonschlauche (siehe Abb. 3.3). Der obere Abschlul’ des Gefal3es wurde durch
einen mit drel eingebohrten Lochern (@ 2 cm) versehenen PV C-Dedkel redisiert. An diesen
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waren auf der Unterseite drei PV C-Rohrchen (Lange 3 cm, Innen-@2 cm) angeklebt. Durch

diese wurden bei den Versuchsrethen mit bepflanzten Sandfiltern die Sprosse der Pflanzen
gefuhrt. Zwei zusétzliche Bohrungen mit angesetztem Schraubgewinde emdglichten den
Anschluf3 von PV C-Schlauchen zum Absaugen von Gasvolumina aus dem Kopfraum des
Glasgefaldes. Nad dem Einfullen von Sand bis 2 - 3 cm unter den Saulenrand (1500- 1600 g
TS) wurde der Dedkel so in das Glasgefald eingepal?t, dald die PV C-Rdéhrchen sich mit dem
unteren Rand im Sand befanden. Nach dem VergieRen des Deckels mit einer
Sili konkautschukpaste war somit ein gasdicht verschlossener, vollstandig vom Sprof¥aum
getrennter Saulenkopfraum vorhanden.

Die Saulen befanden sich in einer geschlossenen PV C-Kammer mit einem Volumen von 617 |
(BxHXT=56x95 x116 cm). Das von den Pflanzen transpirierte Wassr kondensierte an
einer in der Kammer vorhandenen Kihischleife und konnte tber einen Schlauch abgesaugt
werden. Die Kammerinnentemperatur betrug ca 18°C (Nadtperiode, Dauer 14 h) bzw. 24°C
(Tagesperiode, Dauer 10 h), die relative Luftfeuchte ca 70 - 80 % (Tagesperiode) bzw. 100%
(Nadtperiode). Die Beleuchtung der Kammer erfolgte von auf3en mit drei Natriumdampflampen
mit einer Beleuchtungsgarke von 300 pmolsms™ im photoaktiven Bereich von 400- 700nm,
gemessen 30cm Uber den Saulendedkeln. Die Kohlendioxidkonzentration in der Kammer wurde
durch eine automatische Steuerung mit Infrarotmef3zelle, Magnetschaltventil und
angeschlossener Kohlendioxidflasche auf konstant 360 +/- 10 ppm (parts per million) geregelt.

Die an den Saulen angeschlossenen Schlduche (je avei Teflonschlduche fir den Losungszu- und
-ablauf sowie avei PV C-Schlduche fur den Gaskreidauf) wurden durch abgedichtete Bohrungen
aus der Kammer gefiihrt. Zusétzlich befanden sich an der Kammer zwei Bohrungen fur das
Absaugen des Kammergasvolumens (Sprofdaum).

Der Kopfraum jeder Saule, der das aus dem Bodenraum freigesetzte &tive Kohlendioxid enthélt,
sowie der Gasraum der Kammer, der unter anderem das Uber den Sprol3 freigesetzte
Kohlendioxid enthélt, wurden mit einem Volumenstrom von 10 bis 20 ml/min Uber vier in Reihe
geschaltete Absorptionsrohrchen gepumpt. In diesen befanden sich fir die CO,-Absorption
jeweils 12 ml einer 0,5 M NaOH. Tests dieser V ersuchsanordnung ergaben eine Wiederfindung
der *CO,-Aktivitdt von mehr als 98 %. Die fur die Gasabsaugung und de Regelung des
Volumenstromes erforderlichen Membranpumpen und Nadelventile befanden sich im
Gaskreidauf hinter den Absorptionsréhrchen, um Kohlendioxidverluste durch evtl. vorhandene
Undichtigkeitenin den Membranen oder V entilanschliissen zu vermeiden. Anschlief3end erfolgte
im Kreislauf die Ruckfihrung des Volumenstromes zu den Saulen bzw. zur Kammer. Das
Gesamtvolumen in diesem Gaskreislauf betrug ca 100 ml.
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Waéhrend der Versuchslaufzat von 30 bis 50 Tagen wurden in den Zulauf jeder Saule taglich
einmalig 50ml der aktiven Nahrlésung dosiert. Dieresultierende hydraulische V erweil zet betrug
ohre Beriicksichtigung der Evapotranspiration seahs Tage. In Versuchsreihen mit Rohrglanzgras
wurde zum Ausgleich hoher Transpirationsverluste ausatzliche Nahrlésung (10 - 15 %)
zudosiert. Diese enthielt kein 9-*“C-Phenanthren.

In Versuchsreihen mit bepflanzten Sandfiltern wurde jeweils eine Saule nach 9 bis 16 Tagen
sowie nadh 15 bis 27 Tagen aus der Kammer entfernt und aufgeabeitet (siehe Kap. 3.6.3). Dies
diente der Erfassung moglicher zatlicher Veranderungen der Aktivitatsverteilung im
Modellsystem..

3.6.3 Probennahme und -aufarbeitung

Waéhrend der Versuchdaufzet: Es wurden t&glich Losungsproben im Audauf der Saulen
genommen, deren Volumen bestimmt und jeweils 3 ml mit 10 ml Szintill ator Ultima Gold XR
(Canberra-Packard GmbH, Frankfurt/Main) gemischt. AnschlieRend erfolgte die
Aktivitatsbestimmung durch 3-Szintill ationszéhlung (sehe Kap. 3.6.4). Im Abstand von einigen
Tagen erfolgte @ne Bestimmung der Parameter pH-Wert und Redoxpotential sowie ausétzlich
der UV-Absorption bei 300 nm (UV-Spektrometer Specrd M400, Carl Zeiss Jena) nadch
Zentrifugation bei ca 1000 g Im Abstand von 1 - 3 Tagen wurden die CO,-Absorptionsrohrchen
mit dem darin akkumulierten CO, gewedhselt und de vier Teilvolumina je Versuchssaule bzw.
SprofFraum vereint. Jewells 3 ml dieser Proben wurden mit 10 ml Ultima Gold X R gemischt und
die Aktivitat bestimmt.

Zur Bestimmung der Freisetzungflchtiger organischer Verbindungen aus dem Bodenraum bzw.
Uber den Sprof3wurden die dgesaugten Gasvolumina direkt hinter der Séule bzw. der Kammer
tber Absorberréhrchen geleitet, die mit in Sili kondl getrankter Quarzwatte gefillt waren. Nach
48- 96 h wurde die Aktivitéat der Watte wie bei den Sand- und Pflanzenproben bestimmt (siehe
im Kap. 3.6.3).

Fur die Bestimmung der Kohlenstoff menge in den NatriumhydroxidlGsungen wurden 2¢10 ml der
Probe mit jewells 10 ml einer 1 M Bariumchloridiosung versetzt (Félung des durch CO,-
Absorption enthaltenen Carbonats as Bariumcarbonat) und de verbliebende Menge NaOH mit
0,5 M HCI gegen Phenophthalein zurtcktitriert. Unter Berlcksichtigung eines mittitrierten
Blindwertes (0,5 M NaOH) erfolgte anschlief3end die Berechnung der Kohlenstoffmenge im
Probenvolumen.

Nad Abschlul? des Versuchs erfolgte die Aufarbeitung der Sdulenkompartimente nach dem in
Abb. 3.4 gezegten Verfahren: Nadh dem fraktionierten Absaugen der im Zwischenkornvolumen
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enthaltenen Losung und dem Abschneiden des Sprosses wurde der Wurzdballen aus der
Sandséule genommen, der anhaftende wurzenahe Sand mit Wasser abgewaschen und de
Waschldsung filtriert. Waren bereits Rhizome ausgebildet (gilt nur fir Schilf), so wurden diese
zusammen mit der Wurzd verarbeitet. Daran schlof3 sich ein intensives Schuitteln der Wurzenin
ca 30 ml Ethanol an, um an der Oberflache sorbierte Analyten abzuspilen. Nach der
Bestimmung des Feuchtgewichts und schonender Trocknung bei 50°C (4 - 6 h) wurden der
Filter, die Wurzdn und der Sprof3 in einer Kugelmihle (Modell MM 2000 Retsch GmbH)
zermahlen.

Das abgesaugte Losungsvolumen sowie die Waschldsungen Wassr und Ethanol wurden mit
jeweils 10 ml Ultima Gold XR auf 3 ml Probe gemischt und de Szintill ationszéhlung gestartet.
Fur spéatere Analysen (HPLC) erfolgte @ne Konservierung der Proben durch Zugabe von
200mg/l Natriumazd und Lagerung bei 5°C.

Der abgewaschene wurzenahe Sand und der nach dem Herausnehmen des Wurzdballens
zurtickgebliebene wurzdferne Sand wurden jewells intensiv homogenisiert und funf feuchte
Proben in zuvor ausgeglihte Tonschiffchen eingewogen (ca 2,5 g Feuchtgewicht). Die
Verbrennung dieser Proben zur Analyse ihres Kohlenstoffgehaltes erfolgte bei 1300°C im
Sauerstoffstrom des Kohlenstoffanalysators CS 500 (Eltra GmbH, Neuss in Anlehnung an
[Cheng und Farrow, 1976. Nadch Passeren des Analysators und einer nachgeschalteten
Infrarotmef3zdle (CO,-Guardian, Pewatron AG, Wallisellen, Schweiz), die der Kontrolle des
Kohlendioxidgehaltes im Gasdrom diente, wurde das enthaltene Kohlendioxid in Réhrchen,
gefullt mit 7 ml Carbosorb (Canberra-Padkard GmbH, Frankfurt/Main), sorbiert. Zur
Radioaktivitdtsmesaung erfolgte anschlief3end de Dosierung von 3 ml Carbosorb in 10 mi
Szintillator Permaflour E+ (Canberra-Packard GmbH, Frankfurt/Main) und die
Szintillationszéhlung. Bel unbepflanzten Sandfiltern wurden ca 20 % des oberen Sandes
abgenommen und getrennt analysiert. Die Verbrennung sowie die Aktivitatsbestimmung der
gemahlenen Sprol3-, Wurzd- und Papierfilterproben erfolgte wie bel den Sandverbrennungen.
Die Einwaagen betrugen dabei ca 5- 7 mg.

Zur Bestimmung des extrahierbaren Anteils der Aktivité in getrockneten Wurzd- und
Sprof¥proben wurden ca 100 mg Trockensubstanz 30 min bel 35°C mit 10 ml Aceton im
Ultraschallbad extrahiert und de Aktivitét im Extrakt gemessen. Analog erfolgte die Extraktion
feuchter Sandproben mit Wasser sowie Ethanol, bei unbepflanzten Sandfiltern dartiber hinaus mit
Ethylacdat. Dabei betrug de Einwaage 25 g und das Extraktionsmittelvolumen 30 ml.
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Eine Bestimmung desim Sand gebundenen *“CO, erfolgte durch die Behandlung von 10 gProbe
mit 20 ml 2 M HCI und Auffangen des freigesetzten Kohlendioxids in 0,1 M NaOH.

Nad Versuchsende wurde aim Nadhweis rbierter Analyten am PV C-Material der Kammer
eine Aktivitdtsmesaung (mit Contamat SHT 111M; SAG, Kugelfischer-Werk Erlangen,
Nadweisgrenze ca 0,1 Bg/cm?) an der Innenflache der PVC-Wénde durchgefihrt. Zur
Vervollstandigung der Aktivitatshilanz wurden sdmtliche Glasgerédte, Schlduche, PVC-Dedkel
usw. mit Ethanol extrahiert und de in den Extrakten gemessenen Aktivitéten entsprechend
berlicksichtigt. Das aus der Kammer abgezogene Kondenswasser wurde direkt analysiert.

Aus einigen Sdulen erfolgte an Versuchsende vor dem oben beschriebenen Verfahren der
Probenaufarbeitung die Entnahme dnes Bohrkernes. Dies diente der Aufnahme eaner
Autoradiographie des Wurzdraumes. Der Bohrkern mit einem Durchmesser von 3 cm und einer
Lénge von ca 20 cm wurde an der Langsadhse geteilt. Die entstandenen Héalften wurden bel
-20°C eingefroren und anschlief3end mit den ebenen Fladhen auf einen Radiographiefilm gelegt
(Hyperfilm-Betamax, Amersham; 18 x 24 cm). Nad einer Belichtungszet von 5 - 10 Tagen bel
-78°C erfolgte die Filmentwicklung (Entwickler und Fixierer: Kodak GBX).

3.6.4 Y“C-Aktivitatshestimmung und -bilanzierung

Die C-Aktivitatsbestimmungen erfolgten durch R-Szintill ationszzhlung mit einem Tricab LS
6000 SC Szintillationszéhler (Bedkmann Instruments Inc., Fullaton, CA, USA). Drefade
Zahlungen je Probenglaschen wurden durchgefihrt mit externer Kalibrierung,
Chemolumineszenz- und Quenchingkorrektur sowie Berticksichtigung der Blindwerte der
jeweiligen Szintill atoren und Losungen. Fur sdmtliche Proben erfolgten Doppelbestimmungen
durch Zahlung in jeweils zwel Glaschen.

Die relativen Standardabweichungen der Analysendaten variierten von 1,3 bis 12,8 %
(verwendete statistische Methoden vgl. Kap. 3.3.1):

o 1,3 bis7,1 % bei Verbrennungen von getrocknetem Pflanzen- oder Filtermaterial (n=5),
o 1,9 bis 12,8 % bel Verbrennungen von feuchten Sandproben (n =5),

o 1,3 bis 5,8 % bei der Analyse der N&hr- und Extraktiondésungen (n = 3),

) 1,7 bis 5,2 % fur die Aktivitatsbestimmungen von **CO, (n = 3).

Als Grundlage () der ““C-Aktivitatshilanzierung, (b) der Erfassing der Aktivitétsverteilung im
System sowie (c) der Intensitd der Umsetzungsprozesse wurde die im Gesamtsystem
wiedergefundene Aktvitdt auf folgende Weise emittelt: Aus den Aktivitéten analysierter
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Aliquote von Sand und Pflanzen wurde mit den Feucht- (Sande) oder Trockenmassen
(Pflanzenmaterial) auf die Gesamtaktivitat der einzelnen Fraktionen hochgerechnet. Bel
Entnahme eines Bohrkernes aus der Séule efolgte ene Berlicksichtigung der entnommenen
Wurzd- und Sandmassen. Die téglich gemessenen Aktivitaten in Aliquoten der Ablauflosungen
sowie im aus dem Bodenraum bzw. tiber den SproR freigesetzten **CO, wurden aufsummiert.
Die Bilanz der **C-Aktivitét ist, mit 3, = Gesamtaktivitét im Kompartiment i, definiert als:

ﬁZuIauf = ﬁBoden—COZ + BSprof}COZ + BAbIauf + BSand + BPfIanze + BSorstiges + BVerIus[e (Gl 34)

Buas bErechnet sich nadh: B, [Bal =t [d] « V" [mI/d] etz [BA/MI] mit t = Versuchsdauer
der entsprechenden Saule und a.,,,,s = Speafische Aktivitét der Zulaufldsung. Unter ,Sonstiges®
sind die Aktivitéten der Losungen im Zwischenkornvolumen, des Kondenswassers und der
Extrakte von Glasgerdten und Schlduchen zusammengefaldt. ,Verluste® beschreibt den zur
voll stéandigen Aktivitatshil anz fehlenden Anteil der **C-Aktivitét, der z. B. durch ein Abdampfen
bei der Probenaufarbeitung nicht nachweisbar war.

Die Berechnung der TSCF-Werte afolgte nach [Doucette 4 al., 200(Q:

IBSprOB

TSCF=— V1 (Gl. 35)

Bodenldsung

V; stellt das von der Pflanze wéahrend der Versuchdaufzat aufgenomme L6sungsvolumen und
Ugogenioang 1€ SPEZfische Aktivitét der Losung im Zwischenkornvolumen im oberen Saulendrittel
dar (Mittelwert der Stichprobenmesaingen zu verschiedenen Versuchszetpunkten). Die
Berechnung von TSCF (und RCF) unter Verwendung der spezfischen 1“C-Aktivitat kann rur die
pflanzliche Aufnahme des *“C-lotops, nicht jedoch die Aufnahme @ner bestimmten Verbindung
wiedergeben, da durch dieses Verfahren samtliche Metaboliten mit erfass werden.

Die Gleichung 3.5 ist nur zuldssg, wenn ein Aktivitétsverlust tber den Sprol3 vernadlassgt
werden kann, ansonsten muf3 die Aktivitdt im Sprof¥aum bertcksichtigt werden. Die
Berechnung der RCF-Werte efolgte analog zu Gleichung 21 unter Verwendung der
spezfischen *‘C-Aktivitét der Wurze sowie g ogenssng:
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4 ERGEBNISSE UND DISKUSSON

4.1  Sorptionsuntersuchungen an einer aquatischen Fulvosdure sowie Sand- und
Wurzelproben

Unter Anwendung der SPME-Methode wurden Verteilungskoeffizienten ausgesuchter
organischer Schadstoffe der Carbochemie (vgl. Kap. 3.2) unter Verwendung der in den
nachfolgenden Untersuchungen angewandten Fulvosdure (vgl. Kap. 4.3 und 4.4) sowie Sand-
und Wurzdproben als Sorptive bestimmt. Dieses V orgehen diente 2um einen dem Vergleich der
erzielten Ergebnisee mit der in Sdulenversuchen nachgewiesenen Schadstoffsorption an
Sandmaterial und Pflanzenwurzen (vgl. Kap. 4.3.4 und 4.4.4). Zum anderen sollten aus den
erhaltenen Sorptionskoeffizienten und deren Vergleich zu publizierten Werten Erkenntnisse
beziglich der Art der Sorptionswedselwirkungen (unspezfisch/spezfisch) gewonnen werden.

4.1.1 Validierung der verwendeten SPM E-M ethode

Die Festphasenmikroextraktion wurde aunadst auf ihre Eignung zur Bestimmung von
Vertellungskoeffizienten der verwendeten Sorptive untersucht. Die Voraussetzungen zum
Einsatz der SAME sind nichtkompetetive V ertellungsvorgange im Polymer der Faser (vgl. auch
Kap. 2.3.2 und 24). Dafir Vertellungsvorgange @ne Korrelation der Verteilungskoeffizienten
an der Faser (Kp) mit der Hydrophobie der Analyten gelten muf3, wurde fir die Analyten die
Korrelation Ig K¢ - Ig K, Uberprift, die streng genommen rur fir Analyten mit @hnlicher
kohasiver Energiedichte gilt (vgl. Kap. 4.1.4). Anwendung fand eine Polydimethylsil oxan-Faser
(PDMS) mit einer Filmdickevon 7 um. Diese Faser weist eine geringe Analytabreicherung in der
Losung auf [Georgi, 199§, so dal? auch fur hydrophobe Analyten, wie z B. Phenanthren,
M ehrfachanalysen derselben Probe mdglich sind. PDM S erwies sch dariiber hinaus aufgrund der
geringen Polaritét as idedes Polymer zur Extraktion unpolarer Analyten [P6rschmann et al.,
199§, jedoch sollte fiir hydrophile Analyten die Anwendbarkeit dieser Faser Uberpruft werden.

In Abb. 4.1 ist die ehaltene Ig K-lg K,~-Korrelation dargestellt. Die Faserkoeffizienten Ig K-
folgen einer lineaen Korrelation mit den Ig K,,-Werten der Analyten (durchgezogene Linie).
Die Korrelationsgerade Ig K. = 0,91dg K, - 0,09 weist auf eine Dominanz von
V erteilungsvorgangen hin. Diese Untersuchungen bestatigen damit die Eignung der SEME unter
Anwendung der 7 um-PDM S-Faser fur die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten der in der
vorliegenden Arbeit verwendeten Analyten.

Vergleicht man die hier ermittelten Ig K-Werte mit einer publizierten Ig K-1g K,,-Korrelation
(lg K =0,794g Ko + 0,47, siehe Porschmannet al., 1999, die mit aus<chlieflich unspeafisch
wedselwirkenden PAK mit Ig K, > 3 erzielt wurde (vgl. Abb. 4.1: ,hydrophobe PAK -Lini€"),
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so werden fur Dimethylphenol, -pyridin, -chinolin und Trimethylcyclopentanon signifikante
Abweichungen deutlich. Dieser Befund steht in Ubereinstimmung mit weiteren
Untersuchungsergebnissen fur Carbonylverbindungen (Carbazol und Fluorenon). Hierbei wird
davon ausgegangen, dal? diese Abweichungen auf Wasserstoffbriickenbindungen der Analyten
mit Oktanol zuriickgehen, so dal3 der K,-Wert kein einfaches Mal3 fur die Hydrophobie
darstellt [Georgi, 1998. Fir die in der vorliegenden Arbeit verwendeten Anayten, die diese
Abweichung zeigen, ist ein dhnlicher Effekt denkbar (vgl. dazu auch Kap. 4.1.4).

4,5

4,0 4
Hydrophobe PAK-Linie, Fuhrberg-
Fulvoséure [Pérschmann et al.,1999]

3,5 A

3,0 A

lg K

2,5 1

2,0

1,5 A -

1,0 1,5 2,0 2,5 3,0 3,5 4,0 4,5 5,0
I9 Kow

Abb. 4.1: Korrdationzwischen den Ig K- undlg Koy, -Werten der verwendeten Analyten
und deren Vergleich zu Literaturdaten, die ausschliefdlich mit unspezifisch
wechselwirkenden Sorbentien gewonren wurden (zu den Abkilrzungen vd.
Tab. 3.1; rdl. Standardabweichungen 4 - 29 %, durchschnittlich 14 % (n = 6))

Die verwendete PDMS-Faser weist aufgrund ihrer hohen Hydrophobizitat kleine
Faserkoeffizienten fUr polare Sorptive auf (vgl. dazu auch die Ausflihrungen in Pérschmann et
al., 1999. Aufgrund einer geringen Anreicherung an der SPM E-Faser waren daher die Werte fiir
Tetrahydrothiophen, Trimethylcyclopentanon, Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylphenol
gegenuiber den hydrophoben Analyten mit einem groleren Zufallsfehler behaftet (rel.
Standardabweichung durchschnittlich > 20%). Dies betraf insbesondere Tetrahydrothiophen und
Trimethylcyclopentanon. Es wird angenommen, dal3 diese Analyten bereits kurz nadh dem
Herausnehmen der Faser aus dem Probengefal3 verdampfen und nicht voll standig in den I njektor
des Gaschromatographen gelangen. Deshalb wurde fur die nadfolgenden Bestimmungen von
Sorptionskoeffizienten auf die Verwendung deser zwel Analyten verzichtet.
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Besondere Beaditung sollte bel der Bestimmung der Verteilungskoeffizienten denjenigen
Anayten gelten, die eénem Saure-Base-Gleichgewicht unterliegen, da ionisch vorliegende
Anaytmolekile nicht von der hydrophoben Faserbeschichtung sorbiert werden. Aus Tab. 4.1
geht hervor, dal3 insbesondere fur 2,5-Dimethylpyridin eine teilweise Protonierung am
Stickstoffatom erfolgt und dadurch die Analysendaten einen systematischen Fehler beinhalten.
Geagneter fur die Bestimmungen der Verteilungskoeffizienten wére deshalb ein pH-Wert, bel
dem sdmtliche Analyten fast ausschlief3lich in der neutralen Form vorliegen, das heil3t bei einem
pH-Wert von ca 8,0 - 8,2 (siehe Tab. 4.1). Dieser Wert wurde daher fur die Extraktion der
Schadstoffe aus wasgigen Proben verwendet (vgl. Kap. 3.3.3). ZumVergleich der mittels SPME
erhaltenen Sorptionskoeffizienten mit tabelli erten Oktanol-Wasser-V ertell ungskoeffizienten, die
bei neutralem pH bestimmt werden, wurde der pH-Wert von 7,0 verwendet.

Tab. 4.1:  Vertellungskoeffizienten” an 7um PDMS-Faser sowie der ionisch varliegende Anteil der
Analytenbe pH 7,0

Verbindung lg K¢ pK-Wert™ Ionisc-her Analytantel
bei pH 7,0 [%]

Tetrahydrothiophen 1,64 - -
2,5-Dimethylpyridin 1,53 6,43 21,2
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1,56 - -
2,6-Dimethylphenol 1,71 10,58 0,03
2,6-Dimethylchinolin 2,58 5,46 2,80
Fluoren-2-amin 2,83 4,64 0,43
Naphthalin 3,12 - -
Acenaphthylen 3,53 - -
Phenanthren 3,97 - -

*rel. Standardabweichungen der K-Werte 4 - 29 %, durchschnittlich 14%; vgl. Text
** Datenquellen vgl. Tab. 3.1

4.1.2 Bestimmung der Schadstoffsorption an einer M odell-Fulvosaure

Nad Feststellung der Eignung der SEME zur Untersuchung von Sorptionswedselwirkungen fur
ausgewahlte Schadstoff e wurde die Analytsorption an einem geldsten Huminstoff bestimmt. Als
Modellpolymer diente ane ajuatische Fulvosdure, die auch im Rahmen der nadfolgenden
Untersuchungen an Modell systemen Verwendung fand (vgl. Kap. 4.3 ff.). Diese Fulvosdure dient
der Simulierung einer Huminstoffbelastung von Abwéssern.
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Tab. 4.2. Mittdwerte und Standardabweichungen der Vertelungskoeffizienten mit Fuhrberg-
Fulvoséure als Sorbens

Verbindung lg Kow’ 19 Kpowm s (l9 Kpow) 19 Kpoc
2,5-Dimethylpyridin 1,80 2,67 0,27 2,99
2,6-Dimethylphenol 2,36 2,42 0,25 2,74
2,6-Dimethylchinolin 3,10 291 0,19 3,23
Fluoren-2-amin 3,14 3,72 0,20 4,04
Naphthalin 3,35 2,71 0,07 3,03
Acenaphthylen 4,00 3,09 0,19 341
Phenanthren 4,46 3,52 0,05 3,84

*Datenquellen vgl. Tab. 3.1

Die Daten in Tab. 4.2 zagen, dai3 fur hydrophobe PAK eine lineae Korrelation zwischen
lg Kpom Und Ig K, besteht. Die signifikanten Abweichungen flr die polareren Sorptive von der
bereits vertffentlichten und mit den eigenen Ergebniseen naheau (bereinstimmenden ,PAK -
Korrelationsgeraden® 1Ig Kyoy = 0,644g K, + 0,44 [Porschmann et a., 1999 lasen auf
speafische Wedhselwirkungen mit der Fulvosdure schlief3en. Aul3erdem ist von einer in Kapitel
4.1.4 ndher beschriebenen Kompatibilitdt zwischen den Analyten und dem Huminstoff
auszugehen. Zusétzlich zu polaren Wediselwirkungen mufd3 dabei insbesondere fir
Dimethylpyridin erneut ein Protonierungsgleichgewicht beaditet werden (vgl. Tab. 4.1). Nielsen
et a. schlief3en dartber hinaus aus ihren Untersuchungsergebnissen Uber die Sorption von
Chinolin unter Verwendung von Aldrich-Huminsaure ds Sorbens auf starke
Waserstoff briickenbindungen zwischen dem Sorptiv und der Huminséure[Nielsenet al., 1997.
Durch den Einbau eines Stickstoffatoms in einen aromatischen Ring des Sorptivs ist eine
Zunahme des Ig Ko im Vergleich zum PAK um 0,28 - 0,45 logarithmische Einheiten zu
verzachnen. Unter Berticksichtigung der Anzahl der Ring-N-Atomeim Molekil (NNA) und der
Anzahl der ‘abschirmenden aromatischen Ringe’ (NSR, Pyridine =0, Chinoline =1) wird de
Korrelationlg Koo =0,88%g K o, + 0,276NNA - 0,129%NSR + 0,716erhalten [Nielsen et al.,
1997. Ein Vergleich der nach dieser Korrelation berechneten Ig K. mit den an Fuhrberg-
Fulvosaure erhalten Sorptionskoeffizienten zegt fur 2,5-Dimethylpyridin (Ig Kpoe - 1g Koe =
+ 0,4) und 2,6-Dimethylchinolin (Ig Kyoc - 19 Koo = - 0,38) einerelativ gute Ubereinstimmung.
Damit 183t sich die Abweichung der V ertellungskoeffizienten dieser Anayten von der ,PAK -
Korrelationsgeraden” erkléren. Eine theoretische Fundierung der experimentellen Ergebnisseist
darUber hinaus durch ein Lodlichkeitsparameter-Konzept moglich (siehe Kap. 4.1.4).
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4.1.3 Bestimmung der Schadstoffsorption an Matrizes in Pflanzenklaranlagen
(Filtersand und Pflanzenwurzeln)

Sowohl das Filterbeegmaterial (z. B. Sand) als auch die Pflanzenwurzen sind prinzipiell zur
Sorption organischer Schadstoffe befahigt und konnen damit die Stoff stréme und Abbauprozesse
im Filterbed von Pflanzenklaranlagen beanflussen. Unter Anwendung der SPME wurde das
Sorptionsvermdgen von Helophytenwurzen, von nativem Sand (vgl. Kap. 3.5.1) sowie von
zuvor mit Helophyten bepflanztem Sand fur die sieben verwendeten Analyten untersucht.

Waéhrend eines sschsmonatigen Bewuchses mit der Schlanksegge (Carex gracilis) nahm der
Kohlenstoffgehalt des nativen Sandes von 0,011 % auf durchschnittlich 0,05 % zu und blieb
anschlief3end weitgehend konstant. Diese Zunahme des Kohlenstoffgehalte &3t sich auf eine
Zellzehlerhdhung der mit dem Sand asziierten Mikroorganismen zurtickfuhren (vgl. auch die
Auswirkungen eines Bewuchses mit Rohrglanzgras (Phalarisarundinacea) inKap. 4.3.3.1), die
Folge der Rhizodeposition ist [Schnoor et a., 1995 Shimp et a., 1993. Dieser ,Biofilm*“ ist
potentiell in der Lage, as weiteres Sorbens zu wirken.

2

A Sand bewachsen

F2A O  Sand unbewachsen
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DMY
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PHE
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'1 T T T
1 2 3 4 5
lg Kow
Abb. 4.2: Vertelungskoeffizienten der Analyten an unbewachsenem Originalsand

sowie an zuvor mit Carex gracilis bewachsenem Sandmaterial (zu den
Abklrzungen vg. Tab. 3.1)

Aufgrund des sehr geringen Kohlenstoff gehaltes des unbewadsenen Originalsandes wurden fur
die Sorptive sehr kleine V erteil ungskoeffizienten K ; nachgewiesen (siehe Abb. 4.2 und Tab. 4.3).
Ein erhdhter Kohlenstoffgehalt des bewadisenen Sandes resultierte ewartungsgemal’ in
groferen Vertellungskoeffizienten der Sorptive. Damit verbunden ist ein gesteigertes
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Sorptionsvermodgen von helophytenbestandenem Sand und dadurch ein erhéhtes
Retardationsvermdgen des Filterbedes von Pflanzenklaranlagen fUr die betrachteten organischen
Schadstoffe enes weiten Polaritatsbereiches. Im Vergleich zur Anderung des
Sandkohlenstoff gehaltes durch einen Pflanzenbewuchs fiihrte @ne dreimonatige Beladung von
unbewadhsenen Sandsaulen mit schadstoffhaltiger Nahrlésung duch das Aufwadhsen eines
Biofilmes zu einer Erhthung des Kohlenstoff gehaltes auf max. 0,03 %, durchschnittlich 0,018%.
Mit unbewadsenen Sanden als Sorbens snd demzufolge niedrigere V ertell ungskoeffizienten der
Analyten zu erwarten.

Die Verteilungskoeffizienten (Ig K.) der polaren Sorptive folgen in Ubereinstimmung mit den
lg Kpow s Tab. 4.2 keiner linearen Korrelation mit Ig K. Verbindungen mit Heteroatomen
sind aufgrund spezfischer Wedhselwirkungen mit hoheren Sorptionskoeffizienten
gekennzechnet. In Ubereinstimmung dazu wurden in Untersuchungen starke Bindungen von 2-
und 4-Methylpyridin zu Silanolgruppen von Silikagel nadchgewiesen, die starker sind als
Wasserstoffbriickenbindungen zu Wasser [Ringwald und Pemberton, 200QJ. Als eine
Erklarungsmaoglichkeit wird de Ausbildung von ionischen Wedselwirkungen herangezogen.
Diese basiert auf Saulenversuchen, in denen eine verringerte Sorption von Chinolin durch
konkurrierende Kationen (CaCl,-Ldsung) nadhgewiesen wurde [Thomsen et al., 1999] (siehe
dazu auch Zadhara @ a., 1989. Aus den genannten Griinden ist eine Anwendung des
Verteillungskonzeptes (vgl. Kap. 2.3.2) fir diese polareren Analyten nicht zweifelsfrei moglich.

Wie Tab. 4.3 zu entnehmen ist, folgen die Sorptionskoeffizienten fir PAK an unbewadsenem
und bewachsenem Sand im Gegensatz zu den Verbindungen mit Heteroatomen einer
lg Koe-lg Koy -Korrelation. Die Daten liegen in der GroRenordung der nach der Bezehung
lg Ko = 1,004g K, - 0,21 beredhneten Werte, die fur die Sorption von Benzen und PAK an
Sedimenten erhalten wurde [Karickhoff et al., 1979, bzw. der Werte der Sorption von PAK an
Fuhrberg-Fulvosdure [Porschmann et al., 1999. Diese Ergebnise belegen eine von der
organischen Fraktion dominierte Sorption der PAK am Sand. Somit kann von der Gultigkeit des
Verteilungskonzeptes fur PAK auch bel dem sehr geringen OC-Gehalt des Sandes von 0,011 %
bis 0,5 % ausgegangen werden. Bel noch nedrigeren Kohlenstoffgehalten wird dagegen eine
dominierende Adsorption an der Mineralphase angenommen [Mader et al., 1997. Mdgliche
Grunde dafur sind schwache Wecdhselwirkungen des m-Systems der Aromaten mit
Silanolgruppen der Mineraloberfladche [Ringwald und Pemberton, 2004.
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Tab. 4.3:  Vertellungskoeffizienten” unter Verwendung vonunbewachsenem und mit Carex gracilis
bewachsenem Sand sowie Helophytenwurzeln al's Sorbens

_ Sand unbewadhsen Sand bewadsen l|g RCF
Verbindung "
lg Ky 19 Koc lg Ky 19 Koc

2,5-Dimethylpyridin - 0,60 3,36 0,57 3,87 2,48
2,6-Dimethylphenol - 0,47 3,49 0,39 3,69 2,20
2,6-Dimethylchinolin 0,52 4,48 0,92 4,23 2,16
Fluoren-2-amin 0,37 4,33 1,13 4,43 2,77
Naphthalin -0,54 3,42 - 0,06 3,24 2,29
Acenaphthylen -0,19 3,77 0,05 3,35 2,59
Phenanthren 0,21 4,17 0,35 3,65 3,06

*dierel. Standardabwei chungen der K -Werte betragen durchschnittli ch 22% (unbepflanzter Sand) bzw. 27 % (bepflanzter
Sand) mit jeweils n = 4; mittl ere rel. Standardabwei chung der RCF-Werte betragt 23 % mit jeweilsn =6

** Mittelwerte von Phalaris arundinacea und Phragmites australis

Bel der Verwendung von bewadisenem Sand als Sorbens nehmen die K .-Wertefur die PAK im
Vergleich zum unbewadsenem Sand signifikant ab, wobel mit hdherer Analythydrophobie diese
Differenz ausgepragter wird. Als Erklarung dafir wird eine durch den Eintrag von
Wurzdexsudaten bzw. die Bildung des Biofilmes hohere Zahl polarer, funktionaler Gruppen
(insbesondere Hydroxy- und Carbonylgruppen) in der organischen Fraktion angenommen, die ai
einer - bezogen auf den Kohlenstoffgehalt - verringerten Sorption hydrophober Verbindungen
fuhrt. Dies wird beispielsweise unter Verwendung von organischen Boden- und
Sedimentfraktionen [Grathwohl, 1990 oder von geldsten Huminstoffen festgestellt [Georgi,
1999.

