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Referat:

In der vorliegenden Arbeit wurde die Eignung von Pflanze/Boden-Systemen zur Reinigung
carbochemisch belasteter Abwisser untersucht und der Einfluf} eines Pflanzenbewuchses sowie
geléster Huminstoffe auf die Prozesse, die zur Entfernung organischer Schadstoffe fiihren,
bewertet. Die Bearbeitung dieses Themas umfasste Untersuchungen zu Sorptionswechsel-
wirkungen ausgewdhiter Schadstoffe mit Sand- und Wurzelmaterial, die Anwendung vertikal
durchstromter, bepflanzter Sandsiulen zur Nachbildung realer Pflanzenkldranlagen, die
Erfassung der Reinigungseffizienz dieser Systeme fur die Modellschadstoffe sowie die
Bestimmung der Schadstoffkontamination des Filtermaterials und der Pflanzen. Unter
Anwendung der Radiotracertechnik erfolgte dariiber hinaus die Bestimmung der Schadstoffpfade
von Phenanthren einschlieBlich des mikrobiellen Abbaus im Modellsystem.

In bepflanzten Systemen (Phalaris arundinacea) wurden aromatische Verbindungen (2- bis 3-
Ring-PAK, Fluoren-2-amin sowie Dimethylderivate des Phenols, Pyridins und Chinolins) nahezu
vollsténdig aus Modellabwissern entfernt. Dies beruhte sowohl auf einem mikrobiellen Abbau als
auch fiir diejenigen Verbindungen, die zu starken spezifischen Wechselwirkungen (z. B. ionische
Wechselwirkungen) befihigt sind, auf der Sorption an der Sandmatrix oder an den Wurzeln.
Hingegen existierten keine wirkungsvollen Mechanismen zur Eliminierung aliphatischer,
zyklischer Verbindungen (Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon) innerhalb einer
hydraulischen Verweilzeit von ca. 2 Tagen.

Unter Verwendung der Radiotracertechnik konnte gezeigt werden, daf ein direkter Zusammen-
hang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenmineralisation besteht. Ferner zeigen die
Ergebnisse eine irreversible Bindung von Phenanthrenabbauprodukten und daraus resultierenden
Stoffwechselprodukten an der Sandoberflache, in assoziierten Mikroorganismen sowie in
Pflanzen. Die Phytovolatisation des Phenanthrens war nicht nachweisbar. Das Einbringen von
gelosten Huminstoffen ( C = 100 mg/l) fiihrte zu einer verstirkten Phenanthrenmineralisation

sowie einer verringerten planzlichen Schadstoffaufnahme.
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1 EINLEITUNG UND ZIELSETZUNG

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

Die Vielzahl und die Dimension der Altlastenstandorte erfordert die Entwicklung effektiver und
kostengiinstiger Sanierungsverfahren. Ein vielversprechender 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 gezielte Forderung
des Selbstreinigungspotentials natiirlicher Systeme [Siciliano und Greer, 2000]. Pflanze/Boden-
Systeme weisen vielfach eine hohe Reinigungseffizienz fiir organische Schadstoffe auf und sind
im Vergleich zu etablierten Verfahren (z. B. Bodenwasche, Verbrennung, Extraktionsverfahren)
durch einen geringen technischen und energetischen Aufwand gekennzeichnet [Schnoor et al.,
1995].

Im Rahmen der Phytosanierung gewinnt die Reinigung industrieller Abwiésser mittels
Pflanzenkléranlagen (,,Wuzelraumanlagen®) zunehmend an Bedeutung. Hierbei wird ein mit
Sumpfpflanzen (Helophyten) bepflanztes Filterbeet von dem zu reinigenden Wasser durchstromt
[Thofern, 1994]. Voruntersuchungen mit Anlagen im kleintechnischen und Pilotmalstab belegen
grundsatzlich die Eignung von Pflanzenklaranlagen auch zur Reinigung carbochemisch belasteter
Oberflachengewisser [Stottmeister et al., 1997b] sowie Grundwasser [Machate et al., 1999].
Pflanzenkliranlagen stellen somit ein erfolgversprechendes Verfahren zur Behandlung organisch
kontaminierter Abwisser bzw. Altlasten dar.

Die derzeitigen Kenntnisse iiber die Mechanismen in Pflanzenklaranlagen resultieren weitgehend
aus deren Anwendung zur Reinigung kommunaler Abwisser. Die dazu vorliegenden
Untersuchungen zeigen, daB fiir den Abbau der Organika im wesentlichen die im Wurzelraum
vorhandenen Mikroorganismen verantwortlich sind. Die Pflanzen tragen in der Regel weder
durch eine metabolische Aktivitit noch durch eine Stoffakkumulation signifikant zur
Abreicherung der Organika im Abwasser bei [Thofern, 1994; Vymazal et al., 1998]. Vielmehr
fordern die Helophyten durch den Eintrag von organischen, als Kohlenstoffquelle nutzbaren
Verbindungen und von Sauerstoff in den Wurzelraum den mikrobiellen Schadstoffabbau [Brix,
1994; Vymazal et al, 1998; Wissing, 1995]. Die Erfahrungen belegen ferner eine nur
geringfiigige Akkumulation der Organika im Filterbeet durch Filter- oder
Sorptionswechselwirkungen [FGU, 1997, Geller, 1998].



Kenntnisse iiber die genannten Prozesse im Filterbeet, die zur Detoxifikation organischer
Umweltchemikalien fiihren konnen, sind auch fiir die Entwicklung von Pflanzenkldranlagen zur
Sanierung industriell belasteter Oberflachen- und Grundwisser von groBer Bedeutung.

Jedoch sind die zur Reinigung industriell kontaminierter Wasser fiihrenden abiotischen und
biotischen Prozesse im Filterkorper von Pflanzenkliranlagen derzeit noch nicht ausreichend
bekannt. Ein Grund dafiir ist das Fehlen von Bilanzierungen der Schadstoffe im System, das sich
in Anlagen des technischen MaBstabes nicht durchfithren 1aBt. Statt dessen erfolgt die Bewertung
der Effizienz von Pflanzenklaranlagen anhand der Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf
der Systeme. Die Prozesse im Filterbeet wurden bisher nur in ausgewdhlten Arbeiten untersucht
(sieche dazu Machate et al., 1997, Salmon et al., 1998). Es besteht die Notwendigkeit, diese
Prozesse z. B. zur Dimensionierung der Pflanzenklaranlagen zu beriicksichtigen. Dies wird durch
zahlreiche Untersuchungen, die im Rahmen der Sanierung belasteter Boden durchgefiihrt
wurden, belegt. Sie zeigen, daB Abbau, Sorption und Transport von Kontaminanten in
Pflanze/Boden-Systemen stark von den Eigenschaften der Schadstoffe, Béden und Pflanzen
abhingig sind [Anderson et al., 1993; Burken und Schnoor, 1998; Cunningham et al., 1995;
Shimp et al., 1993]. Einen weiteren wichtigen EinfluBfaktor stellen die in Abwassern enthaltenen
gelosten Huminstoffe (DOM, dissolved organic matter) dar. Diese Makromolekiile beeinflussen
durch ihr ausgeprigtes Sorptionsvermogen fiir hydrophobe organische Schadstoffe deren
Bioverfiigbarkeit und Transportverhalten [Kile und Chiou, 1989, Porschmann et al., 1999;
Rebhun et al., 1996]. Der EinfluB geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz von
Pflanzenkliranlagen und die Prozesse im Filterkorper ist bisher wenig bekannt.

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollen die Prozesse, die zur Eliminierung organischer
Schadstoffe im Filterbeet von Pflanzenkliranlagen fithren, niher untersucht werden. Folgende
Fragestellungen stehen dabei im Mittelpunkt:

. Welche Reinigungseffizienz zeigen mit Helophyten bepflanzte Sandfiltersaulen fur
ausgewihlte industrielle Kontaminanten?

. Welche Prozesse sind maBgeblich fiir die Abreicherung der Schadstoffe aus dem
Abwasser verantwortlich? Wie wirkt sich ein Bewuchs des Filterbeets mit Helophyten auf

diese Prozesse aus?

. Welchen EinfluB haben im Abwasser enthaltene, geloste Huminstoffe auf die
Reinigungseffizienz von Pflanzenkldranlagen? Wie wirken diese Huminstoffe auf die zur
Schadstoffelemination fithrenden Prozesse im Filterbeet?
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Zur Bearbeitung dieser Fragestellungen waren die folgenden Arbeitsschritte notwendig:

. Bestimmung der Sorption industrieller organischer Schadstoffe an Sandmaterial und
Pflanzenwurzeln sowie an geldsten Huminstoffen in statischen Experimenten unter
Verwendung der Festphasenmikroextraktion (SPME). Diese ist zur Untersuchung des
Sorptionsverhaltens von Analyten sowohl an gelosten als auch an partikuléren Sorbentien

geeignet.

e Konzeption, Aufbau und Erprobung von Modellsystemen zur Simulation realer
Pflanzenkliranlagen im LabormaBstab unter Anwendung helophytenbepflanzter
Sandfiltersdulen, die mit einem Modellabwasser belastet werden
(“Modellpflanzenklaranlagen™).

o Bilanzierung der eingesetzten organischen Schadstoffe zwischen dem Zu- und Ablauf der
Siulen unter Verwendung klassischer Analyseverfahren, um die Reinigungseffizienz der
Modellsysteme zu bestimmen.

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

o Quantifizierung der Schadstoffsorption in den Sandfiltersidulen und Vergleich der
Ergebnisse mit den Daten der statischen Sorptionsexperimente sowie die Bestimmung
der Schadstoffaufnahme durch Pflanzen. Zur Losung dieser Themenkomplexe wurde die
Beschleunigte Losemittelextraktion (ASE) eingesetzt.

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

] Vollstandige Bilanzierung eines Kontaminanten einschlieBlich seiner Abbauprodukte zur
Bestimmung der Schadstoffabbau-, Transport- und Verteilungsprozesse sowie deren
Beeinflussung durch Helophyten und geloste Huminstoffe. Hierfiir kam die **C-
Radiotracertechnik in geschlossenen, mit helophytenbepflanzten Sandfiltersaulen

versehenen Laborsystemen zum Einsatz.

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

(V8]



2 THEORETISCHE GRUNDLAGEN

2.1  Die Phytosanierung: Ein naturnahes Sanierungsverfahren fiir Altlasten

Sanierungsmethoden zur Dekontamination organisch belasteter Kompartimente (Boden,
Sedimente, Wisser) schlieBen sowohl biologische als auch physiko-chemische Verfahren ein.
Letztere erfordern hiufig einen hohen technischen und finanziellen Aufwand. Dagegen gewinnen
die biologischen Sanierungsmethoden aufgrund naturnaher Umsetzungsprozesse sowie niedriger
Kosten eine immer gréBere Bedeutung [Obst und Seibel, 1996] (siche eine Ubersicht in Reichert
et al,, 1997).

Die Phytosanierung ist ein Teilgebiet der biologischen Sanierungsverfahren und verspricht bei
hoher Reinigungswirkung einen besonders geringen technologischen Aufwand [Anderson und
Coats, 1994; Watanabe, 1997]. Die Anwendung von Pflanzen kann als zentrales Verfahren oder
auch als abschlieBender Sanierungschritt fiir bereits mit anderen Technologien vorbehandelte
Boden bzw. Sedimente sowie Abwisser erfolgen [Cunningham et al., 1995; Schnoor et al.,
1995]. Voraussetzung fiir den Einsatz von Pflanzensystemen ist prinzipiell das Vorliegen von
Schadstoffkonzentrationen, die weder auf die verwendeten Pflanzen noch die assozierten
Mikroorganismen toxisch wirken. Beispielsweise kann Nitrobenzen im Wurzelraum in
Abhingigkeit von der Pflanzenart einerseits wirkungslos sein oder andererseits zur vollstandigen
Einstellung der Photosynthese fiihren [McFarlane und Pfleeger, 1990]. Daraus ergibt sich fiir die
Entwicklung eines Phytosanierungsverfahrens die Notwendigkeit, die Toleranz der eingesetzten
Pflanzen bzw. der Mikroorganismen fiir jeden Kontaminanten zu testen.

Die Phytosanierung basiert auf drei grundlegenden Strategien zur Dekontamination belasteter
Kompartimente [Cunningham et al., 1995] (siehe Abbildung 2.1 a - c):

Phytoextraktion:  Ziel dieser Strategie ist die Reduktion der Schadstoffkonzentrationen durch
die pflanzliche Aufnahme und Akkumulation der Kontaminanten. Moglich
sind passive Vertellungsprozesse an bzw. in der Wurzel und der Transfer der
Schadstoffe mit dem Transpirationsstrom in den SproB. Phytoextrahierte
Schadstoffe konnen anschlieBend unverindert gespeichert, an
Pflanzenstruktureinheiten gebunden, metabolisiert oder nach einem
Transport durch die Pflanze an die Atmosphire abgegeben werden.
Voraussetzung fiir die Phytoextraktion ist die Bioverfiigbarkeit der
Kontaminanten. Durch eine Emte der Pflanzen werden anschlieBend die

Kontaminanten aus dem System entfernt (siche Abb. 2.1 a).
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Abb.2.1: Ubersicht zu den zentralen Strategien der Phytosanierung und darin
ablaufender Prozesse (aus Cunningham et al , 1995, verandert)

Phytoabbau: Ziel dieser Strategie ist die Metabolisierung der Schadstoffe in
nichttoxische Verbindungen durch die pflanzenassoziierte Mikroflora
oder in selteneren Fillen durch die Pflanzen direkt. Auch fiir den
Phytoabbau ist eine ausreichende Bioverfiigbarkeit der Schadstoffe fiir die
Mikroflora bzw. die Pflanzen Grundvoraussetzung. Kontaminanten, die
an der Oberfliche der Bodenmatrix oder an partikuliren Huminstoffen
gebunden sind, kénnen der Phytoextraktion und dem mikrobiellen Abbau
nur eingeschrankt unterliegen (vgl. Abb. 2.1 b).



Phytostabilisation:  Ziel dieser Strategie ist eine irreversible Bindung der Kontaminanten an
die Bodenmatrix. Die Phytostabilisation beruht auf der Tatsache, daf ein
Pflanzenbewuchs kontaminierter Boden und Sedimente zu einem
reduzierten Schadstoffaustrag in die Umwelt, einer verminderten
Bioverfiigbarkeit sowie einer geringeren Auswaschung der Schadstoffe in
tiefere Bodenschichten fithren kann. Bei diesen Prozessen ist das
pflanzliche Ausscheiden von reaktiven nieder- bis hochmolekularen
organischen Verbindungen (Rhizodeposition) von wesentlicher
Bedeutung (siche Abb. 2.1 ¢).

Neben Anpflanzungen von z. B. Ackerpflanzen oder schnellwachsenden Baumen zur Sanierung
kontaminierter Boden und Sedimente gehéren zu den Phytosanierungsverfahren die
Pflanzenkldranlagen. Diese dienen insbesondere dem Abbau organischer Abwasserinhaltsstoffe

und sind damit der Strategie des Phytoabbaus zuzuordnen.

Die folgenden Kapitel geben einen Uberblick zu den Moglichkeiten und Grenzen des Einsatzes
von Pflanzenkldranlagen zur Abreicherung organischer Schadstoffe aus dem Abwasser sowie Zu
den damit verbundenen Prozessen im Filterbeet.

22 Die Anwendung von Pflanzenkliranlagen zur Eliminierung organischer
Schadstoffe

2.2.1 Entwicklung und Verfahrensvarianten

Der Finsatz von Pflanzenklaranlagen zur Behandlung von Abwissern (engl. ,constructed
wetlands*) geht auf das von Seidel in den sechziger und frithen siebziger Jahren entwickelte
,,Schilf-Binsen-Verfahren* zuriick [Seidel, 1966]. In diesem wird ein mit Rohrichtpflanzen
bewachsener 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 fithrten aufgrund mangelnder Permeabilitat
in einigen Verfahrensvarianten zu ungeniigender Reinigungswirkung, so daB die Verwendung
von Kies und Sand fiir das Filterbeet allgemein Anwendung fand. Seit den achtziger Jahren
dienen Pflanzenkliranlagen der dezentralen Entsorgung von Siedlungsschmutzwasser [Vymazal
et al, 1998; Wissing, 1995]. Aufgrund der positiven Erfahrungen mit Pflanzenkléranlagen im
kommunalen Bereich [FGU, 1997; Geller, 1998; Thofern, 1994] wurden die Wurzelraumanlagen
auch zu Sanierungszwecken erprobt (siehe z. B. in Stottmeister et al., 1997b).

In Abhingigkeit von den Abwassercharakteristika und regionalen Gegebenheiten wurde eine
Vielzahl technischer Varianten von Pflanzenkliranlagen entwickelt. Diese lassen sich in drei



Hauptgruppen unterteilen [Vymazal et al., 1998]: Aquakultursysteme mit Schwimmpflanzen,
Systeme mit Unterwasserpflanzen und Systeme mit auftauchenden Wasserpflanzen. In den
letztgenannten Systemen wachsen Helophyten auf einem Filterbeet auf und bilden oberirdisch
Sprosse aus. Die in Europa am 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
(Phalaris arundinacea L.) u. a. Verwendung [Thofern, 1994; Wissing, 1995].

a)

Abb. 2.2: Pflanzenklirsysteme mit auftauchenden Pflanzenarten;
a) freier Wasserkorper, b) horizontal und c) vertikal
durchstromtes Filterbeet [Vymazal et al., 1998 ]

Pflanzenkldranlagen mit auftauchenden Wasserpflanzen lassen sich in zwei Systeme unterteilen:
Waihrend in Systemen mit freiem Wasserkorper die Gefahr besteht, da3 das Abwasser ungeklart
abfliefit (siche Abb. 2.2 a), muB das Abwasser in Systemen ohne freien Wasserkorper den
Filterkorper durchstromen. Dadurch werden hohe Reinigungsleistungen erzeilt. Von letzteren
existieren zwei grundlegende technische Verfahrensvarianten, der Horizontal- und der
Vertikalfilter [Wissing, 1995] (sieche Abb. 2.2 b und c¢). Der Vertikalfilter ist insbesondere fiir



sequentielle aerobe und anaerobe Prozesse geeigneter, da im System hohe
Sauerstoffkonzentrationsgradienten zwischen dem Wurzelraum und tieferen Regionen vorhanden
sind [Vymazal et al., 1998]. Sie bilden daher die Grundlage der vorliegenden Arbeit.

2.2.2 Stoffstrome, Wechselwirkungen und Prozesse zur Eliminierung organischer
Schadstoffe

Eine Besonderheit von Pflanzenkldranlagen zur Sanierung von Abwissern im Vergleich zur
Bepflanzung kontaminierter Béden und Sedimente ist der kontinuierliche bzw.
semikontinuierliche Zustrom von Schadstoffen in das System. Die Abwasserinhaltsstoffe werden
anschlieBend direkt in die Atmosphire oder in das Filterbeet sowie die pflanzliche und
mikrobielle Biomasse transferiert (siche Abb. 2.3). Bei Letzterem kann abschlieBend der
Abstrom geloster Metabolite und nicht abgebauter Verbindungen aus dem System erfolgen. Die
Erfahrungen zeigen, daB} die Kontaktzeit zwischen den Wurzeln bzw. Mikroorganismen und den
Schadstoffen einen wesentlichen EinfluB auf die Reinigungswirkung von biologischen
Abwasserbehandlungsanlagen hat. Daher ist der Volumenstrom im Zulauf der Anlage
(hydraulische Beladung) ein wichtiger Parameter fiir die Planung und den Betrieb von
Pflanzenkldranlagen. Als MaB fiir die Kontaktzeit dient die hydraulische Verweilzeit T. Sie ist
definiert als der Quotient aus dem Zwischenkornvolumen (oder auch Porenvolumen, V_, in m?)
des Filterbeetes und dem Volumenstrom (V' in m?d) im Zulauf Haufig eingestellte
Verweilzeiten in Pflanzenkldranlagen betragen 2 - 10 Tage [Portier und Palmer, 1989; Vymazal
et al., 1998; Wissing, 1995; Wood, 1990].

Stofftransfer in die Atmosphére

Organische Abwasser-

inhaltsstoffe —_ Geloste Metabolite, nicht

abgebaute Verbindungen

Stofftransfer in Substrat und Biomasse

Unvolisténdiger Abbau

(Transformation) Akkum ulation

Mineralisation l

o Abiotische Autoxidation bzw. @ Mineralisation durch ® Sorption am Substrat, z. B.
Polymerisation Mikroorganismen und an die Huminstoffmatrix
o Oxidation bzw. Polymerisation Pfianzen e Festlegung in Mikroorga-

durch extrazellukire Enzyme nismen und Pflanzen

# Unvolistindige
Metabolisierung durch
Mikroorganismen und Pflanzen

Abb. 2.3: Stoffstrome und Umsetzungsprozesse organischer Verbindungen in
Pflanzenkliranlagen




Im Wurzelraum der Filterbeete existiert eine Vielzahl an Prozessen (Transformation,
Mineralisation, Akkumulation usw.), die auf die vielfiltigen organischen und anorganischen
Komponenten sowie unterschiedliche Pflanzenarten, Mikroorganismen und Filterbeetmaterialien
zuriickzufithren ist [Shimp et al., 1993]. Das wesentliche Ziel von Pflanzenkldranlagen zur
Reinigung organisch belasteter Abwasser ist ein Schadstoffiransfer in die mikrobielle Biomasse,
gefolgt von der Mineralisation oder einer zur Detoxifizierung der Schadstoffe fiihrenden
Transformation. Letzteres kann im Filterbeet auch abiotisch sowie durch extrazellulare Enzyme
erfolgen (siche Abb. 2.3). Dagegen ist die Phytoextraktion organischer Schadstoffe in der Regel
unerwiinscht, da vielfach nicht geklért ist, ob eine pflanzliche Metabolisierung der betreffenden
organischen Schadstoffe stattfindet. Jedoch mehren sich in den letzten Jahren
Untersuchungsergebnisse, die fiir einige Schadstoffe, z. B. Trichlorethylen [Newman et al., 1997]
oder Trinitrotoluol [Hughes et al., 1997; Thompson et al., 1998] einen pflanzlichen
Metabolismus zweifelsfrei nachweisen. Liegt kein pflanzlicher Metabolismus fiir den betreffenden
Schadstoff vor, so kann eine Phytoextraktion zur Schadstoffakkumulation in den Helophyten
oder zu einem verstirkten Stofftransfer iiber die Pflanze in die Atmosphire fithren (vgl. Kap.
2.2.2.1). Analog zur Phytoextraktion kann die Phytostabilisation, fiir Pflanzenkléranlagen
gleichbedeutend mit der Schadstoffakkumulation im Filterbeet (siehe Abb. 2.3), langfristig zur
Kontamination der Wurzelraumanlage fiihren und sollte daher vermieden werden.

Nach derzeitigem Kenntnisstand ist im Filterbeet im wesentlichen die mikrobielle Abbauaktivitat
fiir die Metabolisierung/Mineralisierung von organischen Verbindungen verantwortlich [Shimp
etal., 1993; Vymazal et al., 1998]. Somit ist der Begriff , Pflanzenkliranlage™ leicht irrefiihrend.
Aus diesem Grund wird auch der Begriff Wurzelraumanlage verwendet. Jedoch wird der
mikrobielle Stoffumsatz (vgl. Kap. 2.2.2.2) von der Pflanze positiv beeinflusst, so daf3 haufig erst
das Zusammenspiel von Pflanzen und Mikroorganismen zu einer hohen Reinigungswirkung von
Pflanzenkliranlagen (und weiteren Phytosanierungsverfahren) fithren kann (siehe Kap. 2.2.2.3).