In einer weiteren Untersuchung wurde die Anwendbarkeit der SPME zur Bestimmung von
Wurzdkonzentrationsfaktoren (RCF, vgl. Kap. 2.2.2.1) Uberpriift. Die Kenntnis der RCF kann
unter anderem dazu denen, die Bedeutung der abiotischen Analytsorption an Pflanzenwurzen
fur die Schadstoffentfernung aus dem Abwasser zu bewerten. Als Sorbentien dienten Wurzdn
derjenigen Helophytenarten, mit denen auch die Filtersubstrate fir die weiteren Untersuchungen
bepflanzt wurden (vgl. Kap. 4.3 und 4.4). Wiein Kap. 3.3.4 beschrieben, erfolgten die SPME-
Analysen unter Gleichgewichtsbedingungen mit abgetrennten Wurzen in einem abiotischen
Milieu. In Abb. 4.3 sind de ehdtenen RCF im Vergleich zu Literaturangaben sowie den
Sorptionskoeffizienten (als Ky,) der Analyten an Fuhrberg-Fulvosiure dargestellt.
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Abb. 4.3: Vergleich der mittds SPME bestimmten RCF an Helophytenwurzeln mit den
Kpoom-Werten an der Fuhrberg-Fulvosdure sowie mit publizierten RCF-Werten,
die unter Anwendung lebender Pflanzen und der Radiotracertechnik gewonren
wurden (zu den AbkUrzungen siehe Tab. 3.1; diemittlere Standardabweichung der
Ig RCF betragt 0,38 logarithmische Einheiten (n = 6))

Die Analysen ergaben geringe Differenzen der RCF bel der Verwendung verschiedener
Helophytenarten. Eskonnte ene hohe Affinitét der Sorptive aum Wurzdgewebe bereitsfur sehr
hydrophile Verbindungen nachgewiesen werden. Die RCF liegen um 1 - 2 Grolenordungen
hoher alsdievon Briggset a. sowie Burken und Schnoor angegebenen Werte, die mit radioaktiv
markierten Pr&paraten eines weiten Hydrophiliebereiches fir Weizen die Bezehung
Ig (RCF - 0,82 = 0,77dg K, - 1,52 [Briggs et a., 1987 bzw. fir Pappeln die Bezehung
Ig (RCF - 3,0) = 0,654g K oy - 1,57 [Burken und Schnoor, 199§ erhielten. Die Ursache fir die
signifikanten Differenzen der hier vorgestellten Werte a1 den Literaturdaten kdnnte sein, dal3
eine Ubertragbarkeit der RCF an Weizen- und Pappelwurzen auf Helophytenwurzen nicht
zuléssg ist. Beispielsweise existieren Hinweise auf eine von der Pflanzenart abhéngige
Stoffaufnahme, die bisum den Faktor 8 differiert [Hugheset a., 1997 Kure @ a., 1999. Jedoch
lasen sich damit die grolien Differenzen zwischen den in der vorliegenden Arbeit erhaltenen
RCF und den Literaturdaten nicht erkléren. Zur Deutung deser Ergebnisse wird angenommen,
da’3 auch zwischen der Wurzematrix und den Sorptiven speafische Wedselwirkungen
existieren. Dies 183t sich aus dem Vergleich der mittels SAME gemessenen RCF an Schilf- und
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Rohrglanzgraswurzen (OC-Gehalt 7 - 8 % vom Frischgewicht, 26 - 38 % vom Trockengewicht)
mit den Sorptionskoeffizienten an Fuhrberg-Fulvosaure (siehe Abb. 4.3) ableiten (vgl. dazu de
Diskusson in Kap. 4.1.2). Dies gilt naturgemal3 nicht fur die PAK, die nicht zur Auslibung
speafischer Wedhselwirkungen befahigt sind. Wieim folgenden Kapitel 4.1.4 beschrieben wird,
ist jedoch von der Richtigkeit der ausschlief3lich auf der Grundlage von V erteilungsvorgangen
mittels SPME ermittelten RCF auszugehen. Aus diesem Grund missen zukinftige
Untersuchungen kléren, ob die RCF an toten Wurzedn mit denen an lebenden Wurzdn
Ubereinstimmen, wie esBriggset al. fur die von ihnen verwendeten Analyten und Pflanzen unter
Anwendung der Radiotracetednik nachweisen [Briggset al., 1987. Beispielsweise werden in
der Wurze locker sorbierte Verbindungen nedriger bis mittlerer Hydrophobie mit dem
Transpirationsgrom in den Sprold weitertransportiert (vgl. Kap. 2.2.2.1), so dal} sich ein
Vertellungsgleichgewicht zwischen der umliegenden Losung und der Wurzd nicht einstellen
kann und daraus geringere RCF resultieren sollten. Die Ergebnisse der SPME-Bestimmungen
sollten daher kritisch bewertet und mit ausgewahiten Daten, die unter der Anwendung lebender
Pflanzen sowie der Isotopentechnik erhalten wurden, verglichen werden (sehe dazu de
Ergebnisse mit 9-*C-Phenanthren in Kap. 4.4.4).

4.1.4 Interpretation der Sorptionsdaten an Fulvosaure und an Wurzeln mittels eines
neuen Loslichkeitsparameter-Konzeptes

Fur die Sorption hydrophober Schadstoffe an sowohl geldsten als auch partikuldren
Huminstoffen ist ein hydrophober Vertellungsvorgang verantwortlich. Fur Analyten einer
Substanzklasse besteht somit eine strenge Korrelation zur Analythydrophobie. Haufig versagt
jedoch einelg K,,-1g Ko -Korrelation bei der Betradhtung mehrerer Analytklassen, z. B. lasen
sich PAK und Phenole nur schwer in eine gemeinsame Ig K,,-1g Kq,,-Korrelation integrieren
(vgl. Kap. 2.3.2). Die ehaltenen Korrelationskoeffizienten, die fir Analyten unterschiedlicher
Polaritét untereinander differieren, sind auf3erdem rein empirischer Natur und besitzen keine
physiko-chemische Bedeutung. Dies begrindet sich darin, dal3 das organische Ldsungsmittel
Oktanol den Verteilungsvorgang in ein amorphes, organisches Polymer (Huminstoff, aber auch
Biomembranen) nicht umfassend beschreiben kann.

Fur die Sorption an Wurzen kénnen (unter der Vernadhldssgung biotischer Prozesse) sowohl
ein nichtkompetitiver Verteilungsvorgang (Absorption), als auch ein kompetitiver,
oberflachenabhéngiger Adsorptionsvorgang verantwortlich sein. Unter Berlicksichtigung der
experimentellen Daten aus Kap. 4.1.2 und 4.1.3 glt es zu prifen, welcher Medhanismus
dominiert. Die Modellanalyten sind Naphthalin, Phenanthren und Dimethylphenol, die bei
neutralen pH-Werten in nichtionischer Form vorliegen.
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Vor einigen Jahren wurde an Lddlichkeitsparameter-Konzept auf der Basis der Flory-Huggns-
Theorie und der Scachard-Hildebrand Bezehung fir regulére Losungen entwickelt. Dieses
Konzept ermoglicht es, den Vertellungsvorgang hydrophober Organika in Huminstoffe au
interpretieren [Kopinke & al., 1999]. Es beruht auf der Tatsache, dal? die Mischberkeit von
zwei L osungsmitteln® (z. B. einem Huminstoff sowie @énem hydrophoben Analyten) gemal3 der

Hildebrandschen Lddlichkeitstheorie von der Differenz der Lodlichkeitsparameter abhéngig ist.
Die Hildebrandschen Lddlichkeitsparameter (8) korrelieren mit der kohesiven Energiedichte,
d. h. der Stérke der intermolekularen Wedselwirkungen, und sind ngherungsweise en Mal3 fur
die Polaritét der ,Losungsmittel”. Allgemein gilt: Je é&nlicher die Hildebrandschen

Lodlichkeitsparameter, je beser ist die Mischbarkeit bzw. Kompatibili tét. Das vorgeschlagene
Konzept schliefdt sowohl die Affinitat der Sorptive (hier: Naphthalin, Phenanthren,
Dimethylphenol) mit dem amorphen, organischen Polymer, als auch die Analyt-1nkompatibili tét
mit Wasser durch den entropischen Term ein. Im Falle von Huminstoffen lautet die Bezehung
[Kopinke d al., 19959]:

In iHOO\AtA ;l = \F\ifln- ((d - 5Oktan0| )2 - (5| - 5HOM )2) —1In Prowm (Gl. 4.1)
Darinist

V.. Molvolumen des Analyten (cm® mol™)

R: allgemeine Gaskonstante (8,31 J K™ mol™)

T: Temperatur (293K)

i hom okana: L OSlichkeitsparameter furr den Analyteni, Huminstoff bzw. Oktanol, ((° cm™®);

domang = 21,0 (FP° cm ™)

Prom- HOM-Dichte (um die unterschiedlichen Dimensionen fiir K, (g cm®) and K,
(9 g*) zu berticksichtigen)

L 6dlichkeitsparameter sind sowohl fr organische Verbindungen, als auch fiir amorphe Polymere
tabelliert [Barton, 1985 van Krevelen, 1997. Sie lasen sich jedoch auch aus molaren
V erdampfungsenthalpien und Molvoluminabzw. Uber Inkremente beredhnen. Geméal3 Gleichung
4.1 erreicht der Affinitats- oder Kompatibilitatsterm sein Maximum, wenn die
Lodlichkeitsparameter von Polymer und Sorptiv identisch sind. Die Vortelle des Konzeptes
bestehen darin, dal3 einerseits V erteilungskoeffizienten (siehe Gl. 4.1), andererseits aber auch die
Lodlichkeitsparameter der Polymermatrizes unter Anwendung von Gleichung 4.2 beredhnet
werden konnen:
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Qow =0 % J(é ~ Ootanol )2 + 5_1-2’3('9 Kow 19K wom =19 Byon ) (Gl. 4.2)
m

Auf der Basis der Kyoy-Werte fur die Fuhrberg-Fulvosaure (vgl. Tab. 4.2) und der
Wurzekonzentrationsfaktoren* (vgl. Tab. 4.3) soll tUberprift werden, ob fir beide
Sorptionsvorgange eine hydrophobe, nichtkompetitive Vertellung entscheidend ist. In diesem
Fall mu3 fur jeden Analyten (Naphthalin, Phenanthren, Dimethylphenol) ein identischer
L6dlichkeitsparameter flr das betradhtete Polymer (Huminstoffe, Wurzd) resultieren. Weichen
die errechneten Werte in signifikanter Weise voneinander ab, so ist von weiteren, sich von der
hydrophoben Verteilung unterscheidenden Prozessen auszugehen. Die Tab. 4.4 ghbt die
berechneten L 6dlichkeitsparameter flr die genannten Sorptive und Sorbentien an.

Tab.4.4:  Hildebrandsche L 6sli chkeitsparameter fur die Fuhrberg-Fulvosiure und Helophytenwurzen
(Annahme: Sorbensdichte jewells 1,0 g/ml)

Verbinding s | mory | 9K | G | s
2,6-Dimethylphenol 22,8 121 2,36 235 #
Naphthalin 202 129 | 335 | 256 | 246
Phenanthren 20,0 163 4,46 25,8 25,3

* aus [Barton, 1985 van Krevelen, 1997
**aus www.chemfinder.com

***d ie Berechnurg dieser Werte efolgt unter Anwendurg van auf die Trockenmasse bezogenen RCF-Werten (TS = 23 %)
#siehe Text

Esist ersichtlich, dal3 der L6dlichkeitsparameter fur die Fulvosdure - beredchnet auf der Basis der
Dimethylphenol-Sorptionsdaten - gegentiber den auf der Basis der PAK-Daten beredhneten
Werte erniedrigt ist. Die Hauptursadhe besteht darin, dal3 die Sorptionskoeffizienten von
Dimethylphenol dem K, sehr dhnlich sind, was scheinbar auf eine &mliche kohasive
Energiedichte awischen Sorptiv und Sorbens hindeutet. Ferner ist von spezfischen
Wedhselwirkungen des Dimethylphenols mit dem Sorbens auszugehen. Diese Hypothese wird
dadurch bekréftigt, dald sich der Lddlichkeitsparameter fur die Wurzd auf der Basis der
Dimethylphenol-Daten nicht beredhnen |&3t (in Gl. 4.2 resultiert ein negativer Ausdruck unter
der Wurzel, der mathematisch nicht definiert ist). Dies ist ein Beleg fir

b Fur Wurzeln muR difiir der RCF, der definitionsgemal3 auf die Wurzelfrischmasse bezogenist (vgl. Kap. 2.2.2.1), auf die

Wurzeltrockenmasse umgerechnet werden, da nur diese das Sorbens darstellt.
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Adsorptionswechselwirkungen, die durch das auf Verteilungsvorgangen beruhende
L odlichkeitsparameter-Konzept nicht beschrieben werden konren.

Der Lodlichkeitsparameter der Fulvosdure, basierend auf den PAK-Daten, liegt am oberen Ende
des in [Kopinke d@ al., 199%] gegebenen Intervalles fir Huminstoffe mit &, =
24 +1,5 P> cm™*. Diese Einordnung ist auf Grund der hohen Hydrophili e der Fulvosiure (vgl.
Kap. 2.3) snnwll. Der gemittelte Lodlichkeitsparameter der Wurzd (25,0 J° cm™®) liegt
zwischen dem Wert von Cellulose (32,1 P°cm™®) und demvon Lignin (21,6 *cm™*®) und paldt
damit sehr gut in das vorgeschlagene Konzept.

Auf der Basis des L 6dli chkeitsparameter-K onzeptes wird auch deutlich, dal3 bel Betraditung von
Analyten unterschiedlicher Polaritét, die anen Ig K,,-Bereich von mehreren Einheiten (z. B.
lg Koy vVon 1 bis4) umfasen, selbst bei der Dominanz der hydrophoben Vertellung keinelineae
lg RCF-Ig K,,,-Bezehung resultieren kann (&hnliches gilt fur die Korrelation Ig K,ou-19 Kow)-
Hydrophile Analyten besitzen wesentlich hohere Hildebrandsche Lodlichkeitsparameter und
somit eine hhere Kompatibilitét mit dem polaren Sorbens als ein PAK mit (hypothetisch)
gleicher Hydrophobie. Daraus resultiert gemaf3 Gleichung 4.1 ein wesentlich hoherer
Sorptionskoeffizient. Der von Burken und Schnoor [Burken und Schnoor, 1999 sowie von
Briggs et al. [Briggs et a., 1987 experimentell ermittelte Kurvenverlauf Ig RCF-Ig K, (Siehe
auch Abb. 4.3) ist somit auch bei Dominanz von rein hydrophoben V erteilungsvorgangen
denkbar. Zukinftige Arbeiten sollten kléren, ob sich auch die Sorption von mittelpolaren,
hydrophilen Analyten ausschli eflich mit dem L 6sli chkeitsparameter-Konzept interpretieren 18(3t.

4.2 M ethodische Vorversuche zur Erprobung der M odell pflanzenklaranlagen

Die Untersuchungen zum Schadstoff umsetzungsverhalten in bepflanzten Filterbeden erforderte
den Aufbau gedagneter Modellsysteme im Labormal3stab. Grundvoraussetzung dieser Systeme
war ihre Eignung zur vollstandigen Erfasaung der verwendeten Schadstoffe anes weiten
Hydrophiliebereichesin Losung, Sandmaterial und Pflanzen (radiotracefreie Versuchein offenen
Laborsystemen, Kap. 4.3) bzw. die vollstdndige Bilanzierung eines Radiotraces in einem
geschlossenen Modellsystem (vgl. Kap. 4.4).

4.2.1 Validierung der Bilanzierbarkeit nichtmarkierter organischer Schadstoffe in den
M odellsystemen

Die fur die nachfolgenden Untersuchungen zum Schadstofftransport und zur
Schadstoffabreicherung in Sandfilterséulen (siehe Kap. 4.3 ff.) verwendeten Modellsysteme
bestanden im wesentli chen aus Modell abwasservorratsgefélien, aus denen eine Schadstoffldsung
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(Gesamtvolumen 9,5 ) mit Analytkonzentrationen von 0,1 mg/l (PAK) bis 1 mg/l (Ubrige
Analyten, vgl. Tab. 3.1) in eine vertikal durchstromte Filtersdule gepumpt wurde. Diese war
zunadhst zu Testzwedken ungefillt oder mit 4,3 kg Sandmaterial geflillt. In beiden Fallen wurde
das gesamte System sterilisiert. Wahrend der Testreihen erfolgte @én Umpumpen des
Modellabwasrsim Kreidauf, umeine Einstellung der Analytsorptionsgleichgewichte avischen
der Losung und den verwendeten Systemmeteriaien (Glasgeréte, Schliduche, Sand usw.) und
damit die Bestimmung der sorbierten Analytantelle a1 ermdglichen. Die Validierung der zur
Bestimmung der Analytkonzentrationen in Losungs- und Sandproben verwendeten Methoden
(fI/fl-Extraktionen und ASE mit nadifolgender GC/MS) wurde zawvor durch die Analyse
kinstlich kontaminierter Proben durchgefiihrt (vgl. dazu de Angaben in Kap. 3.3.2 und 3.3.3).

421.1 Quantifizierung von Sorptions- und Abdampfverlusten

Zur Bestimmung der Sorptions- und Abdampfverluste wahrend der Versuchsdurchfiihrung
wurde Uber einen Zeitraum von 8 Tagen in sterilen Systemen, die ausschlie3lich die
Schadstoffl6sung enthielten, die Konzentration der Analytenin Losung analysiert. Eskonrte ane
gleichméidige Konzentrationsabnahme der sieben verwendeten Analyten wahrend des
Versuchszetraumes festgestellt werden, d. h. die asftretenden Analytverluste waren linear
proportional zu der Verwellzeit im Modellsystem.

In Tab. 4.5 ist der prozentuale Verlust der Organika aus der L6sung nadh Ablauf von 8 Tagen
angegeben. Die Konzentrationsabnahmen waren tberwiegend auf ein Abdampfen der Analyten
zurckzufuhren, das im offenen Laborsystem durch kleine Druckausgleichsoff nungen erfolgen
konnte. Diese Off nungen waren fiir den stérungsfreien Losungsumlauf notwendig. Dagegen war
die Analytsorption an den Komponenten der Modell systeme unbedeutend. Durch eine Extraktion
der potentiell sorptionsaktiven Komponenten (Glasmaterialien, Teflonschlauche, Pumpenkopfe)
mit Hexan nach dem V ersuchsende konnte insgesamt eine Sorption der Analyten vonweniger als
2 % fur Phenanthren kew. von weniger als 1 % fir die Ubrigen Analyten nachgewiesen werden.

Wie Tab. 4.5 zu entnehmen ist, blieb die Konzentration von Dimethylpyridin und -chinolin in
L6sung annéhernd konstant. Diese Analyten liegen bei pH 5,9 - 6,0 zu ca 75 % bzw. 25 % in
protonierter Form vor, so dal3 ein Abdampfen dieser Schadstoffe in die Gasphase @ngeschrankt
ist (zu den pKs-Werten vgl. Tab. 3.1). Fur die PAK traten unter Bertcksichtigung ihrer
Henrykoeffizienten unerwartet hohe Verluste auf, die ertl. auf Photorektionen zurtickzuftihren
snd. Aus diesem Grund wurden die Modellsysteme im Anschlul3 an die Testrethen mit
lichtundurchl&ssgen Materialien ummantelt.
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Tab. 4.5

Umpumpen im Kreislauf; pH-Wert des Moddl abwassers = 6,0)

Analytverluste im sterilen Modell system (Verwell zeit im System 8 Tage, kortinuierliches

*

. Ky Anfangskonzentration | Analytverluste

Verbindung -
[kPasm3/mol] [mg/l] [%0]

Tetrahydrothiophen 40,0 1,0 15

2,5-Dimethylpyridin 0,8 1,0 3

2,4,4-Trimethylcyclopentanon 3,0 1,0 13

2,4-Dimethylphenol 0,34 1,0

2,6-Dimethylchinolin 0,05 1,0

Naphthalin 0,048 0,1 12

Phenanthren 0,004 0,1 4

*Henry-Konstante, Datenquellen vgl. Tab. 3.1

** Summe der Abdampf- und Sorptionsverluste, Mittelwerte der Daten von zwei Modell systemen, fur die Saulenversuche
(Kap. 4.3 ff) sind geringere Abdampfverluste zu erwarten, vgl. das nachfolgende Kapitel

4212

Schadstoffbilanzierung im M odellsystem

In einer zweiten Versuchsreihe wurde Uberprift, ob ene vollsténdige Bilanzierung der
organischen Schadstoffe in sterilen Modellsystemen mit Filtersandmatrix gewéhrleistet war.
Tabelle 4.6 enthélt die Bilanzierung der Schadstoffe fir einen achttagigen Versuch.

Tab. 4.6: Analytbilanzen' im sterilen Modellsystem (unbepflanzte Sandsaulen, Umpumpen der
Schadstoffl6sungim Kreislauf, Angaben in %)

) . Zwischen- Analyt-

Verbindung Sand L6sung - Summe
summe verluste

Tetrahydrothiophen 2 70 72 15 87
2,5-Dimethylpyridin 38 70 108 3 111
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 76 77 13 90
2,4-Dimethylphenol 1 92 93 99
2,6-Dimethylchinolin 48 41 89 90
Naphthalin 6 71 77 12 89
Phenanthren 29 55 84 4 88

*Mittelwerte der Daten von zwei Modell systemen
**d jese Werte entsprechen den Ergebnissen zu Sorptions- und Abdampfverlusten im Modell system, vgl. Kap. 4.2.1.1
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Unter Berilicksichtigung der in Kap. 4.2.1.1 angegebenen Abdampfverluste betrug de
Wiederfindung der Analyten durchschnittlich 93,4 %. Diese Ergebnisee umfassen sdmtliche
Fehler inklusive der Versuchsvorbereitung und -durchfiihrung sowie der Analyse der Sand- und
L6sungsproben. Die hohe Wiederfindungsrate unter Berticksichtigung der Abdampfverluste
belegte die Eignung der Modell systeme und der verwendeten Analyseverfahren zur Bilanzierung
von organischen Schadstoffen in diesen Sandfiltersaulen.

Diewahrend der Testrethen verwendete Analytverwell zat von 8 Tagen diente der Beobaditung
der Schadstoffkonzentrationen in Lésung tber einen langeren Zeitraum. In den nachfolgenden
Saulenversuchen unter Verwendung nichtisotopenmarkierter Schadstoffe (siehe Kap. 4.3 ff.)
wurde eine Verwellzeit von ca 2 Tagen eingestellt, d. h. der unteren Grenze der in reden
Pflanzenkléranlagen vorliegenden Verweilzaten (vgl. Kap. 2.2.2). Unter Bertcksichtigung der
in Tab. 4.5 angegebenen Analytverluste, und der Erkenntnis, dal3 die Verdampfungsverluste
proprotional der Verwell zat sind, sind fur die nachfolgenden Untersuchungen Andytverluste von
1 - 4 % anzunehmen. Diese Werte stellen theoretische Maximalwerte dar, da ene
Konzentrationsabnahme der Analyten im Filterbed durch Sorptionswedselwirkungen mit dem
Filtersand oder die mikrobielle oder pflanzliche Stoffaufnahme unberlicksichtigt bleibt. In
anschlief3end durchgefiihrten Versuchsreihen unter unsterilen Bedingungen konrnte somit eine
Bilanzlticke unter Berticksichtigung der Abdampfverluste biotischen Prozessen (Phytoextraktion,
Schadstoffabbau etc.) zugeschrieben werden.

4.2.2 Validierung der Modellsysteme und Analysenmethoden zur Bilanzierung *‘C-
markierter Analyten

Vor Versuchshbeginn der Radiotraceexperimente afolgte e@ne Uberpriifung der abgedichteten
Modell systeme auf Gasdeds durch Umpumpen kohlendioxidfreier Luft im Bodengasraum und
Uberwacdhung der Kohlendioxidkonzentration im eingeschlossenen Gasvolumen lber mehrere
Tage. Es konnten weder Gasleds im Gaskreislauf noch eine Kohlendioxiddiffuson durch die
verwendeten PV C-Schlauche nadhgewiesen werden (Nadhweisgrenze entspricht einer CO,-
Mass von ca 0,3 mg/d). Darliber hinaus ergaben *C-Aktivitdtsmessingen in der Kammer
(,Sprof¥yaum”) wahrend der Verwendung von unbepflanzten Saulensystemen, in denen sich in
insterilem Medium 9-*“C-Phenanthren befand, keinerlei Wiederfindung von **C-Aktivitat. Somit
kann ein Entweichen von Gasen aus den Saulen in den Sprolgasraum ausgeschlossen werden.

Die Wiederfindung der *C-Aktivitéat in festen Proben (Sand, Pflanze) wurde durch
Totaloxidation (vgl. Kap. 3.6.3) definierter Mengen “C-aktiver Benzoesiure auf Sandmaterial
Uberpriift. Durch diese M ethode waren mindestens 97,6 % der **C-Aktivitat nadhweisbar, wobei
in einer in Reihe geschalteten zweiten Kohlenstoffdioxidfalle keine ““CAktivitéd im CO,
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festgestellt wurde. Die Analyse von Sandproben ergab eine geringere *C-
Aktivitétswiederfindung (1 - 9 %) bei der Totaloxidation getrockneter Proben gegeniber
feuchten Proben. Daher wurden in den folgenden Analysen die Sandproben nach dem Offnen der
Saulen sofort feucht verbrannt. Die Bestimmung des Kohlenstoffgehaltes wurde bei Werten
>0,01 % durch den Wassergehalt nicht beantraditigt. Bel niedrigeren C-Gehalten waren zur
Kohlenstoffanalyse 5 - 10 Parallelanalysen notwendig.

Stichproben ergaben, dal3 beim Trocknen von Pflanzenmaterial (50°C) ca 12 - 20 % der
14C-Aktivitat verloren gehen. Dieses Ergebnis wurde insbesondere fir Wurzdmaterial erzielt.
Daraus la3t sich ableiten, dal3 beim Trocknungsproze? auch ein Abdampfen von an der
Wurzdoberfladhe sorbierten, radioaktiven Verbindungen (Phenanthren und Metabolite) erfolgte.
Es gelang weder eine reproduzierbare Analyse von feuchtem Pflanzenmaterial durch
Totaloxidation noch eine reproduzierbare Sorption flichtiger Analyten (z. B. in Silikondl, vgl.
Kap. 3.6.3) wahrend eines milden Trocknungsprozesses. Daher konnte der aus Pflanzenmaterial
fllichtige Anteil (ca 2 - 3 % der verwendeten *“C-Gesamtaktivitét) nicht bestimmt werden. Zur
Minderung der Verluste wurden die Wurzein vor dem Trocknen in Ethanol geschiittelt, um an
der Oberfladhe sorbierte Verbindungen abzuspulen.

Unter Berlicksichtigung sdmtlicher Systemkompartimente wurde ene Gesamtwiederfindungsrate
von 85,2 his 94,1 % (durchschnittlich 885 %) der eingesetzten *“C-Aktivitdt erzielt. Die
fehlenden 6 - 15 % der '“C-Aktivitatsbilanz beruhen neben teilweisen Verlusten beim
Trocknungsprozeld von Pflanzenmaterial tiberwiegend auf V erdampfungsverlusten beim Offnen
der Sandfiltersdulen und der anschlief3enden Aufbereitung der Sandproben (Trennung in
wurzenahen und wurzdfernen Sand, Homogenisierung etc.). Die nahezu vollstandige **C-
Aktivitatshbilanz emadglicht eine genauere Betradhitung und Interpretation der in den Kapiteln 4.4
ff. beschriebenen Ergebnisee aur Aufklarung der Umsetzung und Verteilung von 9-'“C-
Phenanthren im Modell system.

4.3 Charakterisierung des Umsetzungsverhaltens organischer Schadstoffe in
M odell pflanzenklaranlagen

In den nun folgenden Untersuchungen wurde die Eignung der Modellsysteme aur Abreicherung
organischer Kontaminanten unterschiedlicher Schadstoffklassen (vgl. Tab. 3.1) in Abhangigkeit
von einem Pflanzenbewuchs sowie unterschiedlichen Huminstoffkonzentrationen in der
Zulaufldsung Uberpriift. Dazu erfolgte das kontinuierliche Pumpen frischer schadstoffhaltiger
Modellabwasser Uber insterile unbepflanzte und bepflanzte Sandfiltersaulen, um eine
Pflanzenkléranlage a1 smulieren.
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4.3.1 MeRgroRen zur Uberwachung der M odellsysteme

Waéhrend der Versuche konnte weder fur die Pflanzen noch fir die Mikroorganismen eine
Beantraditigung des Wadstums durch eine toxische Wirkung des verwendeten Schadstoff mixes
beobadtet werden.

Die Analysen der Ablauflésungen zegen, dal3 der Sauerstoffgehalt sowie das Redoxpotentia
(E,) inden ersten Versuchstagen abnahmen und sich die Werte nach 10- 14 Tagen stabili sierten.
Tab. 4.7 gbt einen Uberblick zu den mittleren, ab dem 18. - 20. Versuchstag gemessenen
Werten. Wie esichtlich, wiesen die Redoxpotentiale in samtlichen Versuchsreihen in den
Ablauflosungen Werte von + 100 bis + 230 mV auf. Dies geht zunadhst im Widerspruch zur
Erkenntnis, dal3 in Gleichgewichts-Systemen bel E, < 330 mV geloster Sauerstoff nicht
nachweisbar ist (siehe in Scheffer und Schadtschabel, 1998 und dort zitierte Literatur). Die
gemessenen Redoxpotentiale stellen jedoch Mischpotentiale dar, die sich durch die schrelle
Vermischung zuvor im Filter getrennter Flissgkeitsschichten im Ablauf der Saulen ergeben. In
diesen Flusggkeitsschichten bestehen Stoffgradienten durch zonierte mikrobielle
Stoffumsetzungsprozesse, die insbesondere auf den Sauerstoffeintrag durch Pflanzen
zurtickzufUhren sind [Patrick et a., 1996 Sorell und Armstrong, 1994.

Tab. 4.7:  Einflul einer gelosten Fulvosdaure (DOM) und des Pflanzenbewuchses auf pH-Wert,
Sauerstoff gehalt und Redoxpotential der Ablauflésungen

Werte des Werte der Ablauflosungen’
Modellabwassers i
Par o ohne Helophyten mit Helophyten
Omg/l | 20mg/l | Omg/l 20 mg/l 0 mg/l 100mg/|
DOM DOM DOM DOM DOM DOM
pH-Wert 59-6,0 6,4 6,3 6,3 6,2
O, [mg/l] 7,5-8,6 3,8 2,5 3,3 3,8
E, [mV] 480 500 230 160 130 100

* Mittelwerte der letzten 10- 12 Versuchstage; Temperatur der Losungen 18- 28°C, durchschnittlich 19- 23°C

Beziglich der pH-Werte und der Sauerstoffgehalte der Ablauflésungen kdnnen keine
signifikanten Unterschiede avischen den einzenen V ersuchsvarianten nradhgewiesen werden. Die
Rhizodeposition (vgl. dazu de Bestimmung deser Grole im Rahmen der Radiotraceversuche,
Kap. 4.4.3.1) bzw. der Eintrag von Sauerstoff durch die Pflanzefiihrte weder zu einer deutlichen
pH-Wert-Absenkung in der Ablauflosung duch exsuderte organische Sauren, die e@nen der
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Hauptbestandteile von Wurzdexsudaten bilden [Baaramakenga & al., 1995 Ciedlinsky et d.,
1997 Wittenmayer et al., 1993, noch zu erhthten Sauerstoff gehdten. Diese Ergebnisse stimmen
mit Literaturangaben Uberein, da aifgrund der Veratmung der Rhizodeposition in der
Rhizosphére in der Regel keine ehohten Sauerstoffkonzentrationen in der umgebenden Ldsung
im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollversuchen madhweisbar sind [Dunbebin et a., 1988
Y amasaki, 1984.

Ubersteigt der durch de Veratmung der Rhizodeposition erhdhte Sauerstoffbedarf den
pflanzlichen Sauerstoffeintrag, so sind gegentiber unbepflanzten Kontrollen sowohl verringerte
Sauerstoffgehalte als auch erniedrigte Redoxpotentiale der Losungen moglich. Dies konnten
Steinberg et a. fir Rohrglanzgras in Ubereinstimmung mit den in Tab. 4.7 dargestellten
Redoxpotentialen nachweisen [Steinberg und Coonrod, 1994.

Wahrend in V ersuchsreihen mit unbepflanzten Sandfiltersdulen durch Evaporation max. 1 - 2 %
der eingebrachten Lésungsvolumina verloren gingen, betrug der Verlust bei der Verwendung
von Pflanzen durch Evaporation und Transpiration 29 - 41 %. Dadurch erniedrigt sich in
Versuchsreihen mit bepflanzten Filtersdulen die Stromungsgeschwindigkeit im Filter. Unter
Verwendung der Stromungsgeschwindigkeit im Audlauf der Versuchsg/steme betrug de
theoretische hydraulische Verwellzat in der bepflanzten Sandfiltersaule ca 2,1 Tage gegentiber
1,6 Tagen in den unbepflanzten Systemen. Zur besseren Vergleichbarkeit von
Schadstoffdurchbruchskurven durch die Filtersdulen dienen im nadhifolgenden Kapitel die
Ablaufvolumina ds Grundlage fur die Berechnung von Retardationsfaktoren.

4.3.2 DieRenigungseffizienzder M odell sysemefir ausgesuchteindustrielle Schadstoffe

Im Rahmen dieser Arbeit diente die Analyse von 9 organischen Kontaminanten in den Zu- und
Ablaufldsungen der Bewertung der Reinigungswirkung der Modellsysteme. Dies wird in Abb.
4.4 anhand der Daten unbepflanzter Sandfiltersaulen beispielhaft fir 3 polare organische
Schadstoffe dargestellt. Erkennbar ist ein Durchbruch dieser Organikadurch die Saulen innerhalb
eines Zeitraumes, der zwei bis drei eluierten Porenvolumen entspricht, d. h. sie wurden nur
geringfuigig retardiert (vgl. Kap. 2.5.1; fur einen nichtretardierten Trace (Chlorid) erfolgte en
Durchbruch nad 1,1 Porenvolumen). Wahrend im weiteren Versuchsverlauf Tetrahydrothiophen
und Trimethylcyclopentanon nicht aus dem Modellabwasser entfernt werden konnten, wurde fiir
Dimethylphenol eine nahezu vollstdndige Eliminierung erreicht.
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o —@— Tetrahydrothiophen
Konzentration im Zulauf —O— 2,4,4-Trimethylcyclopentanon
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Abb. 4.4: Schadstoff konzentrationen in den Ablauflésungen, Versuchsreihe mit unbepflanzten
Sandfiltersdulen und fulvosaurefreier Zulauflésung (die Balken reprasentieren de
Mef3unsicherheit, ausgedriickt als rel. Standardabweichung van Mittewert von de
Versuchssiulen)

In Tab. 4.8 sind die mittleren Effluentkonzentrationen der Analyten nach dem Eintreten
konstanter Werte, d. h. nach dem Erreichen eines Flief3gleichgewichts, angegeben. Ein
Helophytenbewuchs der Sandfiltersaulen fuhrte in der Regel zu verringerten Analyt-
konzentrationen im Effluenten im Vergleich zu den Werten der unbewadsenen Kontroll geféize.
Darausfolgt, dal3 der Reinigungsgrad fur die Schadstoffe durch einen Pflanzenbewuchsin vielen
Féllen stieg (zur Definition der Begriffe Reinigungsgrad und -effizienz vgl. Kap. 3.5.3). Jedoch
konnte dies nicht fur alle Schadstoffe beobadtet werden. Berticksichtigt man dagegen die
austromenden L 6sungsvolumina aur Erstellung von Analytbilanzen zwischen dem Zu- und dem
Ablauf der Saulen, so wird ein signifikanter Einflul3 der Helophytenpflanzen auf die
Schadstoffentfernung deutlich. Die nach Gl. 3.2 berechneten Reinigungseffizienzen zeigen auf,
dal3 nach dem Erreichen nahezu konstanter Analytkonzentrationen im Effluenten unbepflanzte,
insterile Sandfilter zusammen genommen 69 % der aus 9 Verbindungen bestehenden
Schadstoffmenge aus dem Modellabwasser entfernten. Mit Phalaris arundinacea bepflanzte
Systeme wiesen hingegen eine durchschnittliche Reinigungseffizienz von 88 % auf.
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Tab. 4.8.  Der Einfluf3 des Pflanzenbewuchses auf die Analytkorzentrationen im Eff luenten sowie die
Reinigungseffizienz der Moddl systemefiir ausgesuchte Kontaminanten (berticksichtigt sind
nur Werte, die nach der Einstellung eines Flief3gleichgewichtes erhalten wurden;
Versuchsrethen mit FS-freien Modell abwéassern)

ohre Helophyten mit Helophyten

Verbindung “zat (o T Eftidons” | Copar | Effizionz” | 1S
[mg/l] Ablauf Ablauf

[mg/l] [%] [mg/l] [%]
Tetrahydrothiophen 1 0,98 6,0 0,77 55,6 S.
2,5-Dimethylpyridin 1 0,04 96,6 0,00 100 n.s.
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1 0,89 135 0,99 422 S.
2,6-Dimethylphenol 1 0,02 983 0,05 97,6 n.s.
2,6-Dimethylchinolin 1 0,01 98,6 0,00 100 S
Fluoren-2-amin 1 0,07 939 0,01 99,2 S.
Naphthalin 0,1 | 0,026 744 0,004 979 S.
Acenaphthylen 0,1 | 0,050 54,9 0,004 97,6 S
Phenanthren 0,1 0,005 95,0 0,000 98,3 n.s.

*Mittelwerte der letzten 13- 14 Versuchstage; rel. Standardabw. der Daten von 3 Saulen =29-38% (h=9 his 18)
** Berechnet nach Gl. 3.2; Mittelwerte der letzten 13- 14 Versuchstage; rel. Standardabw. der Daten von 3 Séaulen =31 %
*** E{r den Vergleich der Reinigungseffizienzen (P < 0,05)

Ein Vergleich der erzielten Phenanthrenwerte (bepflanzte Systeme) aus Tab. 4.8 mit
Literaturdaten zeigt eine gute Ubereinstimmung. Letztere weisen in kaskadenartigen
Pflanzenklarbedken eine Reduktion der Phenanthrenkonzentration auf 0,01 % des
Ausgangswertes nadh. Bereits 98 % des Phenanthrens werden im ersten Bedken mit einer
mittleren hydraulischen Verweilzeit von ca 1,2 Tagen entfernt [Madhate d al., 1997. In einer
weiteren Untersuchung wird bei einer theoretischen Verwellzeit von 1,4 - 2,7 Tagen ein
Reinigungsgrad fur Naphthalin, Acenaphthen und Phenanthren von 99 % angegeben [Madate
et a., 1999. Sowohl die PAK-Konzentrationen im Zulauf dieser Pflanzenklaranlage
(durchschnittlich 60 - 520 ug/l), as auch die engestellten Verweilzeten liegen in der
Gro6lenordung der Werte der vorliegenden Arbeit (PAK -Konzentration jeweil s 100ug/l, mittlere
theoretische Verweilzeit 2,1 Tage). Ausgehend von den vergleichbaren
Untersuchungsergebnissen fur die PAK wird angenommen, dal3 die in der vorliegenden Arbeit
verwendeten Laborsysteme dane Pflanzenkldranlage im technischen Mal3stab gut simulieren
konnen. Die gewonnenen Erkenntnisse fur die Ubrigen, in der Literatur noch nicht
berlicksichtigten Schadstoffe (aromatische Heterozyklen, aliphatische 5-Ring-Verbindungen,
Fluoren-2-amin) sind damit auf Anlagen im technischen Mal3stab prinzipiell Gbertragbar.
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Unter dieser Voraussetzung sind de bepflanzten Sandfiltersysteme aur Entfernung von
unsubstituierten und substituierten PAK, aromatischen Stickstoffheterozyklen sowie
Dimethylphenol aus Abwassern gedagnet. Fur samtliche der genannten Verbindungen wird im
Gegensatz zu unbepflanzten Systemen eine nahezu vollstandige Elimination aus dem
Modellabwasser erreicht. Dagegen existierten auch in bepflanzten Sandfiltersdulen keine
wirkungsvollen Reinigungsmedanismen fur Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon.
Diese Ergebnise stehen in Ubereinstimmung zur Erkenntnis, daR gesittigte zyklische
Kohlenwasserstoffe im allgemeinen schwer abbaubar sind, da die Ringspaltung aus<chliefilich
kometaboli sch erfolgen kann (siehe in Obst und Seibel, 1996 vgl. Kap. 2.2.2.2). Offensichtlich
stellte auch der Eintrag von Wurzdexsudaten in die Sandsaulen keine aur Ringspatung
gedgneten Kosubstrate aur Verfigung (vgl. Kap. 2.2.2.3).

Wie in Kapitel 2.2.2.2 dargestellt, sind fur digjenigen Schadstoffklassen, fur die hohe
Reinigungseffizienzen nadhgewiesen wurden, eine Vielzahl von anaeoben und aeoben
Abbauwegen bekannt. Um der Frage nachzugehen, ob tatsadilich biotische Prozese anen
Schadstoffdurchbruch durch die Filtersdulen verhinderten, wurde digenige Versuchdaufzeit
berechnet, die notwendig ist, um eine rein abiotisch dominierte Analytretardation im
Modellsystem beobachten zu koénnen. Erfolgt innerhalb dieses Zeitintervalls kein
Schadstoffdurchbruch durch das Flief3ssystem, so kann auf biotische Prozese geschlossen
werden, da wesentliche Abdampfverluste ébenfalls auszuschlief3en sind (vgl. Kap. 4.2.1.2). Die
Beredhnung der dazu notwendigen R;-Faktoren erfolgte unter Verwendung der mittels SEME
bestimmten Vertellungskoeffizienten K, am Sand (vgl. die Werte in Tab. 4.3) nadch Gl. 2.7. Fir
bepflanzte Sandfilterséulen wurde dabei berticksichtigt, dal3 nur im oberen Drittel der Sandséule
der Kohlenstoffgehalt und das Sorptionsvermdgen signifikant zunahmen, d. h. fir die unteren
zwei Drittel wurden die K ,-Werte des unbewadsenen Sandes verwendet. Zum Vergleich mit den
Rg-Werten erfolgte aus den Daten der Saulenversuche die Berechnung der Retardationsfaktoren
R4 nach Gleichung 2.9 fir digienigen Schadstoffe, fur die en Durchbruch beobadtet wurde. Da
in der Regel die Schadstoffkonzentrationen im Effluenten nicht die Zulaufwerte ereichten,
wurde in Gleichung 2.9 flir Ve, - 05 (anayy das akkumulierte Ablaufvolumen eingesetzt, bel dem
die Analytkonzentration 50 % der maximalen Effluentkonzentration erreichte. Die erhaltenen R,-
und Rs-Werte sind in Tab. 4.9 dargestellt. Unter Berlcksichtigung der innerhalb der
Versuchszeitraume duierten Effluentvolumina, die 21 (unbepflanzte Systeme) bzw. 17
Porenvolumen (bepflanzte Systeme) entsprachen, erfolgte fir 6 - 7 der 9 organischen
Schadstoffe innerhalb des auf der Grundlage von abiotischen Sorptionsgleichgewichten
beredhneten Zeitintervalls kein Durchbruch. Daraus 1a3t sich fur diese Schadstoffe auf biotische
Prozesse schlief3en, die eénen Durchbruch der origindren Kontaminanten verhinderte.
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Tab.4.9: Vergleich der aus dgatischen Versuchen und S&ulenversuchen berechneten
Retardationsfaktoren (Rg bzw. Rg) fir die Analyten (Re-Werte fur Versuchsvarianten mit
FSfreien Modelabwassern, die duierten Effluentvolumina entsprachen 21 (ohre
Hedophyten) bzw. 17 (mit Helophyten) Porenvdumina)

ohre Helophyten mit Helophyten
Verbindung - — - —

Rs Re Rs Re
Tetrahydrothiophen 18 14 50 2,6
2,5-Dimethylpyridin 2,2 - 7,5 -
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 19 15 4,0 2,8
2,6-Dimethylphenol 2,6 15 58 -
2,6-Dimethylchinolin 16,6 - 24,2 -
Fluoren-2-amin 12,0 - 29,0 -
Naphthalin 2,3 -* 3,2 -
Acenaphthylen 4,0 - 4,5 -
Phenanthren 8,6 - 9,5 -

*berechnet nach GI. 2.7

**h erechnet nach GI. 2.9 (siehe Text); fehlen Angaben fir Rg, so konnte aufgrund fehlender Analytdurchbriiche keine
Berechnurg erfol gen.

*** Die Rg-Werte zeigen auf, dal3 de Versuchszeit, die @énem eluierten Volumen von 17 Porenvolumen entsprach, theoretisch
nicht ausreichend war, um Durchbruchskurven fir diese Schadstoffe beobachten zu kénren. Jedoch erfolgte auch innerhalb
von insg. 36 eluierten Porenvolumen kein signifikanter Durchbruch deser Schadstoffe (vgl. Kap. 4.3.5).

#Naphthali n undAcenaphthylen zeigten einen urregel méigen Durchbruch durch de Filtersiulen (vgl. Anhang A-3), der nicht
mit abiotischen Wechselwirkungen erklért werden kann, so dal3 eine Berechnurg der Retardationsfaktoren fir diese
Versuchsvariante nicht erfolgen konnte.

Fur Tetrahydrothiophen, Trimethylcyclopentanon und Dimethylphenol zegt ein Vergleich der
Rs- und Re-Werte @ne gute Ubereinstimmung. Die Ergebnisse belegen eine 21 Versuchsbeginn
von Sorptionswedselwirkungen dominierte Retardation dieser Schadstoffe in der Sandséule.
Geringfligg niedrigere Rs-Werte lassen sich damit begriinden, dal3 in Flief3systemen aufgrund der
Stromung die Einstellung der in statischen Experimenten vorliegenden Sorptionsgleichgewichte
nicht erfolgt. Daraus resultiert eine geringere Retardation im Flief3system [Schiith, 1994
Thomsen et al., 1999.

76



4.3.3 Der Einflul3 von Helophyten auf die Reinigungseffizienz der M odellsysteme

433.1 Der Rhizosphéreneffekt

Fur die verbesserten Reinigungseffizienzen der Modellsysteme mit Helophytenbepflanzung
konnen im wesentli chen die pflanzli che Schadstoff aufnahme (vgl. Kap. 2.2.2.1) und eine ausdem
Rhizosphéreneffekt resultierende Erhdhung des mikrobiellen Schadstoffabbaus (vgl. Kap.
2.2.2.3) verantwortlich sein. Zum Nadweis der mikrobiellen Aktivitét in den Sandfiltersaulen
erfolgte eine Bestimmung der Gesamtzdlzahlen sowie der Abbauerzdlzahlen fir ausgesuchte
Schadstoffe (,speafische Abbauer* fur Naphthalin, Phenanthren und Dimethylphenol) im oberen

Sand. Eine genaue Charakterisierung der Mikroorganismen in den Proben war nicht Gegenstand
der Untersuchungen. In Lésungs- und Sandproben eindeutig nadhgewiesen werden konnte
jedoch Pseudomonas putida, ein klasgscher Naphthalin-Abbauer. Ferner wurden von 11 Isolaten
von wurzenahem Sand 8 als Gram-negativ speazfiziert, 3 als Gram-positiv. Zwolf |solate bzw.
361 solate von Wurzdproben ergaben ein Verhdltnisvon 8 Gram-positiv zu 4 Gram-negativ bzw.
von 31 Gram-negativ zu 5 Gram-positiv. Diese Zahlen bestdtigen die Erkenntnis, dal3 in der
Rhizosphére in der Regel Gram-negative Mikroorganismen Uberwiegen [Walton et al., 1994.

Die Analysendaten belegen eine ErhOhung der Gesamtzellzahlen innerhalb des
Versuchszetraumes in unbepflanzten und bepflanzten Sandfiltersaulen. Sowohl unter
Anwendung der Acridinorangeférbung als auch mittels Bestimmung der KBE (Koloniebildenden
Einheiten, vgl. Kap. 3.4) wurde @ne Zunahme der Mikroorganismenzehlen um ca 1 - 2
Grolenordnungen registriert. Die emittelten Gesamtzdlzahlen in bepflanzten Sanden von ca
10’ - 10°/g-< (siehe Abb. 4.5 und Anhang A-1) sind vergleichbar mit Werten, diein kommunalen
Pflanzenkléranlagen [FGU, 1997 und dort zitierte Literatur] oder in Kléranlagen zur Reinigung
mineralolkontaminierter Abwasser [Salmon et al., 1998 erhalten wurden. In Erganzung dazu
ergaben Vergleichsanalysen sowohl fir unbepflanzte dsauch fir bepflanzte Filter ein Verhdtnis
der Zellzahlen in oberen (0 - 20 cm) und unteren (40 - 60 cm) Sandschichten von ca 6:1. Diese
Zahlen korrelieren weitgehend mit dem héheren Kohlenstoffgehalt in oberen Sandschichten, der
auf einen aufwadsenden Biofilm zurlckzufihrenist (dasVerhéltnis der Sandkohlenstoffgehalte
oben:unten betrug 31 bis4:1, vgl. Anhang A-2).
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Abb. 4.5: Gesamtzdlzahlen am Sand, bestimmt durch Acridinorangeanfarbung
(gesamter Versuchszeitraum incl. Versuchsvariante mit FS-haltigen
Modelabwassern; die Balken reprasentieren de Mel3ursicherheit,
ausgedrickt alsrel. Standardabweichung van Mittewert von del Saulen)

Nad 68 - 71 Versuchstagen lagen die Zell zehlen im Sand um den Faktor 4 - 12 (unbepflanzte
Filter) bzw. 25 - 70 (bepflanzte Filter) Gber den Ausgangswerten des unbelasteten Sandes. Die
registrierten Zell zanlen bestétigen, dal3 ein Pflanzenbewuchs zu erhohten Mikroorganismenzahlen
gegeniiber Vergleichsexperimenten ohne Pflanzen filhrt (siehe @ne Ubersicht in Shimp et al.,

1993 und Kap. 2.2.2.3).

Abb. 4.6: Nachweis der mikrobielen Aktivitdt mit enem
Reduktionsindkator: links unbewachsener Sand, rechts
bewachsener Sand (erh6hte mikrobidle Aktivitat wird

durch dunkie Flachen angezeigt)
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Erwartungsgemald fuhrten erhohte Zellzahlen auch zu einer gesteigerten mikrobiellen Aktivitét.
Wie Abb. 4.6 zu entnehmen ist, konnte unter Verwendung eines I ndikators (ein Tetrazoliumsalz,
vgl. Kap. 3.4), der sich bal Reduktion intensiv dunkel verfarbt, in Sandproben aus bepflanzten
Filtersdulen eine stérkere V erférbung gegentiber unbepflanzten Sanden registriert werden. Diese
Verfarbung zegt im Gegensatz zur Acridinorangeanfarbung (vgl. Abb. 4.5) ausschliefdlich aktive
Mikroorganismen an. Innerhalb der Versuchszetraume wurde auf3erdem eine signifikante
Vermehrung von Mikroorganismen, die auschlieBlich mit Naphthalin, Phenanthren oder
Dimethylphenol als Kohlenstoffquelle kultivierbar waren, nachgewiesen (vgl. Abb. 4.7).
Aufgrund dieses Ergebnisses ist davon auszugehen, dal3 die fur diese Schadstoffe registrierten
hohen Reinigungseffizienzen (siehe Tab. 4.8) Uberwiegend auf eine mikrobielle Verwertung
zurtckzufuhren sind (vgl. Kap. 4.4.3.1).
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Abb. 4.7: Zdlzahlen spezifischer Abbauer am Sand (bepflanzte Sandfil tersdulen;
gesamter Versuchszeitraum incl. Versuchsvariante mit FS-haltigen
Modell abwassern; die Balken reprasentieren de Mel3ursicherheit,
ausgedrickt alsrd. Standardabweichung van Mittdwert von del Saulen)

Bel den entnommenen Sandproben handelt es sch bei den Versuchsreihen mit Helophyten um
Mischproben von wurzelnahem und wurzefernem Sand. Zur Quantifizierung des
Rhizosphéreneffekts (zur Definition wgl. Kap. 2.2.2.3) erfolgten zum Versuchsende getrennte
Probennahmen und -analysen, die @ne um den Faktor 50 hthere Gesamtzdl zahl in wurzdnahem
Sand gegeniiber wurzelfernem Sand ergab. Dieses Verhdltnis ist vergleichbar mit publizierten
Werten aus Untersuchungen zu Pflanze/Boden-Systemen, die awvischen 2 und Uber 100 liegen
[Anderson et al., 1993. Betrachtet man ferner die Zellzahlen spezfischer Abbauer (vgl. Tab.
4.10) in unterschiedlichen Proben, so wird deutlich, dal3 sich die Schadstoffverwerter bevorzugt
in der Wurzelndhe bzw. an der Wurzd ansiedeln.
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Tab. 4.10:  Zahl kultivierbarer spezifischer Abbauer in unterschiedlichen Sandproben aus dem oberen

Saulenbereich (0 - 20 cm) sowie an/in der Wurze zum Versuchsende, Angaben in 1/g 1

spez Abbauer _ 2,6-
. Phenanthren Naphthalin )
Probe fur Dimethylphenol
wurzdferner Sand 2,8+10° 2,0+10° 1,410
wurzelnaher Sand 3,7+10° 1,410° 2,3.10°
Wurzd 1,510’ 51.10° 3,4+10°

In zahlreichen Untersuchungen, die den Einflul3 eines Pflanzenbewuchses auf den
Schadstoffabbau in Béden zum Gegenstand haben [Banks et al., 1999 Madate 4 al., 1997,
Reilley et a., 1996 Schwab und Banks, 1994 Walton et a., 1994, korrelieren hbhere
Zellzahlen bzw. eine ehohte mikrobielle Aktivitét mit einem verstérkten Schadstoffabbau. Um
der Frage nadhzugehen, in welchem Mal3e dieser Einfluf3 des Pflanzenbewuchses einen erhdhten
Schadstoffabbau in abwasserdurchstromten Sandfiltern zur Folge hat, sind gezelte
Untersuchungen zur mikrobiellen metabolischen Abbauaktivitét, z. B. mittels der Bestimmung
der Enzymaktivitéten oder durch den Einsatz von |Isotopentechniken erforderlich (siehe dazau
Kap. 4.4 1f.).

4.3.3.2 Die Schadstoffaufnahme durch Pflanzen

Umzu Kéren, inwieweit die Pflanzen durch eine Schadstoff aufnahme zur Reinigungseffizienz der
Modellsysteme beitragen, wurden am Versuchsende Pflanzenproben mit einer effektiven
Extraktionsmethode (vgl. Kap. 2.5.2 und 3.3.2) extrahiert. In Tab. 4.11 ist die Wiederfindung
der Analytenim Pflanzenmaterial nadh einer zweimonatigen V ersuchszet angegeben. Eskonrten
durchschnittlich 0,9 % der im Versuch eingesetzten Analytgesamtmenge in Sprof3 und Wurzd
wiedergefunden werden. Esist ersichtlich, dal? die Schadstoffaufnahme durch Pflanzen gering,
aber fUr einige Analyten nicht zu vernadlassgen ist. Dies gilt insbesondere fir Phenanthren, das
stark infan den Wurzdn sorbiert wird. Aus den Daten wird im Vergleich zur Tab. 4.12 deutlich,
dai3 in der Regel hohere Schadstoffkonzentrationen in der Pflanzenwurzd im Vergleich zur
Sandmatrix nachgewiesen wurden. Dieser Befund steht in Ubereinstimmung mit htheren RCF-
Werten im Vergleich zu den K ,-Werten der Schadstoffe (vgl. Kap. 4.1.3). Dennoch hette
aufgrund des Verhdtnisses der Wurzdmasse aur Sandmasse (1:90 bis 1:125) die Akkumulation
der in der vorliegenden Arbeit diskutierten Analyten in der Wurzd eine geringe Bedeutung.

80



Tab. 4.11: Schadstoff konzentrationen im Pflanzenmaterial sowie Wiederfindung der Analyten in der
Pflanze (in % von der eingesetzten Analytgesamtmenge) hach einem Versuchszeitraum von

68 Tagen’
Schadstoffkonzen- i . ”
i Wiederfindung [%0]

Verbindung tration [mg/kg ]

Sprol3 | Wurzd Sprof3 Wurzd Summe
Tetrahydrothiophen 0,7 0,7 0,03 0,03 0,06
2,5-Dimethylpyridin 29,4 11,2 1,34 0,37 1,71
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 34,1 0,2 1,58 0,01 1,59
2,6-Dimethylphenol 0,1 0,5 0,00 0,02 0,02
2,6-Dimethylchinolin 6,3 79 0,28 0,25 0,53
Fluoren-2-amin 0,02 528 0,00 1,62 1,62
Naphthalin 0,4 0,5 0,16 0,17 0,33
Acenaphthylen” - - - - -
Phenanthren 0,2 9,4 0,10 2,89 2,99

*Dieser Versuchszeitraum beinhaltet die Versuchsvariante mit FSim Modell abwasser (vgl. Kap. 4.3.5)
** Summe von Sprofd undWurzel, mittl ere rel. Standardabweichurng der Werte von drei Séulen: 27 %

“Die Bestimmung von Acenaphthylen konnte durch Peakiberlagerungen mit pflanzenbirtigen Verbindurgen im
Gaschromatogramm nicht erfolgen

Mehrere Arbeitsgruppen haben unter Anwendung herkdmmlicher Extraktionsverfahren oder der
Radiotracetedink gezegt, dald die pflanzliche Schadstoffaufnahme aus kontaminierten Béden
invielen Fallen gegentiber dem mikrobiellen Abbau oder der Evapotranspiration unbedeutend ist.
Fur hydrophobe Organikawie Benzo[alpyren [Bankset a., 1999, Anthracen und Pyren[Relll ey
et a., 1994 sowie weitere PAK [Schwab und Banks, 1994 betrégt der Massenantell in der
Pflanzeweniger as0,2 %. Entspredhend dem V erteilungskonzept [ Grathwohl, 1990 Karickhoff
et a., 1979 ist in den kohlenstoffarmen Filterbeden von Pflanzenklaranlagen eine héhere
Bioverfligbarkeit der Schadstoffe fur die Pflanze a1 erwarten und wird in den eigenen
Untersuchungen durch die Wiederfindung von bis zu 3 % der Schadstoffe in der Pflanze
bestétigt. Jedoch représentieren diese Werte moglicherweise nur einen Bruchteil der tatsadlich
aufgenommen Analytmengen, da ohne die Anwendung der Isotopentechnik evtl. im
Pflanzenmaterial gebildete Metabolite nicht vollsténdig erfasd werden kdnnen. Diesist ein Grund
daftir, warum aus den mittels Extraktionstechniken bestimmten Analytkonzentrationen in der
Pflanzenmatrix die RCF und TSCF zur Beschreibung der pflanzlichen Stoffaufnahme (vgl. Kap.
2.2.2.1) nicht berechnet werden konnen (diesist unter Anwendung der Radiotracetednik fiir
Phenanthren erfolgt, vgl. Kap. 4.4.4). Ferner kannin Systemen mit Sand- bzw. Bodenmatrix die
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Bestimmung der zur Berechnung notwendigen Analytkonzentration in LGsung aufgrund geringer
Analytkonzentrationen fehlerbehaftet sein. Vereinfachend wurde aur Diskusson der pflanzlichen
Schadstoffaufnahme in Abhangigkeit von der Schadstoff hydrophili e die Analytkonzentration in
der Pflanzenmatrix insVerhdtnis zur Analytkonzentration in der Zulauflosung gesetzt (vgl. Abb.
4.8).
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Abb. 4.8: Vergleich der Schadstoff konzentrationen in Sprofd und Wurzd am Ende der
Versuchsreiheim Verhdltnis zur Zulaufkorzentration (Mittelwerte der Daten
von 9 Pflanzen, rd. Standardabweichung 5 - 34 %)

Esist ersichtlich, daf3 in Sprof3proben tiberwiegend Schadstoffe mit einem niedrigen Oktanol-
Wasser-Vertellungskoeffizienten in hoheren Konzentrationen nachgewiesen werden, in
Wurzdproben dagegen Verbindungen, die entweder eine hohere Hydrophobie oder die
Befahigung zur Ausubung starker spezfischer Wechselwirkungen aufweisen
(Stickstoff heterozyklen sowie Fluoren-2-amin, vgl. Kap. 4.1.2 und 4.1.3).

Nad dem von Briggs et al. entwickelten Modell ist die Aufnahme durch die Pflanze éhangig
von der Schadstoffhydrophobie [Briggset al., 1987 (vgl. Kap. 2.2.2.1). Lipophile Verbindungen
werden zunadst an hydrophoberen Bestandteilen der Wurzd sorbiert und kénnen anschlief3end
nur in geringem Mal3e in den Transpirationsgrom eintreten und mit diesem in den Sprof3
gelangen. Die Autoren geben an, dal3 Verbindungen mit Ig K, > 4 einen grofen RCF (> 10),
jedoch einen sehr kleinen TSCF aufweisen sollten. Dieses Modell wird prinzipiell durch die
geringe Wiederfindung der Analyten mit Ig Ko, > 3 im Sprol3 sowie die hohe
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Phenanthrenanreicherung in der Wurzel bestétigt (vgl. Abb. 4.8). Umgekehrt folgt aus dem
Modell, daf? hydrophile Schadstoffe in der Wurzd in geringen Konzentrationen nachgewiesen
werden sollten, da sie mit dem Transpirationsgrom in den Sprol3 weitertransportiert werden.
Dieses Modell setzt voraus, dal3 die Verbindungen nicht im ionischen Zustand vorliegen.
Dimethylpyridin, das durch eine Protonierung am Stickstoffatom in den ionischen Zustand
ubergehen kann, zeigt eine grole Abweichung von dem Modell und ist beziglich seines K-
Wertesin unerwartet hohen Konzentrationen in der Wurzd nachwelisbar (nach der von Briggs et
al. aufgestellten Ig RCF-lg K,,-Korrelation folgt fur diesen Analyten eine
Schadstoffkonzentration in der Wurzed von max. 1,6 Mg/Kg recmess)- D1€S 1803t auf starke
Wedselwirkungen mit der Wurzdmatrix schlief3en. Vergleichbare Ergebnisse werden fur
Fluoren-2-amin (mittlere Hydrophobie) erzielt (nach Briggs et al. folgt eine max. Konzentration
von 8,7 My/kg recimase)- D€ hohe Anreicherung von Fuoren-2-amin in der Wurzd steht in
Ubereinstimmung mit Untersuchungsergebnissen, die fir Verbindungen mit priméaren
Aminogruppen eine kovalente Bindung im Wurzdgewebe postulieren [Bhadra € al., 1999
Burken und Schnoor, 1998 Thompson et al., 1999, sowie mit den Ergebnisen der SPME-
Bestimmungen, die sehr hohe RCF fur Fluoren-2-amin nadhweisen (vgl. Kap. 4.1.3).

Briggs et a. sowie Burken und Schnoor geben ein Maximum der TSCF von ca 0,8 fur
Verbindungen mit Ig K, = 1,8 - 2,5 an [Briggs et a., 1982 Burken und Schnoor, 1999.
Daraus folgt, da3 gemal3 dieser Vorstellungen insbesondere Dimethylpyridin,
Trimethylcyclopentanon und Dimethylphenol im Sprof3in hbheren Konzentrationen nadhweisbar
sein sollten. Wahrend diesflr die beiden Erstgenanntenin den hier durchgefihrten Experimenten
zutraf, wurde Dimethylphenol im Sprof3 nur in sehr geringen Konzentrationen nadhgewiesen.
Diesist auf die mikrobielle Metabolisierung von Dimethylphenol zurtckzufihren, die indirekt
sowohl in unbepflanzten als auch in bepflanzten Sandfiltersdulen nachgewiesen werden konrte
(vgl. Abb. 4.4 und Kap. 4.3.3.1).

Vergleicht man diein Kap. 4.3.2 angegebenen Werte 2u Schadstoff mengen und -konzentrationen
im Effluenten unbepflanzter und bepflanzter Systeme, so wird deutlich, dal3 Pflanzensysteme
nicht zu einer wesentlichen Verminderung der Ablaufkonzentrationen von Tetrahydrothiophen
und Trimethylcyclopentanon fuhren. Dennoch ist die Reinigungseffizienz fir diese Schadstoffe
signifikant erhoht. Dieses Ergebnis kann rur durch eine pflanzliche Schadstoff aufnahme eklért
werden (aus den vorliegenden Analysedaten folgt eine Aufnahme von ca 20 - 35 % der
eingesetzten Schadstoffmenge). Unter Berilicksichtigung der niedrigen Schadstoff hydrophobie
sowie der geringen Wiederfindung der Analyten in der Pflanzenmatrix wird daher eine tellweise
Phytovolatisation der genannten Kontaminanten angenommen.
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Zusammenfassend konnen diese estmals mit Helophyten durchgefiihrten Untersuchungen zur
pflanzlichen Aufnahme von Kontaminanten eines weiten Hydrophiliebereiches eine
Ubertragbarkeit des von Briggs et al. aufgestellten Modells grundsitzlich bestdtigen. Die
Ergebniss verdeutlichen, dal’ in Pflanzenklaranlagen zur Reinigung industrieller Abwassr die
Schadstoffkonzentrationen in der Pflanzenmatrix Uberwadt werden sollten. Dartiber hinaus ist
fur das genauere Versténdis der Schadstoff aufnahme durch Helophyten aus dem Wurzdraum die
Bestimmung der Phytoextraktion in Abhangigkeit von der Schadstoff hydrophobie, -abbaubarkeit
und Beféhigung der Kontaminanten zu speafischen Wedselwirkungen unter Anwendung der
| sotopentechnik dringend erforderlich.

4.3.4 Die Schadstoffsorption am Sand

Zur Bestimmung der Analytsorption am Sand wurden zum Ende des 'V ersuches Sandanalysenim
oberen, mittleren und unteren Drittel der Sandfiltersaulen unter Verwendung der ASE (vgl. Kap.
3.3.2) durchgefihrt. Diese egaben eine Uberwiegend im oberen Drittel der Sandsdulen (O -
20 cm) vorherrschende Schadstoffsorption (vgl. Anhang A-2). In Tab. 4.12 sind de
Analytkonzentrationen in den oberen Schichten der Filtersaulen sowie die aisden Analysendaten
berechnete Analytwiederfindung in der gesamten Sandfilterséule (Summe oben/mitte/unten)
zusammenfassend dargestellt.