2.2.2.1 Schadstoffaufnahme und -transport durch die Pflanze

Die Phytoextraktion kann wesentlich zur Eliminierung von Schadstoffen in Boden und Wassern
beitragen [Burken und Schnoor, 1998; McFarlane und Pfleeger, 1990; Newman et al., 1997
Thompson et al., 1998]. Im allgemeinen erfolgt die pflanzliche Stoffaufnahme aus dem
Waurzelraum zunichst reversibel und nicht selektiv in den apoplastischen Raum, d. h. in die
Zellwande der Wurzelhaare und Wurzelrindenzellen. In diesen kann eine Fortbewegung durch
Diffusion iiber mehrere Zellen hinweg erfolgen (apoplastischer Transport, siche Abb. 2.4). Der
in der Endodermis im Apoplasten liegende Caspary-Streifen ist jedoch fiir wéssrige Losungen
nicht passierbar, so daf jeder Stoff, der in das Pflanzeninnere gelangen soll, mindestens einmal
die Plasmalemma, die Membran zwischen der Zellwand und dem Cytoplasma, passieren muB.
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Eine Ausnahme besteht fiir einige kleinere Molekiile (z. B. Wasser), die durch die Poren in den
EiweiBbereichen der Membranen direkt in das Cytoplasma der Zelle diffundieren konnen
[Ziegler, 1995]. Beim Durchtritt durch die Membranen wird zwischen aktiven, enzymgesteuerten
Transportmechanismen unter Aufwendung von Energie (fiir viele anorganische Ionen, z. B.
Phosphat) und passivem Transport durch Diffusion unterschieden, der flir einige anorganische
Ionen (z. B. Ca*") sowie viele organische Verbindungen typisch ist [Richter, 1998]. Dieser
Ubergang durch Membranen einschlieBlich der intrazellularen Fortbewegung wird als
Kurzstreckentransport bezeichnet. AnschlieBend kann iiber die Cytoplasmen der Zellen ein
(symplastischer) Transport iiber weitere Strecken erfolgen (Mittelstreckentransport). Abb. 2.4
stellt diese Transportprozesse beispielhaft in einem Wurzelabschnitt da.

GefaB (Xylem

Rhizodermis - Endodermis oder Phioem)

| 0 Caspary-Streifen c
D Aufnahme und Abgabe von 1* Aktive/passive Vorgénge
=—>= Stoffen mittels Diffusion A beim Mem brantransport

-=-w-3 Apoplastischer Transport —>» Symplastischer Transport

Abb. 2.4: Schematische Darstellung der Transportprozesse in einem
Waurzelquerschnitt, C = Cytoplasma, Pl = Plasmalemma, Pld =
Plasmodesmen, To = Tonoplast, V = Vakuole, W = Zellwand (aus
Ziegler, 1995, modifiziert)

Der Langstreckentransport kann nach einem Ubergang der Stoffe aus dem Apoplasten in den in
hoheren Pflanzen enthaltenen drei Spezialbahnen erfolgen: Gase werden in den Interzellularen
weitergeleitet, wiBrige Losungen entweder in den Wassertransportbahnen des Xylems, das zum
Apoplasten gerechnet wird, oder den Assimilatbahnen (Phloem), das zum Symplasten gehort
[Ziegler, 1995].

Zur Beschreibung der Verteilungs- und Transportprozesse in der Pflanze wurden der ,Wurzel-
Konzentrationsfaktor® (root concentration factor, RCF) und der ,Transpirationsstrom-
Konzentrationsfaktor® (transpiration stream concentration factor, TSCF) definiert. Diese dienen
dem von der Pflanzenmasse und den transpirierten Losungsvolumina unabhangigen Vergleich
von Untersuchungsergebnissen zur Stoffaufnahme durch Pflanzen sowie der Korrelation mit
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spezifischen Stoffeigenschaften (z. B. der Loslichkeit von Kontaminanten in Wasser). Der RCF
beschreibt die Stoffaufnahme in die Wurzel nach [Briggs et al., 1982]:

G
RCF = C—& (GL 2.1)

i.BodenlGsung

C: wurzat = Stoffkonzentration in der Wurzel (Ug/giccngewict)

Ci Bodentzoms = Stoffkonzentration in der Bodenlosung (pg/ml).

Der RCF wird prinzipiell durch zwei Vorgidnge bestimmt: Erstens durch einen
Konzentrationsausgleich zwischen der wiissrigen Phase in der Wurzel und der externen Losung
sowie zweitens durch die Verteilung der Stoffe zwischen dem lipophilen Wurzelgewebe und der
externen Losung. Beide Vorginge sind passiv, reversibel und auch in totem Wurzelgewebe nach
kurzer Zeit (12 - 24 h) nachweisbar [Briggs et al., 1982]. Der nichtkompetitive
Verteilungsvorgang ist analog zur Schadstoffsorption an Huminstoffen (vgl. Kap. 2.3.2) durch
einen enthalpischen und einen entropischen Beitrag gekennzeichnet. Der entropische Beitrag
beschreibt die Unvertraglichkeit des hydrophoben Schadstoffes mit dem Wasser. Somit besteht
ein Zusammenhang zwischen der Schadstofthydrophobie, ausgedriickt durch den Oktanol-
Wasser-Verteilungskoeffizienten Ky, mit RCF [Briggs et al., 1982]. Existieren zwischen dem
Wurzelgewebe und den Organika Wechselwirkungen, die sich nicht durch einen reinen
Verteilungsmechanismus beschreiben lassen, so 148t sich dieses Konzept nicht zur Berechnung
von Schadstoffkonzentrationen in Wurzeln anwenden [Thompson et al., 1998].

Der TSCF beschreibt die Effizienz des Stoffiransports in den SproB. Analog zum RCEF ist der
TSCEF bei ideal verdinnten Losungen unabhangig von der Stoffkonzentration in der Bodenlosung
[Briggs et al., 1982]:

Ciniia
TSCF = (Gl. 2.2)
Ci,Bodmlésung
Ci xytemsart = Stoftkonzentration im Transpirationsstrom im Xylem (pg/ml)
Ci Bodeniosmg = Stoffkonzentration in der Bodenlosung (pg/ml).
Esgit: TSCF>1,0 :  Aktiver Transport von Verbindungen in die oberirdischen
Pflanzenteile (typisch fiir Stickstoff, Phosphor, Kalium)
TSCF=1,0 . Passiver Transport
TSCF<1,0 :  AusschluB des Stoffes aus den oberirdischen Pflanzenteilen
(gilt z. B. fiur viele Organika eines weiten
Hydrophobiebereiches)

11



Untersuchungen mit organischen Substanzen unterschiedlicher Lipophilie zeigen eine gute
(nichtlineare) Korrelation des RCF sowie des TSCF mit dem Oktanol-Wasser-
Verteilungskoeffizienten. Fiir Weizen und Pappeln wurde ein Maximum von TSCF ~ 0,8 bei
einem log K y-Bereich von 1,8 - 2,5 nachgewiesen [Briggs et al., 1982; Burken und Schnoor,
1998]. Die genauen Ursachen dafiir sind noch nicht geklart, jedoch deuten die Ergebnisse darauf
hin, daB sehr hydrophile Verbindungen die lipophilen Membranen, insbesondere das
Plasmalemma in der Wurzel (siche Abb. 2.4), nicht passieren konnen. Sehr hydrophobe
Verbindungen dagegen werden in lipophilen Bestandteilen der Wurzel stark retardiert und
konnen nicht in den Transpirationsstrom ibertreten. Diese Theorie 1aBt sich mit dem
Verteilungskonzept bestitigen (siche dazu Kap. 2.3.2). Basierend auf diesem Konzept ist eine
Begrenzung der pflanzlichen Aufnahme von organischen Schadstoffen bis in den Sprof3 hinein
auf Organika mit niedriger bis mittlerer Hydrophobizitit (log Ky ~ 0,5 - 3) gegeben [Schnoor
etal,, 1995]. Es wird daher angenommen, daB3 der TSCF mittelbar von den Verteilungsprozessen
in der Wurzel abhangig ist. Erwartungsgemal gelten die Korrelationen des TSCF und RCF mit
der Hydrophobie nicht fiir ionisierte Verbindungen [Burken und Schnoor, 1998; Kure et al.,
1999], da diese nicht dem hydrophoben VerteilungsprozeB zugénglich sind.

Verbindungen, die in den SproB transportiert werden, konnen iiber die Blattoberfliche
abdampfen (Phytovolatisation). Zur Beschreibung der Phytovolatisation dient der Koeffizient
Kyixs (Quotient aus der Analytkonzentration in der Pflanzenmatrix und in der Luft).
Untersuchungen zeigen eine lineare Korrelation von lg K,n, mit lg K, (Oktanol-Luft-
Verteilungskoeffizient) [Welke et al., 1998], d. h. bei bekannten Schadstoffkonzentrationen im
SproB sowie Oktanol-Lufi-Verteilungskoeffizienten ist fiir geschlossene (Labor-)Systeme eine
nigherungsweise Berechnung der Phytovolatisation moglich.

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 [Briggs et al., 1982; Burken und
Schnoor, 1998; Doucette et al., 2000; McFarlane und Pfleeger, 1990; Newman et al., 1997,
Schroll et al., 1994; Thompson et al., 1998]. Die Untersuchungen zeigen, daB die
Phytoextraktion von der Pflanzenart abhingig sein kann [Kure et al., 1999; Schroll et al., 1994],
wodurch die Vorausberechnung dieses Prozesses wesentlich erschwert wird. In Bezug auf
industrielle Abwisser fand die quantitative Bestimmung der Phytoextraktion und -volatisation
durch Helophyten bisher wenig Beachtung. Im Rahmen der Erprobung neuer
Anwendungsgebiete fiir Pflanzenkléranlagen ist es daher sinnvoll, die pflanzliche Stoffaufnahme
durch Helophyten zu untersuchen.
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Die Bestimmung der pflanzlichen Schadstoffaufnahme bereitet grundsitzlich analytische
Probleme. Unter Verwendung von Pflanze/Boden-Systemen, die in der vorliegen Arbeit erfolgte,
ist die Bestimmung der zur Berechnung der RCF und TSCF notwendigen
Schadstoffkonzentration in Losung (vgl. Kap. 2.2.2.1) evil. 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 et al., 2000; Kure et al., 1999], evtl. nicht einem realen
System. Beispielsweise wird durch den fehlenden Kontakt der Wurzel zum Boden die Exsudation
leichtloslicher Organika vermindert. Dies hat die Anderung vielfiltiger Bedingungen im
Wourzelraum zur Folge (vgl. Kap. 2.2.2.3). Aus diesem Grund erscheint die Verwendung von
Pflanze/Boden-Systemen eine sinnvolle Erginzung zu herkémmlichen Untersuchungen zu sein.

2.2.2.2 Der mikrobielle Schadstoffabbau

Die wichtigsten mikrobiellen Abbauer organischer Verbindungen sind Bakterien und Pilze. Der
Abbau von Organika erfolgt im wesentlichen intrazellular aber eine Reihe von Enzymsystemen.
Er kann aber auch extrazellulir durch die Metabolierungswirkung ausgeschiedener Enzyme
stattfinden [Agteren et al, 1998]. Wihrend die Pilze in Phytosanierungsverfahren zur
Behandlung belasteter Béden und Sedimente wesentlich zur Detoxifikation beitragen konnen,
spielen sie in Pflanzenkldranlagen eine untergeordnete Rolle. Der Grund dafiir ist u. a. die
mangelnde Ausbildung von Hyphen, d. h. von langen Auswiichsen zur Nahrstoffversorgung, im
Wasser und somit in den iiberstauten Zonen der Pflanzenkliranlagen [Obst und Seibel, 1996].

Die Basis fiir den mikrobiellen Schadstoffabbau ist der Kohlenstoff- und Energiebedarf der
Mikroorganismen zum Wachstum. Von wesentlicher Bedeutung fiir die Sanierungspraxis sind die
C-heterotrophen Organismen. Diese beziehen den Zellkohlenstoff hauptsichlich aus organischen
Nahrstoffen, zu denen auch die abzubauenden organischen Schadstoffe zihlen kénnen. Die
vielfiltigen mikrobiellen Schadstoffabbauer werden unterschieden in [Agteren et al., 1998]:

] Mikroorganismen, die den Fremdstoff als einzige Energie- und Kohlenstoffquelle nutzen
kénnen (chemoheterotroph). Dieser Metabolismus fithrt iiberwiegend zur
Mineralisierung,

. Mikroorganismen, die das Schadstoffmolekiil chemisch verdandern, daraus aber weder
Energie noch Kohlenstoff gewinnen. Dadurch benétigen sie zusatzliche
Kohlenstoffquellen (Kosubstrate). Dieser Kometabolismus fiihrt oft zu chemischen

Verbindungen, die als Endprodukt zuriickbleiben oder durch andere Stimme weiter
metabolisiert werden (Synergismus, Abbau durch eine Kette von Mikroorganismen).

-
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Es wird davon ausgegangen, dafl der Kometabolismus durch die Erweiterung um alternative
Abbauwege wesentlich zur mikrobiellen Detoxifizierung organischer Schadstoffe beitragt [Obst
und Seibel, 1996].

Die Energiegewinnung von Mikroorganismen erfolgt generell durch Redoxreaktionen. Dabei
werden im wesentlichen drei Arten der Energiegewinnung unterschieden [Obst und Seibel,
1996]: Die aerobe Atmung (Sauerstoff ist der terminale Elektronenakzeptor, Endprodukte der
Oxidation organischer Verbindungen sind CO, und nicht weiter abbaubare Zwischenprodukte),
die anaerobe Atmung (terminaler Elektronenakzeptor ist z. B. Nitrat oder Sulfat) sowie die
anaerobe Garung. Aufgrund der hohen Effizienzen aerober Abbauprozesse werden bei einer
Vielzahl biologischer Sanierungsmafinahmen die zu sanierenden Kompartimente beliiftet.

Grundvoraussetzung fiir die Anwendung von Pflanzenkldranlagen ist die mikrobielle
Abbaubarkeit der im Abwasser enthaltenen organischen Schadstoffe. Im Folgenden werden fiir
beispielhaft ausgewihlte Schadstoffklassen, von denen Vertreter im Rahmen dieser Arbeit
Verwendung finden, einige Abbauwege beschrieben.

Aliphatische Kohlenwasserstoffe
Die Aliphaten werden bis auf wenige Ausnahmen ausschlieBlich aerob abgebaut. Zu den

Ausnahmen gehoren z. B. die Alkene oder das Methan, fiir die auch anaerobe Abbauwege
bekannt sind. Die Kohlenwasserstoffe werden durch Monooxygenasen zu Alkoholen oxidiert und
diese weiter zu Fettsauren umgesetzt. AnschlieBend erfolgt der schrittweise Abbau der
Kohlenstoffkette. Die biologische Abbaubarkeit der gesittigten zyklischen Kohlenwasserstoffe,
z. B. Cyclopentan, ist im Vergleich zu den nichtzyklischen Aliphaten gering. Grund dafiir ist die
im allgemeinen erforderliche Synergie von Mikroorganismen, die sich erganzende, fiir die
Ringspaltung benotigte Enzyme besitzen. Dariiber hinaus liefern die ersten beiden Abbauschritte
keine Energie, so daB diese ausschlieBlich kometabolisch erfolgen kénnen [Obst und Seibel,
1996].

Monozyklische Aromatische Kohlenwasserstoffe
Der aerobe, bakterielle Abbau von aromatischen Verbindungen lauft in der Regel in drei Stufen

ab (siehe Abb. 2.5). Zunichst erfolgt eine Oxidation, bei Benzol durch eine Dioxygenase, bei
Phenol durch eine Monooxygenase. Eventuell storende Substituenten am Ring kdnnen zuvor
oxidiert und abgespalten werden, z. B. bei 2,4,6-Trimethylphenol. Das durch die Oxygenasen
entstandene Benzoldihydrodiol (cis-Isomer) wird nachfolgend zu Brenzkatechin (Catechol)
dehydriert. Im zweiten Schritt wird der Ring durch eine meta- oder ortho-Spaltung aufgetrennt.
Die entstandenen Produkte werden im weiteren Verlauf zu Sduren und Aldehyde umgesetzt und
in Stoffwechselprozesse eingeschleust.
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Abb.2.5: Aerobe Abbauwege monozyklischer Aromaten (Auswahl) [Obst und Seibel, 1996]

Dariiber hinaus sind anaerobe Mechanismen mit einleitender Reduktion des aromatischen Rings
und anschlieBender hydrolytischer Ringspaltung bekannt [Agteren et al., 1998].

Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK)
Neben einer Vielzahl von bekannten anaeroben Abbauwegen existieren fiir die PAK aerobe

Abbauwege, die sich im wesentlichen in folgende drei Typen unterscheiden lassen [Obst und
Seibel, 1996] (siehe auch Abb. 2.6):

1.

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

Kometabolische Transformation: Diese lauft iiberwiegend intrazelluldr unter partieller
Oxidation des Ringgeriistes ab und tritt sowohl in Pilzen als auch bei einigen
Bakterienstaimmen auf. In der Regel erfolgt eine Akkumulation teiloxidierter Metabolite,
da im Gegensatz zur vollstindigen Mineralisierung der kometabolische PAK-Abbau auf
einer sehr frithen Stufe stehenbleibt.

Unspezifische radikalische Oxidation: Sie findet iiberwiegend extrazellulir unter
Initialoxidation durch Radikalbildung statt. Verantwortlich dafiir sind z. B. Ligninasen
der Weififaulepilze. AnschlieBend erfolgen unspezifische Weiterreaktionen des
Oxidationsproduktes. Extrazellulire Oxidationsreaktionen bieten den Vorteil, daB sie
auch schwerlésliche Verbindungen, die z. B. an der Bodenmatrix sorbiert und nicht
bioverfiigbar sind, umsetzen konnen.

15



2.

Plize (Cyt P450)  ©
S e
Moncoxygenase 5

cls-3,4-Dihyd!
trans-3,4-Dihy y-3.4 Y thren
3,4-Dihydroxyphenanthren
‘ OH OH
COOH /10 COOH OH
— S
-

1-Hydroxy-2-Naphthalins3ure 1,2-Dihydraxynaphthalin

OH /4
C—COOH
COOH @
@ cis-o-Hydroxybenzalpyruvat
cHo ‘

2-Carbaxybenzaldehyd sl
L : CHO
Sallcylaldehyd
COOH {
@ OH
COOH
o-Phthals3ure @
COOH
\ Sallcylsdure
HO : COOH OH
HO @ OH
Protocatechus3ure Catechal

Abb. 2.6: Aerobe Abbauwege von PAK am Beispiel von Phenanthren (Auswahl)
[Agteren et al., 1998, Walton et al., 1994]
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Besitzen die PAK Kohlenstoffbriicken, z. B. Acenaphthen und Acenaphthylen, so wird zunéchst
diese C-Briicke oxidiert. In mehreren Zwischenschritten entsteht ein 1,2-Dion. AnschlieBend
kann eine Spaltung der Kohlenstoffbriicke erfolgen. Derzeit sind fiir Acenaphthen und
Acenaphthylen ausschlieBlich Abbauwege bekannt, die kometabolisch beginnen [Agteren et al.,
1998]. Der weitere Abbau kann analog zu den oben beschriebenen Metabolismen erfolgen.

Aromatische Heterozyklen
Fiir diese Substanzklasse sind nur wenige anaerobe Metabolismen bekannt. Unter aeroben

Bedingungen erfolgt der Abbau N-, S- und O-haltiger heterozyklischer Aromaten sehr haufig mit
der Einfiihrung einer Hydroxylgruppe in Nachbarschaft zum Heteroatom. Auch die bakterielle
Metabolisierung von Chinolin und dessen Derivaten folgt oft diesem Abbauweg (siehe Abb. 2.7).
Nach der Hydroxylierung sind zwei verschiedene Abbauwege moglich: eine Spaltung des
Pyridinrings oder eine Spaltung des Benzolrings. Die resultierenden Produkte werden
anschlieBend weiter umgesetzt [Schwarz et al., 1989]. Der Abbau der in 2-Position substituierten
Derivate ist erschwert und kann iiber eine einleitende Hydroxylierung in 4-Position erfolgen
[Fetzner, 1998].

(X
sotd

2-0OH-Chinclin N
—_—
N/ OH o7 o
OH OH

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

Abb. 2.7: Aerobe Abbauwege fiir Chinolin und dessen Derivate (Auswahl)
[Blaschke et al., 1991, Schwarz et al., 1989]

Die Abbauwege fiir Pyridin und dessen Derivate sind noch nicht vollstindig geklart. Neben dem
klassischen Abbauweg der aromatischen Heterozyklen wird fir diese Substanzen auch in
aerobem Millieu eine einleitende Reduktion zu einem chinoiden System angenommen [Sims und
O'Loughlin, 1989]. AnschlieBend konnen zwei unterschiedliche hydrolytische Spaltungen
erfolgen. Fiir 2-Alkylpyridine wird die Spaltung zu Succinatsemialdehyd und Formamid

17



postuliert [Shukla, 1984]. Untersuchungen zeigen, daB die Abbaubarkeit der Pyridinderivate in
der Reihe Pyridincarbonsiuren > Pyridin > Methylpyridine abnimmt [Sims und O'Loughlin,
1989].

Die in diesem Kapitel dargestellten Abbauwege ausgewahlter Organika zeigen auf, daB 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 iibertragen [Obst und Seibel, 1996]. Zur Beantwortung der Frage, ob der
Einsatz von Pflanzenklaranlagen zum Abbau der genannten Organika potentiell in Frage kommt,
sind Untersuchungen unter Umweltbedingungen erforderlich, die weitestgehend denen in realen
Wurzelraumanlagen entsprechen. Von zentraler Bedeutung dafir ist der Einsatz von
Rohrichtpflanzen, die einen wesentlichen EinfluB auf die in Pflanzenklaranlagen ablaufenden
Abbauprozesse haben (vgl. das folgende Kapitel).

2.2.23 Der EinfluB der Pflanze auf den mikrobiellen Schadstoffabbau: Der
Rhizosphireneffekt

Ein Pflanzenbewuchs fiihrt in unmittelbarer raumlicher Umgebung der Wurzeln (ca. 1 - 5 mm) zu
einer Anderung der Mikroorganismenzahl und -zusammensetzung. Dieser sogenannte
Rhizosphireneffekt wird quantitativ im Verhaltnis der Zahl der Mikroorganismen in der
pflanzlich beeinflussten (Rhizosphare) und der unbeeinfluBten Zone ausgedriickt. Der Faktor
betrigt in der Regel 5 - 20, in einigen Fallen bis zu 100 und dariiber [Anderson et al., 1993].
Nach dem derzeitigen Kenntnisstand wird der Rhizosphéareneffekt durch den pflanzlichen Emtrag
von nieder- und hochmolekularen Kohlenstoffverbindungen sowie von Sauerstoff hervorgerufen
[Anderson et al., 1993]. Die Bedeutung dieser beiden Prozesse fiir den Abbau organischer
Schadstoffe wird im Folgenden beschrieben.

Alle untersuchten Pflanzenarten einschlieBlich der Helophyten verursachen im Verlauf des
Wachstums den Eintrag vielfiltiger organischer Verbindungen in den Boden (sog.
Rhizodeposition). Einen signifikanten Beitrag zur Rhizodeposition leisten die Wurzelexsudate,
die iiberwiegend iiber die Wurzelspitzen in die Rhizosphire ausgeschieden werden [Shimp et al.,
1993]. Die Exsudate enthalten Aminoséuren, Mono- und Dicarbonsauren, Zucker, Flavenoide,
Proteine usw. [Anderson et al, 1993; Lynch und Whipps, 1990]. Ferner sind phenolische
Verbindungen enthalten [Fletcher und Hegde, 1995]. Die niedermolekularen, leicht 1slichen
Waurzelexsudate beinflussen in vielfiltiger Weise die Prozesse im Boden und koénnen

. die wurzelassoziierte Mikroflora in der Rhizosphire durch ihre Verwendung als
Nahrungsquelle stimulieren [Schnoor et al., 1995; Shimp et al., 1993],
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. kometabolisch abhingige mikrobielle Transformationen fordern [Shann, 1995],

o Schadstoffe durch ausgeschiedene Enzyme extrazelluldr metabolisieren [Schnoor et al.,
1995; Siciliano et al., 1998].

AuBerdem ist eine Vielzahl weiterer Effekte durch den Eintrag von Wurzelexsudaten bekannt,
die im Rahmen der Phytosanierung von besonderem Interesse sind. Zu diesen zahlen der Beitrag
von Humifizierungsprozessen zur Phytostabilisation infolge spontaner Autoxidation der reaktiven
organischen Verbindungen [Walton et al., 1994], die Erzeugung von Resistenzen gegen
phytotoxische Substanzen [Basu et al., 1994] oder die Mobilisierung von Metallionen aufgrund
der Chelatisierungswirkung von Wurzelexsudat-Verbindungen [Mench und Martin, 1991].

Die Rhizodeposition umfaBt neben der Ausscheidung von Wurzelexsudaten den Eintrag
hohermolekularer organischer Verbindungen, u. a. schwer loslicher Polysaccharide
(Schieimstoffe usw.) und abgestorbener Wurzelreste (Lignine, Cellulosen etc.). Diese Organika
sind ebenso wie die Wurzelexsudate eine wichtige Quelle des Kohlenstoffeintrags in den Boden
und zu einer Vielzahl der oben genannten Prozesse befahigt [Walton et al., 1994].