Tab. 4.12. Schadstoff konzentrationen in der oberen Sandschicht (0 - 20 cm) sowie Wiederfindung der
Analyten in der gesamten Sandfiltersdule (in % von der eingesetzten Analytgesamtmenge)
nach 32 - 33 Versuchstagen

Jobitne Obglﬂyé‘;ﬁ;‘;ﬂtﬁlo[mgi ;| Wiederindung o6y
unbepflanzt bepflanzt unbepflanzt | bepflanzt
Tetrahydrothiophen 0,03 0,01 0,5 0,1
2,5-Dimethylpyridin 3,32 2,64 30,0 29,3
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 0,03 0,01 0,5 0,1
2,6-Dimethylphenol 0,00 0,00 0,0 0,0
2,6-Dimethylchinolin 3,70 6,82 315 59,6
Fluoren-2-amin 2,97 3,43 253 304
Naphthalin 0,01 0,00 1,0 0,2
Acenaphthylen 0,05 0,01 6,0 0,5
Phenanthren 0,19 0,06 19,2 5,7

*Mittelwerte der Daten von drei Saulen, rel. Standardabweichung 12 - 59 %
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Die Daten verdeutlichen, dal3 die hohen Reinigungseffizienzen der Modellsysteme fir
Dimethylpyridin und -chinolin sowie Fluoren-2-amin (siehe Tab. 4.8) im wesentlichen auf
Sorptionswedhselwirkungen dieser Kontaminanten mit der Sandmatrix beruhen, die aur
Schadstoff akkumulation in den Sandfiltersaulen fuhrt. Fur diese Schadstoffe wurden auch mittels
der statischen Sorptionsexperimente die hochsten V ertell ungskoeffizienten K, nadhgewiesen, die
sich auf spezfische Sorptionswedhselwirkungen (Wasserstoffbriickenbindungen, ionische
Wedhselwirkungen) zurtckfuhren lasen (vgl. Kap. 4.1.3). Ferner werden die genannten
Schadstoffe in bepflanzten Sandfiltern stérker sorbiert as in unbepflanzten. Dieses Ergebnisist
auf hohere Kohlenstoffgehalte im Wurzdraum (Faktor 1,3 - 1,7) zurtckzufihren (vgl. Kap.
4.1.3; zu den Schadstoffkonzentrationen und K ohlenstoff gehalten in den einzenen Sandschichten
siehe Anhang A-2). Dagegen ist die Wiederfindung der PAK in bepflanzten Sanden trotz hoherer
Kohlenstoff gehalte gegentiber den unbepflanzten Kontroll gefal3en erniedrigt. Dieser Befund 1a03t
auf biotische Wedhselwirkungen schlief?en (K .-Konzept nicht gdltig), die die PAK-
Konzentrationen im Sand erniedrigen. Dieses Ergebnis geht in Ubereinstimmung mit
Untersuchungen zum PAK -Abbau in Pflanze/Boden-Systemen, in denen eine Abnahme der PAK -
Konzentrationen im Wurzdraum von ks zu 44 % nadgewiesen werden konnte. Dies ist auf
einen intensiven Umsatz der im Boden sorbierten PAK zuriickzufihren.[Banks et al., 1999
Rellley et a., 1996 Schwab und Banks, 1994.

Dagegen steht die hohe Wiederfindung der Pyridin- und Chinolinderivate an Sand im Gegensatz
zur einfachen mikrobiellen Verwertung von Stickstoff heterozyklen [Koenig und Andreesen,
1997. Ein Interpretationsansatz ist, dal? die Metabolisierung der Heterozyklen in der Regel mit
einer Hydroxylierung in 2-Position beginnt [Blaschke d a., 1991 Schwarz & a., 1989 (vgl.
dazu Abb. 2.7) und dadurch der Abbau von in 2-Position substituierten Chinolinen verhindert
werden kann [Johansen et al., 1997. Aus den in der vorliegenden Arbeit aufgestellten
Analytbilanzen in den Modéellsystemen geht jedoch hervor, dal3 der frei geloste Anteil des 2,6-
Dimethylchinolins und 2,5-Dimethylpyridins der mikrobiellen Metabolisierung zuganglich war.
Dies resultiert aus der geringen Wiederfindung der genannten Schadstoffe in der Ablauflésung
bepflanzter Filtersulen sowie in der Pflanze, die ausammengenommen O - 6 % der eingesetzten
Analytmenge entsprach (vgl. Anhang A-6). Aus diesem Grund mul3 eine Hemmung oes
mikrobiellen Abbaus angenommen werden, wenn Dimethylchinolin und Dimethylpyridin an der
Sandmatrix sorbiert sind. Diese Hypothese wird durch weitere Untersuchungen bestétigt. So
wird eine niedrigere Geschwindigkeit der Chinoli nminerali sation verzeichnet (Abnahme um mehr
as 95 %), wenn der Schadstoff im Gegensatz zur frei geldsten Form im sorbierten Zustand
vorliegt [Smith et al., 1997.
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Die Schadstoff bestimmungen im Sandmaterial ergeben, dal3 innerhalb des Versuchszatraumes
von ca 2 Monaten die Akkumulation der stark retardierten Analyten in der Sandmatrix zunahm.
Beispielsweise sind in oberen Schichten der bewachsenen Sandfiltersdulen nach einer
zweimonatigen Versuchszet hohere Analytkonzentrationen im Vergleich zu einer einmonatigen
Versuchszeit festzustellen (Faktor 1,3 - 1,5). Darldber hinaus ist eine zinehmende
Schadstoffakkumulation auch in mittleren und unteren Sandschichten rachweisbar. Dies fuhrte
zu einer im wesentlichen unveranderten Wiederfindung der Schadstoffe, bezogen auf die
verwendete Analytgesamtmenge, im Filtermaterial (siehe Anhang A-2 und A-7). Die
gewonnrenen Ergebnisse verdeutlichen die Notwendigkeit, die Sorption von stark retardierten
Schadstoffen in Pflanzenkléranlagen in die Bewertung der Reinigungseffizienzen mit
einzubezehen. Zu desen Schadstoffen zéhlen, tber hochhydrophobe Verbindungen hinaus,
Kontaminanten, die aufgrund spezfischer Wedselwirkungen eine starke Sorption an der
Sandmatrix aufweisen.

Fur diese Fragestellung sind Berechnungen unter Verwendung von V erteillungskoeffizienten, die
mittels statischer, abiotischer Sorptionsexperimente ehalten wurden, nicht hinreichend
aussagefahig. Dies begrindet sich darauf, dal3 in Pflanze/Boden/Mikroorganismen-Systemen
durch konkurrierende biotische Prozesse die Einstellung von Sorptionsgleichgewichten erschwert
wird. Die Verteilungskoeffizienten (vgl. Kapitel 4.1.3) kdnnen jedoch dazu denen, die maximal
erreichbare Schadstoffkonzentration im oberen Sandkorper ndherungsweise, d. h. unter
Vernachlassgung vorliegender Stromungsgeschwindigkeiten, zu berechnen und mit
Analysendaten zu vergleicher?. Dafir ist die Annahme notwendig, dal? im Zwischenkornvolumen
der oberen Sandschichten aufgrund des kontinuierlichen Abwasserzustromes
Analytkonzentrationen vorliegen, die denjenigen des Abwassers entspredien. Dariiber hinaus gilt
die Voraussetzung, dal3 sich die aiotische Sorption im Gleichgewicht befindet. Dies kann auf
der Basis der beredhneten Retardationsfaktoren fur die Analyten (vgl. Kap. 4.3.2), der
hydraulischen V erwell zat im Modell system sowie des betradhteten V ersuchszetraumes von zwei
Monaten angenommen werden. Den Vergleich der berechneten mit den experimentellen Daten
zegt Tab. 4.13.

Ein Vergleich der aus gatischen, abiotischen Sorptionsexperimanten erhaltenen Verteil ungskoeffizienten mit denen aus
den Séulenversuchen ist nicht moglich, da letztere aus den in desem Kapitel sowie den in Kapitel 4.3.3.2 genannten
Grunden nicht berechnet werden kénren.
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Tab. 4.13 Vergleich der Schadstoffkorzentrationen in doeren Sandschichten (nach 68 Versuchstagen)
mit den auf der Grundage von Verteill ungskoeffizienten berechneten Werten (siehe Text)

Verbindung Arlalytkonzmtration 9K, Csmd berecinet | Csand, el
im Zulauf [mg/l] [ma/kg g | [mg/kg +d]
2,5-Dimethylpyridin 1,0 0,57 3,72 34
2,6-Dimethylphenol 1,0 0,39 2,45 0,0
2,6-Dimethylchinolin 1,0 0,92 8,32 91
Fluoren-2-amin 1,0 1,13 13,49 51
Naphthalin 0,1 - 0,06 0,09 0,01
Acenaphthylen 0,1 0,05 0,11 0,01
Phenanthren 0,1 0,35 0,22 0,06

*Werte flir mit Carex gracilis bewachsenen Sand, vgl. Kap. 4.1.3
**p epflanzter Sand, obere Sandschicht (0 - 20 cm)

Die Ergebnise verdeutlichen, dal3 eine Vielzahl der Analyten nicht die auf statischen
Sorptionsgleichgewichten beruhenden maximalen Konzentrationen im Sand erreichten. Der
Grund dafur ist offensichtlich die hohe mikrobielle Abbaurate fir diese Schadstoffe, die a1 einer
schnellen Analytabreicherung im Abwasser fuhrt. Dagegen belegen die Daten, dal3 die
Schadstoffakkumulation der Stickstoffheterozyklen in oberen Sandschichten innerhalb des
zweimonatigen Versuchszeitraumes abgeschlossen war. Eine weitere Erhéhung der
Konzentration dieser Schadstoffe ist nur durch eine Anreicherung sorptionsaktiver organischer
Substanz im Sand innerhalb langerer Versuchszeiten oder durch eine signifikante pH-Wert-
Erniedrigung des Abwassers (vgl. Kap. 4.1.3) moglich.

4.35 Der Einflul geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz der M odell systeme

Nad dem Verwenden FS-freier Modelladbwéasser innerhalb eines Zeitraumesvon 32 bis33 Tagen
wurde dem Modellabwasser 20 mg/l Fuhrberg-Fulvosdure aigegeben. Dieses Vorgehen diente
der Untersuchung des Huminstoff-Einflusses auf die Analytkonzentrationen im Effluenten der
Modellsysteme. Die Analysenergebnisse zegen, dal3 die Fulvosaure ene V ehikelfunktion flr eine
Vielzahl der Anayten aufweist. Das Ausmal’d der Vehikelfunktion ist aufgrund der niedrigen
Huminstoffkonzentration jedoch erwartungsgemal? gering®. Dies gilt insbesondere fiir bepflanzte
Systeme. Ubereingtimmend fir beide V ersuchsvarianten konnte dagegen fiir digienigen Analyten,

3 Dagegen konnte in untepflanzten Systemen fur Dimethyl phenol und Fluoren-2-amin ein signifikanter Fulvosiuredfekt

nachgewiesen werden (vgl. Anhang A-3). Fur Dimethyl pyridin wurde auf der Basis der Sandanalysen de Erhéhurg der
Anaytkonzentration im Effluenten auf eine Desorption bereits an der Sandmatrix sorbierter Analytmolekile
zurtickgefuihrt (vgl. Anhang A-2). Die Deutung dieses Befundes bedarf zukirftiger Untersuchungen.
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die wahrend der Versuchsvarianten mit FS-freien Losungen rnur zu einem geringen Anteil aus
dem Modellabwasser entfernt wurden (Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon), eine
niedrigere Analytkonzentration in den Ablauflésungen nadhgewiesen werden. Zusammen
genommen ist sowohl fur unbepflanzte dsauch fir bepflanzte Systeme @ne nahezu unveranderte
mittlere Reinigungseffizienz der Systeme fir die neun Kontaminanten zu verzeichnen. Eine
Zusammenstellung der Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandfiltersaulen und der am
Fulvosaurepolymer sorbierten Analytantelle im Modellabwasser zeigt Tab. 4.14. Die Ergebnisse
verdeutlichen, dal3 bei der geringen Huminstoffkonzentration von 20 mg/l kein monokausaler
Zusammenhang zwischen der Reinigungseffizienz der Modell systeme und der Huminstoff zugabe
besteht.

Tab. 4.14: Der EinfluR gdéster Fulvosdure im Moddlabwassy auf die Reinigungseffizienzen
bepflanzter Sandfiltersaulen

. o An DOM sorbierter
Reinigungseffizienz' [%] . o
Analytanteil [%]
Verbindung t-
0 mg/l [ 20mg/l | 100mg/l Test 20mg/l | 100 mg/l
DOM DOM DOM - DOM DOM
Tetrahydrothiophen 55,6 68,7 61,5 S. - -
2,5-Dimethylpyridin 100 97,8 87,0 S. 0,9 4,5
2,4,4-Trimethylcyclopentanon | 42,2 48,6 409 S. -* -*
2,6-Dimethylphenol 97,6 75,9 62,8 S. 0,6 2,8
2,6-Dimethylchinolin 100 100 100 - 1,6 7,5
Fluoren-2-amin 99,2 97,5 98,7 n. s 9,5 34,3
Naphthalin 97,9 933 91,9 n.s. 1,0 4,9
Acenaphthylen 97,6 99,2 86,4 S. 2,4 10,9
Phenanthren 98,3 97,8 951 S. 6,2 24,7

*Berechnet nach Gl. 3.2; Mittelwerte von 9- 19 Versuchstagen (Zeitrdume mit nahezu konstanten Analytkonzentrationenim
Effluenten, sowie von drei Sdulen, rel. Standardabweichung durchschnittlich 15% (n = 15)

** Berechnet unter Verwendurg der Verteil ungskoeffizienten Koy, aus Tab. 4.2
*** \ergleich der Werte fir 200mg/l FSmit den Werten fir 20 mg/l FS
#V erteil ungskoeffizienten Koy, liegen flr Tetrahydrothiophen undTrimethyl cyclopentanon nicht vor, vgl. Kap. 4.1.1

## Als Ursache fur die starke Abnahme der Rei nigungseffizienz fir Dimethyl phenol miissen hiotische Prozesse angenommen
werden, dadieser Effekt bereits am Ende der Versuchsvariante ohne FSim Modell abwasser beobachtet werden konnte (vgl.
Anhang A-5).

Eine Zunahme der Reinigungseffizienz fir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon kann
prinzipiell auf einer verstérkten Retardation im Sand, einer verringerten pflanzlichen
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Schadstoffaufnahme oder einem erhdhten mikrobiellen Schadstoffabbau beruhen (eine
irreversible Bindung an die Fulvosaure kann infolge ener vollstandigen Extrahierbarkeit dieser
Analyten aus FS-haltigem Abwasser ausgeschlosen werden). Wahrend auf der Basis der
Sandanalysen eine stérkere Sorption der genannten Schadstoffe nicht nadhgewiesen werden
konnte (vgl. Anhang A-2), ist eine verminderte pflanzliche Schadstoffaufnahme aufgrund
vergleichbarer transpirierter Losungsvolumina innerhalb der jewelligen Versuchszdtrdume
auszuschlief3en. Moglich ist deshalb, dal3 fur diese geséttigten zyklischen Aliphaten derzeit
unbekannte Wedselwirkungen zwischen der Fulvosaure, den Mikroorganismen und den
Schadstoffen bestehen, die @ne Metabolisierung fordern, z. B. die Fahigkeit von Huminstoffen,
als Elektronenakzeptor zu wirken (vgl. dazu Kap. 2.3.3).

Zur Klarung der Fragestellung, ob eine Vehikelfunktion der Fulvosdure bei hoheren FS-
Konzentrationen zu signifikant geringeren Reinigungseffizienzen der Modell systeme fiihrt, wurde
den bepflanzten Systemen Modellabwasser mit 100mg/l Fulvoséure augeftihrt. Das Ergebnisist
eine niedrigere Reinigungseffizienz fir nahezu sdmitliche Analyten. Dennoch existierte nad einer
Erhdhung der Fulvosdurekonzentration von 20 auf 100 mg/l keine Korrelation zwischen der
Analytsorption am FS-Molekill und der Anderung der Reinigungseffizienzen fur die Schadstoffe
(vgl. Tab. 4.14). Beispielsweise ist die Vehikelfunktion der Fulvosaure nicht fir sémtliche der 9
verwendeten Analyten in dem Mal3e nachweisbar, wie sie auf der Basis abiotischer
Verteilungsgleichgewichte resultieren sollte. Die Ergebnisse zegen, dal3 der Gberwiegende Anteil
der - zum Zeitpunkt des Zustromens in die Modellsysteme - am FS-Polymer sorbierten
Anaytmolekile wahrend der Abwasrpassage durch die Sandfiltersdulen boverfligbar bleibt
und mikrobiell verwertet wird. Diese Erkenntnis ist Ubereinstimmend mit
Untersuchungsergebnissen, die keinen signifikanten Einflul? von gel6sten Huminstoffen auf den
Naphthali nabbau nadhweisen [Plaehnet al., 1999, sowie mit den Ergebnissen von Lesage € al.
Sie weisen sowohl in kiinstlich kontaminierten Boden, als auch in gedterten reden Proben einen
geringen Einflufd geloster Huminsaure auf den mikrobiellen Abbau von Phenanthren, Pyren und
Benzo[a]pyren nadch. Die Untersuchungen belegen, dald eine signifikante Erniedrigung des
mikrobiellen PAK-Abbaus in sandigen Boden erst ab einer DOM-Konzentration von 500 mg/I
auftritt (Phenanthrenabbau um 10 % vermindert) [Lesage € al., 1999. Diese und de in der
vorliegenden Arbeit vorgestellten Ergebniss lassen auch fir Pflanzenkléranlagen erwarten, dal3
signifikant niedrigere Reinigungseffizienzen der Anlagen rur durch Huminstoffkonzentrationen
von »100mg/l im Abwasser verursadht werden. Sofern Abwasser mit HOM-Konzentrationen ab
ca 300- 500 mg/l der Pflanzenklaranlage augefuhrt werden, konrte die Vehikelfunktion der
Huminstoffe in der Praxis durch langere hydraulische Verwell zaten kompensiert werden.
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4.3.6 Zusammenfassung der Ergebnisse der radiotracerfreien Versuche

Die Stoffbilanzen zwischen dem Zu- und Ablauf der Sandfiltersdulen zeigen gesteigerte
Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandfiltersaulen fir die verwendeten Schadstoffeim Vergleich
zu unbepflanzten Kontrollen. Die mittlere Reinigungseffizienz betrégt 81 - 88 % gegentiber 69 -
70 %. Fur Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon existierten in samtlichen
Versuchsreihen keine wirkungsvollen Mecdhanismen zur nahezu vollstandigen Entfernung aus
dem Modellabwasser. Die Reinigungseffizienz fur diese Schadstoffe betrug durchschnittlich 53 %
in Versuchsrethen mit bepflanzten Sandfiltersdulen im Vergleich zu 94 % fir die Gbrigen
Analyten (Mittelwerte aus samtlichen Versuchsvarianten).

Eine dleinige Betrachtung der Reinigungseffizienzen unter Berlcksichtigung der
Stoffeigenschaften, z. B. der Hydrophobie, |at keine Aussagen beziglich der
Wirkungsmedanismen, die a1 einer Abnahme der Schadstoff mengen im Abwasser fihren, zu.
Die Analyse von Sand- und Pflanzenmaterial sowie die Bestimmung der Zellzahlen speafischer
Abbauer liefern wichtige ausétzliche Informationen. Dennoch kann eine umfassende
Interpretation der Ergebnisse ewartungsgemald nicht erfolgen, da biotische und abiotische
Prozess sich gegenseitig beanflussen und gemeinsam zur Schadstoffentfernung beitragen. Die
Analytwiederfindung in den Kompartimenten Ablauflésung, Sand und Pflanze stellt Abb. 4.9
zusammenfassend dar.

Die Analysenergebnisse der Sande belegen eine hohe Affinitét der Stickstoff heterozyklen und
Fluoren-2-amin zum Sand. Dies galt insbesondere bei der Verwendung von Pflanzen im System.
Die genannten Schadstoffe wurden, unabhéngig von der Fulvosaurekonzentration in LAsung,
durchschnittlich zu 40 % im zuvor bepflanzten Sandmaterial wiedergefunden. In den
Kontrollversuchen mit unbepflanzten Sandfil tersdulen betrégt dieser Wert 22 %. Dieses Ergebnis
ist auf ein aufgrund der Rhizodeposition erhohtes Sorptionsvermdgen bewadhsener Sande
zurtickzufUhren, was durch die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten an Sanden in statischen
Experimenten belegt werden konnte (vgl. Kap. 4.1.3).

Im Pflanzengewebe wurden fur finf der Schadstoffe (Stickstoff heterozyklen, Fluoren-2-amin
sowie Trimethylcyclopentanon und Phenanthren) hohe bis shr hohe Konzentrationen von biszu
53mg/kg, s festgestellt. Die Akkumulationin Wurzd- und Sprof3probenist von der Hydrophobie
sowie der Fahigkeit der Kontaminanten, speafische Wedselwirkungen einzugehen, abhéangig.
Aufgrund der im Vergleich zur Sandmasse geringen Pflanzenmas< ist die Analytwiederfindung
in den Pflanzen (0,1 % bis 3 %) fur die Gesamtbilanz relativ unbedeutend.
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Abb. 4.9: Wiederfindung der Schadstoffe in den Kompartimenten Ldsung, Sand und Pflanze (in % von
der eingesetzten Schadstoff gesamtmenge; die Analyse der Pflanzen konrte nur am Ende der
Versuchsvariante mit FSin der Zulaufldsung erfolgen, vgl. Kap. 3.5.2)

Bei den angewandten Anaysenverfahren sind fir die Analyten Bilanzllicken von 16 - 91 % in
V ersuchen mit unbepflanzten Kontrollen sowie von 41 - 98 % bel der Verwendung bepflanzter
Sandfiltersaulen zu verzeichnen. Unter Beriicksichtigung der Ergebnisse mit sterilen Systemen,
die eine nahezu voll standige Bil anzierbarkeit der Schadstoff e sowie geringe Evaporationsverluste
in den verwendeten Modellsystemen belegen, kdnren die unvollstandigen Analytbilanzen in
Versuchsreihen unter unsterilen Bedingungen zwel Ursadhen heben. Zum einen kann daflr eine
mikrobielle oder pflanzliche Metabolisierung, zum anderen eine Schadstoffaufnahme durch die
Pflanze mit anschlief3ender Transpiration verantwortlich sein. Eine Qualifizierung und
Quantifizierung dieser Prozesse war im verwendeten Versuchsg/stem mit den eingesetzten
Analysemethoden nicht zweifelsfrei moglich. Jedoch ergaben Tests auf spezfische Abbauer fur
Naphthalin, Phenanthren und Dimethylphenol hohe Zellzahlen dieser Mikroorganismen und
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belegen damit eine mikrobielle Verwertung der genannten Schadstoffe. Aus den Bestimmungen
der Gesamtzellzehlen sowie der Anwendung eines Reduktionsindikators geht ferner ein hoher
mikrobieller Stoffumsatz im Modell system, insbesondere in bepflanzten Systemen, hervor.

Gesteigerte Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandsaulen fir Tetrahydrothiophen und
Trimethylcylcopentanon im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollen sind tberwiegend auf der
Schadstoffaufnahme mit dem Transpirationsgrom zuriickzufihren. Da die Wiederfindung der
Schadstoffe in der Pflanze gering war, kann eine teilweise Volatisation dieser Organika Uber die
Blattoberflache angenommen werden.

Unter Berilicksichtgung samtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Eintellung der
Schadstoffe in die drel folgenden Gruppen vorgenommen werden:

1. Unsubstituierte PAK mittlerer Hydrophobizitét und Alkylphenole: Ausgeprégte
mikrobielle Verwertung der Kontaminanten, geringe Akkumulation am Sandmaterial und
hohe Reinigungseffizienz der Modell systeme (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren
und 2,6-Dimethylphenoal).

2. Alkylsubstituierte Stickstoff heterozyklen und benzoanrelierte Amine: Mikrobieller Abbau
maoglich, jedoch starke Sorptionswedhselwirkungen (Wasserstoffbrickenbindungen
und/oder ionische Wedselwirkungen) mit der Sandmatrix. Desweiteren wurden hohe
Reinigungseffizienzen der Modellsysteme eazielt (2,5-Dimethylpyridin und 2,6-
Dimethylchinolin, Fluoren-2-amin).

3. Aliphatische zyklische V erbindungen: Keine wirkungsvollen Abbaumedanismen, jedoch
mikrobieller Abbau nicht unmaoglich. Wesentlicher Proze3 der Schadstoffentfernung ist
die Phytoextraktion (Tetrahydrothiophen, 2,4,4-Trimethylcyclopentanon).

Diese Ergebnisse verdeutlichen die unterschiedlichen Charakteristika der Modellschadstoffe
hinsichtlich der Prozesse, die zur Abreicherung der Kontaminanten aus dem Abwasser fuhren.
Eine differenzierte Betrachtung bzw. Untersuchung der im Abwasser enthaltenen
Hauptkomponenten ist deshalb fur den effizienten Betrieb von Pflanzenklaranlagen zu
Sanierungszwedken unerlafdlich.

Bei den durchgefuhrten Analysen konnte eén sehr heterogener Einflufd von Huminstoffen auf die
Reinigungseffizienzen der Modell systeme registriert werden. Aus der Zugabe der Fulvosdure in
einer Konzentration von 20 mg/l in der Zulauflésung resultierten in sémtlichen Versuchsreihen
sowohl erhdhte ds auch verminderte Schadstoffkonzentrationen im Effluenten. Wahrend de
geloste Fuhrberg-Fulvosaure fur die Mehrzahl der Schadstoffe die Mobilitdt im System
geringfuigig steigerte (Vehikelfunktion), wurden sowohl bei der Verwendung unbepflanzter als
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auch bepflanzter Sandfiltersaulen fur Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon erhohte
Reinigungseffizienzen nachgewiesen. Zur Erklarung deses Befundes wird auf in der Literatur
beschriebene, den mikrobiellen Schadstoffabbau fordernde Eigenschaften der Huminstoffe
verwiesen. Eine Erhéhung der Fulvosdurekonzentration von 20 auf 200mg/l in der Zulauflésung
bepflanzter Systemefuhrte a1 verminderten Reinigungseffizienzen fir adht der neun verwendeten
Modellschadstoffe. Die Ergebnise zegen jedoch, dal3 der Uberwiegende Anaytanteil der
zunachst am Huminstoff polymer sorbierten Molekile wahrend der Abwasserpassage durch die
Filtersaulen mikrobiell verwertet werden kann. Grundsétzlich ist in Pflanzenkléranlagen ein
geringer Einflul3 von geldsten Huminstoffen auf die Reinigungseffizienz zu erwarten, sofern die
DOM-Konzentration 100mg/| nicht wesentlich Uberschreitet.

Da die Anwendung der Isotopentracetedhnik weitere Informationen beziglich der
Transpirationsverluste, der Quantifizierung der Mineralisation und der summarischen Erfassung
des isotopenmarkierten Anayten inklusive deseen Metabolite und Abbauprodukte liefern kann,
wurde die Radiotracetechnik mit dem “C-Isotop angewendet. Die Ergebnisse dieser
Untersuchungen sind in den folgenden Kapiteln beschrieben.

4.4  Umsetzung und Verbleib von 9-**C-Phenanthren in M odell pflanzenklaranlagen

Die Ergebniss der radiotracefreien Saulenversuche (siehe Kap. 4.3 ff.) belegen eine gesteigerte
Reinigungseffizienz bepflanzter Filterkorper im Vergleich zu unbepflanzten Kontroll gefél3en. Die
Medhanismen, die a1 deser Effizienzsteigerung fuhren, konnen ohne die Anwendung der
Isotopentechnik nicht beschrieben werden. Zur weitergehenden Aufkléarung der zur
Schadstoffumsetzung- und -verteilung relevanten Prozesse, die aur Entfernung von
Kontaminanten aus dem Abwasser fihren, erfolgte die Durchfiihrung von Radiotraceversuchen
inklusive der Anwendung von Gaswedselmefdtechniken in einer eigensténdigen, geschlossenen
Versuchsanlage (vgl. Kap. 3.6.2). Als “C-markierte Verbindung dente én mikrobiell |eicht
verwertbarer Schadstoff mittlerer Hydrophobizitét (Phenanthren). Dartiber hinaus wurde ene
weitere Helophytenart, die in Pflanzenklaranlagen zum Einsatz komnt (Schilf), verwendet. Der
Vortel von Schilf gegenliber dem Rohrglanzgras ist ein nicht diffusionlimitierter, ,aktiver*
Gastransport im Pflanzengewebe, der zu einem hoheren Sauerstoffeintrag in den Wurzdraum
fuhren kann (vgl. Kap. 2.2.2.3). Als nadhteillig erwies sch das shledite Schil fwadhstum unter
Laborbedingungen. Die mdglichen Ursadhen dafir sind sehr vielféltig, z. B. eine leichte
Stickstoffmangelversorgung oder die Unvertraglichkeit von Schilf mit kohlenstoffarmem
Sandmaterial. Zur Verbesserung des Schilfwadhstums wurden vor Versuchsbeginn die Pflanzen
auf kohlenstoff- und néhrstoffreichem Moorboden angezogen. Dennoch war aufgrund eines
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langsamen Schil fwadhstumsinnerhalb desVersuchszatraumes eine geringere Transpiration (41-
50 % der LOsungsvolumina) im Vergleich zu Rohrglanzgras zu verzeichnen (72 - 76 %).

Die Durchfihrung der Radiotraceversuche eforderten im Vergleich zu den tracefreien
Saulenversuchen einige experimentell e Anderungen. Der wesentli che Unterschied bestand in der
Zusammensetzung des Modellabwassers, das in den Tracerversuchen ausschlieRlich 9-“C-
Phenanthren as Schadstoff enthielt, und dessen Zugabe diskontinuierlich (einmalig 50 ml/d)
erfolgte. Ferner betrug de theoretische hydrauli sche Verweil zat in den Radiotraceversuchen 6
Tageim Vergleichzu 1,6 Tagenindenradiotracefreien Versuchen. Ausdiesen Griinden wurden
zunachst anhand der Reinigungseffizienzen fur den origindgren Schadstoff Phenanthren die
M odell systeme verglichen. Die Phenanthrenanalysen der Ablauflésungen unter Anwendung von
flussg/flussg-Extraktionen (Hexan) mit nadhfolgender GC/MS ergaben fur die Modell systeme
der radiotracefreien Versuche Reinigungseffizienzen von 95,0 - 98,3 % (vgl. Kap. 4.3.2). Diein
den Traceversuchen verwendeten Modellsysteme ereichten leicht erhbhte Reinigungseffizienzen
von 96,2 - 99,8 % (sieheKap. 4.4.1), die vermutlich auf die langere V erwell zat zurtickzufiihren
sind (vgl. dazu Kap. 2.2.2). Aufgrund dhnlicher Reinigungseffizienzen der Modellsystemeist ein
Vergleich der Ergebnisse aus den radiotracefreien mit denen der Radiotraceversuche moglich.

44.1 Die Reinigungseffizienz der Modellsysteme fur Phenanthren und dessen
Abbauprodukte

Bei der Betradhtung der spezfischen “C-Aktivitdten der Effluenten wird deutlich, daR ein
Durchbruch des 9-“C-Phenanthrens bzw. radioaktiver Phenanthrenabbauprodukte durch die
Sandfiltersaulen innerhalb der ersten zwei bis drel Versuchswochen erfolgte (siehe Abb. 4.10).
Innerhalb des sch anschlief3enden Zeitraumes von bis zu einem Monat sind de Werte naheau
konstant (vgl. Anhang B-2). Dieses Ergebnis bestétigt die Erfahrungen mit kommunalen
Pflanzenklaranlagen, bei denen innerhalb langerer Beobadhtungszetraume grol¥e Differenzen
beziglich der Reinigungswirkung unter der V oraussetzung geichbleibender Versuchsparameter
nur durch variierende Pflanzengrd3en oder jahreszetliche Schwankungen zu verzechnen sind
[FGU, 1997 Geller, 1999.

94



70

unbepflanzt (+ DOM)
unbepflanzt (- DOM) - 25
- - -+ Rohrglanzgras (+ DOM)
Rohrglanzgras (- DOM)

60 -

50 - 20

40 -
- 15
30 A .
e e L 10
20 A

% von spez. Aktivitat im Zulauf

10 1

Spez. Aktivitat im Effluenten [Bg/ml]

0 5 10 15 20 25 30
Versuchstage

Abb. 4.10: Spezifische “C-Aktivitdt in den Ablauflosungen der Modell systeme
(Mittelwerte aus n = 3, rd. Standardabweichung durchschnittlich 15,1 %)

Die mittels der spezfischen **C-Aktivitaten beredneten Reinigungseffizienzen der
Modell systeme fir **C-Verbindungen sind in Tabelle 4.15 dargestellt. Bepflanzte Filtersysteme
ereichen aufgrund geringerer Effluentvolumina (durch Transpirationsverluste) und verringerter
spezfischer C-Aktivitaten in den Ablauflosungenim Vergleich zu den unbepflanzten Kontrollen
eine nahezu vollstandige Entfernung des 9-*4C-Phenanthrens und radioaktiver Abbauprodukte
aus dem Modellabwasser. Wie aus den Daten ferner hervorgeht, hat die Fulvosaure im
Gegensatz zu einem Pflanzenbewuchs auf die Reinigungseffizienz der Modell systeme anen
geringen EinfluR. Dies geht in Ubereingtimmung zu den radiotracefreien Versuchsreihen (vgl.
Kap. 4.3.5). Als Ursache fur die geringfligig niedrigere Reinigungseffizienz der mit Schilf
bepflanzten Systeme gegentiber den Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras ist das geringere
Schilfwadhstum anzunehmen, das owohl héhere Ablaufvolumina verursadit, als auch zu einer
vergleichsweise niedrigen Bodenatmung fuhrt (vgl. Kap. 4.4.3.1).
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Tab. 4.15. Der EinfluR eines Pflanzenbewuchses und der geldsten Fulvosaure auf die Reinigungs-
effizienzen der Moddlsysteme fur *“C-Verbindungen (Phenanthren incl. Abbauprodukte)
sowie auf die spezifischen “C-Aktivitdten und Phenanthrenkorzentrationen in den

Ablaufldsungen
Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM |+ DOM (- DOM |+ DOM | - DOM |+ DOM
Reinigungseffizienz [%]" 98,2 97,3 97,2 938 837 79,2

Speifische “C-Aktivitat [Bg/ml]

in der Ablauflosung”™ 16,3 254 118 30,5 444 544

mittlere berechnete Phenanthren-

conzentration™ [/l 66 | 103 | 48 | 123 | 179 | 220

mittlere extrahierbare
Phenanthrenmenge [ug/l]*

*Berechnet aus der spezifischen “C-Aktivitat unter Berlcksichtigung der Ablaufvolumina, Mittelwerte von 3 Saulen im
Versuchszeitraum 19. bis 30. Tag; rel. Standardabweichung 3 - 25 %, im Mittel 151 %,; ale Anderungen der
Reinigungseffizienz sind statistisch signifikant mit P < 0,05

** Zulauf = 247 Bg/ml; Mittelwerte von 3 Sdulen im Versuchszeitraum 19. bis 30. Tag; rel. Standardabweichurg 2 - 29 %

*** Berechnet aus der spezifischen Y“C-Aktivitét der Ablauflésungen

#f1/1-Extraktionen mit Hexan

0,5 11 0,3 0,9 3,6 3,8

Ein Vergleich der anhand der spezfischen “C-Aktivitdten berechneten theoretischen
Phenanthrenkonzentrationen mit den tatsachlich mittels Hexan aus den Ablauflésungen
extrahierbaren Phenanthrenmengen (siehe Tab. 4.15) zagt einen signifikanten Unterschied. Dies
weist auf einen grof3en Anteil radioaktiver Abbauprodukte im Effluenten hin. Zur
Differenzierung der im Effluenten vorhandenen Phenanthrenmenge in a) sorbiert an
Mikroorganismen und/oder Fulvosdure und b) frei gelést wurden sowohl flissg/flissg-
Extraktionen unfiltrierter Losungsproben (d. h. Bestimmung des Phenanthrengesamtgehaltes in
der wéasgigen Phase), als auch HPL C-Analysen der Effluentproben (Bestimmung ausschlief3lich
des frei gelosten Anteils) durchgefihrt. Wahrend de Phenanthrengesamtmengen in den
Ablauflosungen his zu 38 % der im Zulauf enthaltenen Menge ereichen (vgl. Tab. 4.15),
ergeben die HPLC-Analysen, dal3 in sdmtlichen Versuchsreihen die freie
Phenanthrenkonzentration in den Ldsungsproben max. 0,1 % der Zulaufkonzentration betrégt.
Die *C-Aktivitaten im Effluenten reprasentieren somit im wesentlichen

o an Mikroorganismen und/oder Fulvosiure sorbierte **C-Verbindungen (Phenanthren
und/oder Abbauprodukte; fir Mikroorganismen ist auch im Zuge des Stoffwedhsels ein
Einbau von **C-Verbindungen in die Biomasse mdglich) bzw.

o frei geloste ““C-markierte Phenanthrenabbauprodukte eénschliefdlich *CO,.
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Diese Ergebnise zegen, dal} eine aishlieldiche Analyse der origindren Schadstoffe aur
Beurteilung der Reinigungswirkung von Filterbeden nicht ausreichend ist. In den nachfolgenden
Kapiteln wird unter Berticksichtigung der Phenanthrenabbauprodukte der Frage nadhgegangen,
wie sich die Faktoren Pflanzenbewuchs der Sandfiltersaulen sowie geléste Huminstoffe im
Modellabwasser auf die Schadstoffumsetzung und -verteilung im System auswirken.

4.4.2 Art der ““C-Pfade und Intensitat des“C-Austrags aus dem M odellsystem

Die Anwendung der Radiotracetednik in Kombination mit Gaswechselmefdtedhniken in
geschlossenen Laborsystemen ermdglichte die Bestimmung samtlicher *“C-Austragspfade aus
dem System. Der mit dem Modellabwasser in das Versuchss/stem eingebradite Radiotrace
konnte entweder in Form geloster *“C-Verbindungen im Effluenten oder in Form gasformigen
1C-Phenanthrens bzw. gasférmiger “C-Abbauprodukte aus der Sandfiltersaule diminiert
werden. In Tab. 4.16 ist die Aktivitétshbilanz fur die Modellsysteme, die Uber einen
Versuchszetraum von 30 - 50 Tagen mit Modellabwasser beschickt wurden, zusasmmenfassend
dargestellt.

Tab. 4.16. Der Einfluf3 eines Pflanzenbewuchses sowie gedster Huminstoffe (DOM) auf Umsetzung
und Verteilung von9-*“C-Phenanthren und cessen Abbauprodukten im Moddll system (die
Angaben beziehen sich auf den gesamten Versuchszeitraum; Wiederfindung der **C-Aktivitét
in % von cr eingesetzten *C-Gesamtaktivitat')

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM [+ DOM | - DOM |+ DOM | - DOM |+ DOM

14CO, aus dem Bodenraum” 42,6 47,0 47,0 52,1 328 40,1
Sandfiltersaule™ 28,7 224 21,3 233 381 311
Pflanze’ 155 104 133 9,3 - -
Ablauflosung™ 1,8 2,7 1,8 4,7 10,6 10,8
Sonstiges™ 1,8 31 3,6 4.8 3,7 4,3
Summe 904 | 856 | 870 | 942 | 852 | 863

*Mittelwerte ausn=3
** Die Wiederfindurg bezieht sich auf den gesamten Versuchszeitraum von 32- 50, d. h. einschlie3lich des Zeitraumes,
innerhalb dessen sich das System noch nicht im Gleichgewicht befand

*** Summe aus wurzel nahem undwurzel fernem Sand sowie Wurzel/ Sand-Wasserextrakt undPapierfilter (vgl. Anhang B-1)
#*Summe aus Wurzel, Spro3 undWurzel -Ethanolwaschl 6sung (Letzteres zur Entfernung locker sorbierter Verbindurgen)
#3Summe aus Zwischenkornvolumen, Sproraum-CO, undsorbierten “C-Verbindurgen an GlasgefaRen undSchlauchen
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Der wesentliche Austragspfad fur den Radiotrace aus dem Modellsystem besteht in der
Freisetzung von “CO, aus dem Bodenraum. Daraus a3t sich eine ausgepragte mikrobielle
Mineralisation des Phenanthrens in der Sandfiltersule der Modellsysteme aleiten (vgl. dazu
auch die Ergebnisse der Bestimmung von Phenanthrenabbauer-Zellzahlen in Kap. 4.3.3.1), die
die hohen Reinigungseffizienzen der M odell systeme fur Phenanthren erklart.

Die Sorption **C-markierter Verbindungen in der Sandfiltersaule ist neben der Freisetzung von
14CO, aus dem Bodenraum der signifikanteste Schadstoff pfad. Die *C-Aktivitatswiederfindung
in der Pflanze nimmt hingegen einen geringeren Anteil ein. Ferner zegen die Ergebniss, dal3 bei
der Verwendung bepflanzter Sandfiltersiulen weder der Effluent noch die Freisetzung von *“CO,
Uber den Sprof3 ein wichtiger Austragspfad ist. Wahrend die Wiederfindung im Effluenten max.
4,7 % der “C-Gesamtaktivitdt betragt (vgl. Tab. 4.16), konnen im CO, des Sprofraumes max.
0,06 - 0,09 % der “C-Aktivitdt nachgewiesen werden (siehe Anhang B-1). Unter
Berticksichtigung des Verhdltnisses der enthnommenen Gasaliquote aim Gesamtvolumen des
SproRraumes (vgl. Kap. 3.6.2) entsprechen diese Werte éner *“CO,-Freisetzung Uber den SproR3
vonmax. 1 - 2 %.

Das Abdampfen von Phenanthren oder dessen Metaboliten Gber die Sand- oder Blattoberfladhe
als moglicher Austragspfad fur den Radiotrace ist nicht nadweisbar. Die Analysen der
Gasvolumina tiber dem Bodenraum sowie im Sprol¥aum auf fltchtige, in Silikondl sorbierbare
Organika ergibt keinerlei Wiederfindung von *“C-Aktivitét. Dartiber hinaus konnte keine
Sorption von hydrophoben, radioaktiven Verbindungen an der Innenfladhe der PV C-Kammer
nachgewiesen werden. Die verwendeten Methoden (siehe Kap. 3.6.3) weisen jewells eine
Nacdhweisgrenze auf, die weniger als 0,5 % der eingesetzten Phenanthrengesamtmenge
entsprach. Daraus folgt, dal3 im Gegensatz zur Freisetzung fllchtiger organischer Schadstoffe
aus Pflanze/Hydroponikkultursystemen, z. B. von Trichlorethylen oder Nitrobenzen [Burken und
Schnoor, 1998 Doucette d al., 200Q McFarlane und Pfleeger, 1990 Newman et al., 1997, die
Phytovolatisation von Phenanthren nicht zur Reinigungseffizienz von Pflanze/Boden-Systemen
beitragt. Diese Ergebnisse stimmen mit den theoretischen, aufgrund von
Verteilungsgleichgewichten berechneten Werten tberein. So kann fir das Abdampfen eines
fluchtigen Schadstoffesaus der Zwischenkornldsung das Henrysche Gesetz zur Beschreibung der
Verteilung zwischen wasgiger und gasférmiger Phase angewandt werden [Bliefert, 1997. Am
Beispiel von Phenanthren folgt unter Anwendung der in Tab. 3.1 angegebenen Henry-Konstante
und des im System vorliegenden Volumenverhdltnisses der wasgigen und gasférmigen Phase
(vgl. Kap. 3.6.2), dal3 im Modellsystem der im Gasraum vorliegende Phenanthrenanteil << 1 %
von der Phenanthrengesamtmenge ist. Analog dazu 143t sich die Vertellung eines Schadstoffes
zwischen der pflanzlichen Sprofmatrix und dem umgebenden Gasraum Uber den
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Vertellungskoeffizienten K,,x, beschreiben (vgl. Kap. 2.2.2.1). K,y » kann kel bekanntem
Oktanol-L uft-Verteilungskoeffizienten (K,) nachIg Ky, » = 0,82+ 0,6681g K, [Welke & al.,
1999 abgeschétzt werden®. Wie Untersuchungsergebnisse zegen, kann K,,,, sowohl vom
Lipidgehalt der Pflanzen als auch von der verwendeten Pflanzenart (bel vergleichbarem
Lipidgehalt) abhangig sein [Bohme d al., 1999. Fur die Mehrzahl der untersuchten
Ackerpflanzen variiert der Verteilungskoeffizient jedoch nur unwesentlich, so dal3 eine
Ubertragung der gewonnenen Erkenntnisse auf Helophyten zuldssg erscheint. Unter
Verwendung des K,-Wertesfiur Phenanthren (Ig K, = 7,47, Tremolada € al., 1996 folgt nach
Welke et a.: Ig K,x» = 5,81 Dies ist gleichbedeutend mit einem weit auf der Seite der
pflanzlichen Matix vorliegenden V erteilungsgleichgewicht. Fur das in der vorliegenden Arbeit
verwendete Modellsystem wirde, auch unter der Annahme aner vollsténdigen pflanzlichen
Phenanthrenaufnahme und -verlagerung in den Sprof3, eine Schadstoff menge im Sprof3gasraum
des Modellsystems von << 1 % beziglich der Phenanthrengesamtmenge resultieren. Die
Ergebnisse der hier vorgestellten Radiotraceversuche bestétigen die unter der Verwendung
physiko-chemischer Stoffdaten berechnete, geringe Phytovolatisation von Phenanthren.
Welitergehende Untersuchungen mit Analyten, die sowohl eine aum pflanzlichen Transport inden
Sprol3 geagnete Hydrophilie (Ig Kq,, = 1,8 - 2,5; vgl. Kap. 2.2.2.1), als auch nedrige Oktanol-
L uft-V erteilungskoeffizienten aufweisen, kdnnen zur Klérung der Fragestellung beitragen, ob die
Phytovolatisation fur weitere Inhaltsdoffe industrieller Abwésser von Bedeutung ist.

443 Umsatz sowie Sorption des Phenanthrens und dessen Abbauprodukte in der
Sandfiltersiule

4431 Die Phenanthrenmineralisation

Die hohe **C-Wiederfindung im **CO, iber dem Bodenraum steht in Ubereinstimmung mit
verschiedenen Untersuchungen zum Abbau von PAK in Boder/Pflanze-Systemen, in denen eine
gute mikrobielle Verwertung des Phenanthrens nachgewiesen wird (siehe @ne Ubersicht in
Walton et a., 1994. Wie Abb. 4.11 zu entnehmen ist, nahm die Minerali sierungseffizienz der
Modellsysteme innerhalb der ersten 10 - 15 Versuchstage zu und blieb fir bepflanzte
Sandfiltersaulen anschlief3end anndhernd konstant. Ab diesem Zeitpunkt konnte en signifikanter
Unterschied der Werte von bepflanzten und unbepflanzten Filtersdulen festgestellt werden.

4 Streng genommen ist ein solcher Ansatz substanzklassenspezifisch (vgl. Kap. 2.3.2). Die von Welke & al. aufgestellte
Korrelation besiert auf den Daten von 38Verbindurgen urterschiedli cher Substanzklassen underreicht ein Ulkerraschend
befriedigendes Bestimmtheitsmald von r> = 0,81.
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Die Analyse der Sandfiltersaulen nach unterschiedlichen Versuchszatraumen (9 - 50 Tage)
ergibt, dal3 aufgrund der im Filtersand zunehmenden Phenanthrenminerali sation das Verhdtnis
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der Wiederfindung in der Sandfiltersaule (einschlief3lich der Pflanze) zur **CO,-Freisetzung aus
dem Bodenraum abnmmt (vgl. Abb. 4.12).

Auf der Basis dieser Ergebnisseist anzunehmen, dal3 die Sorption kzw. kovalente Bindung von
Phenanthren und seinen Abbauprodukten an die Sand- und Pflanzenmatrix langfristig weder zu
einer Kontamination von Pflanzenklaranlagen mit Phenanthren noch mit
Phenanthrenabbauprodukten fihren wird. Jedoch sind weitere Untersuchungen mit langerer
Dauer erforderlich, um dies zu verifizieren.

Die differenzierte Untersuchung des Phenanthrenabbauweges im Modellsystem war nicht
Gegenstand dieser Arbeit. Es ist jedoch von einem intrazelluléren, vollstandigen oxidativen
Abbau des Phenanthren-Ringgertstes auszugehen. Dies |a3t sich damit begriinden, daf?

o Untersuchungen zu kommunalen Pflanzenkl&ranlagen einen Uberwiegend aeroben Abbau
von Organika durch Bakterien aufzeigen und dagegen die Pilze weder direkt
(intrazdluldr) noch indirekt, z. B. Uber ausgeschiedene Peroxidasen, signifikant zum
Schadstoffabbau beitragen (vgl. Kap. 2.2.2, dadurch ist Abbauweg 3 in Abb. 2.6
ausgeschlossn),

0 die Freisetzung von **CO, aus 9-**C-Phenanthren ausschliefdlich tiber eine Ringspaltung
erfolgen kann,

o die Uber eine enleitende Hydroxylierung stattfindende oxidative Ringspaltung des
Phenanthrens zu mikrobiell Ieicht verwertbaren Di- und Hydroxycarbonsduren fihrt
[Agteren et al., 1998 Obst und Seibel, 1994 (vgl. Abb. 2.6).

Die Ergebnise der durchgefiihrten **C-Bestimmungen im Gasraum zeigen eine signifikante
Erhéhung dieser oxidativen Phenanthrenumsetzung durch einen Pflanzenbewuchs. Vergleicht
man die **CO,-Aktivitdtenim Zeitraum vom 12. - 30. Versuchstag (siehe Abb. 4.11), so sind de
aus Sand/Pflanze-Systemen freigesetzten *CO,-Aktivitaten um 8 - 50 % hdher gegenliber den
Werten der unbepflanzten Kontrollgefal3e. Im Verlauf langerer Versuchszatrdume unter
Verwendung bepflanzter Sande (max. 50 Tage) kann ein weiterer Anstieg um bis zu 8 %
verzachnet werden. Hingegen ist in Versuchsrethen mit unbepflanzten Sanden eine langsame
Abnahme der *CO,-Aktivitét im Bodengas ab dem 14. bis 20. Tag zu registrieren (vgl. Abb.
4.11 wnd Anhang B-3).
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Tab. 417 Die Beénflussung der *“C-Aktivitat im freigesetzten CO, aus dem Bodenraum durch einen
Pflanzenbewuchs der Filtersande sowie DOM in der Zulauflésung (Mittwerte im
Versuchszeitraum 12. - 30. Tag)’

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM | +DOM | -DOM | +DOM | - DOM | + DOM

1CO,-Aktivitét in % von der

Zulaufaktivitét

*Mittelwerte nach dem Erreichen nahezu konstanter Analysenwerte undvon drei Saulen; rel. Standardabweichurng 6 - 37 %,
im Mittel 20,0 %

** gtatistisch nicht signifikant verschieden (P > 0,05)

42,1 521 539" 52,17 36,0 48,2

Diein der Literatur am haufigsten diskutierten Einfliisse der Pflanzen auf den Schadstoff abbau
sind die Rhizodeposition sowie der pflanzliche Sauerstoffeintrag (vgl. Kap. 2.2.2.3). Im Rahmen
der Traceversuche galt es mittels weitergehender Analysen zu untersuchen, ob der pflanzliche
Eintrag organischer Verbindungen mitverantwortlich fir einen hbheren Phenanthrenumsatz ist.
Dazu wurde die aeobe Bodenatmung anhand der Bestimmung des freigesetzten CO, gemessen.
Gemal3 der Hypothese, dal3 die wurzdbiirtigen Organika ds zusétzliche Kohlenstoff quelle und
als Kosubstrat dienen konnen, sollte ihr Eintrag in den Wurzdraum bei ausreichender
Sauerstoffversorgung zu einer erhbhten aaoben Bodenatmung und damit zum verstérkten
Abbau von Schadstoffen fihren [Aprill und Sims, 199Q Fetcher und Hegde, 1995 Shimp et al.,
1993 Walton et al., 1994.

Diese Hypothese wird durch die experimentellen Ergebnisse bestétigt. Fur bepflanzte Saulen ist
eine grol¥ere Freisetzung von Kohlenstoff in Form von CO, im Vergleich zu den unbepflanzten
Kontrollen zu verzechnen. Die Kohlenstoffreisetzung steigt innerhalb des Versuchszatraumes
aufgrund des Pflanzenwadhstums an und erreicht Werte von biszu 36mg C/d (vgl. Anhang B-4).
Dagegen nehmen die aus unbepflanzten Kontrollgeféal3en freigesetzten Kohlenstoffmengen im
Versuchszetraum von 6 mg C/d auf durchschnittlich 3 - 4 mg C/d ab (vgl. Abb. 4.13).
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Abb. 4.13: Aus dem Bodenraum freigesetzte Kohlenstoff mengen (gebundenin
Kohendoxid; fulvosiurefree Versuchsvarianten)

Die Kohlenstoffbilanz zwischen dem Eintrag in das Modell system (durch die Zulauflésung) und
dem Austrag (durch CO,) zagt, dal3 die aus bepflanzten Sandfiltersiulen taglich freigesetzte
Kohlenstoffmenge 4 - 9 fadh Uber der taglich zugefiihrten Menge liegt. Dagegen wird bei der
Verwendung von unbepflanzten Sanden nahezau ein Gleichgewicht zwischen dem Ein- und
Austrag erreicht (vgl. Tab.4.18). Eine Erhdhung der mikrobiellen Bodenatmung ist in diesen
Modell systemen ohne ausétzliche C-Quellen ncht moglich.

Tab. 4.18 Verglech des Kohenstoffeintrages in de Sandfiltersdulen durch de Zulauflésung mit dem
Kohenstoffaustrag durch de Bodenatmung (Angaben in [mg C/d])

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM | +DOM | -DOM | +DOM | - DOM | + DOM
C-Eintrag durch Ethanol’ 2,1 2,1 2,1 2,1 2,1 2,1
C-Eintrag duch DOM - 2,4 - 2,4 - 2,4
C-Austrag duch CO,” 18,0 16,6 11,0 12,2 4,1 5,2
?C'ffgj e - C-Einragy” | 159 | 121 | 89 7.7 2,0 0,7

*Der Ethanoleintrag resulti ert aus dem verwendeten Lésungsmittel fir 9-1“C-Phenanthren

** Mittelwerte der Tage O - 30

***unb erlicksichtigt bleibt in deser Rechnurg das im Luftvolumen des Gaskreislaufes (ca

(entspricht ca. 0,2 mg C/d) sowie der C-Eintrag durch Phenanthren (enspricht 0,47 ug C/d)
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Die hohere Bodenatmung in den bepflanzten Sandfiltersaulen kann sowohl auf einer
Wurzdatmung as auch auf einer mikrobiellen Veratmung einer pflanzlichen C-Rhizodeposition
beruhen, die ausammen as pflanzenbirtige Atmung bezechnet werden. Die Summe der
pflanzenbirtigen Atmung kann durch Differenzmesaung bestimmt werden, indem die
freigesetzten Kohlenstoffmengen aus den Kontrollgefal3en (Veratmung des Ethanols und der
Fulvosaure) von den Werten der bepflanzten Filtersande dgezogen werden [Klimanek, 1995.
Aus den Daten in Tab. 4.18 folgt, daf3 die pflanzenbiirtige Atmung ca 11 - 14 (Rohrglanzgras)
bzw. 7 mg C/d (Schilf) freisetzt. Die Bestimmung der - fur den Schadstoffabbau bedeutsamen -
mikrobiellen Veratmung der Rhizodeposition ist problembehaftet, da fir Helophytensysteme
derzet nicht bekanrt ist, wie hoch dasVerhédtnis der reinen Wurzdatmung und der mikrobiellen
Veratmung der Rhizodepositionsprodukte ist. Zur Abschétzung dieses Verhdltnises kénnen
jedoch die Ergebnise speafischer Radiotraceexperimente mit Ackerpflanzen herangezogen
werden, die @nen Antell der Wurzdatmung von 33 - 50 % beschreiben [Merbad et al., 1999.
Ausgehend von diesen Daten betrégt die Kohlenstoffreisetzung aufgrund der mikrobiellen
Veratmung der Rhizodepositionsprodukte in den M odell systemen durchschnittlich 2 - 7 mg C/d.
Durch die Bestimmung der Bodenatmung kann somit indirekt der Eintrag von verwertbaren
Organika, die ds Substrat oder Wadhstumsaubstrat fur die kometaboli sche Schadstoffverwertung
den Abbau in der Rhizosphére fordern konnen, in den Wurzdraum der Helophyten belegt
werden. Mit Hilfe diessr Methode gelingt erstmals ein Nadhwels Uber die Ursachen der
unterschiedlichen Geschwindigkeiten der Schadstoff metabolisierung in bepflanzten und
unbepflanzten Versuchsg/stemen. Zwar kann z. B. ein hoherer PAK-Umsatz im Wurzdraum
durch die Bestimmung der PAK -Konzentrationenim Boden, der mikrobiellen Aktivitét oder der
1CO,-Freisetzung im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollen nachgewiesen werden [Aprill und
Sims, 1990 Bankset al., 1999 Reilley et al., 1996 Schwab und Banks, 1994, jedoch I&f3t sich
daraus die Rhizodeposition als Ursade fur einen pflanzlich beanfluf3ten, beschleunigten
Schadstoffabbau nicht ableiten. Dies erfordert einen Vergleich der Bodenatmung mit dem
Schadstoffumsatz im Laborsystem, d. h. im konkreten Fall dieser Arbeit tber den VVergleich der
CO,-Freisetzung aus dem Bodenraum (Tab. 4.18) mit der Phenanthrenmineralisation (**CO,-
Freisetzung, Tab. 4.17). Die ermittelten Ergebnisse belegen einen signifikanten Zusammenhang
zwischen der durch die Pflanzen hervorgerufenen erhohten Bodenatmung und dem gesteigerten
Schadstoff abbau. Darlber hinaus konnte durch ein Zusatzexperiment eine schnelle Abnahme des
mikrobiellen Schadstoffabbaus bel verminderter Rhizodeposition nachgewiesen werden:
Ausgangspunkt dieses Experiments war die Erkenntnis, dal3 der Umfang der Rhizodeposition,
durch die 10 - 50 % des photosynthetisch fixierten Kohlenstoffs in den Boden tibergehen [Helal
und Sauerbedk, 1989; Swinren et a., 1994, mal3geblich von der Lange der Photoperiode
abhéngig ist. Beispielsweise hat eine Verringerung der Periode von 16 auf 12 h bel der
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Verwendung von Weizen- und Gerstepflanzen eine Abnahme der Rhizodeposition von 33- 40%
auf 17 - 25 % des photofixierten Kohlenstoffs zur Folge [Whipps, 1984. In Ubereinstimmung
mit diesen Ergebnisen fuhrte in den Modell-Pflanzenklaranlagen das Abschalten der
Pflanzenbeleuchtung fur drel Tage zu einer sofortigen Minderung der CO,-Freisetzung umca 20
- 30%. Dies hatte e@ne verringerte Phenanthrenumsetzung um ca 30 % zur Folge (vgl. Abb.
4.14). Die *CO,-Aktivitét erreichte Werte, die mit denen unbepflanzter Kontrollen vergleichbar
sind (sehe Anhang B-2). Zusammenfassend zeigen die Ergebnisse, dal3 der pflanzliche Eintrag
mikrobiell verwertbarer Kohlenstoffverbindungen einen wesentlichen Einflu auf die
Phenanthrenmineralisation im Wurzdraum der Helophyten/Sand-Systeme hat. Die Ergebnise
bestétigen somit die auf theoretischen Uberlegungen beruhenden Annahmen zum Einflu der
Pflanzen auf den Schadstoffabbau (vgl. Kap. 2.2.2.3) sowie die Ergebnisse der radiotracefreien
Versuche (sehe Kap. 4.3.2).
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Abb. 4.14: Einflu der Photosyntheseaktivitdt auf die Freisetzung van
Kohlenstoff (gebundenin CO,) bzw. **CO, aus dem Bodenraum
(Versuchsreihe Rohrglanzgras/fulvosdurefreie L 6sungen)

Ein zweiter, in der Literatur diskutierter Ansatz fur den Einflul3 der Pflanzen auf den
Schadstoffabbau ist der Eintrag von Sauerstoff in den Wurzdraum (vgl. Kap. 2.2.2.3). Zur
Abschétzung des Sauerstoffeintrages durch die Helophyten in das System kannein Vergleich der
Redoxpotentiale der Ablauflosungen dienen. In den Radiotraceversuchen betrugen die
Redoxpotentiale (E,) der Ablauflosungen + 320 mV (Schilf-Systeme), + 270 mV
(Rohrglanzgras-Systeme) sowie +240mV (unbepflanzte Sandfiltersaulen; jeweils Mittelwerte
der letzten 8 - 22 Versuchstage, T = 19 - 22°C). Aus diesen Werten lief3e sich aufgrund
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vergleichbarer Versuchsparameter (L6sungstemperatur, -zusammensetzung usw.) ein
Sauerstoffeintrag in den Wurzdraum ableiten. Dartber hinaus wirden die Ergebnise in
Ubereinstimmung zu vergleichenden Studien stehen, die énen hbheren Sauerstoffeintrag in den
Wurzelraum durch digjenigen Helophytenarten nachweisen, die gegentiber dem Rohrglanzgras
Uber einen aktiven Gastransport verfliigen [ Steinberg und Coonrod, 1994. Unter dieser Annahme
bestétigen die Redoxpotentiale unter Berticksichtigung der Daten zur Phenanthrenumsetzung in
den Modellsystemen (vgl. Tab. 4.17) die Hypothese, dal3 insbesondere Helophytenarten mit
aktiven Gastransportmechanismen (neben Schilf z. B. auch Rohrkolben (Typha latifolia L.),
siehe in Sebader et al., 1985 durch einen hohen Sauerstoffeintrag in die Rhizosphére den
Schadstoff abbau begiinstigen kdnnen. Jedoch sollten die genannten Werte vorsichtig interpretiert
werden, da estens die Unterschiede der Redoxpotentiale nicht sehr grof3sind und zweitens die
Bedeutung des Sauerstoffeintrages fur den Schadstoffumsatz im Wurzdraum derzet in der
Literatur kontrovers diskutiert wird. Mdgliche Ursadhen dafiir liegen in den experimentellen
Schwierigkeiten bei der Bestimmung des Sauerstoffeintrages in die Boden- bzw.
Zwischenkornlésung und dessen Vergleich zu unbepflanzten Kontrollversuchen [Armstrong et
a., 1990 Sorel und Armstrong, 1994 Steinberg und Coonrod, 1994. Die Vielzahl der
Untersuchungstechniken flihrte a1 widerspriichlichen Angaben beziglich des Sauerstoffeintrages
Uber die Schilfwurzen, die von 0,02 [Brix, 1990 bis 5 - 12 gd/n?s.qsae [Armstrong et al.,
199(Q reichen. Brix geht davon aus, dald die Extrapolation der gemessenen Werte aif das
gesamte System aufgrund hoher Sauerstoffkonzentrationsgradienten fehlerbehaftet ist [Brix,
1994. Dies kann insbesondere in Systemen mit Boden- oder Sandkorpern, in denen die
Gradienten durch geringe Massenflis< relativ stabil sind, zu Fehlern fuhren. Steinberg und
Coonrod sowie Y amasaki gehen aufgrund ihrer Studien davon aus, dal3 das Redoxpotential das
Gesamtsystem beser beschreibt, dain das System eingebradhter Sauerstoff sofort veratmet wird
und nicht in geloster Form nachweishar ist [Steinberg und Coonrod, 1994 Yamasaki, 1984.
Moglicherweise ist dadurch in den radiotracefreien Saulenversuchen kein signifikanter
Unterschied der Sauerstoffkonzentrationen der Ablauflésungen bepflanzter und unbepflanzter
Systeme nadweisbar (vgl. Kap. 4.3.1). Zur Erhéhung der Reinigungseffizienz von
Pflanzenklaranlagen sind in Zukunft weitere vergleichende Untersuchungen notwendig, um die
einzusetzenden Helophytenarten und -sorten gezelt, insbesondere aufgrund ihrer Befahigung
zum Eintrag von Sauerstoff (sowie Kohlenstoff verbindungen) in den Wurzdraum, auswahlen zu
koénnen. Eine weiterreichende Aufklarung der Prozesse kdnnte durch Untersuchungen erfolgen,
die neben Redoxpotential-, pH- und Sauerstoff messungen in L6sung eine Sauerstoff bil anzierung
im gesamten System (siehe dazu Brix, 1990 einschlief3en.
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Wieaus Tab. 4.16 und 4.17 ersichtlich, ist eine weitere Einflul3grofe auf den Schadstoffablbau
das Einbringen geloster Fulvosdure mit dem Abwasser in das Modellsystem. Im
Vergleichszatraum vom 12. - 30. Versuchstag ist durch DOM im Modellabwassr die
Phenanthrenminerali sation um durchschnittlich 24 % (Rohrglanzgras-Versuchsreihen) bzw. 34%
(unbepflanzte Kontrollen) gegentiber den fulvosdurefreien Versuchsvarianten erhdht (vgl. Tab.
4.17). In Schilfsystemen hatte die im Modelabwasser geloste Fulvosiure innerhalb des
genannten Versuchszeitraumes keine statistisch signifikante Anderung der “CO,-Aktivitat zur
Folge. Jedoch weist die fir den gesamten Versuchszetraum aufgestellte **C-Aktivitatsbilanz
erhohte *CO,-Werte im Bodengas auf (+ 11 %), so daR fur das Modellsystem
Schil f/Filtersand/DOM-L6sung von samtlichen Versuchsreihen die héchste '“C-
Aktivitatswiederfindung im *CO, zu verzeichnen ist (52,1 % der eingesetzten '“C-
Gesamtaktivitét, vgl. Tab. 4.16).

Die Ursadhen fir einen erhdhten Schadstoffabbau in Gegenwart von DOM sind sowohl im
Vertellungskonzept (vgl. Kap. 2.3.2) als auch in der mikrobiellen Abbaubarkeit von
Huminstoffen zu suchen (zu weiteren EinfluBmdglichkeiten vgl. Kap. 2.3.3). Folgende
Hypothesen sollen im Rahmen dieser Arbeit ndher betraditet werden:

1) Die Abnahme der freien Phenanthrenkonzentration in Lésung durch eine kompetitive
Sorption an der Fulvosaure verringert die Aufnahme tber die Pflanzenwurzen (vgl. Kap.
4.4.4). Es verbleibt dadurch ein groféerer Phenanthrenantell in der wéidrigen Phase und
kann mikrobiell verwertet werden.

2.) Die Fulvosdure dient als zusédtzliche Kohlenstoffquelle und verstéarkt dadurch die
mikrobiellen Stoffwedhselprozes<.

Die zweite Hypothese sollte aufgrund der fehlenden pflanzlichen Rhizodeposition insbesondere
in unbepflanzten, kohlenstoffarmen Sanden wverifizierbar sein. Zur Beurtellung, ob in den
Versuchsg/stemen eine mikrobielle Verwertung der Fulvosdure stattfand, wurden die DOM-
Konzentrationen im Ablauf der Saulen anhand der UV-Absorption bei 300 nm bestimmt. Dies
ermoglichte ene Berechnung der Fulvosaurebilanz (vgl. Anhang B-5, siehe Tab. 4.19).

Tab. 4.19: Fulvosaurebilanz fur bepflanzte und unbepflanzte Versuchssg/steme

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt

Fulvosaure im Effluenten in % vom Zulauf,

gesamter Versuchszetraum’ ol 62 59

Fulvosdure im Effluenten in % vom Zulauf,
MW der Versuchstage 19 - 30°
*Mittelwerte von jeweil s 3 Saulen; rel. Standardabweichurng 6 - 27 %, durchschnittlich 11,4 %

71 77 81
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Die Ursadhen der geringen Gesamtwiederfindung der Fulvosdure im Effluenten kénnen sowohl
in der mikrobiellen Verwertung der Makromolekiile, als auch in der Sorption der Fulvosaure an
Sand liegen. Letzteresist in Helophytensystemen, in denen eine Vielzahl von Prozessen (z. B. die
Rhizodeposition und deren Veratmung) die Aufstellung von Kohlenstoff bilanzen stort, ohrne die
Anwendung isotopenmarkierter Huminstoff polymere nicht zu quentifizieren. Dagegen ist fur
unbepflanzte Sandfiltersdulen aufgrund definierter Kohlenstoffeintrdge in das System eine
vollsténdige K ohlenstoff bil anzierung moglich. Die Analysenergebnisse zeigen, dald innerhalb des
Versuchszdtraumes mit DOM in der Zulauflésung der Gesamtkohlenstoffgehalt in den
unbepflanzten Sandsaulen um durchschnittlich 7 % abnahm und somit eine Fulvosiuresorption
am Sand nahezu ausgeschlossen werden kann (vgl. Anhang B-5). Dagegen weist die Zunahme
der Bodenatmung um durchschnittlich 25 % auf eine mikrobielle Fulvosaureveratmung hin. Die
zusétzlich in den Gasraum freigesetzte Kohlenstoffmenge entspricht ca 40 % des im
Huminstoff molektil gebundenen Kohlenstoffs (vgl. Tab. 4.18). Zusammen genommen kanneine
tellweise mikrobielle Verwertung sowohl des fulvosaurebirtigen as auch des in sehr geringer
Menge vorhandenen sandburtigen Kohlenstoffes (Gehalt zu Versuchsbeginn: 0,011 %) in
unbepflanzten Modellsystemen nachgewiesen werden. Eine Bestdtigung deser mikrobiellen
Umsetzbarkeit von Huminstoffen findet sich in anderen Literaturangaben. Wahrend generell
sowohl der Abbau boden- as auch kohlestammiger Huminstoffe nadhgewiesen werden kann
[Eichinger et al., 1994 (eine Ubersicht findet sichin Filip et al., 1998, zeigen Claus und Filip
unter Verwendung von Monokulturen in Gegenwart einer weiteren, leicht verwertbaren
Kohlenstoff quell e auf, dal3 inshesondere der mikrobielle Abbau aguatischer Huminstoffe gelingt.
Innerhalb von drel Wochen wird die Fuhrberg-Huminséure au 85% abgebaut [Claus und Fili p,
1994. Aufgrund des gemeinsamen Ursprungs kann won einer vergleichbaren mikrobiellen
Abbaubarkeit der in der vorliegenden Arbeit verwendeten Fuhrberg-Fulvosaure ausgegangen
werden. Die Nutzung der Fulvosdure ds zusétzliche Kohlenstoffquelle ist somit eine mégliche
Ursadhe fir den gesteigerten Phenanthrenabbau in Versuchsvarianten mit DOM-haltigen
Modellabwéssern.