Auch der pflanzliche Eintrag von Sauerstoff in die Rhizosphire iibt einen wesentlichen Einfluf}
auf den Schadstoffabbau aus [Brix, 1994]. Der Sauerstoffeintrag ist bei Rohrichtpflanzen
aufgrund ihrer Anpassung an Standortbedingungen in Uferrandzonen besonders ausgepragt. Zur
Sauerstoffversorgung der Pflanzenteile, die bei Staunisse sowie Uberflutung des Wurzelraumes
unterhalb der Wasseroberfliche liegen, besitzen die Helophyten ein Gastransportgewebe
(Aerenchym). In diesem kann Luft durch molekulare Diffusion (passiver Transport) und durch
konvektive Strome (aktiver Transport) geleitet werden. Der Gaseintrag in den Boden erfolgt
anschlieBend durch Diffusion im Wuzelgewebe. Liegt teilzerstortes Gewebe vor (z. B.
absterbende Wurzeln und Rhizome), so kann durch Undichtigkeiten ein aktiver Gastransport bis
in die Rhizosphire stattfinden. Die Triebkraft fiir die aktiven Transportprozesse sind im
wesentlichen Temperatur- und Dampfdruckdifferenzen zwischen dem Inneren der Pflanze und
der umgebenden Luft [Brix, 1994]. Ob konvektive Strome oder Diffusionsvorgéinge iiberwiegen,
ist von der Struktur des Pflanzengewebes abhéngig. Im Schilf (Phragmites australis) dominieren
aufgrund der groBen Luftleitrohren und Rhizome die aktiven Transportprozesse [Brix et al.,
1992]. Dagegen wird z. B. fir das Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) ein iiberwiegend
passiver Gastransport angenommen. Dies begrindet sich sowohl in niedrigen
Sauerstoffkonzentrationen und Redoxpotentialen in Wurzelnihe [Steinberg und Coonrod, 1994]
als auch in einer geringeren Toleranz gegeniiber Uberflutungen des Wurzelraumes 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 befordern gréBere Sauerstoffmengen in die Wurzel [ Armstrong
et al., 1990].

Der Sauerstoffeintrag in das Filterbeet fithrt zu pflanzlich beeinfluten aeroben und relativ
unbeeinfluften anaeroben Zonen. Daraus folgt bei ausreichendem Sauerstoffeintrag durch die
Pflanzen ein iiberwiegend aerober Abbau von organischen Verbindungen in Wurzelraumanlagen.
Gleichzeitig konnen in den anaeroben Zonen oder bei genereller Sauerstoffarmut im System
anaerobe Prozesse iiberwiegen. [Vymazal et al., 1998]. Der besondere Wert der Phytosanierung
besteht darin, daB iiber den Rhizosphireneffekt eine Verkniipfung dieser beiden wichtigsten
Wege der Schadstoffelimination erfolgt [Schnoor et al., 1995; Walton et al., 1994]. In Abb. 2.8
sind die genannten Prozesse, die den Rhizosphareneffekt hervorrufen, schematisch dargestellt.

¥ Anaerobe
Zone
- F_EEB-
ﬁikroﬁ?gamsmen\\\ Zwischen- und richtung
Endprodukte
- ﬁ
Schadstoffe = %
im Abwasser % P
Mikroorganismen
(anaerober
Stoffwechsel)

Abb. 2.8: Der Rhizosphareneffekt im Filterbeet von Pflanzenklaranlagen

Zusammenfassend kann ein Pflanzenbewuchs durch die Erhohung der Mikroorganismenzahien
in der Rhizosphire sowie durch die Bereitstellung alternativer Metabolisierungswege
(metabolisch/kometabolisch, aerob/anaerob) gunstige Milieufaktoren fiir einen schnellen und
weitgehend zur Mineralisation aller Schadstoffe fithrenden Abbau bewirken. Eine Vielzahl von
Untersuchungen belegen, daB die Priisenz von Pflanzen zu erhéhten Abbauraten von organischen
Kontaminanten im Vergleich zu Versuchsvarianten mit unbepflanzten GefaBen fithrt. Ein
positiver EinfluB der Pflanzen, iiberwiegend durch stimuliertes Wachstum der abbauenden
Mikroorganismen, konnte bei der Dekontamination von Béden, z. B. bei Pestiziden [Lappin et
al., 1985; Sandmann und Loos, 1984], PAK [Banks et al., 1999; Reilley et al., 1996] und
Polychlorierten Biphenylen (PCB) [Donnelly et al., 1994; Fletcher und Hegde, 1995], festgestellt
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werden. Jedoch fehlen derzeit Belege dafiir, daB tatsichlich die Rhizodeposition einen direkten
EinfluB auf den Schadstoffabbau hat. Daher ist es erforderlich, vergleichende Untersuchungen
mit und ohne Helophyten und unterschiedlichen organischen Schadstoffen in Laborsystemen
durchzufiihren, um den Effekt des Pflanzenbewuchses auf die Eliminierung der Kontaminanten
zu ermitteln. In diesem Zusammenhang ist die Bestimmung der Rhizodeposition, z. B. indirekt
iiber die Bodenatmung, notwendig, um die Wirkung der Pflanze auf den Schadstoffabbau zu
erfassen.

2.2.3 Bewertung und Leistungsvermogen von Pflanzenkliranlagen

Die Reinigungswirkung von Pflanzenkliranlagen wird durch den Vergleich der
Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Systeme bewertet [Geller, 1998; Thofern,
1994; Wissing, 1995]. In diesem Zusammenhang wird der Begriff Reinigungseffizienz oder
Reinigungsleistung verwendet, die Terminologie ist jedoch uneinheitlich und teilweise nicht
zutreffend (z. B. wird der Begriff ,Leistung® normalerweise in Bezug auf einen Zeitraum
verwendet). Dariiber hinaus ist die alleinige Angabe von Schadstoffkonzentrationen
unzureichend. Dieses Verfahren beruht auf den gesetzlichen Anforderungen fiir Klaranlagen, die
ausschlieBlich konzentrationsbezogene Grenzwerte fiir Abwasserinhaltsstoffe im Ablauf der
Anlagen angeben (FGU, 1997, und dort ztierte Literatur). Wahrend fiir herkémmliche
kommunale Kliranlagen der Bezug auf Schadstoffkonzentrationen zuldssig ist (geringe
Evaporationsverluste), erscheint fiir Pflanzenkléranlagen aufgrund hoher Transpirationsverluste
dieses Bewertungsverfahren nicht anwendbar. Die Wasseraufnahme durch die Pflanzen fiihrt zu
einer Aufkonzentration derjenigen Wasserinhaltsstoffe, die nicht ins Wurzelinnere transportiert
werden konnen (z. B. suspendierte Feststoffe, siehe dazu auch Kap. 2.2.2.1). Damit konnte unter
alleiniger Betrachtung der Schadstoffkonzentration irrtimlicherweise eine geminderte
Reinigungswirkung abgeleitet werden. Aus diesen Griinden wére zur Bewertung des
Leistungsvermogens von Pflanzenkléranlagen eine Bilanzierung der Schadstoffe in den Zu- und
Ablauflésungen unter Beriicksichtigung der Wasservolumina notwendig. Diese kann in
gewerblichen und kommunalen Pflanzenkliranlagen in der Regel aufgrund hoher
Abwassermengen und hohem finanziellem Aufwand nicht erfolgen.

Hinsichtlich des Leistungsvermogens von Pflanzenklaranlagen zur Sanierung organisch belasteter
Abwisser liegen gegenwirtig nur wenige Untersuchungen vor. In einer dieser Untersuchungen
wird unter Anwendung von Pilotsystemen eine Phenanthreneliminierung im Abwasser von bis zu
99,9 % erzielt. Zuriickgefiihrt wird dies aufgrund des Nachweises spezifischer Abbauer, d. h. von
Mikroorganismen, die ausschlieBlich Phenanthren als Energie- und Kohlenstoffquelle nutzen
konnen, auf einen mikrobiellen Abbau [Machate et al., 1997]. Andere Untersuchungsergebnisse
belegen, daB Mineralolkohlenwasserstoffe in Abwiéssern mit Pflanzenklaranlagen beseitigt
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werden konnen. Die Eliminierung betrdgt hier bis zu 90 %. Auch dieser Befund wird auf hohe
Mikroorganismenzahlen im Filterbeet zuriickgefiihrt [Salmon et al., 1998].

Diese Ergebnisse belegen prinzipiell die Anwendbarkeit von Pflanzenkldranlagen fiir leicht
abbaubare organische Schadstoffe, Forschungsbedarf besteht jedoch bei der Bestimmung der
Reinigungseffizienz fiir weitere Schadstofiklassen, um das Anwendungsfeld der Pflanzenbeete zu
erweitern. Beziiglich der ablaufenden Prozesse, die zu einer Eliminierung der Organika in
Wurzelraumanlagen fithren, werfen die bisherigen Arbeiten Fragen auf Wihrend in einigen
Untersuchungen die Akkumulation der Schadstoffe im Filterkérper bestimmt werden konnte
(vgl. dazu Kap. 2.3.1), fehlen Untersuchungen zu weiteren zentralen Prozessen in
Pflanzenkldranlagen die wesentlich zur Eliminierung von Schadstoffen beitragen kénnen. Die
Phytoextraktion sowie die abiotischen Wechselwirkungen in Pflanzenkliranlagen sind Beispiele
fiir diese Prozesse. Desweiteren sind insbesondere Defizite in Bezug auf den EinfluB von
gelosten Huminstoffen auf die Prozesse im Filterbeet zu verzeichnen. Im folgenden Kapitel wird
der Emnfluf} der gelosten Huminstoffe auf diese Prozesse erortert.

2.3  Huminstoffe und ihre Bedeutung in Pflanzenkliranlagen

Huminstoffe (humic organic matter, HOM) koénnen mit Schadstoffen eine Vielzahl von
Wechselwirkungen eingehen und sind dadurch befihigt, Abbauvorgidnge organischer
Kontaminanten zu beeinflussen [Ziechmann, 1995]. Sie kommen als Hauptbestandteil der
organischen Substanz in Béden und Sedimenten und in geldster Form in Oberflichen-, Poren-
und Grundwissern vor. Huminstoffe besitzen im Gegensatz zu Biopolymeren wie Proteinen und
Nukleinsduren keine definierte Struktur und unterscheiden sich hauptsdchlich in der Art und
Anzahl der funktionellen Gruppen (z. B. Carboxyl-, phenolische Hydroxyl-, Carbonyl-,
Aminogruppen) und der sog. ,hydrophoben Bereiche“, die ihre Losungs- und
Fallungseigenschaften sowie ihre Sorptionseigenschaften bedingen [Ziechmann, 1980]. Generell
verfligen Huminsduren (operationell definiert durch Loslichkeit in verdinnten Laugen sowie
Unloslichkeit in verdiinnten Sduren) iiber ein ausgeprigtes Potential zu unspezifischen
Wechselwirkungen (van-der-Waals-Wechselwirkungen). Dagegen sind Fulvosiuren (Loslichkeit
in verdiinnten Laugen und Sauren) aufgrund ihrer hoheren Dichte an polaren, funktionalen
Gruppen neben der Auswirkung von hydrophoben Wechselwirkungen in stirkerem MafBe zur
Ausiibung spezifischer Wechselwirkungen (Wasserstofibriickenbindungen, Dipol-Dipol- oder
elektrostatische Wechselwirkungen, Charge-Transfer-Bindungen) befihigt.

Wihrend eine Sorption von Schadstoffen an partikuldre Huminstoffe in Boden und Sedimenten
im allgemeinen zu einer Retardation oder Festlegung fithrt [Rebhun et al., 1996], kann eine
Sorption an gelosten Huminstoffen die Mobilit4t erhohen und die Ausbreitung von Schadstoffen
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beschleunigen [Kile und Chiou, 1989]. Huminstoffe beeinflussen damit Transport, Chemie und

Bioverfiigbarkeit der Kontaminanten in Sanierungsprozessen.

2.3.1 Vorkommen von Huminstoffen im Filterbeet von Pflanzenkliranlagen

In kommunalen und gewerblichen Pflanzenkldranlagen werden in der Regel kohlenstoffarme
Filtermaterialien (Sand, Kies) verwendet (vgl Kap. 2.2.1). Dadurch ist durch partikulire
Huminstoffe eine geringe Beeinflussung der Prozesse im Filterkérper zu erwarten. Langjahrige
Erfahrungen mit kommunalen Pflanzenkliranlagen zeigen, daB eine Anreicherung von
organischem Kohlenstoff im Filterbeet, z. B. durch physikalische Filterwirkungen des Beetes,
Humifizierungsprozesse oder unvollstindige mikrobielle Abbauprozesse, nicht oder nur
unwesentlich aufiritt [Geller, 1998; GschlaBl et al., 1998]. Dies schlieBt jedoch eine signifikante
Sorption von Schadstoffen und deren Metabolite an die feste Matrix nicht aus. Beispielsweise
weisen Untersuchungen in Pflanzenklaranlagen zur Reinigung gewerblich kontaminierter
Abwisser eine Akkumulation von Organika im Filterbeet von etwa 0,4 % (PAK) bis 10 %
(Mineralolkohlenwasserstoffe) nach [Machate et al., 1999; Salmon et al., 1998; Tanner und
Sukias, 1994]. Diese Zahlen belegen die Notwendigkeit, die Akkumulation im Filterbeet von
Pflanzenkldranlagen in Abhangigkeit von den Stoffeigenschaften der Kontaminanten zu
bestimmen. Dies erlaubt es, Riickschliisse auf die Art der Wechselwirkungen der Schadstoffe mit
dem Filterbeet sowie auf die Anwendbarkeit von Pflanzenkldranlagen fiir die Entfernung von
Schadstoffen mit unterschiedlichen Stoffeigenschaften aus dem Abwasser zu ziehen.

Geloste Huminstoffe sind in zeitlich veranderlichen Konzentrationen im zu reinigenden Abwasser
vorhanden. Mit diesem werden sie in das Filterbeet von Pflanzenkliranlagen eingebracht und
konnen die Abbauprozesse im System beeinflussen. Beispielsweise konnte eine Erthohung der
Mobilitdt hydrophober organischer Schadstoffe im Filterbeet, verbunden mit einer ungeniigenden
Verweilzeit, zu einer geringeren Reinigungseffizienz fiihren. Die Kenntnis dieser Prozesse kann
zur optimierten betrieblichen Fahrweise von Pflanzenkliranlagen beitragen, fand jedoch in den
bisherigen Untersuchungen keine besondere Beachtung.

2.3.2 Das Verteilungskonzept zur Beschreibung der Schadstoffsorption an organischen
Polymeren

Die Untersuchung des Einflusses von Huminstoffen auf die Prozesse im Filterbeet von
Planzenklaranlagen erfordert die Betrachtung der Sorptionswechselwirkungen zwischen den im
Abwasser gelosten Schadstoffen und partikuldren oder gelédsten Huminstoffen. Zur Beschreibung
der reversiblen Sorptionswechselwirkungen (Absorption) hydrophober Verbindungen mit
Huminstoffen wird das Verteilungsmodell angewandt. Dieses bedingt im Gegensatz zur
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Adsorption von Verbindungen an Oberflichen lineare Sorptionsisothermen, geringe
Sorptionsenthalpien sowie die nichtkompetitive Sorption mehrerer Sorptive [Chiou et al., 1979;
Karickhoff et al., 1979; Schwarzenbach et al., 1993]. Zur mathematischen Beschreibung der
Verteilungsvorgdnge wird der Verteilungskoeffizient K; verwendet, der unter
Gleichgewichtsbedingungen das Verhaltnis der Konzentration des sorbierten Anteils im Sorbens
(C, in molkg) und der verbliebenen Konzentration des Sorptivs in der wassrigen Phase (C,,, in
mol/l) darstellt:

K,=—*t (GL 23)

Aufgrund der dominierenden Bedeutung des organischen Kohlenstoffes (OC, organic carbon) fiir
die Sorption [Karickhoff et al., 1979; Weber et al., 1983] sowie zur besseren Vergleichbarkeit
von Boden, Sedimenten, Huminstoffen usw. wird in der Regel der Koeffizient K angegeben,
der auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff (f,,) im Sorbens normiert wird:

K
K. .=

" o

(=5

(Gl. 2.4)

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

Empirisch wurde belegt, daB der Sorptionskoeffizient fiir einen definierten hydrophoben
Schadstoff eng mit seiner Hydrophobizitat, ausgedriickt durch den Oktanol-Wasser-
Verteilungskoeffizienten (Ky,), korreliert [Baker et al., 1997, Georgi, 1998, und darin zitierte
Arbeiten; Karickhoff et al., 1979]. Die zum Vergleich von Untersuchungsergebnissen hiaufig
angewandten Korrelationen, linear z. B. in der Form lg K. = alg Ky + b, sind liberwiegend
substanzklassenspezifisch. Fiir Sorptive mit funktionellen, zu spezifischen Wechselwirkungen
befihigten Gruppen weisen diese Korrelationen teilweise grofie Fehler auf [Georgi, 1998]. Aus
diesen Abweichungen von gingigen K -K,w-Korrelationen, die mit tiberwiegend unspezifisch
wechselwirkenden Sorptiven (PAK etc.) erhalten wurden, kann somit auf spezifische
Wechselwirkungen geschlossen werder, d. h. es liegt im Gegensatz zur Absorption eine teilweise
Adsorption der Analyten am Sorbens vor.
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2.3.3 Bioverfiigbarkeit und mikrobieller Abbau organischer Schadstoffe in Gegenwart
von Huminstoffen

Die in den vorhergehenden Kapiteln beschriebenen Sorptionswechselwirkungen fithren zu einer
Abnahme der freien Schadstoffkonzentration in der wissrigen Phase in Gegenwart von
partikuliren und gelosten Huminstoffen. Zahlreiche Untersuchungen belegen, dalB dadurch uber
die Beeinflussung der Transportprozesse im System hinaus die Toxizitat hydrophober
Kontaminanten bzw. deren Bioakkumulation in aquatischen Lebensformen reduziert wird
[Haitzer et al., 1998; Kukkonen und Oikari, 1991; Landrum, 1989; McCarthy et al., 1985].
Daher wird in der Regel der frei geloste Anteil organischer Verbindungen als bioverfiigbar, der
an die Huminstoffmatrix sorbierte Anteil als nicht bioverfigbar betrachtet. In Bezug auf
organische Schadstoffe in Boden konnte in einer Vielzahl von Arbeiten eine Verzogerung der
mikrobiellen Verwertung durch partikuldre Huminstoffe nachgewiesen werden. Unter anderem
wurde in diesen Untersuchungen der Abbau von Dieselol und Phthalaten [Cassidy und Irvine,
1998], Phenanthren [Manital und Alexander, 1991] und weiteren PAK [Rutherford et al., 1992;
Weissenfels et al., 1992] verfolgt. Die Wirkung von Huminstoffen auf den Schadstoffabbau wird
jedoch kontrovers diskutiert. So weisen einige Arbeiten einen positiven Einflu} von
Huminstoffen oder organischem Material auf die Umsetzung organischer Schadstoffe nach.
Beispielsweise war fiir Atrazin die Umsetzung in Gegenwart einer kohlestammigen Huminséure
(bis zu einer Konzentration von 100 mg/l) gegenitber huminstoffreien Kontrollen erhoht, fur
Naphthalin und Chinolin konnte keine Hemmung der Abbaurate nachgewiesen werden [Meredith
und Radosevich, 1998]. In einer weiteren Untersuchung forderte das Einbringen von
organischem Material (sterilisierter Kompost) in kontaminierte Boden den Abbau von PAK
[Kastner und Mahro, 1996]. Diese Ergebnisse widersprechen der Annahme, daB die
Bioverfiigbarkeit organischer Kontaminanten und damit deren Umsatzrate durch das Einbringen
von Huminstoffen in das System grundsitzlich reduziert wird. Statt dessen konnen der
Reduktion der Bioverfiigbarkeit durch Sorptionsgleichgewichte Mechanismen entgegenwirken,
die die mikrobielle Aktivitat verstarken. Beispielsweise kann durch eine Sorption der Polymere
an die Zellmembranen der Mikroorganismen ein passiver Transport von Organika zur Zelle oder
eine Anderung der Bioverfligbarkeit von Nihrsalzen erfolgen. Die Sorption von Huminstoffen an
Zellmembranen wurde sowohl an totem [Zhou, 1992; Zhou und Banks, 1993] als auch an
lebendem Zellmaterial nachgewiesen [Campbell et al., 1997]. GeméB neuerer Erkenntnisse sind
Huminstoffe iiber ihre Wirkung als Sorbentien hinaus auch als Reaktionspartner zu betrachten,
z. B. als terminaler Elektronenakzeptor gegeniiber Mikroorganismen [Lovley et al., 1996].
Ferner belegen Untersuchungen den mikrobiellen Abbau von Huminstoffen und deren Nutzung
als Kohlenstoffquelle [Eichinger et al., 1994] (siehe dazu ferner eine Ubersicht in Filip et al.,
1998). Es ist zu erwarten, dafl die genannten Prozesse auch im Filterbeet von
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Pflanzenkldranlagen einen Effekt auf den Schadstoffabbau haben. Aufgrund der in diesen
Systemen tiberwiegend in geldster Form vorkommenden Huminstoffe (vgl. Kap. 2.3.1) ist die
Kenntnis des Einflusses von DOM auf die Prozesse von zentraler Bedeutung fiir das Verstandnis
und die Weiterentwicklung von Pflanzenkldranlagen zur Reinigung industrieller Abwisser und
Altlasten.

2.4  Die Anwendung der Festphasenmikroextraktion (SPME) zur Bestimmung von
Sorptionskoeffizienten an gelosten und partikuliren Sorbentien

Die Kenntnis der Sorptionskoeffizienten von Schadstoffen an den Kompartimenten im Filterbeet
von Pflanzenklaranlagen (mineralische Bestandteile, Wurzeln, geloste Huminstoffe) kann
Aufschluf iiber die Wechselwirkungen zwischen Organika und Filterbeetkompartimenten geben
(vel. Kap. 2.3.2) und erlaubt die Vorausberechnung von Retardationsfaktoren (siehe Kap. 2.5.1).
Dafiir ist eine Methode notwendig, die die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten sowohl an
geldsten als auch an partikuldren Sorbentien sowie eine Vielkomponenten-Analyse erlaubt. Fir
die Bestimmung von Sorptionskoeffizienten an partikuldren Sorbentien hat sich die Trennung der
festen und fliissigen Phase nach Einstellung des Sorptionsgleichgewichts, z. B. durch
Zentrifugation, bewihrt. Dagegen ist die Bestimmung des Sorptionsvermogens geloster
Huminstoffe problembehaftet. Die gingigen Verfahren schlieen die Dialysemethode, die
Untersuchung der Fluoreszenzloschung und der Loslichkeitserhohung sowie weitere Methoden
ein [Porschmann et al., 1999]. Diese weisen jeweils prinzipbedingte Nachteile wie die Storung
des Sorptionsgleichgewichts oder die Begrenzung auf fluoreszierende Sorptive auf. Zum
Vergleich des Sorptionsvermdgens verschiedener Sorbentien ist auBerdem die Anwendung nur
eines Analyseverfahrens von Vorteil. Dadurch kénnen methodische Artefakte unterschiedlicher
Verfahren ausgeschlossen werden. Eine neuere Methode, die zur Bestimmung von
Sorptionskoeffizienten sowohl an gelosten als auch an partikularen Sorbentien eingesetzt werden
kann [Kopinke et al., 1995a], ist die Anwendung der von Pawliszyn und Mitarbeitern in den
frithen neunziger Jahren eingefiihrte Festphasenmikroextraktion (solid phase micro extraction,
SPME). Sie stellt eine 16sungsmittelfreie Extraktionstechnik fiir polare und semipolare, fliichtige
und semifliichtige Analyten dar [Pawliszyn, 1998]. Zur Extraktion aus wissrigen oder
gasformigen Matrizes kommen polymerbeschichtete Quarzfasern zum Einsatz (siehe Abb. 2.9).
Hiufig werden Polymerfilme aus Polydimethylsiloxan (PDMS) oder Polyacryl verwendet.

Die SPME ist eine Gleichgewichtsmethode, d. h. es erfolgt keine vollstindige Extraktion der
Analyten. Die extrahierte Analytmenge ist wesentlich kleiner als bei einer fliissig-fliissig-
Extraktion. Dies erlaubt eine beziiglich des Sorptionsgleichgewichts stérungsfreie Analyse.
Voraussetzung fiir die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten organischer Verbindungen an
gelosten und partikuldren Sorbentien mittels SPME ist die Tatsache, dal die Faser nur frei in
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Losung befindliche Analytmolekiile extrahieren kann [Kopinke et al., 1995a] (siche Abb. 2.9).

5 Faser in
Faser in Wasser DOM-Losung

Nadel zum
Durchstechen
des Septums

Probengefal®

DOM-Molekdl

Frei geldster Analyt
[ ] Analyt an Polymerfilm sorbiert
Q Analyt an DOM-Molekul sorbiert

Abb. 2.9: Schematischer Aufbau der konventionellen SPME sowie deren
Anwendung zur Bestimmung von Sorptionskoeffizienten an DOM

Auf der Basis einer externen Eichung mit DOM-freien Lésungen koénnen somit nach Gleichung
2.5, beispielhaft angegeben fiir K., Sorptionskoeffizienten berechnet werden [P6rschmann et
al,, 1998].

M~ My o Myp

K

poc ~ (Gl. 2.5)

miy0 Mpoe
Dabei ist m, ., die Gesamtmasse des Sorptivs (frei geloster und sorbierter Anteil, d. h. Wert der
externen Eichung), m, 1, ist die nach Einstellung des Sorptionsgleichgewichtes verbleibende, frei
geloste Analytmenge in der wissrigen Phase. my,, bzw. mpo. bezeichnen die Massen der
wissrigen Phase bzw. des geltsten organischen Kohlenstoffs.

Wihrend der Extraktion equilibrieren die Analyten zwischen dem Polymerfilm und der wéssrigen
oder gasformigen Phase bis zum Gleichgewicht. Die extrahierten Analyten werden anschlieBend
vom Polymerfilm im heiBen split/splitlos-Injektor eines Gaschromatographen desorbiert. Ebenso
wie bei der Sorption von Organika an Huminstoffen (vgl. Kap. 2.3.2) ist die extrahierte
Analytmasse abhingig vom Verteilungskoeffizienten zwischen dem Polymerfilm und der Probe.
Dieser Faserkoeffizient K; erlaubt Riickschlisse beziiglich der Art der
Sorptionswechselwirkungen am Polymerfilm, wenn er mit Stoffeigenschaften (K etc.)
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korreliert wird. Ky kann in der konventionellen SPME (im Gegensatz zur ,Headspace*-SPME)
nach Gleichung 2.6 berechnet werden. Dafiir gilt als Voraussetzung, daB die Abreicherung des
Analyten in der wassrigen Phase infolge der Extraktion zu vernachldssigen ist [Louch et al.,
1992]:

_ n
= CO'VP

Hierbei ist n die extrahierte Analytmenge im Gleichgewichtszustand, C, die

K (Gl 2.6)

Analytausgangskonzentration in der wissrigen Phase und V; das Volumen der
Polymerbeschichtung der SPME-Faser.

Aufgrund der beschriebenen Eigenschaften der SPME-Methode zur Bestimmung von
Sorptionskoeffizienten sollte es moglich sein, die Sorptionswechselwirkungen geloster und
partikuldrer Sorbentien im Filterbeet von Pflanzenkliranlagen mit prioritdren industriellen
Schadstoffen zu beschreiben.

2.5  Methoden zur Untersuchung von Transport-, Verteilungs- und Abbauprozessen in
Modellsystemen

2.5.1 Siulenexperimente im Labormafistab zur Bestimmung des Durchbruchsverhaltens
von Schadstoffen

Die klassische Vorgehensweise zur Simulation von FlieB- und Transportvorgingen im Aquifer
oder in Bodenkompartimenten im Labormalfstab ist die Durchfiihrung von Saulenexperimenten.
Sie eignet sich auch zur Nachbildung von vertikal durchstromten Pflanzenkldranlagen zur
Untersuchung von Schadstoffabbau, -transport und -verteilung im Filterbeet. Die Bewertung der
Reinigungswirkung dieser Modellsysteme erfolgt 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 zulassig. Zur Vorhersage, ob im Experiment innerhalb einer vorgegebenen Zeit ein
Schadstoffdurchbruch durch die S4ule erfolgen kann, eignen sich Retardationsfaktoren (R), aus
denen sich fiir Schadstoffe Transportgeschwindigkeiten in Béden, Aquifermaterialien etc.
ableiten lassen. Retardationsfaktoren konnen unter Gleichgewichtsbedingungen aus
Verteilungskoeffizienten K,, die aus statischen Sorptionsexperimenten erhalten wurden (vgl.
Kap. 2.4), berechnet werden. In den zugrunde liegenden Transportgleichungen geht ein
konvektiver und ein dispersiver Term ein. Fiir sandige und kiesige Materialien, die ilberwiegend
in Pflanzenkliranlagen verwendet werden, kann der dispersive Transport vernachlédssigt werden
[Yamaguchi et al., 1994]. Unter der Annahme konstanter FlieBgeschwindigkeiten, vorliegender
Sorptionsgleichgewichte und kleiner Schadstoffkonzentrationen (lineare Sorptionsisotherme)
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folgt aus der eindimensionalen Transportgleichung [Thomsen et al., 1999]:

R,-1+K, 2 (GL 2.7)
g

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

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

iiberstaute Bedingungen, in ml/ml).

Umgekehrt lassen sich anhand von Saulenversuchen die Retardationsfaktoren bestimmen
[Schiith, 1994] und damit die Verteilungskoeffizienten berechnen. Voraussetzung dafiir ist ein
Schadstoffdurchbruch:

R, = ileCQ=0,5(de)] (GL.2.8)
[C/Co=0.5(Tracer)]

Dabei ist R der aus den Daten von FlieBexperimenten berechnete Retardationsfaktor und
teice - 05 die Zeit, bei der in einer Durchbruchskurve die Analyt- bzw. Tracerkonzentration im
Effluenten 50 % der Zulaufkonzentration erreicht. In diesem Fall stellt der Tracer (im Gegensatz
zu den Radiotraceranwendungen, vgl. das nachfolgende Kapitel) eine nicht retardierte
Verbindung, z. B. Chlorid, dar. Da in insterilen Systemen, beispielsweise aufgrund von Abbau-
prozessen, die Analytkonzentration im Ablauf in der Regel nicht die Ausgangskonzentration
erreicht, kann fiir tee, - o5 ndherungsweise die Zeit verwendet werden, bei der die
Analytkonzentration 50 % der maximalen Ablaufkonzentration erreicht.

Unter den oben genannten Bedingungen gilt ticic, = 05 (rracery ® V abtmt = Vp » MOt Vg =
Volumenstrom des Effluenten und V,, = Porenvolumen im Boden. Daraus folgt die Gleichung
[Thomsen et al., 1999]:

V. E:
Rs _ [c:fc‘,-{;smnalm] (Gl 2.9)

P

Vicico = 0,5 (anatyy €0SPTicht dem akkumuliertem Volumen im Ablauf, bei dem im Effluenten die
Analytkonzentration 50 % der Ausgangskonzentration bzw. der maximalen Effluentkonzen-

tration erreicht.

Die Erfahrungen zeigen, daB aufgrund nicht vorliegender Gleichgewichte in FlieBexperimenten
R, in der Regel kleiner als Ry, ist [Thomsen et al., 1999].
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2.5.2 Die Anwendung der Beschleunigten Liosemittelextraktion (ASE) zur Bestimmung
der Schadstoffkontamination von Feststoffen

Die Untersuchung von Verteilungsprozessen im Modellsystem Boden/Pflanze erfordert bei der
Verwendung nicht isotopenmarkierter Analyten die Anwendung effizienter
Extraktionsmethoden. Eine neuere Methode fiir feste oder pasttse Proben ist die Beschleunigte
Losemittelextraktion (accelerated solvent extraction, ASE). Hauptmerkmal der ASE im
Vergleich zu klassischen Methoden der Losemittelextraktion (Soxhlet, Ultraschall usw.) ist die
Durchfiihrung der Probenextraktion bei Temperaturen von bis zu 200°C. Daraus folgt die
Durchfithrbarkeit der Extraktion oberhalb des Losemittelsiedepunktes. Zur Vermeidung der
Verdampfung des Extraktionsmittels ist dabei eine Druckaufgabe notwendig [Richter et al.,
1996]. Die Erhohung der Temperatur fithrt in der Regel zu héheren Extraktionsausbeuten. Die
Griinde hierfiir sind wesentlichen eine schnellere Desorption der Analyten von der Matrix in das
umgebende Losungsmittel, die Erhéhung der Liosefihigkeit des Extraktionsmittels fiir die
Analyten sowie die Emiedrigung der Viskositdt des Losungsmittels, wodurch dieses leichter in
die Poren der Matrix eindringen und dort die Analyten aufnehmen kann [Richter et al., 1997,
Richter et al., 1996].

Weitere wichtige Parameter der ASE umfassen in Ubereinstimmung zur klassischen
Soxhletextraktion die Art des Losungsmittels sowie die Dauer der Extraktionsphase. Die
Extrahierbarkeit der Analyten richtet sich dabei weitestgehend nach der Polaritit bzw. den
Hildebrand-Loslichkeitsparametern (8) der Analyten, des Extraktionsmittels sowie der zu
extrahierenden Matrix [Pérschmann und Plugge, 1999]. Ferner muB3 die Dauer der statischen
Extraktionsphase so gewdhlt werden, daB sich innerhalb dieses Zeitraumes das
Verteilungsgleichgewicht der Analyten zwischen Matrix und Lésungsmittel einstellen kann. Es
mul} davon ausgegangen werden, daB die in der U. S. EPA Methode 3545 [US-EPA, 1995]
vorgeschriebenen Extraktionszeiten von funf Minuten nicht fiir alle Analyt/Probenmatrix-
Kombinationen ausreichend sind. Dies wird durch neuere Kenntnisse [Gan et al., 1999; Wenzel
et al., 1998] bestitigt.

Vergleichende Analysen zeigen, daB die ASE beziiglich der Extraktionsausbeuten den
herkommlichen Verfahren gleichwertig oder iiberlegen ist. Dies konnte z. B. nachgewiesen
werden fiir PAK, polychlorierte Biphenyle (PCB) und aliphatische Kohlenwasserstoffe [Richter
et al., 1997; Richter et al., 1996] sowie Pestizide [Fisher et al., 1997; Gan et al., 1999]. Die
genannten Untersuchungen zeigen dariiber hinaus, daB der MatrixeinfluB} auf die Ausbeute in der
ASE wesentlich geringer ist als in der SFE (supercritical fluid extraction) 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, 1996] auch besonders fiir die Extraktion von biologischen Proben. Die Effizienz
der ASE wurde beispielsweise nachgewiesen fiir die Extraktion mittelfliichtiger organischer
Schadstoffe aus Piniennadeln und Moosen [Wenzel et al., 1998] sowie étherischer Ole aus
Arzneipflanzen [Benthin et al., 1999].

Unter Anwendung geeigneter ASE-Parameter nach [Plugge, 1996; Wenzel et al., 1998] und
weiteren Veroffentlichungen sollte eine effektive Extraktion organischer Schadstoffe aus Boden-
und Pflanzenmaterial und damit eine Bewertung der Schadstoffkontamination dieser Matrizes im
Rahmen der Untersuchungen in Pflanzenkldranlagen moglich sein. Zur vollstindigen
Bilanzierung von Schadstoffen incl. der Umsetzungs- und Abbauprodukte zur Aufklarung der
Schadstoffabbauprozesse ist jedoch die Anwendung von Tracermethoden unumganglich.

2.5.3 Die Radiotracertechnik zur Bestimmung von Schadstoffpfaden

Herkommliche Analyseverfahren fiir organische Verbindungen ermoglichen héufig keinen
quantitativen Nachweis der eingesetzten Analyten einschlieBlich ihrer Abbau- und
Umsetzungsprodukte. Demgegeniiber bietet die Radiotracertechnik die Moglichkeit, die
Verteilung eines organischen Schadstoffes einschlieBlich der Abbauprodukte in festen, fliissigen
und gasformigen Kompartimenten des zu untersuchenden Systems quantitativ zu erfassen.
AuBerdem 148t sich mit der Radiotracertechnik die Umsetzung des Schadstoffes direkt verfolgen.
Voraussetzung dafiir ist die Verwendung eines sowohl meBtechnisch als auch metabolisch
geeigneten Isotops. Diese erfiillt das Kohlenstoffisotop “C (B-Strahler), das vielfach zur
Untersuchung biologischer Systeme verwendet wird [Coleman und Fry, 1991]. Eine weitere
Voraussetzung ist ein geeigneter, speziell auf die Isotopenmarkierung abgestimmter
Versuchsaufbau. Dieser muf durch GaswechselmeBsysteme die beim Abbau des Kontaminanten
entstehenden gasformigen Abbauprodukte incl. *CO, vollstandig erfassen konnen [Richert et al.,
2000].

Fiir die Untersuchung der Schadstoffpfade im System Pflanze-Boden-Mikroorganismen erfolgt
in der Regel in geschlossenen Kammern die Applikation einer radioaktiv markierten organischen
Verbindung in den Gasraum iber der Pflanze, auf die Blattoberfliche oder in den Boden
[Coleman und Fry, 1991]. Die anschlieBende Analyse der Aktivitit in samtlichen
Systemkomponenten (Pflanze, Boden, Gasraum, abgetrennte Mikroorganismen, wéssrige Phase)
ermoglicht die Erstellung einer Aktivitatsbilanz sowie die Quantifizierung und Qualifizierung der
Verteilungs- und Umsetzungsprozesse, denen der Schadstoff im System unterliegt. Dazu
gehoren z. B. der mikrobielle Abbau eines organischen Schadstoffes in der Rhizosphare [Banks
et al., 1999], die Schadstoffaufnahme durch die Pflanze [Burken und Schnoor, 1998] oder der
Nachweis einer pflanzlichen Schadstoffmetabolisierung [Hughes et al., 1997].
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Im Rahmen bisheriger Untersuchungen zum Abbau organischer Verbindungen in
Pflanzenklaranlagen fand die Radiotracermethode kaum Anwendung. Der Einsatz eines
radiomarkierten Schadstoffes konnte aber einen wichtigen Beitrag zur Quantifizierung der
Schadstoffaufnahme durch die Pflanze, der Evapotranspiration in die Atmosphare sowie der
Mineralisation im Boden leisten. Damit ware es moglich, wertvolle Daten zur Aufkldrung der
grundlegenden Prozesse in (Modell)Pflanzenkl4ranlagen zu gewinnen.



3 MATERIALIEN UND METHODEN

3.1 Auswahl, Anzucht und Anwendung der Pflanzen

Entsprechend der Zielstellung, die zur Schadstoffabreicherung fiihrenden Prozesse in Filterbeeten
zu untersuchen, wurden Pflanzenarten eingesetzt, die in Pflanzenkléranlagen fiir kommunale und
industrielle Abwisser sowie in der Grundlagenforschung zur Phytosanierung ihre Anwendung
finden. Dies sind Helophytenarten, die aufgrund ihrer besonderen physiologischen und
morphologischen Eigenschaften Staunésse vertragen, relativ schadstoffresistent und robust sind.

Die spezifischen Eigenschaften der einzelnen Arten konnen die Eignung zum Einsatz in einem
bepflanzten Reinigungsfilter entscheidend beeinflussen. Es kamen die folgenden drei Arten zum
Einsatz, von denen zwei (Schilf und Rohrglanzgras) in einigen Experimenten beziiglich der
Wirkung verschiedener Pflanzen auf den Schadstoffabbau verglichen wurden (Angaben aus Reed
et al., 1995; Wendelberger, 1986, Wissing, 1995):

o Schlanksegge (Carex gracilis Curt.): Die sehr artenreiche Gattung der Seggen gehort zur
Familie der Sauergriser (Cyperaceae). Mit dieser Seggenart wurden an der Sektion
Sanierungsforschung des UFZ gute Erfahrungen beziiglich des Wachstumsverhaltens
sowie der Schadstoffpersistenz gegeniiber organischen Schadstoffen erzielt.

. Gemeines Schilf (Phragmites australis (Cav.) Trin. Ex Steud.): Zu der Familie der
SiiBgraser (Poaceae) gehorendes Rohrgras. Es ist die in Pflanzenkldranlagen am
hiufigsten eingesetzte Pflanzenart. Speziell entwickelte, rohrartige Gastransportbahnen,
die vom SproB bis in Wurzel- und Rhizomabschnitte reichen, ermdglichen einen
,.aktiven™ Gastransport in tiefer liegende Pflanzenabschnitte (vgl. Kap. 2.2.2.3).

. Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea L.): Zu der Familie der SuBgraser (Poaceae)
gehorendes, schilfahnliches Gras. Die Art ist sehr unempfindlich gegeniiber organischer
Wasserverschmutzung. Im Rohrglanzgras dominieren im Gegensatz zu Schilf langsamere
Diffusionsvorginge den Gastransport (,,passiver* 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 ganztigigen Beleuchtung mit Natriumdampflampen zum Keimen gebracht. Keimlinge
von ca. 5 cm Hohe wurden anschlieBend in groBere, mit Sand gefiillte Gefile umgesetzt.
Folgende Nihrsalzlosung diente der Diingung der Pflanzen sowie als Basis fiir die Zubereitung
der Modellabwisser in den Saulenversuchen: 1,2 mM KNO,, 0,2 mM MgSO,, 0,8 mM
Ca(NO,),. 0,4 mM NH,H,PO,, 20 uM FeCl,. Fiir die nachstehenden Experimente wurden
Pflanzen mit einer SproBhohe 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 erfolgte auf der Basis umfangreicher analytischer Untersuchungen
von zwei reprisentativen Altlasten der Carbochemie: Einerseits einer Schwelwasserdeponie
[Plugge, 1996; Porschmann et al, 1996; Stottmeister et al., 1997a; WieBner et al., 1993],
andererseits eines Altstandortes einer ehemaligen Teerproduktion [Miinch, 1994] (vgl. Tab. 3.1).
Die Auswahlkriterien umfassten dabei erstens die Bedeutung der Schadstoffe in den genannten
Altlasten (hohe Konzentration im Schwel- bzw. Grundwasser) und zweitens die gemil der
Zielstellung notwendige Verwendung von okotoxikologisch relevanten Schadstoffen mit
unterschiedlichen Stoffeigenschaften (Abdeckung eines weiten Hydrophiliebereiches, Fahigkeit

zur Ausiibung von rein unspezifischen oder von spezifischen Wechselwirkungen etc.).

Tab.3.1:  Stoffdaten der verwendeten, reprisentativen organischen Schadstoffe der Carbochemie
[Daylight, 1994; Dean, 1992; Lide, 1995]

Verbindung Abk. S;L“nk;:]r - S[rf;l? Ig Kow RP:?;’ .
Tetrahydrothiophen | THT O 5000- 1,36-1,79 | 40,0 (ber.) -
s 10000 1,6™
2,5-Dimethylpyridin | DMY "ﬁl\/‘j\ 66000- | 1,64-1,90 | 0,8 (ber.) 6,43
e | 270000 |18
2,4,4-Trimethyl- TMC ,g:'“b\ 4000 1,86-1,92 | 3,0 (ber.) <
cyclopentanon T 1,9
2,6-Dimethylphenol | DMP e ™ - 6000- 2,36 0,34 10,58
Ej’ 6200
2,6-Dimethylchinolin | DMC | we ~_~ | 100-150 | 3,03-3,24 [ 0,05 5,46
10O 31
Fluoren-2-amin F2A 8,8-76 3,14 4,54« 10° 4,64
Naphthalin NA 22.0- 3,35 48+107 -
@ 34,4
Acenaphthylen ACY i 3,93 3,94-4.07 | - -
jpos
Phenanthren PHE % 0,95- 4,46 3,98 - 107 =
1,60

*Wasserloslichkeit, die Literaturangaben bzw. die Ergebisse von Berechnungen [Daylight, 1994] variieren z. T. stark; **Die
Henry-Konstante Ky ist der Proportionalititsfaktor im Henryschen Gesetz [Bliefert, 1997]; ber. = berechnet unter Anwendung
von [Daylight, 1994]; *** Fir Berechnungen bzw. Korrelationen werden diese gemittelten lg Koy, - Werte verwendet
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3.3  Analysenmethoden zur Bestimmung organischer Schadstoffe in festen und
fliissigen Matrizes

3.3.1 Chemikalien, Standardlésungen und statistische Methoden

Die in dieser Arbeit fiir Extraktionen und zur Bereitung von Standardlésungen verwendeten
Losungsmittel entsprachen dem , Reinheitsgrad fiir die organische Spurenanalyse® (SupraSolv,
Merck KG, Darmstadt). Stammlésungen undeuterierter sowie deuterierter Verbindungen wurden
in einer Konzentration von 100 - 5000 mg/l in Aceton bzw. Methanol hergestellt und bei -15° C
bis +5°C gelagert. Fiir 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 sowie als Analyten kamen
die in Tab. 3.1 aufgefiihrten Schadstoffe zum Einsatz (alle Merck KG, Darmstadt, bzw. Sigma-
Aldrich Chemie GmbH, Deisenhofen). Zur Konservierung von wissrigen Proben wurde
Natriumazid (Merck KG, Darmstadt) in einer Konzentration von 200 mg/l verwendet.

Zur Beurteilung, ob zwei Datensitze (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 [Miller und Miller, 1993] angewendet (mit P < 0,05). Die Berechnung
der Zufallsfehler der Analysendaten erfolgte als Stichprobenstandardabweichung. Das
verwendete Statistikprogramm war ,SigmaStat, Version 2.03 (SPSS Inc.).

3.3.2 Beschleunigte Losemittelextraktion (ASE)

Fir die Extraktion von Sandproben und Pflanzenmaterial wurde ein ASE 200
Losemittelextraktor mit Losemittelmodul (DIONEX GmbH, Idstein) verwendet. Die
Losungsmittelextraktion der Sandproben erfolgte auf der Grundlage vorangegangener
Ergebnisse, die mit Béden und Sedimenten unterschiedlichen Gehaltes an Kohlenstoff gewonnen
wurden [Plugge, 1996, Porschmann und Plugge, 1999]. Die Bedingungen waren: 10,1 ml
abtropffeuchter Sand (16 g TS) wurde in eine 11 ml Edelstahlextraktionszelle gefiillt und in zwei
Zyklen (je 15 min) mit Hexan bei 100°C und 10 MPa extrahiert. Die Vorheizzeit betrug 1 min,
die Aufwirmzeit 5 min, die Spiilzeit mit Stickstoff 200 s (purge time). Die erhaltenen Extrakte
wurden vereinigt, bezogen auf die Einwaage mit 0,063 - 0,63 mg/l deuterierten internen
Standards versetzt, iiber Natriumsulfat getrocknet und bei Bedarf an einem
Vakuumrotationsverdampfer (Biichi Labortechnik GmbH, Konstanz) auf 1000 pl eingeengt.
AnschlieBend erfolgte die in Kap. 3.3.5 beschriecbene GC/MS-Analyse. Die Analysenwerte
wurden auf das Trockengewicht der Sandproben umgerechnet. Die Extraktionseffizienz dieser
ASE-Methode wurde anhand kiinstlich kontaminierter Sandproben iiberpriift. Die Wiederfindung
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betrug fiir Tetrahydrothiophen 74 = 6 % und fiir Trimethylcyclopentanon 82 + 6 % sowie fiir die
iibrigen Analyten 91 - 98 % (evtl. traten fir die Leichtsieder Verdampfungsverluste in der
Kartusche auf, vgl. dazu die Diskussion in Fisher et al., 1997). Die Differenzen zu 100 % wurden
fiir die Schadstoffbilanzierung durch Korrekturfaktoren beriicksichtigt. Die mittlere relative
Standardabweichung der Analysen realer Sandproben betrug 11,7 % (n=3).