4432 Sorption und Bindung der **C-Verbindungen in der Sandfiltersiule

Die Wiederfindung der *C-Aktivitét ist in bepflanzten niedriger alsin unbepflanzten Sanden. Wie
ferner aus Tab. 4.20 hervorgeht, fuhrt das Einbringen einer gelésten Fulvosdure in das
Versuchss/stemin der Regel zu einer niedrigeren **C-Wiederfindung im Sandmaterial. Dieskann
einerseits mit einem verstarkten Phenanthrenabbau im System (Einflul? auf biotische Prozesse,
vgl. Tab. 4.17), andererseits mit einer verminderten Sorption von Phenanthren und Phenanthren-
Abbauprodukten am Sandmaterial in Gegenwart von DOM (abiotischer Einfluf3) erklart werden.
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Tab. 4.20: Wiedergefundene *C-Aktivitét in der Sandfiltersiule sowie spezifische **C-Aktivitét in
unterschiedlichen Sandproben zum Versuchsende

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM |+DOM | -DOM |+ DOM | - DOM | + DOM

1C-Wiederfindung in der

Sandfiltersile [%] 28,7 224 212 23,3 381 311

Spedfische | pondwirzelnah | g5 | g6 | 67° | 590 | 152 | 134
MC-Aktivitét
[B/g +d] ﬁg”Nd m‘gﬁf enl 7o 51 39¢ 47¢ 53 40

*in % der eingesetzten ¥C-Gesamtaktivitat; MW aus n = 3, rel. Standardabwei chung durchschnittlich 163 %
* MW aus n = 3, rel. Standardabweichung durchschnittlich 121 %

***ph el unbepflanzten Filtern entspricht die Masse des oberen Sandes 18 - 28 % (MW = 22 %) der Gesamtmas<s, bei
bepflanzten Filtern de Mass des wurzelnahen Sandes 3 - 17 % (MW = 12 %)

ab.cmit gleichen Buchstaben gekennzeichnete Werte sind richt statistisch signifikant verschieden (P> 0,05)

Die mittels Totaloxidation durchgeftinrte Analyse getrennter Sandproben (wurzdnah/wurzelfern
bei bepflanzten bew. oben/unten bel unbepflanzten Sandfiltern) zeigt Unterschiede in der
spezfischen *C-Aktivitét der Sandproben auf (vgl. Tab. 4.20). Diese Ergebnisse werden durch
Radiogramme von Bohrkernen, die aus den Sandfil tersulen entnommenen wurden, bestétigt. Sie
verdeutlichen, daR die **C-Aktivitat inhomogen in der Saule verteilt und bei der Verwendung
bepflanzter Sande insbesondere in der unmittelbaren Wurzdumgebung (“wurzenaher Sand”)

bzw. innerhalb der Wurzdn konzentriert ist (vgl. Abb. 4.15).

. | <€— Hohe Zulauf
25cm i

Bereich des
Wurzelballens

gt
: g \ Schwarze
e Punkte =

R e | — durchtrennte

g / Wurzeln
:

Bohrkern

A\ 4 <€— Hohe Ablauf

Abb. 4.15: Radiogramm enes an der Langsachse getellten Bohrkerns aus der
Sandfiltersaule (zur Bohrkernentnahme vgl. Kap. 3.6.3; eine hohere
Radioaktivitat der Kompartimente wird durch dunklere Flachen
reprasentiert; Versuchsreihe Rohrglanzgras/fulvosaurefre e Zulaufldsung)

109



Die Anreicherung von Phenanthren oder dessen Abbauprodukten in der Rhizospahre bzw. im
oberen Saulenbereich steht in Ubereinstimmung mit den in diesen Sandzonen erhohten
Mikroorganismenzahlen (um den Faktor 7), mit den in den tracefreien Saulenversuchen
nadhgewiesenen hoheren Phenanthrenkonzentrationen (vgl. Anhang B-2), sowie mit hoheren
Kohlenstoffgehalten im Vergleich zu unteren Sandschichten (siehe Abb. 4.16). Daraus |83t sich
ableiten, dai3 die aur Schadstoffentfernung fihrenden Prozesse (Abbau, Sorption, irreversible
Bindung) insbesondere in diesen Zonen stattfinden.

0,040
I Sand wurzelnah bzw. oben

0,035 o [ sand wurzelfern bzw. unten
) —— C-Gehalt im Sand zu Versuchsbeginn
'_
- 0,030 A
3 L .
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© 0,020 | ]
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N 0,010 -
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-DOM + DOM - DOM + DOM -DOM + DOM
Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt

Abb. 4.16: Kohlenstoffgehalte in Sandproben zum Versuchsendein
Abhéng gket eines Pflanzenbewuchses sowieder Fulvosaurezugabe
zum Modellabwasser (die Balken reprasentieren die rel.
Standardabweichung van Mittewert von del Sdulen)

Ein Vergleich der Kohlenstoffgehalte bepflanzter und unbepflanzter Sande mit der spezfischen
14C-Aktivitét in diesen Kompartimenten zeigt, dald im Widerspruch zum K ,.-Konzept (vgl. Kap.
2.3.2) ein hoherer Kohlenstoffgehalt in bepflanzten Filtersanden nicht zu einer erhdhten
spezfischen “C-Aktivitdt der Sande fuhrt (siehe Tab. 4.20). Dieser Befund bestétigt die
Ergebnise der Sandanalysen auf Phenanthren in den radiotracefreien Saulenversuchen (vgl.
Tab. 4.12). Somit ist auf eine nicht ausschlief3lich durch reversible Vertellungsgleichgewichte
dominierte Sorption von Phenanthren bzw. '*C-Verbindungen zu schlieRen. Unter
Beriicksichtigung der hohen *CO,-Freisetzung aus bepflanzten Sandfiltersiulen (vgl. Kap.
4.3.3.1) snd de Ergebnise aif einen intensven Phenanthrenumsatz in der Rhizosphére
zurickzuftihren, der offensichtlich einer reversiblen Sorption von **C-Verbindungen am
Sandmaterial entgegenwirkt (vgl. dazu auch Kap. 4.3.4).
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Generell wird de Mineralisation von PAK in Boden von der Bildung gebundener Riickstande®
begleitet [Kastner et al., 1999. In der vorliegenden Arbeit findet sich daflr eine Bestéatigung in
der hohen Wiederfindung der *C-Aktivitat von kis zu 287 % in bepflanzten Sandsaulen im
Gegensatz zur geringen Wiederfindung nicht isotopenmarkierten Phenanthrens von weniger als
6 % (vgl. dazu Tab. 4.12). Zur Interpretation dieses Befundes wurden Wasser-, Ethanol- und
Ethylaceatextraktionen sowie Saurebehandlungen der in den Radiotraceversuchen verwendeten
Filtersande durchgefihrt. Der extrahierbare Anteil betragt nach 7 - 9 Versuchstagen biszu 71%,
nach 13- 16 Tagen max. 66 %, nadch 26 - 27 Tagen max. 40 % und zum Versuchsende (30 - 50
Tage) max. 29 %. Tab. 4.21 zagt eine Differenzierung der zum Versuchsende in Sand und
asziierter Biomasse vorliegenden *“C-Verbindungen.in

1) im Ultraschallbad mit Wasser oder L6sungsmitteln extrahierbare Verbindungen, z. B.
nicht abgebautes 9-*“C-Phenanthren und dessen an der Sandoberfladhe locker sorbierte
radioaktive Metabolite oder in extrahierten Mikroorganismen enthaltene Metabolite oder
Stoffwechselprodukte,

2.)  ander Sandoberflache gebundenes *“CO, (Freisetzung duch Saure aus H*CO;) und

3) an der Sandoberflache oder in nicht extrahierten Mikroorganismen gebundene,
radioaktive Verbindungen (Differenz von 1. plus 2. zu 100%).

Tab. 4.21: Zum Versuchsende etrahierbarer, in Form von H*CO; vorliegender, sowie gebundener
Anteill der “C-Verbindungen in der Sandfiltersaule (Angaben in % von dx 4C-

Gesamtaktivitét der Sande)
Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM | +DOM | -DOM | +DOM | -DOM | + DOM
Antell extrahierbar’ 9,0 26,8 199 25,0 193 28,3
Antell in H*CO; <05 <05 <05 <10 <05 <10
Anteil an gebundenen
14C-V erbindungen” > 90 > 72 >79 > 74 >80 >70

*MW der Wasser- undEthanol extraktionen (n = 6); rel. Standardabweichurg 9 - 31%, durchschnittli ch 19%; mit Ethylacetat
durchgefiihrte Extraktionen zeigten durchschnittli ch um 20 - 30 % geringere Extrahierbarkeiten der *“C-Verbindurgen; bei
bepflanzten Sanden erfolgte @ne Wasserbehand ung bereits zur Trennurg van Wurzel- und Sandmaterial, daher kénren fir
den wurzelnahen Sand keine Werte angegeben werden

** gebuncden in nicht extrahierten Mikroorganismen undan der Sandoberfl&che

®  Laut IUPAC sind sog. gebuncene Reste (boundresidues) in Boden undPflanzen definiert al's ,chemische Spezies, die

ihren Ursprung in anthropogenen Chemikali en haben. Sie sind mit Methoden, die ihre chemische Natur nicht wesentli ch
andern, nicht extrahierbar. Diese gebuncdenen Reste beinhalten nicht sol che Schadstoff ragmente, die durch metaboli sche
Pfade umgesetzt undin returli che Produkte tberfiihrt werden” [Roberts, 1984.
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Diese Ergebnise zegen, dal} die aim Versuchsende in Sand und assozierter Biomass®
vorhandenen *“C-V erbindungen groenteil s in gebundener Form vorliegen. Bezogen auf diein
den jeweiligen Versuchsreihen eingesetzte “C-Gesamtaktivitat sind aus bepflanzten
Sandfiltersaulen max. 5,8 % mit Wasser, Ethanol bzw. Ethylacdat extrahierbar. Ferner ist die
Bildung von Hydrogencarbonat aus dem Abbauprodukt *4CO, sehr gering. Vergleicht man die
spezfische “C-Aktivitdt der Sande mit der Extrahierbarkeit der “C-Verbindungen unter
Berticksichtigung der Versuchdaufzet (vgl. dazu Abb. 4.17 fir das Beispiel des wurzdfernen
Sandes in Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras), so &3t sich mach anfanglicher, reversibler
Phenanthrensorption am Sand eine zunehmend irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbau- oder Stoffwedselprodukten® in Sand und asziierter Biomasse aleiten.
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Abb. 4.17: Vergleich der spezifischen '“C-Aktivitdt der Sande mit der
Extrahierbarkeit “C-markierter Verbindungen durch Ethanad
innerhalb des Versuchszeitraumes (wurzelferner Sand,
Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras)

Damit stimmen die Ergebnisse mit den Aussagen von PAK -Abbauversuchen in bepflanzten und
unbepflanzten Boden-Modellsystemen Uberein, die ane signifikante Festlegung von PAK-
Abbauprodukten an der festen Matrix belegen [Banks et al., 1999 Brotkorb und Legge, 1992
Herbesund Schwall, 1978 Kastner et al., 1999. Wie bereitsin Kap. 4.3.3 aufgefuhrt, nimmt der
Antell der in Sand und Pflanzewiedergefundenen **C-Aktivitét gegentiber der *“CO,-Freisetzung

® Eine Trennurg der in der Sandfilt erséul e vorli egenden *C-Substanzen in gebundene Phenanthrenabbauprodukte oder in

Verbindurgen, diein den mikrobiell en Stoffwechsel eingeschleust wurden, ist zweifelsfrei nicht mdgli ch.
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bei langeren Versuchszetraumen ab und wird vorausschtlich langfristig einen vergleichsweise
geringen Antell an der Gesamthbilanz haben.

4.4.4 Aufnahmeund Transfer der **C-Verbindungen durch die Pflanze

Die unter Anwendung der Totaloxidation erhaltenen “C-Aktivitdten des Pflanzenmaterials
zeigen, dal3 die Helophyten einen signifikanten Beitrag zur Phenanthren- bzw.
M etabolitenabreicherung im Abwasser leisten. Aus der ““C-Aktivitat in Wurzd und SproRBwird
sowohl eine Festlegung radioaktiver Verbindungen in der Wurzd asauch ein Weitertransport in
oberirdische Pflanzentelle mit dem Transpirationsgrom deutlich (vgl. Tab. 4.22).

Tab. 422 Wiederfindung der ““C-Aktivitét im Pflanzenmaterial zum Versuchsende

Rohrglanzgras Schilf
- DOM + DOM - DOM + DOM

MC-Aktivitat im Pflanzenmaterial in % von eingesetzter Gesamtaktivitat”

Sprof3 4.3 35 1,9 3,0
Wurzd 10,4 6,1 10,7 6,0
Summe 14,7 9,6 12,6 9,0

Aus der Pflanzenmatrix extrahierbarer Anteil des Radiotracers [%]”
Sprof3 15 15 2,6 2,1

Wurzd 0,9 0,7 1,8 1,3
*MW aus n = 3, rel. Standardabweichung 2 - 23 %, durchschnittlich 105 %
** Ultraschall extraktionen mit Aceton; MW aus n = 3; rel. Standardabweichung 5 - 17 %, durchschnittlich 12%

Esist ersichtlich, da beziglich der pflanzlichen **C-Aufnahme kein signifikanter Unterschied
zwischen den Helophytenenarten Rohrglanzgras und Schilf besteht. Diese Ergebniss bestétigen
somit die RCF-Bestimmungen mittels SPME (vgl. Kap. 4.1.3). Dagegen wird der Einfluf3 der
Fulvosaure deutlich, der zu einer geringeren *“C-Wiederfindung im Pflanzenmaterial fihrt. Esist
anzunehmen, daB in Ubereingtimmung zur Verminderung der Schadstoff akkumulation in
aquatischen Lebewesen in Gegenwart von DOM [Kukkonen und Oikari, 1991 McCarthy et al.,
1985 die planzliche Schadstoff aufnahme durch die Sorptionswedselwirkung der Kontaminanten
mit gelosten Huminstoffen verringert wird. Diese Hypothese setzt eine geringe pflanzliche
Aufnahme der geldsten Fulvosdure voraus. Ein'Vergleich der Fulvosdurekonzentration im Ablauf
der Systeme mit der Ausgangskonzentrationim Zulauf bestétigt dies. Die DOM-Analysenin den
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Ablaufldsungen zegen eine um den Faktor 1,5 - 2,7 hohere DOM-Konzentration im Vergleich
zum Zulauf. Unter Berlicksichtigung der pflanzlichen Aufnahme von 41 - 76 % der zum
Modellsystem dosierten Abwasservolumina (vgl. Anhang B-5) resultiert aus dieser
Aufkonzentrierung, daf3 die Fulvosaure von der Wurzel wahrend der pflanzlichen
Wasseraufnahme nicht resorbiert wird. Zur Interpretation dieses Ergebnisses kann sowohl die
MolekilgrofRe der Fulvosaure (Molekulargewicht der verwendeten Fulvosaure ca 900 -
1100 Da) as auch ihre (bei pH 7 duch deprotonierte Hydroxy- und Carboxylgruppen
Uberwiegend negative) Oberflachenladung herangezogen werden. Zum einen kénnen grofiere
Molekile im Gegensatz zu kleineren Teillchen (z. B. Wasser) nicht die Poren in den
EiweiRbereichen der Wurzdzdlimembranen durchdringen und miissen zum Eintritt in die Zelle
durch den Lipidbereich der Membran diffundieren (vgl. dazu Kap. 2.2.2.1). Zum anderen wird
diese Diffusion durch eine Moleklladung verlangsamt [Ziegler, 1995. Die genannten Prozesse
verhindern den Transport der Fulvosaure in die Wurzd. Daraus resultiert zugleich, daf3 nur die
frel gelosten, nicht jedoch die an DOM sorbierten Analytmolekile der pflanzlichen
Stoffaufnahme zuganglich sind. Berticksichtigt man die Aufkonzentrierung der Fulvosaure in der
Losung und damit die Verschiebung des Sorptionsgleichgewichtes zugunsten der DOM-Phase
(bel 200mg/l DOM sind 248 %, bei 270mg/| DOM 47,2 % der Phenanthrengesamtmenge an
Fulvosaure sorbiert), so kann die Abnahme der pflanzlichen Schadstoffaufnahme um ca 30 -
35 % in Gegenwart von DOM gut erklart werden. Diese Ergebnis® sollten in zukinftigen
Planungen von Pflanzenklaranlagen berticksichtigt werden, wenn eine Phytoextraktion von
organischen Schadstoffen angestrebt wird oder diese explizit verhindert werden soll. In beiden
Félen kann die geloste Huminstofff raktion einen wesentlichen Einfluld auf die gewtnschten
Prozesse ausiiben.

Unabhéngig von den V ersuchsparametern war ein sehr kleiner Anteil der in der Pflanzenmatrix
befindli chen *C-V erbindungen im Ultraschallbad mit Aceton extrahierbar (Siehe Tab. 4.22). Die
geringe Extrahierbarkeit der Radioaktivitdt kanndas Resultat einer niedrigen Extraktionseffizienz
der verwendeten Ultraschallmethode (Acetonextraktion bei 35°C) sein. Beispielsweise wurde im
Rahmen der Uberprifung der ASE-Effizienz zur Extraktion von Pflanzenproben bei variierenden
Temperaturen fur Phenanthren eine um den Faktor 1,2 - 2,9 hohere Effizienz bei 120°C im
Vergleich zu 50°C erreicht (vgl. dazu Kap. 3.3.2). Jedoch sind auch unter Berticksichtigung
dieser Faktoren 80- 90 % der im Pflanzenmaterial enthaltenen radioaktiven Verbindungen nicht
extrahierbar. Daferner die Wiederfindung der *“C-Aktivitat im Pflanzenmaterial um den Faktor
3 - 5 hoher ist as die Phenanthrenwiederfindung in den radiotracefreien Versuchsreihen (vgl.
Kap. 4.3.3.2), weist dies auf Uberwiegend in gebundener Form vorliegende Abbauprodukte des
9-1C-Phenanthrens in Pflanzenproben hin. Daflir kommen zwei Ursachen in Frage: Zum einen
kann die Aufnahme pflanzlich leicht verwertbarer Phenanthren-Abbauprodukte efolgen, die in
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den pflanzlichen Stoffwedhsel eingeschleust werden. Zum anderenist eine direkte Aufnahmevon
Phenanthren aus der Zwischenkornldsung mit anschlief3ender pflanzlicher Metabolisierung
moglich.

Zur Klarung dieses Sachverhaltswurden unter Verwendung der spezfischen ““C-Aktivitaten der
Zwischenkornlésung und der Pflanzenproben die RCF und TSCF berechnet (fur die
erforderlichen Daten vgl. Anhang B-6). Die emittelten Werte belegen eine hohe Anreicherung
aktiver Verbindungen in der Wurzd gegentiber der umgebenden Ldsung (RCF »1). Die TSCF
zagen, dald der Uberwiegende Anteil radioaktiver Verbindungen in der Zwischenkornldsung aus
dem Transpirationssrom ausgeschlossen und nicht mit diesem in hdhergelegene Pflanzenteile
beférdert wird (TSCF « 1, vgl. Tab. 4.23). Diese Ergebnisse weisen auf der Basis des Konzeptes
zur pflanzlichen Stoffaufnahme (vgl. Kap. 2.2.2.1) auf die Aufnahme hydrophober
Verbindungen.

Tab. 423 Verglech der in den Radiotracerversuchen ermittelten RCF und TSCF mit berechneten
Werten fUr Phenanthren sowiemit den in stati schen Sorptionsexperimenten bestimmten RCF

Rohrglanzgras Schilf Literaturwerte (- DOM)

-DOM | +DOM | -DOM | + DOM | [Briggset [Burken und
a., 198" | Schnoor, 1999™

RCF 41 23 69 15 83 24
TSCF 0,17 0,08 0,28 0,10 0,04 0,17
RCF statisch” | 1148 - 1390 -

*berechnet aus den “C-Aktivitéten der jeweili gen Kompartimente sowie unter Verwendurg der spezifischen Aktivitét der
Zwischenkornldsung; MW ausn = 3, rel. Standardabweichung 4 - 11 %, durchschnittli ch 7%; alle Vergleiche der RCF- und
TSCF- Werte in Versuchsreihen ohne/mit DOM sind statistisch signifikant (P < 0,05)

** Berechnet nach: Ig (RCF - 0,82) = 0,774g K o, - 1,52, TSCF = 0,784 exp [ - (Ig Koy - 1,78)%/2,44]
*** Berechnet nach: Ig (RCF - 3,0) = 0,65lg K, - 1,57, TSCF = 0,756 exp [ - (Ig Koy - 2,5)3/2,58]
# in statischen Sorptionsexperimenten mittels SFME ermittelte Werte (vgl. Kap. 4.1.3)

Unter der Annahme, dal3 die in [Briggs et a., 1983 und [Burken und Schnoor, 1999
vertffentlichten 1g RCF-Ig K-Korrelationen bzw. TSCF-Ig K,-Korrelationen auf die
Schadstoff aufnahme durch Helophyten prinzipiell Gbertragbar sind (vgl. dazu Kap. 2.2.2.1), kann
die Hydrophobie der aufgenommenen aktiven Verbindungen durch den Vergleich der ermittelten
Daten mit den Literaturdaten abgeschétzt werden. Dieser Vergleich zeigt eine gute
Ubereinstimmung (siehe Tab. 4.23). Unter Verwendung der ver6ffentlichten Korrelationen folgt
aus den Daten der Modell systeme, dal3 von den Pflanzen V erbindungen aufgenommen wurden,
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die eine Hydrophobie im Bereich von Ig K, = 3,71 - 4,85 aufwiesen (Versuchsrethen ohre
DOM). Dies <hliefit die pflanzliche Aufnahme von Uberwiegend sehr hydrophilen
Phenanthrenbbauprodukten bzw. von **CO, aus. Diesgilt auch unter der Einschrankung, daid die
Daten zur pflanzlichen Stoffaufnahme in Abhéngigkeit von der verwendeten Pflanzenart sowie
dem verwendeten Versuchss/stem (Hydroponiksystem oder Pflanze/Boden-System) etwas
variieren konren (vgl. Kap. 2.2.2.1). Unter Beriicksichtigung deses Befundes kann die sehr
geringe Extrahierbarkeit der in der Pflanzenmatrix enthatenen *“C-Verbindungen (vgl. Tab. 4.22)
auf eineirreversible Bindung radioaktiver Verbindungen durch einen pflanzlichen Metaboli smus
fur Phenanthren zurtickgefuhrt werden. Dieses Ergebnisist von besonderer Relevanz, daderzat
fur Helophyten keine Untersuchungsergebnisse air pflanzlichen M etaboli sierung von organischen
Schadstoffen existieren. Hinweise auf metaboli sche Pfade finden sich dagegen fiir Ackerplanzen-
Zellkulturen, z. B. mit Pyren als Schadstoff [Huckelhoven et al., 1997. Ausihren Experimenten
schlief3en Huckelhoven et al. darauf, daf3 die Pflanzen eine wesentliche Rolle aim Abbau von
Pyren beitragen konnen. Die pflanzlichen Metabolismen sind auch im Rahmen der
Phytosanierung zunehmend von Interesse (vgl. Kap. 2.2.2). Diesem Beitrag der Pflanze ar
Reinigungswirkung von Pflanzenkléranlagen sollte aukinftig zum besseren Verstandnis des
Systems Helophyten/Filterbed/organische Abwassrinhaltsdoffe und somit zur effektiveren
Planung von Pflanzenkl&ranlagen mehr Aufmerksamkeit gewidmet werden.

Vergleicht man die mittels Radiotrace in Flief3systemen ermittelten RCF mit den in statischen
Sorptionsversuchen erhaltenen Werte, so ist eine signifikante Erhdhung der letztgenannten RCF
festzustellen. Die Anwendung von statischen, abiotischen Experimenten fiir die Bestimmung der
pflanzlichen Schadstoffaufnahme in die Wurzd ist offensichtlich ungeagnet und fir diese
Fragestellung die Verwendung von lebenden Pflanzen zwingend notwendig (vgl. auch Kap.
4.1.3).

445 Zusammenfassung der Ergebnisse der Radiotracerversuche

Die Anwendung der '“C-Traceatechnik ermoglicht Uber die unter Verwendung
nichtisotopenmarkierter Analyten gewonnen Erkenntnise hinaus (vgl. Kap. 4.3 ff.) die
Aufklarung des Verbleibs und der Freisetzungspfade von Phenanthren und dessen
Abbauprodukten im Modellsystem sowie die Quantifizierung des Schadstoffabbaus. Die
wichtigsten nadchgewiesenen Schadstoffstrome und -umsetzungsprozesse gibt die folgende
Auflistung wieder (vgl. auch Abb. 4.18):
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1)

2)

3)

4.

Die hohen Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandfiltersaulen beruhen im wesentlichen
auf der schnellen mikrobiellen Mineralisierung des Phenanthrensim Wurzdraum zu mehr
als 50 % mit anschlieRender Freisetzung des Abbauproduktes **CO, Uber die
Sandoberfladie in den Gasraum.

Der zweitwichtigste Pfad desin das Modell system eingebrachten Radiotraces besteht in
der reversiblen oder irreversiblen Sorption an der Sandoberfladhe und daran aszierten
Mikroorganismen. Nach 30 - 50 Tagen konnen durchschnittlich 22 - 38 % der
eingesetzten C-Aktivitat im Sandmaterial nachgewiesen werden. Davon sind 0,3 %
gebunden in Formvon H*CO,". Sowohl fir bepflanzte ds auch fur unbepflanzte Systeme
lassen geringe Extrahierbarkeiten der Sand-**C-Verbindungen auf einen hohen Anteil
gebundener, mikrobieller Phenanthrenabbauprodukte in diesem Kompartiment schlief3en.
Dartber hinaus ergeben Analysen nadch unterschiedlichen Versuchszatraumen, dald der
Anteil gebundener gegentiber den reversibel sorbierten **C-Verbindungen mit der Zeit
zunimmt, wahrend de spezfische ““C-Aktivitat des Sandes nach 15 - 30 Tagen nahezu
konstant ist.

Im Pflanzenmaterial konnen nach 32 - 50 Tagen 10 - 15 % der eingesetzten *C-
Gesamtaktivitédt wiedergefunden werden. Aus den spezfischen “C-Aktivitdten von
Wurzd und Sprof3 wurden die RCF und TSCF, die die pflanzliche Schadstoffaufnahme
beschreiben, beredchret. Ein'Vergleich dieser Werte mit publizierten lg RCFIg K- bzw.
TSCF-Ig K-Korrelationen belegt die pflanzliche Aufnahme von Verbindungen, die eéne
dem Phenanthren &hnliche Hydrophobie aufweisen. Dies geht in Ubereinstimmung zu
den radioisotopenfreien Untersuchungen, in denen originares Phenanthren in der Pflanze
nachweisbar ist (vgl. Kap. 4.3.3.2). Unter Beriicksichtigung der geringen *C-
Extrahierbarkeit ausdem Pflanzenmaterial kanndaher einetellweise Metabolisierung des
Phenanthrens in den verwendeten Helophytenarten angenommen werden.

Unbedeutend ist bei der Verwendung von Pflanzen sowohl der Austrag von *C-
Verbindungen mit dem Effluenten als auch eine Volatisation von Phenanthren oder
fluchtiger organischer Abbauprodukte. Ein Eintrag dieses hydrophoben Schadstoffes
Uber die Sand- oder Sprof3doerflache in die Atmosphére kann ausgeschlossen werden.
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Abb. 4.18: Wichtige Phenanthrenstrome und -umsetzungsprozesse in den verwendeten
Modelsystemen (fulvoséurefree Zulauflosungen; die Pfeilstérken geben
semiquantitativ die Bedeutung der Stoff stréme bzw. Prozesse wieder)

In Ubereinstimmung mit den radioisotopenfreien Saulenversuchen weisen die bepflanzten
Sandfiltersdulen hohere Reinigungseffizienzen fur Phenanthren auf als die unbepflanzten
Systeme. Die *CO,- Aktivitdtsmesaingen im Gasraum belegen, daB dies Uber die pflanzliche
Schadstoffaufnahme hinaus auf einen verstérkten Phenanthrenabbau im Wurzeraum
zurickzufuhren ist. Der Grund dafur liegt zum einen im Eintrag kohlenstoffhaltiger
Verbindungen Uber die Wurzd (Rhizodeposition), der gegentiber den unbepflanzten Filtersaulen
zu einer erhdhten Bodenatmung fuhrt. Zum anderen weisen Messungen der Redoxpotentiale der
Ablaufldsungen auf einen Sauerstoffeintrag tber die Helpophytenwurzen in die Rhizosphére hin,
wodurch aaobe Abbauprozesse beglnstigt werden kdnnen. In Ergdnzung dazu konnte
festgestellt werden, dal? aufgrund der konkurrierenden Phytoextraktion sowie des gesteigerten
Phenanthrenabbaus die Sorption radioaktiver Verbindungen in bepflanzten Sandfiltersaulen
gegenuber den unbepflanzten Kontrollversuchen geringer ist (wie die Ergebnise der
radiotracefreien Versuche zegen, ist der Umfang deser Anaytsorption jedoch stark von den
Stoffeigenschaften der Kontaminanten abhéngig, siehe Kap. 4.3.4).
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Schilf wuchs im verwendeten Modellsystem langsam, dennoch konnte fur schilfbestandene
Sandsaulen der hdchste Phenanthrenumsatz zu *4CO, nachgewiesen werden. Der Grund dafUir
kannder effektivere, aktive Gastransportmedianismusvon Schilf gegentiber Rohrglanzgras sin.

Das Einbringen von einer geldsten Fulvosaure mit dem Modellabwasser hat einen wesentlichen
Einflul auf die Stoffstrome und -umsetzungsprozese im System (vgl. Abb. 4.19). Die
Bednflusaung der Prozesse durch geloste Fulvosdure ist sowohl fur unbepflanzte ds auch fir
bepflanzte M odell systeme a1 verzechnen und unabhdngig von der verwendeten Helophytenart.
Folgende Ergebnisse wurden erzielt:

1)

2)

3)

4.

Der Eintrag geloster Huminstoffe fordert den mikrobiellen Phenanthrenabbau in den
Modellsystemen. Eine mogliche Ursache dafir ist die Nutzung der Fulvosdure als
zusatzliche Kohlenstoffquelle. Wahrend aufgrund vielfdltiger, die Analyse stérender
Prozesse eine Fulvosiurebilanzierung in bepflanzten Systemen nicht gelang, konnte in
unbepflanzten Modellsystemen eine mikrobielle Verwertung des Huminstoffes zu ca
20 % nadhgewiesen werden. Dartiber hinaus sind weltere, in der Literatur postulierte
Wirkungen der Fulvosaure auf den Schadstoffabbau (z. B. eine Wirkung als
Elektronenakzeptor oder die Funktion als Transportmolekul fur Schad- und Nahrstoffe,
vgl. auch Kap. 2.3.3) maglich, die nicht Untersuchungsgegenstand dieser Arbeit waren.

Die Fulvosdure fuhrt zu einer verminderten Schadstoffaufnahme durch die Pflanzen
gegeniber den huminstoffreien Versuchsvarianten. Dieses &3t sich mit der geringen
Durchlassgkeit der pflanzlichen Zellmembranen fir das organische Makromolekiil
begriinden, wodurch am Huminstoff sorbierte Verbindungen aus der Wurze
ausgeschlossen werden.

Im Vergleich zu fulvosaurefreien Versuchsvarianten werden durch das Einbringen
geloster Fulvosaurein das System in der Regel niedrigere spezfische *C-Aktivitaten der
Filtersande registriert. Der Grund dafiir kann sowohl die mit der Sorption am Sand
konkurrierende Sorptionswedselwirkung zwischen DOM und den Analyten alsauch die
verstérkte Phenanthrenminerali sation sein.