Die Extraktion von Pflanzenmaterial erfolgte in Anlehnung an [Benthin et al , 1999; Wenzel et
al., 1998]. Die Extraktionseffizienz der ASE fiir die verwendeten Analyten wurde zuvor bei
Temperaturen von 50 - 170°C mit getrocknetem und feuchtem Pflanzenmaterial tiberpriift. Dabei
wurden geringe Extraktionsausbeuten bei niedrigen Temperaturen (50°C, Faktor z. B. 0,34 -
0,83 gegeniiber der Extraktion bei 120°C) sowie aus getrocknetem Material registriert. Aus
diesem Grund erfolgte die Extraktion feuchter Pflanzenproben. Diese wurden in ca. 5 mm lange
SproB- und Wurzelstiicke zerschnitten. Jeweils 1 g der Probe wurde in eine 11 ml
Extraktionskartusche gefiillt, diese mit zuvor geglithtem Seesand aufgefiillt und die Probe mit
Hexan extrahiert. Die Parameter waren: Temperatur 120°C, Druck 10 MPa, 1 min Vorheizen, 5
- 8 min Aufheizen, zwei aufeinander folgende statische Extraktionen von jeweils 10 min Dauer,
purge time 200 s. Die erhaltenen Extrakte wurden vereinigt und iiber Natriumsulfat getrocknet.
AnschlieBend erfolgte eine Wiederholung bei 170°C, um die Extraktion geringer Restanteile der
Analyten (max. 5 %) sicherzustellen. Nach der Extraktion wurden die Extrakte mit jeweils 1 -
10 mg/1 deuterierten Standards, bezogen auf die Einwaage, versehen und direkt mittels GC/MS
analysiert (siehe Kap. 3.3.5). Die mittlere relative Standardabweichung der Analysen feuchter
Pflanzenproben betrug 18,3 % (n = 3).

3.3.3 Fliissig/fliissig-Extraktion

Die Analyse der organischen Kontaminanten in Zu- und Ablaufproben der Siulenversuche
erfolgte mittels Extraktion mit Hexan und nachfolgender 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 sich dieser pH-Wert als geeignet fiir hohe
Extraktionsausbeuten fiir diejenigen Analyten, die einem Séaure-Base-Gleichgewicht unterliegen
(Dimethylphenol, -pyridin und -chinolin sowie Fluoren-2-amin, pKs-Werte vgl. Tab. 3.1).
Dariiber hinaus wurde durch die Verwendung interner, deuterierter Standards und die Wahl
geeigneter Korrekturfaktoren, die durch Analysen von Losungsproben mit bekannten
Analytkonzentrationen gewonnen wurden, eine vollstindige Wiederfindung samtlicher
Schadstoffe gewihrleistet. Nach Zugabe der deuterierten Standards (0,1 - 1 mg/l) wurden
insgesamt dreimal folgende Schritte durchgefiihrt: Eine Uberschichtung der Probe mit 1 mi
Hexan, ein intensives Durchmischen der Phasen auf einem Horizontalschiittler iiber 60 min bei 20
- 25°C und die Phasentrennung. Nach Vereinigung der organischen Volumina und Trocknung
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{iber Natriumsulfat erfolgte eine Injektion in das GC/MS-Analysensystem (siehe Kap. 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 SPME wurde in der vorliegenden Arbeit zur Bestimmung von Sorptionskoeffizienten an
gelosten und partikuliren Sorbentien eingestzt. Die Sorptive sind in Tab. 3.1 ausgewiesen. Die
Sorbentien waren das in den Modellsystemen verwendete Filtermaterial Sand, die Fuhrberg-
Fulvosaure (vgl. Kap. 3.5.1) sowie Pflanzenwurzeln. Die Berechung der Sorptionskoeffizienten
erfolgte nach Gl. 2.5. Dabei wurde zur Berechnung von Ko, su Statt Mpec die OC-Masse im
Sand sowie zur Berechung von RCF die Wurzelfrischmasse verwendet.

Die verwendeteten 7 um PDMS-Fasern (Vi = 2,57¢10” ml; Supelco, Bellefonte, USA) wurden
zunichst bei 270°C im Heliumstrom vorkonditioniert. Vor den Messungen erfolgte eine
mehrstiindige Silanisierung der Probengefifie mit Hexamethyldisilazan bei 80°C zur
Verringerung einer evtl. auftretenden Analytsorption an der Glasoberflache.

Zur Bestimmung der Kpo.-Werte wurde Fuhrberg-Fulvosiure in einer Konzentration von
1000 mg/l in deionisiertem Wasser geldst, der pH-Wert der Losung auf 7,2 eingestelit und
undeuterierter Standard in einer Konzentration von 0,1 - 1 mg/l aus einer acetonischen
Stammlosung addiert. Der resultierende Losungsmittelanteil betrug max. 0,5 Vol.-%. Eine
analoge Verfahrensweise wurde fur die externen, DOM-freien Kalibrationslosungen angewandt.
Die Losungen wurden in mit Teflonsepten versehenen 40 ml-Probengeféf3en iiber Nacht mit einer
Geschwindigkeit von 800 min™” gerithrt. AnschlieBend erfolgte die SPME mit einer
Extraktionszeit von zwei Stunden und die 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 Analytstandardlosungen vorgenommen.

Zur Bestimmung der Verteilungskoeffizienten RCF an Pflanzenwurzeln wurden ca. 100 - 200 mg
feuchte, grob zerkleinerte Wurzeln von Phragmites australis oder Phalaris arundinacea in die
ProbengefiBe eingewogen, mit 40 ml deionisiertem Wasser incl. 200 mg/l Natriumazid zur
Unterdriickung der Wurzelatmung aufgefiillt, 6 h stehengelassen, die Losung im Probengefill
anschliefend mit frischer Natriumazidlosung ausgetauscht und mit 0,1 - 1 mg/l undeuterierten
Analyten versehen. Die Unterdriickung der Wurzelatmung wurde in Parallelversuchen durch das
Auftragen der Sauerstoffkonzentration in Losung gegen die Zeit iiberpriift. Nach dem Schiitteln
{iber Nacht mittels Uberkopfschiittler erfolgte das Abtrennen der Wurzeln iiber Membranfilter
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und anschlieBend die SPME-Messungen. Unter Beriicksichtigung des Kohlenstoffgehaltes der
Wurzeln (26 - 49 % von der TS) wurde aus dem RCF dariiber hinaus K. berechnet.

Bei Verwendung von Sand als Sorbens betrugen die eingewogenen Trockenmassen 10 - 35 g im
Probengefif3. Das hohe Verhiltnis von Sorbens zur iiberstehenden wiassrigen Phase ist auf die zu
erwartenden, geringen Sorptionskoeffizienten zuriickzufiithren. Unter Notierung der verbrauchten
Volumina wurden jeweils zwei 40 ml-GefiBle mit deionisiertem Wasser incl. 200 mg/]
Natriumazid aufgefiillt, die undeuterierten Analyten in einer Konzentration von 0,1 - 5 mg/l,
bezogen auf die wissrige Phase, hinzugegeben und iiber Nacht geschiittelt. Nach dem
Abfiltrieren des Sandes erfolgte, wie oben beschrieben, die Bestimmung der freien
Analytkonzentration mit der SPME (dabei erfolgte eine Vereinigung der Losungen aus zwei
ProbengefiBen, um fiirr die SPME-Messungen die 40 ml-Gefie komplett fiillen zu konnen).
Verglichen werden sollte unbewachsener und iiber einen langen Zeitraum mit Carex gracilis
bewachsener Sand, da ein Pflanzenbewuchs den Kohlenstoffgehalt des Sandes erhoht
(Rhizodeposition, vgl. Kap. 2.2.2.3) und Auswirkungen auf das Sorptionsvermégen des
Filtermaterials haben kann. Dazu wurden Keimlinge von Carex gracilis auf Sand kultiviert und
sechs Monate lang ausschlieBlich mit Nahrlésung versorgt (vgl. Kap. 3.1). Zum Zeitpunkt der
SPME-Messungen betrug die SproBhohe der Pflanzen ca. 30 - 40 cm. Der Sand wurde
vorsichtig mit deionisiertem Wasser von den Wurzeln abgespiilt und vor den Messungen bei
Raumtemperatur getrocknet.

3.3.5 Gaschromatographie/Massenspektrometrie (GC/MS)

GC/MS-Analysen der fliissig-fliissig-, ASE- sowie SPME-Extrakte wurden mit einem GCD
1800A Gaschromatographen/Massenspektrometer mit split/splitlos-Injektor und Autosampler
HP 7636 oder einem HP 6890/HP 5973 MSD mit split/splitlos-Injektor und Autosampler HP
7673 durchgefiihrt. Die Messungen erfolgten zur quantitativen Analyse im SIM-Modus (Single
Ton Monitoring), zur qualitativen Analyse im SCAN-Modus. Zur Datenauswertung angewendet
wurde die MSD/GCD Chemstation Sofiware (Hewlett Packard GmbH, Waldbronn). Die
Kapillarséule war eine 30 m x 0,25 mm x 0,25 pm CPSil8 (Trennphase Methylsilikon mit 5 %
Phenylanteil, Chrompack GmbH, Frankfurt/Main) oder eine 25 m x 0,25 mm x 0,25 ym Rix-50
(Trennphase Methylsilikon mit 50 % Phenylanteil, Restek GmbH, Bad Soden).

Das verwendete Temperaturprogramm war: Isothermer Vorlauf 40°C, 3 min; Anstieg 8°C/min
auf 290°C; isothermer Nachlauf 5 min bei 290°C. Die Injektion erfolgte splitlos (2 min) bei 270 -
280°C mit einem Injektionsvolumen von 1 - 2 pl bei Fliissiginjektionen. Die Detektorparameter
waren: Temperatur der Ionenquelle 280°C; Transferleitung 250°C.



3.3.6 Hochdruckfliissigchromatographie (HPLC)

Zur Bestimmung der freien Phenanthrenkonzentrationen in den Ablauflésungen der
Tracerversuche wurde die HPLC angewendet. Die Apparatur bestand aus zwei HPLC-Pumpen
4228 mit Hochdruckgradientenmischer, Autosampler 360, UV-VIS-Diodenarraydetektor
DAD 440, Siulenthermostat CO 200, Windows-Steuer- und Auswertesoftware ChromaSystem
2000 V1.6d (alles Kontron Instrumente GmbH, Neufahmn) sowie einem Fluoreszenzdetektor
Fluor LC 304 (Linear). Zum Einsatz kam eine 250 mm x 4,5 mm LiChrospher PAH Trennsiule
mit 40 mm x 4 mm LiChroCart Vorsiule (Merck KG, Darmstadt). Als Laufmittel wurde 85 %
Acetonitril + 15 % Wasser verwendet. Die Temperatur betrug 25°C, der FluB 1 ml/min. Die UV-
Detektion wurde auf 254 nm eingestellt, die Fluoreszenzanregungswellenldnge betrug 246 nm,
die detektierte Wellenldnge 370 nm. Die Proben wurden zunichst mit 10 % Acetonitril verdiinnt
und 3 min im Ultraschallbad behandelt, um an den Glasprobenbehiltern sorbierte Analyten in
Losung zu bringen. AnschlieBend erfolgte die Injektion mit einer 20 pl oder 50 pl
Probenschleife. Eme externe Kalibration wurde mit Phenanthren-Standards in Acetonitril in einer
Konzentration von 0,1 - 50 pug/l durchgefiihrt. Die relative Standardabweichung der Messungen
(mit Autosampler) betrug 4,5 % (n=3).

3.4  Bestimmung mikrobieller Zellzahlen

Zur Bestimmung der Gesamtzahl kultivierbarer Mikroorganismen in wassrigen Proben wurden
mit physiologischer Kochsalzlésung Verdiinnungsstufen von 107 bis 10”* hergestellt und jeweils
100 ul dieser Proben in Petrischalen auf R2A-Agar ausplattiert (Difco, Detroit, USA; ist
geeignet fiir Proben aus nihrstoffarmem Milieu; enthilt ca. 10 % verwertbare
Kohlenstoffsubstrate, bezogen auf den Gehalt an C-Verbindungen in iiblichen Néhrmedien).
Nach einer Bebriitung von 7 bis 10 d bei Raumtemperatur wurden die koloniebildenden
Einheiten (KBE) gezihit.

Zur Bestimmung der Zellzahlen spezifischer Abbauer fiir Naphthalin, Phenanthren und 2,6-
Dimethylphenol in wissrigen Proben wurden Verdiinnungsstufen von 107 und 107 hergestellt
und jeweils 100 pl der Losungen auf Mineralagar ausplattiert. Dieses bestand aus M9 (7 g/l
Na,HPO,, 3 g/1 KH,PO,, 0,5 g/l NaCl, 1 g/l NH,Cl in deionisiertem Wasser) sowie 1,5 % Agar-
Agar Fermtech® (Merck AG, Darmstadt). Anschlieflend wurden die Petrischalen umgedreht und
in den Deckel einige Korner festes Naphthalin bzw. Phenanthren gegeben. Zur Bestimmung der
2,6-Dimethylphenol-Abbauer wurde der Schadstoff dem Mineralagar zugefiigt (2 mM). Vor dem
Auszihlen der KBE betrug die Lagerungszeit 14 - 30 Tage (bei Raumtemperatur).
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Die Bestimmung der Gesamtzellzahlen erfolgte durch Anfirbung mit Acridinorange und
Auszihlung unter dem Fluoreszenzmikroskop [Hobbie et al., 1977]: 1 ml einer Probe der
Verdiinnungsstufe 10™ oder 10 wurde mit 10 pl einer einprozentigen Acredinorangelosung
angefirbt (Kontaktzeit 3 min.) und iber ein grau eingefirbtes 0,2 um-Polycarbonatfilter
(,,Nuclepore*, Whatman, Hillsboro, USA) filtriert. AnschlieBend erfolgte die Auszahlung unter
dem Mikroskop bei einer Anregungswellenléinge von 450 - 490 nm.

Die Bestimmung der Zellzahlen an der Sandoberfliche erfolgte nach folgendem Verfahren: Etwa
5 g feuchter Sand wurden eingewogern, fiinfmal mit deionisiertem Wasser kurz gespiilt, die
tiberstehende Losung dekantiert, 4 ml einer 0,1 prozentigen Natriumpyrophosphatlosung
dazugegeben und 1 min lang mit Ultraschall (24 kHz) behandelt (2 mm -
Ultraschallstabsonotrode Up 200s, Dr. Hielscher GmbH, Stahnsdorf, Leistung eingestellt auf 120
Watt). Anschliefend wurde die iiberstehende Losung dekantiert, 5 min bei 1000 g zentrifugiert,
um Sand- und Tonpartikel weitestgehend abzuscheiden, und eine Verdiinnungsreihe erstellt. In
diesen Proben wurde dann die Bestimmung der Gesamtzellzahlen und Zellzahlen spezifischer
Abbauer analog zu den oben beschriebenen Verfahren durchgefiihrt. Der mit Ultraschall
behandelte Sand wurde getrocknet und zuriickgewogen. Unter Beriicksichtigung der zuvor im
Zwischenkornvolumen enthaltenen Lésung erfolgte die Umrechnung der Zellzahlen auf das
Trockengewicht.

Die mikrobielle Aktivitidt wurde visuell durch einen Reduktionsindikator nachgewiesen. Dafiir
wurde ein tryptischer Soja-Agar (1,2 g auf 30 ml Wasser) mit 200 mg
Triphenyltetrazoliumchlorid (Sigma) verriihrt und ca. 50 % der Agarmenge in eine Petrischale
gegossen. Nach dem Abkiihlen wurden Sandproben auf dieser Schicht plaziert und mit der
verbliebenen Agarmenge iibergossen (Agartemperatur ca. 40°C). Nach 24 - 48 Stunden wurde
der Agar an den Stellen, an denen sich aktive Mikroorgamsmen befinden, durch eine Reduktion
des Tetrazoliumsalzes zu 1,3,5-Triphenylformazan intensiv rot gefirbt.

3.5 Die Anwendung von Sandfiltersiulen zur Nachbildung vertikal durchstrémter
Pflanzenkldranlagen im LabormaBstab (radiotracerfreie Versuche)

Die Untersuchungen zu Abbau, Transport und Verteilung ausgewihlter organischer Schadstoffe
in bepflanzten und unbepflanzten Modellsystemen wurden in selbstkonstruierten und am UFZ
angefertigten Anlagen durchgefiihrt.

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, Sachsen) mit einem Siliziumdioxidgehalt > 84 %,
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einem Kohlenstoffgehalt von 0,011 % (Totaloxidation 1100°C), einer mittleren Schiittdichte von
1,59 g/cm’® sowie einer mittleren Porositéit von 34 ml/100 ml Sand verwendet. Die Oberflache
dieses Sandes betrug ca. 0,5 m%g (Stickstoff-BET). Er enthielt vor Versuchsbeginn ein nicht
niher charakterisiertes breites Spektrum an autochthonen Mikroorganismen mit einer
Gesamizellzahl von 1,9+10%g 15 (Acridinorangeférbung, vgl. Kap. 3.4).

Das fiir diese Untersuchungen verwendete Modellabwasser bestand aus einer Nahrlosung (vgl.
Kap. 3.1) sowie 1,17 g/l NaCl. Die Leitfahigkeit betrug 2,35 - 2,4 mS/cm, der pH-Wert 5,9 - 6,0
(eingestellt mit HCI). Dieser Losung wurden sieben (ohne Acenaphthylen und Fluoren-2-amin fur
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 Losungsmittel im Modellabwasser
betrug 0,1 Vol.-% bzw. 790 mg/l. Die darin enthaltene Kohlenstoffmenge von 490 mg/l diente
als zusitzliches Substrat bzw. Kosubstrat fiir Mikroorganismen. In einigen Versuchsreihen wurde
eine aquatische Fulvosiure (FS) mit einer hohen Hydrophilie (,Fuhrberg-Fulvosaure, isoliert aus
dem Wasserwerk Fuhrberg nahe Hannover) in einer Konzentration von 20 bzw. 100 mg/l addiert
und der pH-Wert auf 5,9 - 6,0 eingestellt. Die Isolation dieser Fulvosiure aus dem
Tonenaustauscherregenerat und die Uberfithrung in die H-Form erfolgte zuvor nach [Hayes et al.,
1996]. Die Gesamtaciditit der Fulvosaure 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 Fulvosaure war wie folgt: C=47,2%, H=4,5%,N=1,1%, 5=1,0%,
Asche = 6,0 % sowie O = 40,2 % (letzterer Wert berechnet sich aus 100 % minus
C/H/N/S/Asche). Das E4/E6-Verhiltnis (Verhaltnis des Extinktionskoeffizienten bei 465 und
665 nm), das ein grobes MaB fiir die GroBe des Huminstoffmolekiils darstellt (umgekehrte
Proportionalitat) betrug 11,7.

Als Pflanze kam Rohrglanzgras zum Einsatz (siehe auch Kap. 3.1). Die SproBhohe der Pflanzen
nahm wihrend der Versuchslaufzeit von ca. 30 auf ca. 50 - 60 cm zu.

3.5.2 Aufbau und Betrieb der Modellsysteme
Die wesentlichen Merkmale der verwendeten Modellsysteme sowie der Versuchsdurchfithrung

waren:

. Glassiulen, die einen vertikal durchstromten Sandfilter (bepflanzt oder unbepflanzt)
aufnahmen.

. Ein kontinuierliches Zustromen eines mit organischen Schadstoffen (siche Tab. 3.1)
belasteten Modellabwassers.
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o Die Analyse der im Auslauf der Saulen genommenen Losungsproben wihrend der
Versuchslaufzeit, die Analyse des Filter- und Pflanzenmaterials nach Versuchsende auf

die Kontaminanten sowie die Bestimmung mikrobieller Zellzahlen im Filtersand.

Um den Einfluf3 eines Pflanzenbewuchses sowie einer Zugabe von geldsten Huminstoffen auf die
Prozesse im Filtersand bestimmen zu konnen, wurden nach einleitenden Tests der Modellsysteme
an folgenden Varianten Untersuchungen ausgefiihrt und deren Ergebnisse miteinander

verglichen:
. Unbepflanzte Sandfilter mit zunéchst 0 mg/l, spiter 20 mg/l FS im Modellabwasser,

. mit Rohrglanzgras bepflanzte Sandfilter, 0 mg/l1 FS, anschlieBend 20 sowie 100 mg/l FS

im Modellabwasser.

Die Versuchsanlage hatte folgenden Aufbau: Eine ca. 65 cm lange Glassiule mit einem
Innendurchmesser von 7,4 cm bildete das Volumen zur Aufnahme des Filtermaterials (Sand) und
der Pflanzenwurzeln. Etwa 10 cm unter der Oberkante war ein bis in die Mitte der Saule
reichender Zulauf eingeschmolzen, um ein Ablaufen der Losung an der Siuleninnenwand zu
verhindern. An der Unterseite befanden sich zwei Hahne fiir den Ablauf der Lésung und einer
zusitzlichen Probennahmestelle. Seitlich an der Saule angebrachte Schraubgewinde erméglichten
Probennahmen des Sandes aus unterschiedlichen Héhen bei laufendem Betrieb (siehe Abb. 3.1).
Wihrend der Versuchsreihen mit unbepflanzten Filtern war die Siule oben verschlossen. Bei
bepflanzten Szulen wurde die obere Offnung mit einem Durchmesser von 6 cm nahezu
vollstindig vom SproB der Pflanze ausgefullt. Die Saule war am Zu- und Ablauf dber
Teflonschlduche mit zwei VorratsgefiBen mit einem Volumen von jeweils ca. 8 1 verbunden.
Diese waren im Deckel mit einer fiir den Druckausgleich notwendigen Kapillare versehen. Im
ersten VorratsgefiB befand sich das in Kap. 3.5.1 beschriebene Modellabwasser fiir den Zulauf,
im zweiten GefiB wurde die nach der Passage der Sandfiltersdule anfallende L&sung
aufgefangen. Ein Teflonschlauch zwischen diesen beiden Gefdlen ermoglichte zu Testzwecken
das Pumpen der Losungen im geschlossenen Kreislauf (vgl. Abb. 3.1). Durch eine Pumpe mit
Edelstahl/K eramik-Pumpenkopf (Pumpenképfe FMI QP QO und QI, Pumpenantrieb MCP,
Ismatec SA, Glattbrugg - Ziirich) erfolgte die Einstellung des Volumenstromes.
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Abb. 3.1: Schematischer Aufbau der verwendeten Modellsysteme (gestrichelte
Linien: Umpumpen der Losungen im Kreislauf zu Testzwecken)

Nach Auswertung der Testreihen, die eine sehr geringe Sorption der Analyten im Modellsystem
belegten (vgl. Kap. 4.2.1.1), konnte auf zusitzliche MaBnahmen zur Vermeidung einer
Analytsorption an den verwendeten Materialien, z. B. Silanisierung der Glasgerite, verzichtet
werden. Das beschriebene Modellsystem wurde in dreifacher Ausfithrung angefertigt und zum
Schutz vor Photoreaktionen schwarz lackiert. Die Beleuchtung erfolgte ganztigig durch Biolux
Leuchtstoffréhren (Osram GmbH, Miinchen), die in mittlerer SproBhéhe eine
Beleuchtungsstirke von ca. 200 umolm™”s™ im photoaktiven Wellenlidngenbereich von 400 -
700 nm aufwiesen.

Versuchsdurchfithrung: Fiir die Versuchsreihen wurde in jede Saule 4,3 kg Sand eingefiillt, bei
Verwendung von Pflanzen dieser Sand vier Wochen vor Versuchsbeginn mit vorgezogenem
Rohrglanzgras bepflanzt und das Zwischenkornvolumen mit schadstoffreier Nahrlésung
aufgefiillt. AnschlieBend erfolgte das Pumpen des Modellabwassers, das bei Versuchsbeginn
fulvosdurefrei war, aus dem ersten Vorratsbehilter iiber die Saule (siche Abb. 3.1). Das
Abwasser wurde anschlieBend im zweiten Behilter aufgefangen. Der Volumenstrom betrug
0,36 ml/min. Dies entspricht ohne Beriicksichtigung von Evapotranspirationsverlusten einer
hydraulischen Verweilzeit in der Sandfiltersaule von © = 1,6 Tagen.
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Die Versuchstemperatur entsprach der Raumtemperatur (18 - 30°C, durchschnittlich ca. 22°C).
In Abstinden von 2 - 4 Tagen erfolgte das Auffiillen des Vorratsbehalters mit frisch bereitetem
Modellabwasser. Zeitweilig aufgetretene Verluste der Analyten im Vorratsbehalter durch
Verdampfung (Stichprobenanalysen der noch im Behalter vorhandenen Losungen, die Verluste
waren < 5 %) wurden in den Bilanzierungen entsprechend beriicksichtigt. Nach 32 - 33 Tagen
erfolgte vor dem Umstellen von fulvosiurefreien auf fulvosiurehaltige Modellabwasser ein
Spiilen des Sandes mit Néhrlgsung fiir 3 - 5 Tage. AnschlieBend wurde Modellabwasser weitere
36 - 38 Tage iiber die Sandfiltersdule gepumpt, d. h. innerhalb einer Versuchsreihe mit bzw. ohne
Pflanzen erfolgte kein Austausch des Sandes bzw. der Pflanzen vor dem Umstellen auf
fulvoséurehaltiges Modellabwasser.

Zu Testzwecken erfolgte abweichend von den oben genannten Versuchsbedingungen ein
Umpumpen des Modellabwassers (Gesamtvolumen 9,5 1) im Kreislauf (siche Abb. 3.1) mit einem
Volumenstrom von 11,2 ml/min. Zum Test der Modellanlagen auf Analytverluste, z. B. durch
Abdampfing oder Sorption, waren sterile Versuchsreihen mit und ohne Filtermaterial notwendig.
Dazu wurde die gesamte Anlage und das Modellabwasser - in einem Teilversuch zusatzlich der
Filtersand - zuvor autoklaviert und das System nach dem sterilen Zusammenbau an samtlichen
Druckausgleichséffungen mit Sterilfiltern (Nylon, Porenweite 0,2 pm) vor erneuter Verkeimung
gesichert. Dariiber hinaus enthielt das Modellabwasser zum Schutz vor mikrobieller Aktivitat
200 mg/l Natriumazid. Wahrend der Testversuche waren die Glassiulen oben mit
Abschludeckeln verschlossen.

3.53 Probennahme und -aufarbeitung sowie Schadstofibilanzierung

Eine Ubersicht zur Probennahme und -aufarbeitung zeigt Abb. 3.2. Wiahrend der
Versuchslaufzeit wurden im Abstand von 1 - 3 Tagen jeweils 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 Sandfiltersdulen wurden ferner im Abstand von 1 - 2
Wochen die Zellzahlen der enthaltenen Mikroorganismen bestimmt (siehe Kap. 3.4). Zusatzlich
erfolgte die Messung des pH-Wertes und der Leitfihigkeit sowie der UV-Absorption bei
300 nm. Letzteres diente der Bestimmung der Fulvosiurekonzentrationen unter Anwendung
einer externen Fulvosiure-Kalibrationsreihe (UV/VIS-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 Losungsproben auf Zellzahlen untersucht.
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Abb. 3.2: Schema der Probennahme und Probenaufarbeitung der
radiotracerfreien Saulenversuche

Nach Versuchsende erfolgte das Absaugen der im Zwischenkornvolumen enthaltenen Losung
und deren Analyse auf die organischen Schadstoffe ebenso wie bei den Ablauflosungen. Bei
bepflanzten Siulen wurde nach dem Abschneiden des Sprosses, dem Herausnehmen des
Waurzelballens und dem Abschiitteln des wurzelnahen Sandes die Wurzel mit Wasser gewaschen
und die SproB- und Wurzelproben fiir den spiteren Analysengang (ASE und GC/MS, siehe Kap.
3.3.2 und 3.3.5) bei -20°C eingefroren. Sandproben aus dem oberen, mittleren und unteren

45



Saulendrittel wurden ebenfalls mittels ASE und GC/MS auf organische Schadstoffe analysiert
sowie im Hinblick auf Zellzahlen untersucht.

Zur Bewertung der Reinigungswirkung der Modellsysteme wird in der vorliegenden Arbeit
unterschieden zwischen dem Reinigungsgrad und der Reinigungseffizienz. Fiir die Berechnung
der Reinigungseffizienz werden die Schadstoffmengen in den Lésungsvolumina verwendet. Die
Schadstoffimenge im Auslauf berechnet sich nach:

m E J.ci_‘t -V dt (Gl 3.1)

i,Auslanf Auslanft’

mit m; 5, = Schadstoffmenge im Auslauf Giber den betrachteten Versuchszeitraum, ¢, =
Konzentration zum Zeitpunkt t [mg/l], V' yuque: = VOlumenstrom im Auslauf zum Zeitpunkt t
[ml/min]. Entsprechend erfolgte die Berechnung der Schadstoffmenge im zustrémenden
Abwasser. Die Berechnung der Reinigungseffizienz der Modellanlagen wurde durchgefiihrt nach:

m, oo — M,
Reinigungseffizienz (%) = — LAt 100% (GL.3.2)
W, Einlauf
Analog zur Reinigungseffizienz wird der Reinigungsgrad der Modellsysteme unter Verwendung
der Schadstoffkonzentrationen berechnet.

Fir die Erstellung von Bilanzen wurden dariiber hinaus die ermittelten Konzentrationen in den
einzelnen Sand- und Pflanzenaliquoten auf die Gesamtmengen der Schadstoffe in den Fraktionen
umgerechnet. Fiir die Bilanz gilt:

M zytour = I Apteut T Y Sand T T pfanze T Abdampfveriuste T T, Somstiges (GL.3.3)

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

3.6 Die Anwendung von 9-"*C-Phenanthren in Modellsystemen (Radiotracerversuche)
Die Durchfiihrung der Tracerversuche erfolgte im Radiolabor am Zentrum fiir Agrarlandschafts-
und Landnutzungsforschung e. V. (ZALF), Miincheberg, in einer Versuchsanlage zur
Untersuchung von Umsetzungsprozessen in Pflanze/Boden-Systemen. Diese Anlage wurde mit
am UFZ erstellten Modell-Pflanzenkldranlagen im LabormaBstab erginzt. Ferner wurde die
Probenaufarbeitung hinsichtlich der Fragestellung erweitert und angepal3t.
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3.6.1 Chemikalien, Sand und Pflanzen

Als radioaktive Tracersubstanz wurde 9-"*C-Phenanthren (Sigma-Aldrich GmbH, Deisenhofen)
mit einer spezifischen Aktivitit von 449 MBg/mmol und einer radiochemischen
Reinheit > 99,6 % verwendet. Eine ethanolische Losung mit einer 9-'‘C-
Phenanthrenkonzentration von 1000 mg/] diente als Stammldsung fiir die Versuche.

Die taglich zu den Saulen applizierte Losung bestand aus 10 ml einer konzentrierten Nahrlosung
(vgl. Kap. 3.1), 1,17 g NaCl sowie 100 pl (0,1 Vol.- %) der ethanolischen Phenanthrenlésung in
990 ml Wasser - entsprechend 100 pg/l Phenanthren. In einigen Versuchsreihen enthielt die
Léosung auBerdem 100 mg/1 isolierter Fuhrberg-Fulvosiure (siehe Kap. 3.5.1). Der pH-Wert der
Losung wurde mit 0,1 M NaOH auf 5,9 - 6,0 eingestellt.

Der in den Versuchen verwendete Sand entsprach dem unter Kapitel 3.5.1 beschriebenen ,,02A-
Sand“. Als Pflanze kam auf diesem Sand mit Nahrlésung angezogenes Rohrglanzgras (vgl. Kap.
3.1) oder zunichst auf Moorboden vorgezogener und nach ca. 8 Wochen auf den Sand
umgesetztes Schilf (zuvor griindliches Spiilen der Wurzeln mit Wasser) zum Einsatz. Nach
Versuchsende hatten die Pflanzen eine SproBhohe von ca. 40 - 50 cm.

3.6.2 Aufbau und Betrieb der Versuchsanlage

Fir die Tracerversuche kam eine Versuchsanlage zur Anwendung, die prinzipiell eine
vollstindige Quantifizierung aller im System entstehenden bzw. daraus freigesetzten
Umsetzungsprodukte einschlieBlich der gasformigen Produkte ermoglichte (siehe Abb. 3.3). Die
wesentlichen Merkmale der Versuchsanlage und -durchfiihrung waren:

o Glassiulen, die einen vertikal durchstromten Sandfilter aufnahmen, sowie eine
Kompartimentierung der Gasrdume zur Differenzierung der Freisetzung gasformiger
Abbauprodukte aus dem Bodenraum oder tiber den SproB,

° eine geschlossene, lichtdurchlissige, gasdichte Kammer zur Aufnahme der Séulen,

. die tagliche Applikation von radioaktiv markiertem 9-'*C-Phenanthren in Nahrlosung, um
eine vom Abwasser durchstromte Pflanzenkliranlage zu simulieren,

. die *C-Traceranalyse der beiden genannten Gasvolumina und der im Auslauf der Saulen
erhaltenen Losungsproben wihrend der Versuchslaufzeit sowie die Analyse samtlicher
Fraktionen nach Versuchsende auf die 'C-Aktivitit zur Aufstellung der
Aktivitatsbilanzen.
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Abb. 33: Schematischer Aufbau der Versuchsanlage zur Durchfithrung der Tracerversuche (nach
[Hartmann et al., 2000], erweitert und modifiziert)

Um sowohl den EinfluB der Zugabe geloster Fulvosaure, als auch die spezifische Wirkung eines
Rohrichtbewuchses auf die Schadstoffumsetzungs- und Verteilungsprozesse bestimmen zu
konnen, wurden an folgenden Varianten Untersuchungen ausgefiihrt:

. unbepflanzte Sandfilter, 0 bzw. 100 mg/l FS im Modellabwasser,

. mit Rohrglanzgras (,passives’ Gastransportsystem, vgl. Kap. 2.2.2.3) bepflanzte
Sandfilter, 0 bzw. 100 mg/l FS im Modellabwasser,

. mit Schilf (,aktives® Gastransportsystem) bepflanzte Sandfilter, 0 bzw. 100 mg/l FS im
Modellabwasser.

Beschreibung der Versuchsanlage und Versuchsdurchfiihrung: Je Versuchsreihe mit
unbepflanzten bzw. bepflanzten Sandfiltern kamen drei bzw. fiinf Glasséulen (30 cm x 7,4 cm
Innen-@) zum Einsatz, die unten verschlossen und zur Vermeidung von Photoreaktionen mit
Aluminiumfolie umwickelt waren. An diese Saulen war in 25 cm Hohe ein Zulauf, in 1 cm Héhe
ein Ablauf eingeschmolzen. Zur Vermeidung eines Ablaufens der zudosierten Losung am
Sauleninnenrand befand sich das Ende des Zulaufrdhrchens in der Mitte der Saule. Die
Zudosierung der aktiven Nahrlosung bzw. die Abnahme der taglichen Losungsproben im Auslauf
erfolgte iiber Teflonschlauche (siche Abb. 3.3). Der obere AbschluBl des GefiBes wurde durch
einen mit drei eingebohrten Lochern (@ 2 cm) versehenen PVC-Deckel realisiert. An diesen
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waren auf der Unterseite drei PVC-Rohrchen (Linge 3 cm, Innen-@ 2 cm) angeklebt. Durch
diese wurden bei den Versuchsreihen mit bepflanzten Sandfiltern die Sprosse der Pflanzen
gefiihrt. Zwei zusitzliche Bohrungen mit angesetztem Schraubgewinde erméglichten den
AnschluB von PVC-Schliuchen zum Absaugen von Gasvolumina aus dem Kopfraum des
GlasgefiBes. Nach dem Einfiillen von Sand bis 2 - 3 cm unter den Saulenrand (1500 - 1600 g
TS) wurde der Deckel so in das GlasgefiB eingepaBt, daB die PVC-Réhrchen sich mit dem
unteren Rand im Sand befanden. Nach dem VergieBen des Deckels mit einer
Silikonkautschukpaste war somit ein gasdicht verschlossener, vollstindig vom Sprofraum
getrennter Saulenkopfraum vorhanden.

Die Saulen befanden sich in einer geschlossenen PVC-Kammer mit einem Volumen von 617 1
(BxHx T=56x95x 116 cm). Das von den Pflanzen transpirierte Wasser kondensierte an
einer in der Kammer vorhandenen Kiihlschleife und konnte iiber einen Schlauch abgesaugt
werden. Die Kammerinnentemperatur betrug ca. 18°C (Nachtperiode, Dauer 14 h) bzw. 24°C
(Tagesperiode, Dauer 10 h), die relative Lufifeuchte ca. 70 - 80 % (Tagesperiode) bzw. 100 %
(Nachtperiode). Die Beleuchtung der Kammer erfolgte von auSen mit drei Natriumdampflampen
mit einer Beleuchtungsstirke von 300 pmol m™es™ im photoaktiven Bereich von 400 - 700 nm,
gemessen 30 cm iiber den Séulendeckeln. Die Kohlendioxidkonzentration in der Kammer wurde
durch eine automatische Steuerung mit InfrarotmeBzelle, Magnetschaltventil und
angeschlossener Kohlendioxidflasche auf konstant 360 +/- 10 ppm (parts per million) geregelt.

Die an den Siulen angeschlossenen Schiduche (je zwei Teflonschlauche fiir den Losungszu- und
-ablauf sowie zwei PVC-Schlduche fiir den Gaskreislauf) wurden durch abgedichtete Bohrungen
aus der Kammer gefiihrt. Zusitzlich befanden sich an der Kammer zwei Bohrungen fiir das
Absaugen des Kammergasvolumens (SproSraum).

Der Kopfraum jeder Saule, der das aus dem Bodenraum freigesetzte aktive Kohlendioxid enthilt,
sowie der Gasraum der Kammer, der unter anderem das itber den SproB freigesetzte
Kohlendioxid enthilt, wurden mit einem Volumenstrom von 10 bis 20 ml/min iiber vier in Reihe
geschaltete Absorptionsrohrchen gepumpt. In diesen befanden sich fiir die CO,-Absorption
jeweils 12 ml einer 0,5 M NaOH. Tests dieser Versuchsanordnung ergaben eine Wiederfindung
der CO,-Aktivitat von mehr als 98 %. Die fiir die Gasabsaugung und die Regelung des
Volumenstromes erforderlichen Membranpumpen und Nadelventile befanden sich im
Gaskreislauf hinter den Absorptionsréhrchen, um Kohlendioxidverluste durch evil. vorhandene
Undichtigkeiten in den Membranen oder Ventilanschliissen zu vermeiden. AnschlieBend erfolgte
im Kreislauf die Riickfiihrung des Volumenstromes zu den Séulen bzw. zur Kammer. Das
Gesamtvolumen in diesem Gaskreislauf betrug ca. 100 ml.
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‘Wahrend der Versuchslaufzeit von 30 bis 50 Tagen wurden in den Zulauf jeder Siule tiglich
einmalig 50 ml der aktiven Nahrldsung dosiert. Die resultierende hydraulische Verweilzeit betrug
ohne Beriicksichtigung der Evapotranspiration sechs Tage. In Versuchsreihen mit Rohrglanzgras
wurde zum Ausgleich hoher Transpirationsverluste zusitzliche Nihrlosung (10 - 15 %)
zudosiert. Diese enthielt kein 9-"*C-Phenanthren.

In Versuchsreihen mit bepflanzten Sandfiltern wurde jeweils eine Siule nach 9 bis 16 Tagen
sowie nach 15 bis 27 Tagen aus der Kammer entfernt und aufgearbeitet (siche Kap. 3.6.3). Dies
diente der Erfassung moglicher zeitlicher Verinderungen der Aktivititsverteilung im
Modellsystem..

3.6.3 Probennahme und -aufarbeitung

Wihrend der Versuchslaufzeit: Es wurden téaglich Losungsproben im Auslauf der Saulen
genommen, deren Volumen bestimmt und jeweils 3 ml mit 10 ml Szintillator Ultima Gold XR
(Canberra-Packard GmbH, Frankfurt/Main) gemischt. AnschlieBend erfolgte die
Aktivititsbestimmung durch B-Szintillationszihlung (siehe Kap. 3.6.4). Im Abstand von einigen
Tagen erfolgte eine Bestimmung der Parameter pH-Wert und Redoxpotential sowie zusitzlich
der UV-Absorption bei 300 nm (UV-Spektrometer Specord M400, Carl Zeiss, Jena) nach
Zentrifugation bei ca. 1000 g. Im Abstand von 1 - 3 Tagen wurden die CO,-Absorptionsréhrchen
mit dem darin akkumulierten CO, gewechselt und die vier Teilvolumina je Versuchssiule bzw.
SproBraum vereint. Jeweils 3 ml dieser Proben wurden mit 10 ml Ultima Gold XR gemischt und
die Aktivitat bestimmt.

Zur Bestimmung der Freisetzung fliichtiger organischer Verbindungen aus dem Bodenraum bzw.
iber den SproB wurden die abgesaugten Gasvolumina direkt hinter der Saule bzw. der Kammer
iiber Absorberrohrchen geleitet, die mit in Silikonol getrankter Quarzwatte gefiillt waren. Nach
48 - 96 h wurde die Aktivitit der Watte wie bei den Sand- und Pflanzenproben bestimmt (siche
im Kap. 3.6.3).

Fiir die Bestimmung der Kohlenstoffmenge in den Natriumhydroxidlésungen wurden 2¢10 ml der
Probe mit jeweils 10 ml einer 1 M Bariumchloridlosung versetzt (Fallung des durch CO,-
Absorption enthaltenen Carbonats als Bariumcarbonat) und die verbliebende Menge NaOH mit
0,5 M HCI gegen Phenophthalein zuriicktitriert. Unter Beriicksichtigung eines mittitrierten
Blindwertes (0,5 M NaOH) erfolgte anschlieBend die Berechnung der Kohlenstoffmenge im
Probenvolumen.

Nach AbschluB des Versuchs erfolgte die Aufarbeitung der Siulenkompartimente nach dem in
Abb. 3 4 gezeigten Verfahren: Nach dem fraktionierten Absaugen der im Zwischenkornvolumen
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enthaltenen Losung und dem Abschneiden des Sprosses wurde der Wurzelballen aus der
Sandsdule genommen, der anhaftende wurzelnahe Sand mit Wasser abgewaschen und die
Waschlésung filtriert. Waren bereits Rhizome ausgebildet (gilt nur fiir Schilf), so wurden diese
zusammen mit der Wurzel verarbeitet. Daran schloB sich ein intensives Schiitteln der Wurzeln in
ca. 30 ml Ethanol an, um an der Oberfliche sorbierte Analyten abzuspiilen. Nach der
Bestimmung des Feuchtgewichts und schonender Trocknung bei 50°C (4 - 6 h) wurden der
Filter, die Wurzeln und der Sprof in einer Kugelmiihle (Modell MM2000, Retsch GmbH)
zermahlen.

Das abgesaugte Losungsvolumen sowie die Waschlosungen Wasser und Ethanol wurden mit
jeweils 10 ml Ultima Gold XR auf 3 ml Probe gemischt und die Szintillationszihlung gestartet.
Fiir spatere Analysen (HPLC) erfolgte eine Konservierung der Proben durch Zugabe von
200 mg/l Natriumazid und Lagerung bei 5°C.

Der abgewaschene wurzelnahe Sand und der nach dem Herausnehmen des Wurzelballens
zuriickgebliebene wurzelferne Sand wurden jeweils intensiv homogenisiert und fiinf 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
Sauerstofisirom des Kohlenstoffanalysators CS 500 (Eltra GmbH, Neuss) in Anlehnung an
[Cheng und Farrow, 1976]. Nach Passieren des Analysators und einer nachgeschalteten
InfrarotmeBzelle (CO,-Guardian, Pewatron AG, Wallisellen, Schweiz), die der Kontrolle des
Kohlendioxidgehaltes im Gasstrom diente, wurde das enthaltene Kohlendioxid in Réhrchen,
gefullt mit 7 ml Carbosorb (Canberra-Packard GmbH, Frankfurt/Main), sorbiert. Zur
Radioaktivititsmessung erfolgte anschlieBend die Dosierung von 3 ml Carbosorb in 10 ml
Szintillator Permaflour E+ (Canberra-Packard GmbH, Frankfurt/Main) und die
Szntillationszdhlung. Bei unbepflanzten Sandfiltern wurden ca. 20 % des oberen Sandes
abgenommen und getrennt analysiert. Die Verbrennung sowie die Aktivititsbestimmung der
gemahlenen SproB-, Wurzel- und Papierfilterproben erfolgte wie bei den Sandverbrennungen.
Die Einwaagen betrugen dabei ca. 5 - 7 mg.

Zur Bestimmung des extrahierbaren Anteils der Aktivitit in getrockneten Wurzel- und
SproBproben wurden ca. 100 mg Trockensubstanz 30 min bei 35°C mit 10 ml Aceton im
Ultraschallbad extrahiert und die Aktivitat im Extrakt gemessen. Analog erfolgte die Extraktion
feuchter Sandproben mit Wasser sowie Ethanol, bei unbepflanzten Sandfiltern dariiber hinaus mit
Ethylacetat. Dabei betrug die Einwaage 25 g und das Extraktionsmittelvolumen 30 ml.
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Eine Bestimmung des im Sand gebundenen *CO, erfolgte durch die Behandlung von 10 g Probe
mit 20 ml 2 M HCl und Auffangen des freigesetzten Kohlendioxids in 0,1 M NaOH.

Nach Versuchsende wurde zum Nachweis sorbierter Analyten am PVC-Material der Kammer
eine Aktivititsmessung (mit Contamat SHT 111M; SAG, Kugelfischer-Werk Erlangen,
Nachweisgrenze ca. 0,1 Bg/cm?) an der Innenfliche der PVC-Winde durchgefiihrt. Zur
Vervollstandigung der Aktivitatsbilanz wurden simtliche Glasgerite, Schlauche, PVC-Deckel
usw. mit Ethanol extrahiert und die in den Extrakten gemessenen Aktivititen entsprechend
beriicksichtigt. Das aus der Kammer abgezogene Kondenswasser wurde direkt analysiert.

Aus einigen Saulen erfolgte am Versuchsende vor dem oben beschriebenen Verfahren der
Probenaufarbeitung die Entnahme eines Bohrkernes. Dies diente der Aufnahme einer
Autoradiographie des Wurzelraumes. Der Bohrkern mit einem Durchmesser von 3 cm und einer
Linge von ca. 20 cm wurde an der Lingsachse geteilt. Die entstandenen Halften wurden bei
-20°C eingefroren und anschlieffend mit den ebenen Flichen auf einen Radiographiefilm gelegt
(Hyperfilm-Betamax, Amersham; 18 x 24 cm). Nach einer Belichtungszeit von 5 - 10 Tagen bei
-78°C erfolgte die Filmentwicklung (Entwickler und Fixierer: Kodak GBX).

3.6.4 “C-Aktivitdtsbestimmung und -bilanzierung

Die “C-Aktivititsbestimmungen erfolgten durch B-Szintillationszahlung mit einem Tricarb LS
6000 SC Szntillationszihler (Beckmann Instruments Inc., Fullaton, CA, USA). Dreifache
Zihlungen je Probenglidschen wurden durchgefithrt mit externer Kalibrierung,
Chemolumineszenz- und Quenchingkorrektur sowie Beriicksichtigung der Blindwerte der
jeweiligen Szintillatoren und Lésungen. Fiir sémtliche Proben erfolgten Doppelbestimmungen
durch Zihlung in jeweils zwei Glaschen.

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

. 1,3 bis 7,1 % bei Verbrennungen von getrocknetem Pflanzen- oder Filtermaterial (n=>5),
. 1,9 bis 12,8 % bei Verbrennungen von feuchten Sandproben (n = 5),

. 1,3 bis 5,8 % bei der Analyse der Nihr- und Extraktionslosungen (n = 3),

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

Als Grundlage (a) der *C-Aktivititsbilanzierung, (b) der Erfassung der Aktivitatsverteilung im
System sowie (c) der Intensitit der Umsetzungsprozesse wurde die im Gesamtsystem
wiedergefundene Aktvitat auf folgende Weise ermittelt: Aus den Aktivititen analysierter
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Aliquote von Sand und Pflanzen wurde mit den Feucht- (Sande) oder Trockenmassen
(Pflanzenmaterial) auf die Gesamtaktivitdt der einzelnen Fraktionen hochgerechnet. Bei
Entnahme eines Bohrkernes aus der Séule erfolgte eine Beriicksichtigung der entnommenen
Wurzel- und Sandmassen. Die taglich gemessenen Aktivititen in Aliquoten der Ablauflosungen
sowie im aus dem Bodenraum bzw. iiber den SproB freigesetzten '*CO, wurden aufsummiert.
Die Bilanz der “C-Aktivitat ist, mit , = Gesamtaktivitit im Kompartiment i, definiert als:

BZ.u]anf= BBodm-COl b BSme—CDZ + ﬁAhlznf-'- 6Sand + ﬁPﬂanz: + BSmsh'gts + ﬁv:ﬂnste (G]' 34)

B zuae Derechnet sich nach: B,y [Bql =t [d] V' [ml/d] * @z, [Bq/ml] mit t = Versuchsdauer
der entsprechenden Saule und e, = spezifische Aktivitit der Zulauflosung. Unter ,,Sonstiges™
sind die Aktivititen der Losungen im Zwischenkornvolumen, des Kondenswassers und der
Extrakte von Glasgeriten und Schlduchen zusammengefaBt. , Verluste beschreibt den zur
vollstindigen Aktivititsbilanz fehlenden Anteil der *C-Aktivitat, der z. B. durch ein Abdampfen

bei der Probenaufarbeitung nicht nachweisbar war.