Es resultieren geringfligig erhohte “C-Aktivitdten in den Ablauflésungen durch eine
Vehikelfunktion der Fulvoséure, die den Transport von Phenanthren und dessen
Metaboliten durch die Filtersdulen beschleunigt.
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Abb. 4.19: DieBeenflusung der Phenanthrenstréme und-umsatizungsprozeseim
Moddlsystem durch Fulvosiure in der Zulauflésung (vgl. dazu
Abb. 4.18)

Zusammenfassend beanflusg die Fulvosaure die Prozesse im verwendeten Modell system in einer
Weise, die sich sowohl positiv (erhthte Schadstoffmineralisation) als auch negativ
(Vehikelfunktion) auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme auswirkt. Jedoch ist die
Fulvosaure-Vehikelfunktion bei der verwendeten Fuhrberg-Fulvosiurekonzentration von
100 mg/l in der Zulauflésung von vergleichsweise geringer Bedeutung. Die Frage, inwieweit
hohere oder stark variierende Huminstoffkonzentrationen im Abwasser die Prozessim Flterbed
von Pflanzenkléaranlagen beanflussen, sollte Gegenstand weiterer Untersuchungen sein.
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5 ZUSAMMENFASSUNG

Im Mittelpunkt der vorliegenden Arbeit stand einerseits die Uberpriifung der Anwendbarkeit von
Pflanzenkléranlagen zur Eliminierung ausgewahlter organischer Schadstoffe aus industriellen
Abwassern. Andererseits galt es, mittels g/stematischer Untersuchungen die Prozese im
Filterbed von Pflanzenkléranlagen, die air Abreicherung der Schadstoffe aus Abwéssern
beitragen, zu charakterisieren. Ausgangspunkt dieser Arbeit war die Bestimmung der
Sorptionskoeffizienten von Kontaminanten der Carbochemie an Sand und Pflanzenwurzdn unter
Anwendung der Festphasenmikroextraktion (SPAVIE) sowie die Konzeption, der Aufbau und de
Erprobung von Modellsystemen auf der Basis von Sandfiltersaulen zur Nadbildung von
Pflanzenkléranlagen im Labormal3stab. Die Beabeitung des Themas umfaldte aim einen die
Ermittlung der Reinigungseffizienz der Modellsysteme und die Bestimmung der
Schadstoffakkumulation in der Sand- und Pflanzenmatrix. Zu den neun Modellschadstoffen
gehorten Vertreter der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK), der
Methylderivate aromatischer Stickstoff heterozyklen und Phenole sowie der geséttigten 5-Ring-
Verbindungen und benzoannelierten Amine. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollten zum
anderen der Umsatz und de Vertelung des ““C-markierten Modellschadstoffes Phenanthren
bestimmt und eine voll stdndige Bil anzierung deses Schadstoff esinklusive dessen Abbauprodukte
im System Pflanze/Boden/Atmosphére durchgefiihrt werden.

In beiden Untersuchungskomplexen galt es, den Einfluf’ des Pflanzenbewuches und von gelsten
Huminstoffen auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme und auf die ebiotischen und
biotischen Prozesse im Filterbed zu verifizieren.

Bestimmung der M odellschadstoff-Sor ptionskoeffizienten an Sand- und Wurzelproben

Die mittels SPME in statischen Sorptionsexperimenten gewonnenen V erteil ungskoeffizienten der
organischen Schadstoffe an Sandmaterid zeigen keine substanzklassentibergreifende Korrelation
zwischen den Sorptionskoeffizienten (Koc) und der Hydrophobie der Analyten, ausgedrickt
durch den Oktanol-Wasr-V erteil ungskoeffizienten (K ). Wahrend die Sorptionskoeffizienten
fur diedrei verwendeten PAK (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren) gut mit Literaturdaten
ubereinstimmen, konnten fir digjenigen Analyten, die @nem Saure-Base-Gleichgewicht
unterliegen oder zur Ausiibung starker polarer Wedsalwirkungen befahigt sind (Fluoren-2-amin,
2,6-Dimethylphenol, 2,6-Dimethylpyridin und 2,5-Dimethylchinolin), deutlich hohere
Sorptionskoeffizienten gemessen werden. Dies weist darauf hin, dal3 neben dem reinen
Verteilungsmechanismus an der organischen Kohlenstoffraktion der Sande auch
Adsorptionsprozess fiir die Sorption an der Sandmatrix verantwortlich sind. Ubereinstimmend
mit dem K .-Konzept nahmen die Sorptionskoeffizienten an bewadhsenen Sanden, deren
Kohlenstoffgehalte durch die Rhizodeposition (pflanzlicher Eintrag von organischen
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Verbindungen in den Boden) gegentiber origindrem Sandmaterial um den Faktor drel bis finf
erhoht waren, zu.

Zur Bestimmung der RCF (Root concentration factor) wurden die statischen
Sorptionsexperimente unter Verwendung von Helophytenwurzen als Sorbens in einem
abiotischen Milli eu durchgefiihrt. Die emittelten RCF liegen signifikant Gber Werten aus der
Literatur, die auf der Verwendung lebender Pflanzen beruhen. Als Ursacdhe flr diese Diskrepanz
kann eine fUr diese Fragestellung mangelnde V ergleichbarkeit von lebenden und toten Systemen
angenommen werden. Mdglicherweise liegen in lebenden Wurzeln aufgrund des
Transpirationsdromes keine Sorptionsgleichgewichte vor, so dal3 die Analyten an diesen
Wurzdn geringere RCF aufweisen. Die Interpretation der gemessenen RCF-Werte an toten
Helophytenwurzdn erfolgte auf der Basis eines bestehenden L 6dlichkeitsparameter-K onzeptes,
das auf der Annahme dnes Verteilungsmechanismus beruht. Es zeigte sich, dal3
Helophytenwurzen einen Hildebrandschen Loslichkeitsparameter (8) von ca 25 F°cm?®
aufweisen. Dieser Wert liegt zwischen dem von Lignin (ca 22 F*cm™®) und Cellulose (ca
32 J°cm*®). Unter der Voraussetzung der Dominanz von nichtkompetetiven
V erteil ungsvorgangen lassen sich somit bei Kenntnis des L 6dlichkeltsparameters einer Wurzd die
Wurzdkonzentrationsfaktoren in totem Wurzematerial vorhersagen.

Reinigungseffizienz der Filtersysteme fur die M odell schadstoffe

Die Bilanzierung der nicht-isotopenmarkierten Modell schadstoffe (Ausgangskonzentration von
0,1 bis 1 mg/l) zwischen dem Zu- und Ablauf ergab innerhalb eines Zeitraumes von his zu zwel
Monaten Reinigungseffizienzen unbepflanzter Laborsysteme von durchschnittlich 69 %.
Demgegenlber erreichten mit Phalaris arundinacea bepflanzte Sandfiltersdulen im Mittel eine
Reinigungseffizienz von 88 %. Die aomatischen Verbindungen (2- bis 3-Ring-PAK, Fluoren-2-
amin sowie Dimethylderivate des Phenols, Pyridins und Chinolins) wurden nehezu vollsténdig
aus dem Modellabwasser entfernt. Die Reinigungeffizienz fur aliphatische, zyklische
Verbindungen (Tetrahydrothiophen und 2,4,4- Trimethylcyclopentanon) war signifikant geringer.

Mikrobieller Schadstoffabbau

Tests zum Nadhweis geafischer Mikroorganismen, die aum Abbau von Naphthalin,
Phenanthren und 2,6-Dimethylphenol befahigt sind, zeigen, dal3 die in den radiotracefreien
Untersuchungen erhaltenen Bilanzllicken fur diese Schadstoffe auf eine mikrobielle Verwertung
im Sandfilter zurtickgefuhrt werden kdnnen. Innerhalb der Versuchszetraume nahmen die
Zellzahlen spezfischer Abbauer in den oberen Sandschichten um mehrere GroRenordnungen zu.
Vergleichbare Ergebnise sind fur die Gesamtzdlzahlen zu verzeichren. Im Vergleich zu
unbepflanzten Modellsystemen flhrte der pflanzliche Eintrag organischer Verbindungen
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(Rhizodeposition) in bepflanzten Sandfiltersaulen zu einer signifikant hheren Gesamtzahl der
Mikroorganismen im Sand um den Faktor 2 - 20 sowie a1 einer gesteigerten mikrobiellen
Aktivitét, die semiquantitativ durch der Reduktion von Farbindikatoren bestimmt wurde.

Unter Anwendung der Radiotracetechnik konnte bestétigt werden, dald3 der wesentliche
Schadstoff pfad von Phenanthren im System Helophyten/Sandfilter die mikrobielle Minerali sation
ist. Bis zu 54% des Radiotraces wurden in Form von *CO, aus dem Bodenraum freigesetzt.
Die erhdhte mikrobielle Abbauaktivitdt in bepflanzten Sandfiltersdulen fuhrte zu einer
gesteigerten Bodenatmung sowie zu einer verstarkten Freisetzung von *“CO, gegeniber
unbepflanzten KontrollgeféaRen. Es konnte estmalig gezegt werden, dal3 ein direkter
Zusammenhang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenminerali sation besteht. Dieslief3
sich sowohl unter Anwendung von Phalaris arundinacea als auch von Phragmites australis
feststellen. Dabel wies das System Phragmites australis/Sandfiltersaule, off ensichtlich aufgrund
hoher pflanzlicher Sauerstoffeintragein den Wurzdraum, die stérkste Freisetzung von **CO, auf.

Schadstoffsor ption am Sand

Die Analyse der Sandproben ergab eine hohe Wiederfindung der Analyten 2,6-Dimethylpyridin,
2,5-Dimethylchinolin und Fluoren-2-amin in den Filtersdulen und bestétigt damit die mittels
statischer Experimente bestimmten hohen Sorptionskoeffizienten an der Sandmatrix. Innerhalb
eines zweimonatigen Versuchszetraumes fuhrten die starken Sorptionswedselwirkungen
insbesondere in bepflanzten Modell systemen zu einer Akkumulation der genannten Schadstoffe
im Sandmaterial von bis zu 60% der verwendeten Schadstoff menge. Dagegen konrte fir die
nichtfunktionalisierten PAK, die diphatischen zyklischen Verbindungen sowie
2,6-Dimethylphenol aufgrund niedriger Sandkohlenstoffgehalte oder einer mikrobiellen
Metabolisierung eine geringe Sorption (< 6 %) festgestellt werden.

Die Ergebnise der Radiotraceanaysen zegen eine irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbauprodukten an der Sandoberfladhe und in assoziierten Mikroorganismen. Der
Anteil von **C-Verbindungen im Sand nahm innerhalb des V ersuchszetraumes gegeniiber dem
freigesetzten *“CO, ab. Daraus &3t sich ableiten, daf? die reversible Sorption kew. dieirreversible
Bindung von Phenanthren und dessen Umsetzungsprodukten im Filterbeet von
Pflanzenkl&ranlagen langfristig betradhtet von geringerer Bedeutung sein wird.

Pflanzliche Schadstoffaufnahme

Die Analyse des Pflanzenmaterials unter Anwendung der Beschleunigten L osemittelextraktion
(ASE) ergab eine hohe Konzentration des hydrophoben Schadstoffes Phenanthren in der Wurzd
sowie hohe Konzentrationen hydrophiler Schadstoffeim Sprofd DarUber hinaus konnte estmalig
nachgewiesen werden, daf3 - in Ubereinstimmung mit den mittels SPME erhaltenen RCF (root
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concentration faaor) - digjenigen Verbindungen, die a1 starken spezfischen Wedselwirkungen
(z. B. Was=rstoff briickenbindungen oder ionische Wedhselwirkungen) befahigt snd (Fluoren-2-
amin, Dimethylpyridin und -chinolin), signifikant in der Wurzd sorbiert werden. Jedoch het die
Wiederfindung nicht-isotopenmarkierter Schadstoffe im Pflanzenmaterial aufgrund der
mikrobiellen Abbaubarkeit einer Vielzahl der Schadstoffe sowie des geringen
Mas®nverhéltnisses Pflanze/Sand eine untergeordnete Bedeutung fur die Gesamtbilanz (< 3 %).

Dagegen war unter Anwendung der Radiotracetecnk mit 9-*“C-Phenanthren bis zu 15% der
eingesatzten *C-Gesamtaktivitét im Pflanzenmaterial nachweisbar. Davon war der tiberwiegende
Teil irreversibel in der Pflanzenmatrix gebunden. Ein Vergleich der aus den **C-Analysendaten
berechneten RCF und TSCF (transpiration stream concentration fador), die die pflanzliche
Schadstoff aufnahme beschreiben, mit Ig RCF-Ig K- bzw. TSCF-Ig K,,~-Korrelationen anderer
Arbeiten belegt die Aufnahme von hydrophoben Verbindungen in die Pflanze Unter
Beriicksichtigung der geringen *“C-Extrahierbarkeit aus dem Pflanzenmaterial wird aus diesem
Grund eine teillweise Metaboliserung des Phenanthrens in den verwendeten Helophyten
angenommen. Diesfuhrt zu einer zu niedrigen Phenanthrenwiederfindung im Pflanzenmaterial bei
der Verwendung nicht-isotopenmarkierter Analyten.

Die Radiotraceanalysen zeigen ferner einen sehr geringen Austrag von **C-Verbindungen, d. h.
von Phenanthren oder von Phenanthrenabbauprodukten, Uber den Sprof3indie Atmosphére. Die
signifikante Phytovolatisation dieses hydrophoben Schadstoffes aus Helophytensystemen kann
somit ausgeschlossen werden.

Einflul3 geloéster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz und die Prozess im Filterbed

Eszagte sich einefur die verwendete DOM-Konzentration von 100mg/I geringe Beanflusaung
der Reinigungseffizienz der bepflanzten Sandfilterséulen. Dies geht im Gegensatz zu hohen
Vertellungskoeffizienten einiger Schadstoffe (Phenanthren, Fluoren-2-amin) an der verwendeten
Fulvosdure. Daraus |&f3t sich ableiten, dal3 die auf abiotischen Sorptionswedselwirkungen der
Anayten mit dem DOM-Molekil beruhende Vehikelwirkung der gelésten Huminstoffe durch
konkurrierende Prozesse (mikrobieller Abbau oder Sorption am Sandmaterial) vermindert wird.

Die Untersuchungen mit 9-*C-Phenanthren bestdtigen die Hypothese, da? der am DOM-
Molekul sorbierte Phenanthrenantell wéhrend der Abwasserpassage durch die Filtersaulen
mikrobiell verwertet wird. Ferner liegt die Mineralisationsrate Uber derjenigen der
fulvoséurefreien Versuchsvarianten. Zur Interpretation dieser Ergebnise wurde éane
Bilanzierung der Fulvosaure durchgefuhrt. Wahrend die Bilanzierung in bepflanzten
Sandfiltersdulen aufgrund der pflanzlichen Rhizodeposition nicht erfolgen konnte, wurde in
unbepflanzten Modellsystemen eine partielle mikrobielle Nutzung deses Huminstoffes als
Kohlenstoff quelle nachgewiesen (ca 20%). Dieser Befundist eine Erklarungsmégli chkeit fur die
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verstarkte Phenanthrenmineralisation in Gegenwart von DOM. Dariiber hinaus konrnte asfgrund
der Vehikelwirkung der Fulvosaure ene verringerte Sorption radioaktiver Verbindungen am
Sandmaterial sowie @ne verminderte pflanzliche Schadstoff aufnahme nadhgewiesen werden. Die
verringerte Phytoextraktion liefd sich dadurch erkléren, dal3 die DOM-Polymere nicht in die
Wurzdzdlen aufgenommen und dadurch die an Huminstoff sorbierten Schadstoff molekile von
der Wurzd ausgeschlossen werden.

Schluf3folgerungen

Die Untersuchungsergebniss der vorliegenden Arbeit belegen die prinzipielle Anwendbarkeit
von Pflanzenkl&ranlagen zur Eliminierung der ausgewahlten carbochemischen Kontaminanten aus
Abwassern. Dievielfdtigen Prozesse, die zur Entfernung der Kontaminanten fiihren, sind sowohl
abiotischen (Sorption an Sand und Wurzeln) as auch hiotischen Ursprungs (mikrobielle
Metabolisierung, Phytoextraktion kisin den Sprof3). Wahrend Huminstoffe @nen wesentlichen
Einflu auf die biotisch determinierten Prozesse (geringere Phytoextraktion, erhéhter
mikrobieller Schadstoffabbau) haben, ist die auf Sorptionswedhselwirkungen beruhende
Vehikelfunktion der Huminstoffpolymere bei der in dieser Arbeit verwendeten DOM-
Konzentration als sskundér einzustufen.

Unter Beriicksichtgung samtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Eintellung der
Modellschadstoffe in drei Gruppen erfolgen. Die unsubstituierten PAK mittlerer
Hydrophobizitat und Alkylphenole (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren und 26-
Dimethylphenol) sind duch eine ausgepragte mikrobielle Verwertung und eine geringe
Akkumulation am Sandmaterial gekenrzechnet. Pflanze/Sand-Systeme weisen fur diese
Schadstoffe hohe Reinigungseffizienzen auf. Fir Phenanthren bestehen dartiber hinaus Hinweise
auf eine pflanzliche Metabolisierung. Bel den alkylsubstituierten Stickstoffheterozyklen und
benzoannelierten Aminen (2,5-Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylchinolin, FHuoren-2-amin) ist
ein mikrobieller Abbau im Modell system moglich, jedoch sind starke Sorptionswedhselwirkungen
mit der Sandmatrix zu verzechnen. Des weiteren sind hohe Reinigungseffizienzen fir diese
Analyten charakteristisch. Hingegen weisen die verwendeten Modellsysteme keine
wirkungsvollen Medanismen zur Eliminierung von aliphatischen zyklischen Verbindungen
(Tetrahydrothiophen, 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) auf. Zuktnftige Untersuchungen kénnten
der Frage nadchgehen, ob durch eine Verlangerung der hydraulischen Verweil zeit im Filterbed die
Reinigungseffizienz fir diese Schadstoffe ehoht wird.

Aufgrund der spezfischen Stoffeigenschaften und der damit einhergehenden Prozesseist fir die
Konzipierung und Validierung von Pflanzenklaranlagen zur Reinigung industrieller Abwasser
sowohl die Bestimmung der Reinigungseffizienzen fir die Hauptkomponenten des Abwassrsals
auch die Untersuchung der Schadstoffakkumulation in Sand und Pflanzen erforderlich.
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7 VERZEICHNISVERWENDETER ABKURZUNGEN UND SYMBOLE

AbkUrzungen

ASE Beschleunigte Losemittelextraktion (accéerated liquid extradion)

Bq Bequerel (ein radioaktiver Zerfall pro Sekunde)

DOC geloster organischer Kohlenstoff (dissolved organic cabon; siehe auch unter DOM)

DOM geloste organische Substanz (disslved organic matter; in Ubereinstimmung zur
Fachliteratur wird damit in der vorliegenden Arbeit ausschlieldlich der polymere,
huminstoffartige Anteil geloster organischer Verbindungen bezechnet)

FS Fulvosédure

GC  Gaschromatographie

HOM Huminstoff (humic organic matter)

HPLC Hochdruckfliissgchromatographie (high performance liquid chromatography)
KBE koloniebildende Einheiten

LSC Fussgszintillationszéhler (liquid scintill ation counter)
MS  Massenspektrometrie

MW  Mittelwert

n.n.  nicht nadhweisbar

n.s.  nicht signifikant

OC  organischer Kohlenstoff (organic cabon)

OM  organische Substanz (organic matter)

PAK polyzyklische aomatische Kohlenwas®rstoffe

PDMS Polydimethylsiloxan

PKA  Pflanzenklaranlage

PVC Polyvinylchlorid

ppm  parts per million

RP  reversed phase

S. signifikant
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SIM  seleded ion monitoring

SPME Festphasenmikrextraktion (solid phase micro extradion)
TS  Trockensubstanz

UFZ Umweéltforschungszentrum Leipzig - Halle GmbH

ZALF Zentrum fUr Agrarlandschafts- und Landnutzungsforschung e.V. (MUncheberg)

Variablen und Symbole

o, speafische Aktivitét in Kompartiment x [Bg/g oder Bg/ml]

By Gesamtaktivitédt in Kompartiment x [Bq]

0 Wassergehalt des Bodens bei Giberstauten Bedingungen (entspricht der Pordstat) [mi/mil]
p Dichte [g/ml]

T hydraulische Verweil zet [d]

G Konzentration des rbierten Antells des Sorptivs im Sorbens [mg/kg]
C. Konzentration des frel geldsten Anteils des Sorptivs in Wasser [mg/l]
C.  Konzentration der Substanz i in der Phase x

S, Hildebrandscher Laslichkeitsparameter [F° cm®)

E, Redoxpotential, bezogen auf die Standard-Wasserstoffelektrode

foc Gehalt an organischem Kohlenstoff (kg oc/K9 srbend)

Kq Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen zwei Phasen

Kpooe Vertelungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der geldsten organischen Substanz und
der Losungsphase, bezogen auf den DOC - Gehalt

Koow Vertellungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der gelGsten organischen Substanz und
der Losungsphase, bezogen auf die organische Substanz

K Vertellungskoeffizient eines Analyten zwischen dem Polymerfilm der SPME - Faser und
einer waldrigen Phase

Ky Henry-Konstante [kPas m3/mol]

Kuxa Vertellungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der Pflanzenmatrix (im allgemeinen ist
hier die Blattmatrix einschl. der Cutticula gemeint) und der Luft
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Vertellungskoeffizient einer Substanz im System n-Oktanol/L uft

Vertellungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der partikul&ren organischen Substanz
und der Losungsphase, bezogen auf den Gehalt an organischer Substanz

Vertellungskoeffizient einer Substanz im System n - Octanol/Wasser

Mas® des Anayten i (im Kompartiment x; bzw. bei ‘ges die Gesamtmasse des
Analyten)

Mas des Kompartiments x (z. B. wal¥rige Phase, Sandmatrix oder DOM-Phase)
Stoffmenge

Druck

Allgemeine Gaskonstante (8,31 JK™* mol™)

Retardationsfaktor fur ein Sorptiv, berechnet aus Daten von Hliel3systemen
Retardationsfaktor fur ein Sorptiv, berechnet aus Daten von statischen Versuchen
, Wurzdkonzentrationsfaktor’ (root concentration fador)

Bestimmtheitsmal3

Wassrlodlichkeit einer Substanz [mg/l]

Zeit

Temperatur [K]

, Transpirationsgrom - Konzentrationsfaktor* (transpiration stream concentration facor)
Volumenstrom bzw. hydraulische Beladung [ml/d]

Volumen der Polymerbeschichtung der SPM E-Faser

Porenvolumen (Zwischenkornvolumen) der Boden- bzw. Substratsaule [ m?]
Molvolumen [cm®/mol]

Von der Pflanzewahrend der Versuchdaufzat aufgenommenes L dsungsvolumen
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Anhang A: Daten zu den radiotracerfreien Sdulenversuchen

Tab. A-1: Zdl zahlbestimmungen, Angaben in [1/ml bzw. 1/g+], Mittelwerte von 3 Saulen
Gesamtzellzahlen |Gesamtzellzahlen| Spezifische Abbauer Spezifische Abbauer
Sand* L6ésung * : S
im Sand in LOsung
KBE __Anfarbung] KBE _Anfarbung] PHE NA DMP PHE NA DMP
Tag Sandfilter ohn e Pflanzen

0 |2,8e+05 1,9e+06[2,1e+04 1,1e+068,0e+02 1,4e+02 2,1e+01| 0,0e+000,0e+00 0,0e+00
13 11,9e+06 1,6e+07[2,3e+05 1,9e+07[1,7e+03 1,2e+03
21 |6,2e+06 1,1e+07[5,8e+05 1,6e+07|5,1e+04 7,3e+02 2,9e+04 4,4e+03
27 11,8e+06 9,1e+06|1,4e+06 1,8e+07
33 |4,1e+06 7,0e+06|1,2e+06 9,1e+06[7,5e+04 1,8e+03 1,7e+04]1,5e+04 5,5e+03
36 2,1e+04 1,1e+02 2,1e+04|4,5e+04 1,8e+03 1,5e+03
53 |3,9e+06 5,9e+06|3,1e+06 4,5e+06|1,3e+05 1,9e+05 6,1e+04]1,1e+05 1,7e+05 3,7e+04
71 13,5e+06  8,0e+06]1,1e+06 2,8e+06|1,8e+05 1,8e+05 8,8e+04]1,3e+05 1,3e+05 3,2e+04

0 |2,8e+05 1,9e+06 8,0e+02 1,4e+02 2,1e+01
4 |1,6e+06 5,0e+06 1,3e+03 9,8e+02 4,3e+01
18 |3,6e+06 1,5e+07 3,3e+04 7,0e+03 2,2e+01
29 |6,5e+06 6,0e+07

41 5,4e+04 4,4e+03 1,5e+03
55 |2,2e+06 3,0e+07 6,0e+04 6,1e+03 4,5e+03
68 |7,1e+06 1,3e+08 2,9e+05 1,6e+04 3,6e+04

*KBE - Bestimmung durch Ausplattieren auf R2A - Agar; Anfarbung = Acridinorangeférbung

Tab. A-2: Analytkonzentrationen im Sand[mg/kg +s] am Endeder Telversuche, Mittewertevon3 Saulen

unb epflanzt, - DOM* unb epflanzt, + DOM**

oben mitte/unten*** oben mitte unten
mittlerer Kohlenstoffgehalt [%0] 0,029 0,013 0,031 0,014 0,01
Tetrahydrothiophen 0,03 0,01 0,00 0,07 0,04
2,5-Dimethylpyridin 3,32 0,13 0,52 0,49 0,12
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 0,03 0,01 0,00 0,01 0,10
2,6-Dimethylphenol 0,00 0,00 0,00 0,01 0,00
2,6-Dimethylchinolin 3,70 0,03 5,37 0,66 0,13
Fluoren-2-amin 2,97 0,03 4,07 0,86 0,45
Naphthalin 0,01 0,00 0,01 0,01 0,00
Acenaphthylen 0,05 0,01 0,01 0,01 0,00
Phenanthren 0,19 0,02 0,4 0,07 0,03

bepflanzt, - DOM* bepflanzt, + DOM™

oben mitte unten oben mitte unten
mittlerer Kohlenstoffgehalt [%0] 0,038 0,015 0,014 0,051 0,022 0,012
Tetrahydrothiophen 0,01 0,00 0,00 0,00 0,01 0,02
2,5-Dimethylpyridin 2,64 0,70 0,06 3,41 3,73 0,85
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 0,01 0,00 0,00 0,00 0,01 0,02
2,6-Dimethylphenol 0,00 0,00 0,00 0,00 0,01 0,04
2,6-Dimethylchinolin 6,82 0,08 0,01 9,06 2,48 0,07
Fluoren-2-amin 3,43 0,09 0,00 5,12 1,03 1,46
Naphthalin 0,01 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00
Acenaphthylen 0,01 0,00 0,00 0,01 0,00 0,00
Phenanthren 0,06 0,01 0,00 0,10 0,02 0,02

*nach 33 Tagen Versuchslaufzeit; **nach. insg. 71 Tagen Versuchslaufzeit (zunéchst - DOM, anschliefend + DOM);
*** Mittelwert, da nicht getrennt analysiert; *nach 32 Tagen Versuchslaufzeit; **nach 68 Tagen Versuchslaufzeit ( - DOM,
anschlief’end + DOM)



Tab. A-3: Reinigungseffizienz der Moddlsysteme [1 = 100 %], Versuchsvariante unbepflanzte
Filter mit DOM-freier Zulauflosung (MW aus n = 3)

c
& S
5 T s | < £l s | 5
£ U)GE) = 2 g & £
283 9 2 o s 5 = S
$ge £ | z slzlz| 5| | 2| &8
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0 0 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00
0,6 1 0,79 0,99 0,76 0,72 1,00 1,00 1,00 0,98 1,00
1,3 2 0,68 0,98 0,60 0,51 1,00 0,99 0,99 0,97 0,99
1,9 3 0,22 0,98 | (0,02) 0,21 1,00 0,98 0,93 0,95 0,98
2,5 4 0,27 0,97 0,00 0,03 0,99 0,98 0,86 0,93 0,97
3,1 5 0,15 0,96 | (0,09) 0,01 0,99 0,99 0,93 0,91 0,97
3,8 6 0,39 0,98 0,19 0,22 0,99 0,98 0,99 0,96 0,97
4,4 7 0,32 0,99 0,17 0,24 1,00 0,97 0,99 0,94 0,97
6,9 11 0,26 0,98 0,10 0,44 0,99 0,96 0,99 0,91 0,97
8,2 13 0,29 0,98 0,20 0,81 0,99 0,96 0,99 0,93 0,97
11,3 18 0,03 0,97 0,06 0,99 0,98 0,94 0,71 0,82 0,98
13,2 21 0,04 0,96 0,09 1,00 0,98 0,92 0,78 0,54 0,98
16,9 27 0,02 0,98 0,12 0,99 0,99 0,95 0,72 0,51 0,93
20,7 33 0,01 0,95 0,11 0,95 0,99 0,93 0,71 0,45 0,95

Tab. A-4: Renigungseffizienz der Moddlsysteme [1 = 100 %], Versuchsvariante unbepflanzte
Filter mit DOM-haltiger Zulauflésung (20 mg/l) (MW ausn = 3)

c
s : _
& 5 G 85 = S S
€ o S = 8 ) =
c E o ; o < = c
% c 3 9o & o S G = 5
_— —_— &) —_— —_ —_ [
> o S 5 2 & | £ 2 3 I= 2 j
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£fs =l E |51 E|E| s | E| 5| &
588 c | o |sE|5|a | 8|2 | ¢ |c¢E
S53c 2 5 o} <= © © = < 3 2
wwm <= - - N N N N LL Pz <C o
0 0 | 1,00 | 1,00 | 1,00 | 1,00 | 1,00 | 1,00 | 1,00 | 1,00 1,00
0.6 T | 080 | 09 | 067 | 089 | 1,00 | 1,00 | 0,99 | 099 | 0,96
1.3 2 | 045 | 099 | 004 | 060 | 1,00 | 1,00 | 096 | 1,00 | 0,99
1.9 3 | 043 | 099 | 005 | 069 | 1,00 | 1,00 | 0,86 | 0,98 | 0,99
25 4 | 063 | 099 | 0,16 | 0,75 | 1,00 | 1,00 | 0,72 | 0,87 0,99
3.1 5 | 011 | 098 | 0,12 | 0,29 | 1,00 | 1,00 | 088 | 0,81 0,96

4,4 7 | (0,03) 0,95 0,01 0,63 0,99 1,00 0,90 0,87 0,93
6,9 11 0,11 0,89 0,07 0,86 0,99 0,94 0,98 0,74 0,91
8,2 13 0,32 0,69 0,12 0,66 0,98 0,67 0,99 0,98 0,87
9,4 15 0,16 0,57 | (0,07) 0,79 0,97 0,61 0,79 0,92 0,87
11,9 19 0,32 0,51 0,13 0,95 0,96 0,49 0,99 0,94 0,91
13,2 21 0,35 0,43 0,25 0,80 0,96 0,54 0,98 0,96 0,88
15 24 0,17 0,38 0,15 0,84 0,93 0,51 0,84 0,94 0,83
18,2 29 0,19 0,44 0,18 0,95 0,90 0,47 0,91 0,86 0,84
20,1 32 0,33 0,65 0,23 0,96 0,96 0,48 0,93 0,88 0,89
23,8 38 0,30 0,67 0,22 0,96 0,95 0,52 0,91 0,89 0,88




Tab. A-5: Renigungseffizienz der Moddlsysteme [1 = 100 %], Versuchsvariante Rotrglanzgras
mit DOM-freier Zulauflésung (MW aus n = 3)

1 — c
2. = = o e S = S
—_ © - c (]
s8e2| e | B| S| Bl 2| & || 2| ¢E
Seoo S¢c = =5 = = | @ S £ =
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WeESE Ic_cs s Nl ~EQ | B | B i chs < N
0 0 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00
0,5 1 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 0,99 1,00 0,98
1,1 2 0,97 1,00 0,97 1,00 1,00 1,00 0,99 1,00 0,97
1,6 3 0,95 1,00 0,95 1,00 1,00 1,00 0,99 1,00 0,99
2,2 4 0,85 1,00 0,87 0,99 1,00 1,00 0,98 0,99 0,99
2,7 5 0,72 1,00 0,71 0,94 1,00 1,00 0,97 0,98 0,99
3,8 7 0,64 1,00 0,55 0,97 1,00 1,00 0,99 0,99 0,99
4,9 9 0,66 1,00 0,57 0,99 1,00 1,00 1,00 0,99 0,99
5,9 11 0,63 1,00 0,56 0,99 1,00 1,00 0,99 0,99 0,99
7,5 14 0,63 1,00 0,58 1,00 1,00 1,00 0,99 1,00 0,99
8,1 15 0,63 1,00 0,57 1,00 1,00 1,00 0,99 1,00 0,99
9,2 17 0,61 1,00 0,60 1,00 1,00 1,00 0,98 0,97 0,99
11,3 21 0,66 1,00 0,53 0,99 1,00 1,00 0,99 0,99 0,98
12,4 23 0,64 1,00 0,53 0,99 1,00 1,00 0,97 0,99 0,99
13,5 25 0,63 1,00 0,52 1,00 1,00 0,99 0,99 0,96 0,99
15,1 28 0,59 1,00 0,44 1,00 1,00 0,99 0,99 0,96 0,99
16,2 30 0,57 1,00 0,45 0,93 1,00 0,99 0,98 0,99 0,98
17,3 32 0,54 1,00 0,38 0,91 1,00 0,99 0,95 0,99 0,98
Tab. A-6: Reinigungseffizienz der Moddlsysteme [1 = 100 %], Versuchsvariante Rohrglanzgras
mit DOM-haltiger Zulauflésung® (MW ausn = 3)
1 — c
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0 0 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00 1,00
0,5 1 0,98 1,00 0,97 1,00 1,00 1,00 0,98 1,00 0,99
1,1 2 0,51 1,00 0,39 0,92 1,00 0,99 0,99 1,00 0,99
1,6 3 0,54 1,00 0,42 0,98 1,00 0,99 0,98 1,00 0,99
2,2 4 0,52 1,00 0,36 0,97 0,99 0,97 0,97 0,99 0,98
2,7 5 0,64 1,00 0,42 0,99 1,00 0,99 0,96 1,00 0,99
4,3 8 0,60 1,00 0,39 0,85 1,00 0,98 0,98 1,00 0,98
5,4 10 0,59 1,00 0,42 0,72 1,00 0,97 0,92 1,00 0,98
6,5 12 0,64 0,98 0,42 0,72 1,00 0,96 0,93 1,00 0,98
9,2 17 0,73 0,96 0,46 0,73 1,00 0,98 0,93 0,98 0,97
9,7 18 0,75 0,96 0,56 0,80 1,00 0,98 0,90 0,97 0,96
10,2 19 0,61 0,94 0,42 0,69 1,00 0,98 0,91 0,98 0,96
10,8 20 0,64 0,89 0,36 0,64 1,00 1,00 0,91 0,99 0,96
11,3 21 0,65 0,94 0,32 0,60 1,00 1,00 0,86 0,99 0,96
11,9 22 0,57 0,91 0,28 0,54 1,00 1,00 0,86 0,97 0,97
12,9 24 0,54 0,89 0,29 0,54 1,00 0,99 0,88 0,92 0,95
13,5 25 0,55 0,87 0,33 0,54 1,00 0,98 0,91 0,89 0,96
14,0 26 0,57 0,85 0,33 0,59 1,00 0,99 0,91 0,85 0,94
15,1 28 0,59 0,86 0,36 0,61 1,00 0,99 0,91 0,84 0,94
16,7 31 0,58 0,85 0,38 0,62 1,00 0,99 0,92 0,85 0,95
19,3 36 0,57 0,85 0,36 0,61 1,00 0,99 0,92 0,86 0,94

*20 mg/l bis zum Erreichen von 9,7 Porenvolumen, danach 100mg/I Fulvosdure



Tab. A-7: Schadstoff bilanzen, Analytwiederfindungin % voneingesetzter Schadstoff gesamtmenge,
Mittelwerte der Daten von3 Saulen

unb epflanzt bepflanzt

- DOM + DOM* - DOM + DOM*
Versuchslaufzeit in Tagen 33 38 32 36
Ablaufldsung
Tetrahydrothiophen 81,4 72,9 37,0 36,5
2,5-Dimethylpyridin 2,6 33,4 0,0 55
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 84,6 83,9 45,5 57,0
2,6-Dimethylphenol 27,0 18,4 1,6 25,9
2,6-Dimethylchinolin 11 3,8 0,0 0,0
Fluoren-2-amin 4,6 33,1 0,4 1,7
Naphthalin 14,4 8,5 15 7,7
Acenaphthylen 24,3 10,0 1,6 4,2
Phenanthren 3,5 10,5 15 31
Sand
Tetrahydrothiophen 0,5 0,5 0,1 0,1
2,5-Dimethylpyridin 30,0 4,7 29,3 35,0
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 0,5 0,3 0,1 0,1
2,6-Dimethylphenol 0,0 0,0 0,0 0,2
2,6-Dimethylchinolin 31,5 19,9 59,6 50,9
Fluoren-2-amin 25,3 18,2 30,4 33,4
Naphthalin 1,0 0,7 0,2 0,3
Acenaphthylen 6,0 11 0,5 0,3
Phenanthren 19,1 6,1 5,7 59
Pflanze
Tetrahydrothiophen 0,1
2,5-Dimethylpyridin 1,7
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1,6
2,6-Dimethylphenol 0,0
2,6-Dimethylchinolin 0,5
Fluoren-2-amin 1,6
Naphthalin 0,3
Acenaphthylen 0,0
Phenanthren 3,0
Summe
Tetrahydrothiophen 81,9 73,4 37,1 36,7
2,5-Dimethylpyridin 32,6 38,1 29,3 42,3
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 85,1 84,2 45,6 58,8
2,6-Dimethylphenol 27,0 18,4 1,7 26,1
2,6-Dimethylchinolin 32,6 23,7 59,7 51,4
Fluoren-2-amin 29,9 51,3 30,7 36,7
Naphthalin 15,4 9,2 1,8 8,3
Acenaphthylen 30,3 111 2,1 4,7
Phenanthren 22,7 16,6 7,2 12,0

*Die Wiederfindurg im Sand und in der Pflanze in Versuchsvarianten mit DOM bezieht sich auf den gesamten
Versuchszeitraum, d. h. incl. Versuchsabschnitt ohne DOM (vgl. dazu Kap. 3.5.2)



Anhang B: Daten zu den Radiotracerversuchen mit 9-**C-Phenanthren

Tab. B-1: Aktivitatshilanzen; Teil 1 (oben): Mittelwertevon de bis zum Versuchsende betriebenen
Saulen; Tell 2 (unten): Mittelwerte von zwe vor dem Versuchsende analysierten Saulen;
Angaben in % von eingesetzter Gesamtaktivitét

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
- DOM + DOM - DOM +DOM | -DOM +DOM
Versuchslaufzeit in Tagen: 50 41 35 32 30 30

Ablaufldsung 1,8 2,7 1,8 4,7 10,6 10,8
Boden-CO, 42,6 47,0 47,0 52,1 32,8 40,1
Sprofiraum-CO, 0,1 0,1 0,2 0,2
Zwischensumme 44,5 49,8 49,0 57,0 43,4 50,9
SproR3 4,3 3,5 1,9 3,0
Wourzel 10,4 6,1 10,7 6,0
Sand wurzelnah bzw. oben* 5,3 1,0 4,3 2,9 17,6 14,5
Sand wurzelfern bzw. unten* 16,1 17,1 12,7 19,2 20,5 16,6
Wourzel/Sand wyrzelnah 33 1.2 1,0 03
(Wasserwaschlosung)
Papierfilter (zur Trennung
Wurzel/Waschlésung) 4.0 31 33 0.9
Wourzeloberflache
(Ethanolwaschldsung) 0.8 0.8 0.7 0.3
Zwischenkornvolumen 0,2 1,0 0,5 1,6 2,4 2,8
Summe Sorption an Glas- 15 2,0 2.9 3,0 13 15
material, Schlauchen etc.
Zwischensumme 45,9 35,8 38,0 37,2 41,8 35,4
Gesamt 90,4 85,6 87,0 94,2 85,2 86,3

16 bzw. 13 bzw. 9 bzw. 7 bzw.