Die Berechnung der TSCF-Werte erfolgte nach [Doucette et al., 2000]:

Prores

TSCF=—— (Gl 3.5)

@ podenlosung

Vo stellt das von der Pflanze wahrend der Versuchslaufzeit aufgenomme Lésungsvolumen und

Opodenicsung 416 Spezifische Aktivitét der Losung im Zwischenkornvolumen im oberen Siulendrittel
dar (Mittelwert der Stichprobenmessungen zu verschiedenen Versuchszeitpunkten). Die
Berechnung von TSCF (und RCF) unter Verwendung der spezifischen '“C-Aktivitéit kann nur die
pflanzliche Aufhahme des *C-Iotops, nicht jedoch die Aufnahme einer bestimmten Verbindung
wiedergeben, da durch dieses Verfahren sémtliche Metaboliten mit erfasst werden.

Die Gleichung 3.5 ist nur zuldssig, wenn ein Aktivitdtsverlust iiber den Sprof3 vernachlissigt
werden kann, ansonsten muf die Aktivitit im Sprofiraum beriicksichtict werden. Die
Berechnung der RCF-Werte erfolgte analog zu Gleichung 2.1 unter Verwendung der
spezifischen *C-Aktivitit der Wurzel SowWie 0 ogenisoung:
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4 ERGEBNISSE UND DISKUSSION

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 Fulvosiure (vgl. Kap. 4.3 und 4.4) sowie Sand-
und Wurzelproben als Sorptive bestimmt. Dieses Vorgehen diente zum einen dem Vergleich der
erzielten Ergebnisse mit der in Saulenversuchen nachgewiesenen Schadstoffsorption an
Sandmaterial und Pflanzenwurzeln (vgl. Kap. 4.3.4 und 4.4.4). Zum anderen sollten aus den
erhaltenen Sorptionskoeffizienten und deren Vergleich zu publizierten Werten Erkenntnisse
beziiglich der Art der Sorptionswechselwirkungen (unspezifisch/spezifisch) gewonnen werden.

4.1.1 Validierung der verwendeten SPME-Methode

Die Festphasenmikroextraktion wurde zunichst auf ihre Eignung zur Bestimmung von
Verteilungskoeffizienten der verwendeten Sorptive untersucht. Die Voraussetzungen zum
Einsatz der SPME sind nichtkompetetive Verteilungsvorginge im Polymer der Faser (vgl. auch
Kap. 2.3.2 und 2.4). Da fur Verteilungsvorginge eine Korrelation der Verteilungskoeffizienten
an der Faser (K;) mit der Hydrophobie der Analyten gelten muf3, wurde fiir die Analyten die
Korrelation 1g K; - lg Ky tiberpriift, die streng genommen nur fiir Analyten mit dhnlicher
kohisiver Energiedichte gilt (vgl. Kap. 4.1.4). Anwendung fand eine Polydimethylsiloxan-Faser
(PDMS) mit einer Filmdicke von 7 pm. Diese Faser weist eine geringe Analytabreicherung in der
Losung auf [Georgi, 1998], so daB auch fiir hydrophobe Analyten, wie z. B. Phenanthren,
Mehrfachanalysen derselben Probe méglich sind. PDMS erwies sich dariiber hinaus aufgrund der
geringen Polaritat als ideales Polymer zur Extraktion unpolarer Analyten [Pérschmann et al |
1998], jedoch sollte fiir hydrophile Analyten die Anwendbarkeit dieser Faser iiberpriift werden.

In Abb. 4.1 ist die erhaltene Ig K;-lg K y-Korrelation dargestellt. Die Faserkoeffizienten lg K
folgen einer linearen Korrelation mit den lg K,~-Werten der Analyten (durchgezogene Linie).
Die Korrelationsgerade lg Ky = 0,91°lg K,y - 0,09 weist auf eine Dominanz von
Verteilungsvorgéangen hin. Diese Untersuchungen bestétigen damit die Eignung der SPME unter
Anwendung der 7 um-PDMS-Faser fiir die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten der in der
vorliegenden Arbeit verwendeten Analyten.

Vergleicht man die hier ermittelten Ig K-Werte mit einer publizierten g K;-lg K y-Korrelation
(lg K = 0,79+1g Ky, + 0,47, siche Porschmann et al., 1999), die mit ausschlieBlich unspezifisch
wechselwirkenden PAK mit Ig Ky, > 3 erzielt wurde (vgl. Abb. 4.1: | hydrophobe PAK-Linie"),
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so werden fiir Dimethylphenol, -pyridin, -chinolin und Trimethylcyclopentanon signifikante
Abweichungen deutlich. Dieser Befund steht in Ubereinstimmung mit weiteren
Untersuchungsergebnissen fiir Carbonylverbindungen (Carbazol und Fluorenon). Hierbei wird
davon ausgegangen, da8 diese Abweichungen auf Wasserstoffbriickenbindungen der Analyten
mit Oktanol zuriickgehen, so daB der K,y-Wert kein einfaches MaB fiir die Hydrophobie
darstellt [Georgi, 1998]. Fiir die in der vorliegenden Arbeit verwendeten Analyten, die diese
Abweichung zeigen, ist ein dhnlicher Effekt denkbar (vgl. dazu auch Kap. 4.1.4).
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Abb. 4.1: Korrelation zwischen den lg K¢- und lg K,~Werten der verwendeten Analyten
und deren Vergleich zu Literaturdaten, die ausschlieBlich mit unspezifisch
wechselwirkenden Sorbentien gewonnen wurden (zu den Abkiirzungen vgl.
Tab. 3.1; rel. Standardabweichungen 4 - 29 %, durchschnittlich 14 % (n = 6))

Die verwendete PDMS-Faser weist aufgrund ihrer hohen Hydrophobizitit kleine
Faserkoeffizienten fiir polare Sorptive auf (vgl. dazu auch die Ausfithrungen in Porschmann et
al., 1999). Aufgrund einer geringen Anreicherung an der SPME-Faser waren daher die Werte fiir
Tetrahydrothiophen, Trimethylcyclopentanon, Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylphenol
gegeniiber den hydrophoben Analyten mit einem groBeren Zufallsfehler behaftet (rel.
Standardabweichung durchschnittlich > 20 %). Dies betraf insbesondere Tetrahydrothiophen und
Trimethylcyclopentanon. Es wird angenommen, daB diese Analyten bereits kurz nach dem
Herausnehmen der Faser aus dem ProbengefiB verdampfen und nicht vollstandig in den Injektor
des Gaschromatographen gelangen. Deshalb wurde fiir die nachfolgenden Bestimmungen von
Sorptionskoeffizienten auf die Verwendung dieser zwei Analyten verzichtet.
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Besondere Beachtung sollte bei der Bestimmung der Verteilungskoeffizienten denjenigen
Analyten gelten, die einem Saure-Base-Gleichgewicht unterliegen, da iomisch vorliegende
Analytmolekiile nicht von der hydrophoben Faserbeschichtung sorbiert werden. Aus Tab. 4.1
geht hervor, daB insbesondere fir 2,5-Dimethylpyridin eine teilweise Protonierung am
Stickstoffatom erfolgt und dadurch die Analysendaten einen systematischen Fehler beinhalten.
Geeigneter fiir die Bestimmungen der Verteilungskoeffizienten wire deshalb ein pH-Wert, bei
dem samtliche Analyten fast ausschlieBlich in der neutralen Form vorliegen, das heiBt bei einem
pH-Wert von ca. 8,0 - 8,2 (siche Tab. 4.1). Dieser Wert wurde daher fiir die Extraktion der
Schadstoffe aus wissrigen Proben verwendet (vgl. Kap. 3.3.3). Zum Vergleich der mittels SPME
erhaltenen Sorptionskoeffizienten mit tabellierten Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten, die
bei neutralem pH bestimmt werden, wurde der pH-Wert von 7,0 verwendet.

Tab. 4.1:  Verteilungskoeffizienten” an 7um PDMS-Faser sowie der ionisch vorliegende Anteil der
Analyten bei pH 7,0

Verbindung lgK; pKg-Wert™ Ionisc.her Analytantei
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 2,30
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 Modell-Fulvosiure

Nach Feststellung der Eignung der SPME zur Untersuchung von Sorptionswechselwirkungen fiir
ausgewihlte Schadstoffe wurde die Analytsorption an einem gelosten Huminstoff bestimmt. Als
Modellpolymer diente eine aquatische Fulvosdure, die auch im Rahmen der nachfolgenden
Untersuchungen an Modellsystemen Verwendung fand (vgl. Kap. 4.3 ff). Diese Fulvosaure dient
der Simulierung einer Huminstoffbelastung von Abwassern.
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Tab. 42: Mittelwerte und Standardabweichungen der Verteilungskoeffizienten mit Fuhrberg-
Fulvosaure als Sorbens

Verbindung lg Koy I2Kpon |sUgKpond | 18 Kpoe
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 2,91 0,19 3,23
Fluoren-2-amin 3,14 3,72 0,20 4,04
Naphthalin 3,35 291 0,07 3,03
Acenaphthylen 4,00 3,09 0,19 3,41
Phenanthren 446 3,52 0,05 3,84

*Datenquellen vgl. Tab. 3.1

Die Daten in Tab. 4.2 zeigen, daB fiir hydrophobe PAK eine lineare Korrelation zwischen
lg Kpepy und Ig Ky, besteht. Die signifikanten Abweichungen fiir die polareren Sorptive von der
bereits veroffentlichten und mit den eigenen Ergebnissen nahezu iibereinstimmenden ,PAK-
Korrelationsgeraden™ lg Kpgy = 0,64¢lg Koy + 0,44 [Porschmann et al., 1999] lassen auf
spezifische Wechselwirkungen mit der Fulvosiure schliefen. AuBerdem ist von einer in Kapitel
4.1.4 ndher beschriebenen Kompatibilitit zwischen den Analyten und dem Huminstoff
auszugehen. Zusitzlich zu polaren Wechselwirkungen muB dabei insbesondere fir
Dimethylpyridin erneut ein Protonierungsgleichgewicht beachtet werden (vgl. Tab. 4.1). Nielsen
et al. schlieBen daruber hinaus aus ihren Untersuchungsergebnissen iiber die Sorption von
Chinolin unter Verwendung von Aldrich-Huminsdure als Sorbens auf starke
Wasserstoffbriickenbindungen zwischen dem Sorptiv und der Huminssure [Nielsen et al., 1997].
Durch den Einbau eines Stickstoffatoms in einen aromatischen Ring des Sorptivs ist eine
Zunahme des lg K. im Vergleich zum PAK um 0,28 - 0,45 logarithmische Einheiten zu
verzeichnen. Unter Beriicksichtigung der Anzahl der Ring-N-Atome im Molekiil (NNA) und der
Anzahl der “abschirmenden aromatischen Ringe’ (NSR, Pyridine = 0, Chinoline = 1) wird die
Korrelation Ig K" = 0,889¢1g Ky + 0,276°NNA - 0,129-NSR + 0,716 erhalten [Nielsen et al_,
1997]. Ein Vergleich der nach dieser Korrelation berechneten lg K. mit den an Fuhrberg-
Fulvosiure erhalten Sorptionskoeffizienten zeigt fiir 2,5-Dimethylpyridin (Ig Ky - Ig Koo =
+0,4) und 2,6-Dimethylchinolin (Ig Ky - 1g Koo = - 0,38) eine relativ gute Ubereinstimmung.
Damit 146t sich die Abweichung der Verteilungskoeffizienten dieser Analyten von der ,PAK-
Korrelationsgeraden™ erkliren. Eine theoretische Fundierung der experimentellen Ergebnisse ist
dariiber hinaus durch ein Loslichkeitsparameter-Konzept moglich (siehe Kap. 4.1 4).
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4.1.3 Bestimmung der Schadstoffsorption an Matrizes in Pflanzenkliranlagen
(Filtersand und Pflanzenwurzeln)

Sowohl das Filterbeetmaterial (z. B. Sand) als auch die Pflanzenwurzeln sind prinzipiell zur
Sorption organischer Schadstoffe befihigt und kénnen damit die Stoffstrome und Abbauprozesse
im Filterbeet von Pflanzenklaranlagen beeinflussen. Unter Anwendung der SPME wurde das
Sorptionsvermdgen von Helophytenwurzeln, von nativem Sand (vgl. Kap. 3.5.1) sowie von
zuvor mit Helophyten bepflanztem Sand fiir die sieben verwendeten Analyten untersucht.

Wiihrend eines sechsmonatigen Bewuchses mit der Schlanksegge (Carex gracilis) nahm der
Kohlenstoffgehalt des nativen Sandes von 0,011 % auf durchschnittlich 0,05 % zu und blieb
anschlieBend weitgehend konstant. Diese Zunahme des Kohlenstoffgehalte 148t sich auf eine
Zellzahlerh6hung der mit dem Sand assozilerten Mikroorganismen zuriickfithren (vgl. auch die
Auswirkungen eines Bewuchses mit Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) inKap. 4.3.3.1), die
Folge der Rhizodeposition ist [Schnoor et al., 1995; Shimp et al., 1993]. Dieser , Biofilm* ist
potentiell in der Lage, als weiteres Sorbens zu wirken.
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Abb. 4.2: Verteilungskoeffizienten der Analyten an unbewachsenem Originalsand
sowie an zuvor mit Carex gracilis bewachsenem Sandmaterial (zu den
Abkiirzungen vgl. Tab. 3.1)

Aufgrund des sehr geringen Kohlenstoffgehaltes des unbewachsenen Originalsandes wurden fiir
die Sorptive sehr kleine Verteilungskoeffizienten K, nachgewiesen (siehe Abb. 4.2 und Tab. 4.3).
Ein erhohter Kohlenstoffgehalt des bewachsenen Sandes resultierte erwartungsgemiB in
groBeren Verteilungskoeffizienten der Sorptive. Damit verbunden ist ein gesteigertes
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Sorptionsvermogen von helophytenbestandenem Sand und dadurch ein erhohtes
Retardationsvermogen des Filterbeetes von Pflanzenklaranlagen fur die betrachteten organischen
Schadstoffe eines weiten Polarititsbereiches. Im Vergleich zur Anderung des
Sandkohlenstoffgehaltes durch einen Pflanzenbewuchs fiihrte eine dreimonatige Beladung von
unbewachsenen Sandsiulen mit schadstoffhaltiger Néahrlosung durch das Aufwachsen eines
Biofilmes zu einer Erhéhung des Kohlenstoffgehaltes auf max. 0,03 %, durchschnittlich 0,018 %.
Mit unbewachsenen Sanden als Sorbens sind demzufolge niedrigere Verteilungskoeffizienten der
Analyten zu erwarten.

Die Verteilungskoeffizienten (Ig Ko.) der polaren Sorptive folgen in Ubereinstimmung mit den
lg Kpone aus Tab. 4.2 keiner linearen Korrelation mit lg Koy Verbindungen mit Heteroatomen
sind aufgrund spezifischer Wechselwirkungen mit hoheren Sorptionskoeffizienten
gekennzeichnet. In Ubereinstimmung dazu wurden in Untersuchungen starke Bindungen von 2-
und 4-Methylpyridin zu Silanolgruppen von Silikagel nachgewiesen, die stirker sind als
Wasserstoffbriickenbindungen zu Wasser [Ringwald und Pemberton, 2000]. Als eine
Erklarungsmoglichkeit wird die Ausbildung von ionischen Wechselwirkungen herangezogen.
Diese basiert auf Saulenversuchen, in denen eine verringerte Sorption von Chinolin durch
konkurrierende Kationen (CaCl,-Losung) nachgewiesen wurde [Thomsen et al., 1999] (siehe
dazu auch Zachara et al., 1986). Aus den genannten Griinden ist eine Anwendung des
Verteilungskonzeptes (vgl. Kap. 2.3.2) fur diese polareren Analyten nicht zweifelsfrei moglich.

Wie Tab. 4.3 zu entnehmen ist, folgen die Sorptionskoeffizienten fiir PAK an unbewachsenem
und bewachsenem Sand im Gegensatz zu den Verbindungen mit Heteroatomen einer
lg Koo-lg Kow-Korrelation. Die Daten liegen in der GroBenordung der nach der Beziehung
lg Ko = 1,00°1g Koy - 0,21 berechneten Werte, die fiir die Sorption von Benzen und PAK an
Sedimenten erhalten wurde [Karickhoff et al., 1979], bzw. der Werte der Sorption von PAK an
Fuhrberg-Fulvosaure [Pérschmann et al, 1999]. Diese Ergebnisse belegen eine von der
organischen Fraktion dominierte Sorption der PAK am Sand. Somit kann von der Giiltigkeit des
Verteilungskonzeptes fiir PAK auch bei dem sehr geringen OC-Gehalt des Sandes von 0,011 %
bis 0,5 % ausgegangen werden. Bei noch niedrigeren Kohlenstoffgehalten wird dagegen eine
dominierende Adsorption an der Mineralphase angenommen [Mader et al., 1997]. Mogliche
Griinde dafiir sind schwache Wechselwirkungen des m-Systems der Aromaten mit
Silanolgruppen der Mineraloberflache [Ringwald und Pemberton, 2000].
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Tab. 4.3:  Verteilungskoeffizienten” unter Verwendung von unbewachsenem und mit Carex gracilis
bewachsenem Sand sowie Helophytenwurzeln als Sorbens

. Sand unbewachsen Sand bewachsen lg RCF
Verbindung o
IgK, Ig Koc Ig K, Ig 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 0,92 423 2,16
Fluoren-2-amin 0,37 4,33 1,13 443 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

*die rel. Standardabweichungen der K, Werte betragen durchschnittlich 22 % (unbepflanzter Sand) bzw. 27 % (bepflanzter
Sand) mit jeweils n = 4; mittlere rel. Standardabweichung der RCF-Werte betréigt 23 % mit jeweils n = 6
**Mittelwerte von Phalaris arundinacea und Phragmites australis

Bei der Verwendung von bewachsenem Sand als Sorbens nehmen die K .-Werte fiir die PAK im
Vergleich zum unbewachsenem Sand signifikant ab, wobei mit hoherer Analythydrophobie diese
Differenz ausgeprigter wird. Als Erkldrung dafiir wird eine durch den Eintrag von
Wurzelexsudaten bzw. die Bildung des Biofilmes hohere Zahl polarer, funktionaler Gruppen
(insbesondere Hydroxy- und Carbonylgruppen) in der organischen Fraktion angenommen, die zu
einer - bezogen auf den Kohlenstoffgehalt - verringerten Sorption hydrophober Verbindungen
fithrt. Dies wird beispielsweise unter Verwendung von organischen Boden- und
Sedimentfraktionen [Grathwohl, 1990] oder von gelosten Huminstoffen festgestellt [Georgi,
1998].

In einer weiteren Untersuchung wurde die Anwendbarkeit der SPME zur Bestimmung von
‘Whurzelkonzentrationsfaktoren (RCF, vgl. Kap. 2.2.2.1) iiberpriift. Die Kenntnis der RCF kann
unter anderem dazu dienen, die Bedeutung der abiotischen Analytsorption an Pflanzenwurzeln
fiir die Schadstoffentfernung aus dem Abwasser zu bewerten. Als Sorbentien dienten Wurzeln
derjenigen Helophytenarten, mit denen auch die Filtersubstrate fiir die weiteren Untersuchungen
bepflanzt wurden (vgl. Kap. 4.3 und 4.4). Wie in Kap. 3.3.4 beschrieben, erfolgten die SPME-
Analysen unter Gleichgewichtsbedingungen mit abgetrennten Wurzeln in einem abiotischen
Milieu. In Abb. 4.3 sind die erhaltenen RCF im Vergleich zu Literaturangaben sowie den
Sorptionskoeffizienten (als Kpq,,) der Analyten an Fuhrberg-Fulvosaure dargestellt.
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Abb. 4.3: Vergleich der mittels SPME bestimmten RCF an Helophytenwurzeln mit den
Kpon~Werten an der Fuhrberg-Fulvosdure sowie mit publizierten RCF-Werten,
die unter Anwendung lebender Pflanzen und der Radiotracertechnik gewonnen
wurden (zu den Abkiirzungen siehe Tab. 3.1; die mittlere Standardabweichung der
lg RCF betrigt 0,38 logarithmische Einheiten (n = 6))

Die Analysen ergaben geringe Differenzen der RCF bei der Verwendung verschiedener
Helophytenarten. Es konnte eine hohe Affinitit der Sorptive zum Wurzelgewebe bereits fiir sehr
hydrophile Verbindungen nachgewiesen werden. Die RCF liegen um 1 - 2 Grofenordungen
hoher als die von Briggs et al. sowie Burken und Schnoor angegebenen Werte, die mit radioaktiv
markierten Praparaten eines weiten Hydrophiliebereiches fiir Weizen die Beziehung
lg (RCF - 0,82) = 0,77=lg Ky - 1,52 [Briggs et al., 1982] bzw. fiir Pappeln die Beziehung
lg (RCF - 3,0) = 0,65¢Ig Koy, - 1,57 [Burken und Schnoor, 1998] erhielten. Die Ursache fiir die
signifikanten Differenzen der hier vorgestellten Werte zu den Literaturdaten konnte sein, daf3
eine Ubertragbarkeit der RCF an Weizen- und Pappelwurzeln auf Helophytenwurzeln nicht
zulassig ist. Beispielsweise existieren Hinweise auf eine von der Pflanzenart abhangige
Stoffaufnahme, die bis um den Faktor 8 differiert [Hughes et al., 1997; Kure et al , 1999]. Jedoch
lassen sich damit die groBen Differenzen zwischen den in der vorliegenden Arbeit erhaltenen
RCF und den Literaturdaten nicht erklaren. Zur Deutung dieser Ergebnisse wird angenommen,
daB auch zwischen der Wurzelmatrix und den Sorptiven spezifische Wechselwirkungen
existieren. Dies 1aBt sich aus dem Vergleich der mittels SPME gemessenen RCF an Schilf- und
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Rohrglanzgraswurzeln (OC-Gehalt 7 - 8 % vom Frischgewicht, 26 - 38 % vom Trockengewicht)
mit den Sorptionskoeffizienten an Fuhrberg-Fulvosiure (siehe Abb. 4.3) ableiten (vgl. dazu die
Diskussion in Kap. 4.1.2). Dies gilt naturgemaf nicht fiir die PAK, die nicht zur Ausiibung
spezifischer Wechselwirkungen befihigt sind. Wie im folgenden Kapitel 4.1.4 beschrieben wird,
ist jedoch von der Richtigkeit der ausschlieSlich auf der Grundlage von Verteilungsvorgingen
mittels SPME ermittelten RCF auszugehen. Aus diesem Grund miissen zukiinftige
Untersuchungen kliren, ob die RCF an toten Wurzeln mit denen an lebenden Wurzeln
iibereinstimmen, wie es Briggs et al. fiir die von ihnen verwendeten Analyten und Pflanzen unter
Anwendung der Radiotracertechnik nachweisen [Briggs et al., 1982]. Beispielsweise werden in
der Wurzel locker sorbierte Verbindungen niedriger bis mittlerer Hydrophobie mit dem
Transpirationsstrom in den SproB weitertransportiert (vgl. Kap. 2.2.2.1), so dal} sich ein
Verteilungsgleichgewicht zwischen der umliegenden Lésung und der Wurzel nicht einstellen
kann und daraus geringere RCF resultieren sollten. Die Ergebnisse der SPME-Bestimmungen
sollten daher kritisch bewertet und mit ausgewihlten Daten, die unter der Anwendung lebender
Pflanzen sowie der Isotopentechnik erhalten wurden, verglichen werden (siehe dazu die
Ergebnisse mit 9-'*C-Phenanthren in Kap. 4 4.4).