Versuchslaufzeit in Tagen: 27 26 15 15
Ablauflésung 15 15 0,4 3,0
Boden-CO, 26,9 41,6 37,7 23,7
SprofRraum-CO, 0,1 0,1 0,1 0,1
Zwischensumme 28,5 43,2 38,2 26,8
SproR3 5,3 3,1 0,8 4,2
Wurzel 14,2 7,1 11,7 9,0
Sand wurzelnah bzw. oben* 7,8 55 6,9 2,8
Sand wurzelfern bzw. unten* 17,1 18,3 22,7 35,1
Wurzel/Sand wyrzelnah 45 22 13 0.2
(Wasserwaschlosung)

Papierfilter (zur Trennung

Wurzel/Waschlésung) 3.6 2.2 2.2 L7
Wurzeloberflache

(Ethanolwaschlésung) 2.8 L4 51 1.6
Zwischenkornvolumen 1,0 1,3 0,8 2,7
Summe Sorpnﬂon an Glas- 29 40 3.4 44
material, Schlauchen etc.

Zwischensumme 59,2 45,1 54,9 61,7
Gesamt 87,7 88,3 93,1 88,5

*bepflanzte Filter = wurzelnaher Sand, unbepflanzte Filter = Sand oben



Tab. B-2: Spezifische “C-Aktivitat in den Ablauflésungen [Bg/ml], Mittelwerte der Daten von
3 Saulen
Tag Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
- DOM + DOM - DOM + DOM - DOM + DOM

0 0,0 0,0 0,0 0,0 0 0,0
1 0,5 0,7 1,0 0,3 1 0,6
2 0,5 0,7 0,8 2,3 2,4 1,2
3 0,7 0,7 0,9 5,3 3,7 2,3
4 15 0,7 0,9 5,6 54 3,7
5 1,7 1,6 0,8 8,7 10,1 6,0
6 2,7 4,7 1,0 15,3 13 8,3
7 3,5 10,0 11 17,8 16,5 11,4
8 5,0 13,0 14 17,3 16 12,3
9 7,7 15,7 1,6 18,7 18,9 15,5

10 7,6 17,9 2,0 20,1 22,6 17,8

11 9,4 18,4 2,8 21,6 26,2 20,4

12 10,0 19,4 3,7 22,1 29,2 22,0

13 10,9 19,3 4,7 23,3 29,7 23,4

14 13,8 19,7 5,9 25,2 36,1 35,7

15 14,4 20,5 7,1 28,0 42,7 39,0

16 13,4 21,0 8,2 28,1 46,3 42,8

17 13,2 22,2 8,9 27,6 48 48,0

18 13,6 23,4 9,7 28,4 50,1 57,3

19 14,3 24,8 10,1 28,6 45,9 50,7

20 15,4 24,4 10,5 29,4 45,5 51,5

21 17,7 24,8 10,9 30,7 44,2 55,3

22 16,8 23,4 11,2 29,7 43,8 56,2

23 16,7 23,9 12,4 30,5 44.4 51,4

24 16,2 24,3 11,9 30,2 43,6 56,3

25 16,3 24,9 11,9 31,2 43,5 54,7

26 16,2 26,6 12,2 30,6 44,7 55,2

27 16,1 25,9 12,1 31,0 44,5 55,8

28 16,9 27,2 12,2 32,1 43,5 53

29 16,2 28,1 12,3 31,4 45,3 56,3

30 15,9 27,2 12,2 30,6 44,5 56,6

31 17,0 24,5 12,4

32 16,7 24,8 12,4

33 16,2 24,6

34 15,8 23,1

35 15,2 23,7

36 15,5 24,5

37 15,9 24,8

38 15,4 23,9

39 15,3 23,7

40 14,8 24,1

41 14,3

42 14,3

43 14,2

44 14,8

45 13,8

46 14,0

47 14,0

48 13,7

49 13,5

50




Tab. B-3: 14C-Akvititat im Bodengas [Bq], Mittelwerte der Daten von3 Saulen
Tag Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
- DOM + DOM - DOM + DOM - DOM + DOM

0 0 0 0 0 0 0
1 767 978 283 469 1.068 1.121
2 1.725 1.663 215 1.114 1.610 1.689
3 933 2.195 372 2.286 2.422 2.540
4 2.761 2.415 316 4.627 2.963 3.108
5 2.374 3.631 708 6.355 3.260 3.668
6 2.473 4.276 1.627 6.552 3.674 3.337
7 2.814 5.300 2.731 5.091 3.088 3.125
8 3.127 5.513 3.120 4.947 3.360 3.458
9 3.130 7.365 4.343 6.113 4.059 3.891

10 5.160 6.942 4.130 6.113 3.917 4.287

11 5.147 6.297 5.418 7.016 4.372 4.073

12 5.578 6.415 5.651 6.881 4,931 3.847

13 5.578 6.283 6.785 5.931 5.616 4.679

14 6.394 7.094 6.846 6.612 3.922 6.467

15 6.394 6.515 6.747 6.329 4.920 6.691

16 5.519 6.515 6.061 6.905 4.666 7.166

17 4.692 6.041 7.525 7.470 4.853 7.259

18 4.692 6.041 5.615 7.424 4.603 7.271

19 4.491 6.713 6.562 6.122 4.603 7.271

20 4.491 6.713 6.562 5.713 4.434 6.405

21 4.591 7.578 7.367 6.074 4.137 5.516

22 4.591 7.578 7.367 6.875 4.253 5.534

23 5.244 6.051 6.256 5.224 4.724 5.978

24 5.244 6.051 6.256 5.561 4.441 5.851

25 4.720 6.161 6.410 5.898 4.178 5.799

26 4.720 6.161 6.410 6.673 4,212 5.722

27 4.720 6.227 7.200 6.984 4.112 5.665

28 5.881 6.227 7.200 6.606 3.781 5.311

29 5.881 6.160 7.025 6.543 4.207 5.541

30 5.776 6.160 7.025 6.689 4.026 5.576

31 5.776 5.750 7.025 6.452

32 5.314 5.750 7.025 6.452

33 5.314 4.342 7.025

34 5.314 4.342 6.807

35 6.374 3.879 6.807

36 6.374 3.879

37 6.177 5.294

38 6.177 5.294

39 5.294 5.814

40 5.294 5.814

41 5.294 6.064

42 6.329

43 6.329

44 6.663

45 6.663

46 4.960

47 4.960

48 3.812

49 3.812

50 5.854




Tab. B-4: Kohenstoff im Bodengas[mg C, gebundenin CO,], Mittelwerte der Daten von3 Saulen

Tag Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
- DOM + DOM - DOM + DOM - DOM + DOM
0
1 17,8 13,2 53 9,5 6,0 5,6
2 15,9 12,4 2,9 9,5 6,0 5,6
3 4,9 13,3 5,9 9,3 6,0 5,6
4 13,3 13,7 3,5 12,3 6,0 5,6
5 10,6 17,5 8,5 12,0 7,2 7,2
6 9,9 14,3 12,3 12,9 6,4 7,1
7 10,9 15,9 14,1 12,8 5,8 6,7
8 10,2 13,7 15,6 14,6 3,7 4,3
9 10,4 18,0 15,0 12,7 4,1 55
10 16,2 13,1 10,4 12,7 3,2 4,1
11 14,3 13,3 12,2 11,8 3,7 4,3
12 23,0 13,7 7,2 14,1 3,8 5,0
13 23,0 14,3 9,6 10,9 2,9 54
14 18,2 18,2 11,3 13,9 4,8 6,4
15 18,2 17,2 10,8 9,1 4,5 6,6
16 15,3 17,2 13,2 13,8 4,6 6,0
17 16,6 16,8 14,3 14,9 51 6,4
18 16,6 16,8 7,1 13,7 5,0 6,1
19 20,4 18,0 12,4 9,7 5,0 6,2
20 20,4 18,0 12,4 11,1 4,9 5,8
21 17,4 20,8 12,1 11,6 4,9 6,4
22 17,4 20,8 12,1 12,3 2,8 3,8
23 23,2 15,9 11,1 13,2 3,2 4,4
24 23,2 15,9 11,1 14,0 3,0 3,6
25 24,9 19,5 9,9 16,8 1,7 3,5
26 24,9 19,5 9,9 12,7 2 3,6
27 24,9 21,7 14,7 11,4 2,1 3.3
28 25,3 21,7 14,7 12,4 2,3 3,8
29 25,3 17,4 15,4 9,5 1,8 4,5
30 26,6 17,4 15,4 12,0 2,1 4,0
31 26,6 14,2 15,4 13,6
32 29,0 14,2 15,4 13,6
33 29,0 14,5 15,4
34 29,0 14,5 14,7
35 27,3 20,7 14,7
36 27,3 20,7
37 27,9 26,5
38 27,9 26,5
39 29,7 28,7
40 29,7 28,7
41 29,7 25,5
42 29,6
43 29,6
44 32,6
45 32,6
46 36,4
47 36,4
48 28,4
49 28,4
50 29,5




Tab. B-5: Daten zur DOM-Bilanz im Moddlsystem sowie Kohenstoffgehalte der Sande,
Mittelwerte der Daten von3 Saulen

Rohrglanzgras Schil f unbepflanzt
-DOM |+ DOM |- DOM |+ DOM | - DOM |+ DOM
DOM im Zulauf [mg/d] - 5,0 - 5,0 - 5,0
mittl. DOM-Auslaufkonz. [mg/I]* - 2721 - 1522 - 85,2
mittl. Ablaufvolumina [ml/d]* 138 132 29,6 25,3 458 47,6
DOM im Ablauf [mg/d]* - 3,6 - 39 - 41

Gesamtkohlenstoffgehalt im Sand | 1650 | 1760 | 1687 | 1760 | 1687 | 1723
vor Versuchsbeginn[mg]

Kohlenstoff- | Sand oben bzw. 0,029 | 0,032 | 0,027 | 0,024 | 0,011 | 0,014
gehalt nach wurzdnah

versuchs | sang unten kew. | 0,027 | 0,028 | 0,020 | 0,018 | 0,007 | 0,009
ende [%)] wurzefern

Gesamtkohlenstoffgehalt im Sand | 4088 | 4463 | 3280 | 3048 | 1291 | 1602
nadh Versuchsende [mg]

* Mittelwerte der Versuchstage 19- 30

Tab. B-6: RCF und TSCF sowie zur Berechnung deser Werte benctigte Daten, Mittelwerte der
Daten von3 Saulen (Versuchsdauer 32 - 50 Tage)
Rohrglanzgras Schilf
-DOM |+ DOM | - DOM [+ DOM
Speazfische Aktivitat der Wurzdn [BA/9 reucnimasel 2822 | 2451 | 2970 | 2087
Gesamtaktivitat SproR3[Bq] 25032 | 15662 | 7553 | 10366

mittlere spezfische Aktivitét der Losung im

Zwischenkornvolumen [Bag/ml] 695 | 1066 | 428 | 1364

mittleres transpiriertes Lésungsvolumen [ml] 2164 | 1840 639 755

RCF 41 23 69 15
TSCF 0,17 0,08 0,28 0,10
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Einleitung und Zielsetzung

Altlastenstandorte mit organischen Schadstoffen snd ein zentraler Untersuchungsgegenstand der
Sanierungsforschung. Die Phytosanierung, die auf der Nutzung des Selbstreinigungspotentials
natUrlicher Systeme (Pflanze/Boden-Systeme) basiert, ist in diesem Zusammenhang aufgrund
signifikanter Reinigungswirkungen fir organische Schadstoffe sowie des relativ geringen
technischen und energetischen Aufwands ein interessantes und vielversprechendes
Sanierungskonzept. Ein Anwendungsbereich von Pflanze/Boden-Systemen sind
Pflanzenklaranlagen, die bisher Gberwiegend zur Reinigung kommunaler Abwéasser eingesetzt
werden. Die Erfahrungen aus dem kommunalen Bereich zegen, dal3 fur die Eliminierung der
Organika innerhalb dieser Systeme im wesentlichen der mikrobielle Abbau im Wurzdraum
verantwortlich ist. Eine Stoffaufnahme durch die Pflanze, die Akkumulation im Filterbed oder
die Volatisation der organischen Verbindungen sind hingegen von geringerer Bedeutung.

Kenntnisse Uber die alaufenden abiotischen und biotischen Prozesse innerhalb des Filterkorpers
sind auch fur die Anwendung von Pflanzenkléranlagen zur Sanierung industrieller Abwéasser von
grofRer Bedeutung. Da die Bewertung der Reinigungswirkung bisher anhand der
Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Systeme emittelt wurde, liegen keine
Gesamtbilanzen fur organische Inhaltsgoffe industrieller Abwésser in Pflanzenklaranlagen vor.
Aus diesem Grund bestehen Wissensdefizite tiber die Auswirkungen der Stoffeigenschaften auf
Sorption, Abbau und Transport von industriellen organischen Schadstoffen in
Pflanzenkléranlagen. Dartber hinausfand der Einflul3 gel0ster Huminstoffe in den Abwassern auf
die Prozess im Filterbed bisher wenig Beaditung.

In der vorliegenden Arbeit sollte die Eignung von Pflanzenkléranlagen zur Eliminierung
ausgewahlter organischer Schadstoffe industrieller Herkunft untersucht werden. Ferner galt es,
die Prozess im Filterbed von Pflanzenklaranlagen, die aur Abreicherung deser Schadstoffe
fuhren, ndher zu charakterisieren. Ausgangspunkte dieser Arbeit waren die Bestimmung der



Sorptionskoeffizienten fir neun ausgewahlte, charakteristische Schadstoffe der Carbochemie an
Sand und Pflanzenwurzen auf der Basis der Festphasenmikroextraktion (SPME) sowie die
Konzeption, der Aufbau und die Erprobung von Modellsystemen zur Simulation von
Pflanzenkléranlagen im Labormal3stab. Die Beabeitung des Themas umfaldte aim einen die
Ermittlung der Reinigungseffizienz der Modellsysteme und die Bestimmung der
Schadstoff akkumulation in der Sand- und Pflanzenmatrix. Zu den Modell schadstoffen gehorten
Vertreter der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK), der Methylderivate
aromatischer Stickstoff heterozyklen und Phenole sowie der geséttigten 5-Ring-Verbindungen
und benzoannelierten Amine. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollten zum anderen der
Umsatz und die Verteilung des **C-markierten Modell schadstoffes Phenanthren bestimmt und
eine vollstandige Bilanzierung deses Schadstoffes inklusive dessen Abbauprodukte im System
Pflanze/Boden/Atmosphére durchgeftihrt werden.

In beiden Untersuchungskomplexen galt es, den Einflul’ des Pflanzenbewuches und von gel6sten
Huminstoffen (DOM, dislved organic matter) auf die Reinigungseffizienz der Modell systeme
und auf die aiotischen und biotischen Prozesse im Filterbed zu verifizieren.

Ergebnisse und Diskussion

Bestimmung der M odellschadstoff-Sor ptionskoeffizienten an Sand- und Wur zelproben
Die mittels SAME in statischen Sorptionsexperimenten gewonnenen Vertell ungskoeffizienten der
organischen Schadstoffe an Sandmaterial zegen keine substanzklassentibergreifende Korrelation
zwischen den Sorptionskoeffizienten (K,c) und der Hydrophobie der Analyten, ausgedrickt
durch den Oktanol-Wasr-V erteil ungskoeffizienten (K ). Wéhrend de Sorptionskoeffizienten
fur diedrei verwendeten PAK (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren) gut mit Literaturdaten
Ubereinstimmen, konnten fir digjenigen Analyten, die @nem Saure-Base-Gleichgewicht
unterliegen oder zur Austibung starker polarer Wedselwirkungen befahigt snd (Huoren-2-amin,
2,6-Dimethylphenol, 2,6-Dimethylpyridin und 2,5-Dimethylchinolin), deutlich hdhere
Sorptionskoeffizienten gemessen werden. Dies weist darauf hin, dal3 neben dem reinen
Verteilungsmechanismus an der organischen Kohlenstoffraktion der Sande auch
Adsorptionsprozess fiir die Sorption an der Sandmatrix verantwortlich sind. Ubereinstimmend
mit dem K .-Konzept nahmen die Sorptionskoeffizienten an bewadhsenen Sanden, deren
Kohlenstoffgehalte durch die Rhizodeposition (pflanzlicher Eintrag von organischen
Verbindungen) gegentiber origindrem Sandmaterial um den Faktor drel bisfunf erhdht waren, zu.

Zur Bestimmung der RCF (Root concentration factor) wurden die statischen
Sorptionsexperimente unter Verwendung von Helophytenwurzen als Sorbens in einem
abiotischen Milli eu durchgefiihrt. Die emittelten RCF liegen signifikant Gber Werten aus der



Literatur, die auf der Verwendung lebender Pflanzen beruhen. Als Ursacdhe flr diese Diskrepanz
kanneine fir diese Fragestellung mangelnde V ergleichbarkeit von lebenden und toten Systemen
angenommen werden. Mdglicherweise liegen in lebenden Wurzeln aufgrund des
Transpirationsdromes keine Sorptionsgleichgewichte vor, so dal3 die Analyten an diesen
Wurzen geringere RCF aufweisen. Die Interpretation der gemessenen RCF-Werte an toten
Helophytenwurzdn erfolgte auf der Basis eines bestehenden L 6dli chkeitsparameter-K onzeptes,
das auf der Annahme dnes Vertellungsmechanismus beruht. Es zeigte sich, dal
Helophytenwurzen einen Hildebrandschen Léslichkeitsparameter (8) von ca 25 F°cm?®
aufweisen. Dieser Wert liegt zwischen dem von Lignin (ca 22 F*cm™®) und Cellulose (ca
32 J*°cm*®). Unter der Voraussetzung der Dominanz von nichtkompetetiven
Verteilungsvorgéngen lassen sich somit bei Kenntnisdes L édichkeltsparameters einer Wurzd die
Wurzdkonzentrationsfaktoren in totem Wurzematerial vorhersagen.

Reinigungseffizienz der Filtersysteme fur die M odell schadstoffe
Die Bilanzierung der nicht-isotopenmarkierten Modell schadstoffe (Ausgangskonzentration von

0,1 bis 1 mg/l) zwischen dem Zu- und Ablauf ergab innerhalb eines Zeitraumes von kis zu zwei
Monaten Reinigungseffizienzen unbepflanzter Laborsysteme von durchschnittlich 69 %.
Demgegenlber erreichten mit Phalaris arundinacea bepflanzte Sandfiltersdulen im Mittel eine
Reinigungseffizienz von 88 %. Die aomatischen Verbindungen (2- bis 3-Ring-PAK, Fluoren-2-
amin sowie Dimethylderivate des Phenols, Pyridins und Chinolins) wurden nehezu vollsténdig
aus dem Modellabwasser entfernt. Die Reinigungeffizienz fur aliphatische, zyklische
V erbindungen (Tetrahydrothiophen und 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) war signifikant geringer.

Mikrobieller Schadstoffabbau

Tests zum Nachweis ezfischer Mikroorganismen, die aum Abbau von Naphthalin,
Phenanthren und 2,6-Dimethylphenol befahigt sind, zeigen, dal? die in den radiotracefreien
Untersuchungen erhaltenen Bil anzlticken fir diese Schadstoffe auf eine mikrobielle Verwertung
im Sandfilter zurtickgefthrt werden konnen. Innerhalb der Versuchszetraume nahmen die
Zellzahlen spezfischer Abbauer in den oberen Sandschichten um mehrere GroRenordnungen zu.
Vergleichbare Ergebnise sind fur die Gesamtzdlzahlen zu verzeichnen. Im Vergleich zu
unbepflanzten Modellsystemen fihrte der pflanzliche Eintrag organischer Verbindungen
(Rhizodeposition) in bepflanzten Sandfiltersaulen zu einer signifikant héheren Gesamtzahl der
Mikroorganismen im Sand um den Faktor 2 - 20 sowie a1 einer gesteigerten mikrobiellen
Aktivitét, die semiquantitativ durch der Reduktion von Farbindikatoren bestimmt wurde.

Unter Anwendung der Radiotracetednik konnte bestétigt werden, dal3 der wesentliche



Schadstoff pfad von Phenanthren im System Helophyten/Sandfilter die mikrobielle Mineralisation
ist. Bis zu 54 % des Radiotraceas wurden in Form von **CO, aus dem Bodenraum freigesetzt.
Die ehohte mikrobielle Abbauaktivitét in bepflanzten Sandfiltersdulen flhrte zu einer
gesteigerten Bodenatmung sowie zu einer verstarkten Freisetzung von 'CO, gegentiber
unbepflanzten Kontrollgefé3en. Es konnte estmalig gezegt werden, dal3 ein direkter
Zusammenhang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenmineralisation besteht. Dieslief3
sich sowohl unter Anwendung von Phalaris arundinacea als auch von Phragmites australis
feststellen. Dabel wies das System Phragmites australis/Sandfiltersaule, off ensichtlich aufgrund
hoher pflanzlicher Sauerstoffeintragein den Wurzdraum, die stérkste Freisetzung von **CO, auf.

Schadstoffsorption am Sand

Die Analyse der Sandproben ergab eine hohe Wiederfindung der Analyten 2,6-Dimethylpyridin,
2,5-Dimethylchinolin und Fluoren-2-amin in den Filtersdulen und bestétigt damit die mittels
statischer Experimente bestimmten hohen Sorptionskoeffizienten an der Sandmatrix. Innerhalb
eines zweimonatigen Versuchszetraumes fuhrten die starken Sorptionswedselwirkungen
insbesondere in bepflanzten M odell systemen zu einer Akkumulation der genannten Schadstoffe
im Sandmaterial von bis zu 60 % der verwendeten Schadstoff menge. Dagegen konrte fir die
nichtfunktionalisierten PAK, die diphatischen zyklischen Verbindungen sowie
2,6-Dimethylphenol aufgrund niedriger Sandkohlenstoffgehalte oder einer mikrobiellen
Metabolisierung eine geringe Sorption (< 6 %) festgestellt werden.

Die Ergebnise der Radiotracganalysen zeigen eine irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbauprodukten an der Sandoberfladhe und in asziierten Mikroorganismen. Der
Anteil von **C-Verbindungen im Sand nahm innerhalb des V ersuchszetraumes gegeniiber dem
freigesetzten *“CO, ab. Daraus 143t sich ableiten, dal? die reversible Sorption kew. dieirreversible
Bindung von Phenanthren und dessen Umsetzungsprodukten im Filterbeet von
Pflanzenkl&ranlagen langfristig betradhtet von geringerer Bedeutung sein wird.

Pflanzliche Schadstoffaufnahme
Die Analyse des Pflanzenmaterials unter Anwendung der Beschleunigten Ldsemittelextraktion

(ASE) ergab eine hohe Konzentration des hydrophoben Schadstoff es Phenanthren in der Wurzd
sowie hohe Konzentrationen hydrophiler Schadstoffeim Sprof3 Dartiber hinaus konnte estmalig
nachgewiesen werden, daf3 - in Ubereinstimmung mit den mittels SPME erhaltenen RCF (root
concentration faaor) - digjenigen Verbindungen, die a1 starken spezfischen Wedselwirkungen
(z. B. Was=rstoff briickenbindungen oder ionische Wedselwirkungen) befahigt sind (Fluoren-2-
amin, Dimethylpyridin und -chinolin), signifikant in der Wurzd sorbiert werden. Jedoch het die



Wiederfindung nicht-isotopenmarkierter Schadstoffe im Pflanzenmaterial aufgrund der
mikrobiellen Abbaubarkeit einer Vielzahl der Schadstoffe sowie des geringen
Mas®nverhéltnisses Pflanze/Sand eine untergeordnete Bedeutung fir die Gesamtbilanz (< 3 %).

Dagegen war unter Anwendung der Radiotracatechnik mit 9-“C-Phenanthren his zu 15% der
eingesetzten “C-Gesamtaktivitat im Pflanzenmaterial nadhweisbar. Davon war der Uberwiegende
Teil irreversibel in der Pflanzenmatrix gebunden. Ein Vergleich der aus den **C-Analysendaten
beredhneten RCF und TSCF (transpiration stream concentration fador), die die pflanzliche
Schadstoff aufnahme beschreiben, mit |g RCF-Ig K- bzw. TSCF-1g K,,-Korrelationen anderer
Arbeiten belegt die Aufnahme von hydrophoben Verbindungen in die Pflanze Unter
Beriicksichtigung der geringen *“C-Extrahierbarkeit aus dem Pflanzenmaterial wird aus diesem
Grund eine teillweise Metaboliserung des Phenanthrens in den verwendeten Helophyten
angenomimen. Diesfiihrt zu einer zu niedrigen Phenanthrenwiederfindung im Pflanzenmeateria bel
der Verwendung nicht-isotopenmarkierter Analyten.

Die Radiotracaanalysen zeigen ferner einen sehr geringen Austrag von *“C-Verbindungen, d. h.
von Phenanthren oder von Phenanthrenabbauprodukten, Gber den Sprof3in die Atmosphére. Die
signifikante Phytovolatisation dieses hydrophoben Schadstoffes aus Helophytensystemen kann
somit ausgeschlossen werden.

Einflu® geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz und die Prozess im Filterbed
Eszagtesich eine fir die verwendete DOM-Konzentration von 100 mg/I geringe Beanflusaung

der Reinigungseffizienz der bepflanzten Sandfiltersdulen. Dies geht im Gegensatz zu hohen
Verteilungskoeffizienten einiger Schadstoffe (Phenanthren, Fluoren-2-amin) an der verwendeten
Fulvosaure. Daraus 183t sich ableiten, dal3 die auf abiotischen Sorptionswedselwirkungen der
Anayten mit dem DOM-Molekil beruhende Vehikelwirkung der geldsten Huminstoffe durch
konkurrierende Prozesse (mikrobieller Abbau oder Sorption am Sandmaterial) vermindert wird.

Die Untersuchungen mit 9-*C-Phenanthren bestdtigen die Hypothese, da? der am DOM-
Molekil sorbierte Phenanthrenantell wahrend der Abwassrpassage durch die Filtersaulen
mikrobiell verwertet wird. Ferner liegt die Mineralisationsrate Uber derjenigen der
fulvosaurefreien Versuchsvarianten. Zur Interpretation dieser Ergebnise wurde éane
Bilanzierung der Fulvosaure durchgefuhrt. Wahrend de Bilanzierung in bepflanzten
Sandfiltersdulen aufgrund der pflanzlichen Rhizodeposition nicht erfolgen konnte, wurde in
unbepflanzten Modellsystemen eine partielle mikrobielle Nutzung deses Huminstoffes als
Kohlengtoff quelle nadhgewiesen (ca 20%). Dieser Befund ist eine Erklarungsmoglichkeit fur die
verstarkte Phenanthrenminerali sation in Gegenwart von DOM. Dariiber hinaus konnte aufgrund



der Vehikelwirkung der Fulvosdure ane verringerte Sorption radioaktiver Verbindungen am
Sandmaterial sowie a@ne verminderte pflanzli che Schadstoff aufnahme nadhgewiesen werden. Die
verringerte Phytoextraktion liefd sich dadurch erkléaren, dal3 die DOM-Polymere nicht in die
Wurzdzdlen aufgenommen und dadurch die an Huminstoff sorbierten Schadstoff molekile von
der Wurzd ausgeschlossen werden.

Schluf3folgerungen

Die Untersuchungsergebnisse der vorliegenden Arbeit belegen die prinzipielle Anwendbarkeit
von Pflanzenkl&ranlagen zur Eliminierung der ausgewahlten carbochemischen Kontaminanten aus
Abwéssrn. Dievielféltigen Prozess, die aur Entfernung der Kontaminanten fihren, sind sowohl
abiotischen (Sorption an Sand und Wurzdn) als auch hotischen Ursprungs (mikrobielle
Metabolisierung, Phytoextraktion kisin den Sprof3). Wahrend Huminstoffe enen wesentlichen
Einflu auf die biotisch determinierten Prozess (geringere Phytoextraktion, erhdhter
mikrobieller Schadstoffabbau) haben, ist die aif Sorptionswedchselwirkungen beruhende
Vehikelfunktion der Huminstoffpolymere bei der in dieser Arbeit verwendeten DOM-
Konzentration als sekundér einzustufen.

Unter Beriicksichtgung samtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Eintellung der
Modellschadstoffe in drei Gruppen erfolgen. Die unsubstituierten PAK mittlerer
Hydrophobizitat und Alkylphenole (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren und 26-
Dimethylphenol) sind duch eine ausgepragte mikrobielle Verwertung und eine geringe
Akkumulation am Sandmaterial gekennzeichnet. Pflanze/Sand-Systeme weisen fur diese
Schadstoffe hohe Reinigungseffizienzen auf. Fur Phenanthren bestehen dartber hinaus Hinweise
auf eine pflanzliche Metabolisierung. Bel den alkylsubstituierten Stickstoffheterozyklen und
benzoannelierten Aminen (2,5-Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylchinolin, Fluoren-2-amin) ist
ein mikrobieller Abbau im Modell system mogli ch, jedoch sind starke Sorptionswedhselwirkungen
mit der Sandmatrix zu verzechnen. Des weiteren sind hohe Reinigungseffizienzen fir diese
Analyten charakteristisch. Hingegen weisen die verwendeten Modellsysteme keine
wirkungsvollen Medanismen zur Eliminierung von aliphatischen zyklischen Verbindungen
(Tetrahydrothiophen, 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) auf. Zukinftige Untersuchungen kénnten
der Frage nadhgehen, ob durch eine V erlangerung der hydraulischen Verweil zeit im Filterbed die
Reinigungseffizienz fir diese Schadstoffe ehoht wird.

Aufgrund der spezfischen Stoffeigenschaften und der damit einhergehenden Prozesseist fir die
Konzipierung und Validierung von Pflanzenklaranlagen zur Reinigung industrieller Abwasser
sowohl die Bestimmung der Reinigungseffizienzen fir die Hauptkomponenten desAbwassrsals
auch die Untersuchung der Schadstoffakkumulation in Sand und Pflanzen erforderlich.