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

Fur die Sorption hydrophober Schadstoffe an sowoh! geldsten als auch partikuldren
Huminstoffen ist ein hydrophober Verteilungsvorgang verantwortlich. Fiir Analyten einer
Substanzklasse besteht somit eine strenge Korrelation zur Analythydrophobie. Haufig versagt
jedoch eine 1g K, ~lg K -Korrelation bei der Betrachtung mehrerer Analytklassen, z. B. lassen
sich PAK und Phenole nur schwer in eine gemeinsame lg K,,,-lg K,w-Korrelation integrieren
(vgl. Kap. 2.3.2). Die erhaltenen Korrelationskoeffizienten, die fiir Analyten unterschiedlicher
Polaritat untereinander differieren, sind auBerdem rein empirischer Natur und besitzen keine
physiko-chemische Bedeutung. Dies begriindet sich darin, daB3 das organische Losungsmittel
Oktanol den Verteilungsvorgang in ein amorphes, organisches Polymer (Huminstoff, aber auch
Biomembranen) nicht umfassend beschreiben kann.

Fiir die Sorption an Wurzeln kénnen (unter der Vernachléssigung biotischer Prozesse) sowohl
ein nichtkompetitiver Verteilungsvorgang (Absorption), als auch ein kompetitiver,
oberflachenabhiangiger Adsorptionsvorgang verantwortlich sein. Unter Beriicksichtigung der
experimentellen Daten aus Kap. 4.1.2 und 4.1.3 gilt es zu priifen, welcher Mechanismus
dominiert. Die Modellanalyten sind Naphthalin, Phenanthren und Dimethylphenol, die bei

neutralen pH-Werten in nichtionischer Form vorliegen.



Vor einigen Jahren wurde ein Laslichkeitsparameter-Konzept auf der Basis der Flory-Huggins-
Theorie und der Scatchard-Hildebrand Beziehung fiir regulidre Losungen entwickelt. Dieses
Konzept ermoglicht es, den Verteilungsvorgang hydrophober Organika in Huminstoffe zu
interpretieren [Kopinke et al., 1995b]. Es beruht auf der Tatsache, da3 die Mischbarkeit von
zwei , Losungsmitteln® (z. B. einem Huminstoff sowie einem hydrophoben Analyten) gemal der
Hildebrandschen Loslichkeitstheorie von der Differenz der Loslichkeitsparameter abhangig ist.
Die Hildebrandschen Loslichkeitsparameter (8) korrelieren mit der kohesiven Energiedichte,
d. h. der Stirke der intermolekularen Wechselwirkungen, und sind naherungsweise ein Mal fiir
die Polaritat der ,Losungsmittel. Allgemein gilt: Je &dhnlicher die Hildebrandschen
Loslichkeitsparameter, je besser ist die Mischbarkeit bzw. Kompatibilitat. Das vorgeschlagene
Konzept schlieBt sowohl die Affinit4t der Sorptive (hier: Naphthalin, Phenanthren,
Dimethylphenol) mit dem amorphen, organischen Polymer, als auch die Analyt-Inkompatibilitat
mit Wasser durch den entropischen Term ein. Im Falle von Huminstoffen lautet die Beziehung
[Kopinke et al., 1995b]:

ln%{% = %((51 - aomanol)z - (5: - §HOM)2)_ lanOM (Gl 4.1)
Darin ist

V. Molvolumen des Analyten (cm® mol™)

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

T Temperatur (293 K)

8, om oxme:  LOslichkeitsparameter fiir den Analyten i, Huminstoff bzw. Oktanol, (% cm™?),

B gt = 21,0 (%% cm ™)

Prior HOM-Dichte (um die unterschiedlichen Dimensionen fiir Koy (g cm™) and Kgy
(g g") zu beriicksichtigen)

Loslichkeitsparameter sind sowohl fiir organische Verbindungen, als auch fiir amorphe Polymere
tabelliert [Barton, 1985; van Krevelen, 1997]. Sie lassen sich jedoch auch aus molaren
Verdampfungsenthalpien und Molvolumina bzw. iiber Inkremente berechnen. Gemal Gleichung
4.1 erreicht der Affinitits- oder Kompatibilitdtsterm sein Maximum, wenn die
Loslichkeitsparameter von Polymer und Sorptiv identisch sind. Die Vorteile des Konzeptes
bestehen darin, daB einerseits Verteilungskoeffizienten (siehe Gl. 4.1), andererseits aber auch die
Loslichkeitsparameter der Polymermatrizes unter Anwendung von Gleichung 4.2 berechnet

werden kénnen:
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RT

2
Oyom = 0; £ ‘f(a- - §0ktanol) * _\;’_2=3(1gKow - 1gKyom - ingOM) (Gl 4.2)

m

Auf der Basis der Kpg,Werte fur die Fuhrberg-Fulvosdure (vgl. Tab. 4.2) und der
Wurzelkonzentrationsfaktoren! (vgl. Tab. 4.3) soll iberpriift werden, ob fiir beide
Sorptionsvorginge eine hydrophobe, nichtkompetitive Verteilung entscheidend ist. In diesem
Fall muB fiir jeden Analyten (Naphthalin, Phenanthren, Dimethylphenol) ein identischer
Loslichkeitsparameter fiir das betrachtete Polymer (Huminstoffe, Wurzel) 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 gibt die
berechneten Loslichkeitsparameter fur die genannten Sorptive und Sorbentien an.

Tab.4.4;  Hildebrandsche Loslichkeitsparameter fiir die Fuhrberg-Fulvoséure und Helophytenwurzeln
(Amnahme: Sorbensdichte jeweils 1,0 g/ml)

i ) | o morty | 8Fow ) e
2,6-Dimethylphenol 28 121 236 | 235 ¥
Naphthalin 202 129 335 256 24.6
Phenanthren 200 163 46 | 258 | 253

* aus [Barton, 1985; van Krevelen, 1997]

** aus www.chemfinder.com

**xdie Berechnung dieser Werte erfolgt unter Anwendung von auf die Trockenmasse bezogenen RCF-Werten (TS =23 %)
#siehe Text

Es ist ersichtlich, daB der Loslichkeitsparameter fiir die Fulvosaure - berechnet auf der Basis der
Dimethylphenol-Sorptionsdaten - gegeniiber den auf der Basis der PAK-Daten berechneten
Werte erniedrigt ist. Die Hauptursache besteht darin, daB die Sorptionskoeffizienten von
Dimethylphenol dem Ky, sehr dhnlich sind, was scheinbar auf eine &hnliche kohasive
Energiedichte zwischen Sorptiv und Sorbens hindeutet. Ferner ist von spezifischen
Wechselwirkungen des Dimethylphenols mit dem Sorbens auszugehen. Diese Hypothese wird
dadurch bekriftigt, daB sich der Loslichkeitsparameter fir die Wurzel auf der Basis der
Dimethylphenol-Daten nicht berechnen 148t (in Gl. 4.2 resultiert ein negativer Ausdruck unter
der Wurzel, der mathematisch nicht definiert ist). Dies ist ein Beleg fiir

1 Fiir Wurzeln muB dafiir der RCF, der definitionsgemaB auf die Wurzelfrischmasse bezogen ist (vgl. Kap. 2.2.2.1), auf die
Wurzeltrockenmasse umgerechnet werden, da nur diese das Serbens darstellt.
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Adsorptionswechselwirkungen, die durch das auf Verteilungsvorgingen beruhende
Loslichkeitsparameter-Konzept nicht beschrieben werden kénnen.

Der Loslichkeitsparameter der Fulvoséure, basierend auf den PAK-Daten, liegt am oberen Ende
des in [Kopinke et al., 1995b] gegebenen Intervalles fiir Huminstoffe mit 64, =
24 +1,5 J** ecm™. Diese Einordnung ist auf Grund der hohen Hydrophilie der Fulvoséure (vel.
Kap. 2.3) sinnvoll. Der gemittelte Loslichkeitsparameter der Wurzel (25,0 J%° cm™®) liegt
zwischen dem Wert von Cellulose (32,1 I cm™*) und dem von Lignin (21,6 J** cm™*) und paBt
damit sehr gut in das vorgeschlagene Konzept.

Auf der Basis des Loslichkeitsparameter-Konzeptes wird auch deutlich, dal bei Betrachtung von
Analyten unterschiedlicher Polaritit, die einen lg K-Bereich von mehreren Einheiten (z. B.
lg Koy von 1 bis 4) umfassen, selbst bei der Dominanz der hydrophoben Verteilung keine lineare
lg RCF-lg Ky-Beziehung resultieren kann (dhnliches gilt fiir die Korrelation lg Kyorlg Kow)-
Hydrophile Analyten besitzen wesentlich hohere Hildebrandsche Loslichkeitsparameter und
somit eine hohere Kompatibilitit mit dem polaren Sorbens als ein PAK mit (hypothetisch)
gleicher Hydrophobie. Daraus resultiert gemiB Gleichung 4.1 ein wesentlich hoherer
Sorptionskoeffizient. Der von Burken und Schnoor [Burken und Schnoor, 1998] sowie von
Briggs et al. [Briggs et al., 1982] experimentell ermittelte Kurvenverlauf g RCF-Ig K, (siche
auch Abb. 4.3) ist somit auch bei Dominanz von rein hydrophoben Verteilungsvorgingen
denkbar. Zukiinftige Arbeiten sollten kldren, ob sich auch die Sorption von mittelpolaren,
hydrophilen Analyten ausschlieBlich mit dem Loslichkeitsparameter-Konzept interpretieren 148t.

4.2  Methodische Vorversuche zur Erprobung der Modellpflanzenkliranlagen

Die Untersuchungen zum Schadstoffumsetzungsverhalten in bepflanzten Filterbeeten erforderte
den Aufbau geeigneter Modellsysteme im LabormaBstab. Grundvoraussetzung dieser Systeme
war ihre Eignung zur vollstindigen Erfassung der verwendeten Schadstoffe eines weiten
Hydrophiliebereiches in Losung, Sandmaterial und Pflanzen (radiotracerfreie Versuche in offenen
Laborsystemen, Kap. 4.3) bzw. die vollstandige Bilanzierung eines Radiotracers in einem
geschlossenen Modellsystem (vgl. Kap. 4.4).

4.2.1 Validierung der Bilanzierbarkeit nichtmarkierter organischer Schadstoffe in den
Modellsystemen

Die fiur die nachfolgenden Untersuchungen zum Schadstofftransport und zur
Schadstoffabreicherung in Sandfiltersaulen (sieche Kap. 4.3 ffl) verwendeten Modellsysteme
bestanden im wesentlichen aus ModellabwasservorratsgefiBen, aus denen eine Schadstofflosung
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(Gesamtvolumen 9,5 I) mit Analytkonzentrationen von 0,1 mg/l (PAK) bis 1 mg/l (iibrige
Analyten, vgl. Tab. 3.1) in eine vertikal durchstrémte Filtersiule gepumpt wurde. Diese war
zunéchst zu Testzwecken ungefiillt oder mit 4,3 kg Sandmaterial gefiillt. In beiden Fallen wurde
das gesamte System sterilisiert. Wihrend der Testreihen erfolgte ein Umpumpen des
Modellabwassers im Kreislauf, um eine Einstellung der Analytsorptionsgleichgewichte zwischen
der Losung und den verwendeten Systemmaterialien (Glasgerite, Schlauche, Sand usw.) und
damit die Bestimmung der sorbierten Analytanteile zu ermoglichen. Die Validierung der zur
Bestimmung der Analytkonzentrationen in Losungs- und Sandproben verwendeten Methoden
(f/fl-Extraktionen und ASE mit nachfolgender GC/MS) wurde zuvor durch die Analyse
kiinstlich kontaminierter Proben durchgefiihrt (vel. dazu die Angaben in Kap. 3.3.2 und 3.3.3).

4.2.1.1 Quantifizierung von Sorptions- und Abdampfverlusten

Zur Bestimmung der Sorptions- und Abdampfverluste wihrend der Versuchsdurchfiihrung
wurde iiber einen Zeitraum von 8 Tagen in sterilen Systemen, die ausschlieBlich die
Schadstofflosung enthielten, die Konzentration der Analyten in Losung analysiert. Es konnte eine
gleichmiBige Konzentrationsabnahme der sieben verwendeten Analyten wahrend des
Versuchszeitraumes festgestellt werden, d. h. die aufiretenden Analytverluste waren linear
proportional zu der Verweilzeit im Modellsystem.

In Tab. 4.5 ist der prozentuale Verlust der Organika aus der Lsung nach Ablauf von 8 Tagen
angegeben. Die Konzentrationsabnahmen waren iiberwiegend auf ein Abdampfen der Analyten
zuriickzufiihren, das im offenen Laborsystem durch kleine Druckausgleichsoffnungen erfolgen
konnte. Diese Offnungen waren fiir den stérungsfreien Losungsumlauf notwendig. Dagegen war
die Analytsorption an den Komponenten der Modellsysteme unbedeutend. Durch eine Extraktion
der potentiell sorptionsaktiven Komponenten (Glasmaterialien, Teflonschlauche, Pumpenk&pfe)
mit Hexan nach dem Versuchsende konnte insgesamt eine Sorption der Analyten von weniger als
2 % fiir Phenanthren bzw. von weniger als 1 % fiir die {ibrigen Analyten nachgewiesen werden.

Wie Tab. 4.5 zu entnehmen ist, blieb die Konzentration von Dimethylpyridin und -chinolin in
Losung annihernd konstant. Diese Analyten liegen bei pH 5,9 - 6,0 zu ca. 75 % bzw. 25 % in
protonierter Form vor, so daf ein Abdampfen dieser Schadstoffe in die Gasphase eingeschrankt
ist (zu den pK¢-Werten vgl. Tab. 3.1). Fiir die PAK traten unter Beriicksichtigung ihrer
Henrykoeffizienten unerwartet hohe Verluste auf, die evtl. auf Photoreaktionen zuriickzufiihren
sind. Aus diesem Grund wurden die Modellsysteme im AnschluB an die Testreihen mit
lichtundurchlassigen Materialien ummantelt.
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Tab. 4.5  Analytverluste im sterilen Modellsystem (Verweilzeit im System 8 Tage, kontinuierliches
Umpumpen im Kreislauf, pH-Wert des Modellabwassers = 6,0)
) Ky Anfangskonzentration | Analytverluste

Verbindung -
[kPasm?/mol] [mg/1] [%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 6

2,6-Dimethylchinolin 0,05 1,0 1

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 Modellsystemen, fir die Saulenversuche
(Kap. 4.3 ff) sind geringere Abdampfverluste zu erwarten, vgl. das nachfolgende Kapitel

4.2.1.2

Schadstoffbilanzierung im Modellsystem

In einer zweiten Versuchsreihe wurde iberpriift, ob eine vollstindige Bilanzierung der

organischen Schadstoffe in sterilen Modellsystemen mit Filtersandmatrix gewahrleistet war.
Tabelle 4.6 enthilt die Bilanzierung der Schadstoffe fiir einen achttdgigen Versuch.

Tab.4.6:  Analytbilanzen” im sterilen Modellsystem (unbepflanzte Sandsiulen, Umpumpen der
Schadstofflésung im Kreislauf, Angaben in %)
. ) Zwischen- Analyt-
Verbindung Sand Losung w | Summe
summe verluste
Tetrahydrothiophen 2 70 72 15 87
2,5-Dimethylpyridin 38 70 108 3 111
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1 76 77 13 90
2,4-Dimethylphenol 1 92 93 6 99
2,6-Dimethylchinolin 48 41 89 1 90
Naphthalin 6 71 77 12 89
Phenanthren 29 55 84 4 88

*Mittelwerte der Daten von zwei Modellsystemen
**diese Werte entsprechen den Ergebnissen zu Sorptions- und Abdampfverlusten im Modellsystem, vgl. Kap. 4.2.1.1
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Unter Beriicksichtigung der in Kap. 4.2.1.1 angegebenen Abdampfverluste betrug die
Wiederfindung der Analyten durchschnittlich 93,4 %. Diese Ergebnisse umfassen sémtliche
Fehler inklusive der Versuchsvorbereitung und -durchfiihrung sowie der Analyse der Sand- und
Losungsproben. Die hohe Wiederfindungsrate unter Beriicksichtigung der Abdampfverluste
belegte die Eignung der Modellsysteme und der verwendeten Analyseverfahren zur Bilanzierung
von organischen Schadstoffen in diesen Sandfiltersaulen.

Die wihrend der Testreihen verwendete Analytverweilzeit von 8 Tagen diente der Beobachtung
der Schadstoffkonzentrationen in Lésung iiber einen lingeren Zeitraum. In den nachfolgenden
Siulenversuchen unter Verwendung nichtisotopenmarkierter Schadstoffe (siche Kap. 4.3 ff)
wurde eine Verweilzeit von ca. 2 Tagen eingestellt, d. h. der unteren Grenze der in realen
Pflanzenkliranlagen vorliegenden Verweilzeiten (vgl. Kap. 2.2.2). Unter Beriicksichtigung der
in Tab. 4.5 angegebenen Analytverluste, und der Erkenntnis, daf} die Verdampfungsverluste
proprotional der Verweilzeit sind, sind fiir die nachfolgenden Untersuchungen Analytverluste von
1 - 4 % anzunehmen. Diese Werte stellen theoretische Maximalwerte dar, da eine
Konzentrationsabnahme der Analyten im Filterbeet durch Sorptionswechselwirkungen mit dem
Filtersand oder die mikrobielle oder pflanzliche Stoffaufnahme unberiicksichtigt bleibt. In
anschlieBend durchgefiihrten Versuchsreihen unter unsterilen Bedingungen konnte somit eine
Bilanzliicke unter Beriicksichtigung der Abdampfverluste biotischen Prozessen (Phytoextraktion,
Schadstoffabbau etc.) zugeschrieben werden.

4.2.2 Validierung der Modellsysteme und Analysenmethoden zur Bilanzierung HC-
markierter Analyten

Vor Versuchsbeginn der Radiotracerexperimente erfolgte eine Uberpriifung der abgedichteten
Modellsysteme auf Gaslecks durch Umpumpen kohlendioxidfreier Luft im Bodengasraum und
Uberwachung der Kohlendioxidkonzentration im eingeschlossenen Gasvolumen tber mehrere
Tage. Es konnten weder Gaslecks im Gaskreislauf noch eine Kohlendioxiddiffusion durch die
verwendeten PVC-Schlduche nachgewiesen werden (Nachweisgrenze entspricht einer CO,-
Masse von ca. 0,3 mg/d). Dariiber hinaus ergaben *C-Aktivititsmessungen in der Kammer
(,,.SproBraum*) wihrend der Verwendung von unbepflanzten Siulensystemen, in denen sich in
insterilem Medium 9-**C-Phenanthren befand, keinerlei Wiederfindung von **C-Aktivitit. Somit
kann ein Entweichen von Gasen aus den Saulen in den SproBgasraum ausgeschlossen werden.

Die Wiederfindung der '*C-Aktivitit in festen Proben (Sand, Pflanze) wurde durch
Totaloxidation (vel. Kap. 3.6.3) definierter Mengen '*C-aktiver Benzoesdure auf Sandmaterial
itberpriift. Durch diese Methode waren mindestens 97,6 % der '*C-Aktivitat nachweisbar, wobei
in einer in Reihe geschalteten zweiten Kohlenstoffdioxidfalle keine “CAktivitit im CO,
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festgestellt wurde. Die Analyse von Sandproben ergab eine geringere *C-
Aktivitatswiederfindung (1 - 9 %) bei der Totaloxidation getrockneter Proben gegeniiber
feuchten Proben. Daher wurden in den folgenden Analysen die Sandproben nach dem Offnen der
Sédulen sofort feucht verbrannt. Die Bestimmung des Kohlenstoffgehaltes wurde bei Werten
20,01 % durch den Wassergehalt nicht beeintrichtigt. Bei niedrigeren C-Gehalten waren zur
Kohlenstoffanalyse 5 - 10 Parallelanalysen notwendig.

Stichproben ergaben, daBl beim Trocknen von Pflanzenmaterial (50°C) ca. 12 - 20 % der
*C-Aktivitit verloren gehen. Dieses Ergebnis wurde insbesondere fiir Wurzelmaterial erzielt.
Daraus 1aBt sich ableiten, daB beim Trocknungsprozef auch ein Abdampfen von an der
Whurzeloberflache sorbierten, radioaktiven Verbindungen (Phenanthren und Metabolite) erfolgte.
Es gelang weder eine reproduzierbare Analyse von feuchtem Pflanzenmaterial durch
Totaloxidation noch eine reproduzierbare Sorption fliichtiger Analyten (z. B. in Silikonél, vgl.
Kap. 3.6.3) wihrend eines milden Trocknungsprozesses. Daher konnte der aus Pflanzenmaterial
flischtige Anteil (ca. 2 - 3 % der verwendeten *C-Gesamtaktivitit) nicht bestimmt werden. Zur
Minderung der Verluste wurden die Wurzeln vor dem Trocknen in Ethanol geschiittelt, um an
der Oberflache sorbierte Verbindungen abzuspiilen.

Unter Bertiicksichtigung simtlicher Systemkompartimente wurde eine Gesamtwiederfindungsrate
von 85,2 bis 94,1 % (durchschnittlich 88,5 %) der eingesetzten *C-Aktivitit erzielt. Die
fehlenden 6 - 15 % der '“C-Aktivititsbilanz beruhen neben teilweisen Verlusten beim
TrocknungsprozeB von Pflanzenmaterial iiberwiegend auf Verdampfungsverlusten beim Offnen
der Sandfiltersdulen und der anschlieBenden Aufbereitung der Sandproben (Trennung in
wurzelnahen und wurzelfernen Sand, Homogenisierung etc.). Die nahezu vollstindige “C-
Aktivitatsbilanz erméglicht eine genauere Betrachtung und Interpretation der in den Kapiteln 4.4
ff. beschriebenen Ergebnisse zur Aufklirung der Umsetzung und Verteilung von 9-'*C-
Phenanthren im Modellsystem.

4.3  Charakterisierung des Umsetzungsverhaltens orgamischer Schadstoffe in
Modellpflanzenkliranlagen

In den nun folgenden Untersuchungen wurde die Eignung der Modellsysteme zur Abreicherung
organischer Kontaminanten unterschiedlicher Schadstoffklassen (vgl. Tab. 3.1) in Abhingigkeit
von einem Pflanzenbewuchs sowie unterschiedlichen Huminstoffkonzentrationen in der
Zulauflosung iiberpriift. Dazu erfolgte das kontinuierliche Pumpen frischer schadstoffhaltiger
Modellabwésser iiber insterile unbepflanzte und bepflanzte Sandfiltersédulen, um eine
Pflanzenklaranlage zu simulieren.
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4.3.1 MeBgrofien zur Uberwachung der Modellsysteme

Wihrend der Versuche konnte weder fiir die Pflanzen noch fiir die Mikroorganismen eine
Beeintrachtigung des Wachstums durch eine toxische Wirkung des verwendeten Schadstoffmixes
beobachtet werden.

Die Analysen der Ablauflosungen zeigen, daB der Sauerstoffgehalt sowie das Redoxpotential
(Ey) in den ersten Versuchstagen abnahmen und sich die Werte nach 10 - 14 Tagen stabilisierten.
Tab. 4.7 gibt einen Uberblick zu den mittleren, ab dem 18. - 20. Versuchstag gemessenen
Werten. Wie ersichtlich, wiesen die Redoxpotentiale in simtlichen Versuchsreihen in den
Ablauflosungen Werte von + 100 bis + 230 mV auf. Dies steht zundchst im Widerspruch zur
Erkenntnis, daB in Gleichgewichts-Systemen bei Ey < 330 mV geloster Sauerstoff nicht
nachweisbar ist (siehe in Scheffer und Schachtschabel, 1998, und dort zitierte Literatur). Die
gemessenen Redoxpotentiale stellen jedoch Mischpotentiale dar, die sich durch die schnelle
Vermischung zuvor im Filter getrennter Fliissigkeitsschichten im Ablauf der Saulen ergeben. In
diesen Fliissigkeitsschichten bestehen Stoffgradienten durch zonierte mikrobielle
Stoffumsetzungsprozesse, die insbesondere auf den Sauerstoffeintrag durch Pflanzen
zuriickzufiihren sind [Patrick et al., 1996; Sorell und Armstrong, 1994].

Tab.4.7: EmfluB einer gelosten Fulvosidure (DOM) und des Pflanzenbewuchses auf pH-Wert,
Sauerstoffgehalt und Redoxpotential der Ablauflésungen

Werte des Werte der Ablauflosungen”
Modellab i
Parameter odellabwassers ohne Helophyten mit Helophyten
omgl |[20mg1| omgl | 20mgn1 | Oomgt | 100 mgi
DOM DOM DOM DOM DOM DOM
pH-Wert 5,9-6,0 6,4 6.3 6,3 6.2
0O, [mg/1] 7.5-86 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

Beziiglich der pH-Werte und der Sauerstoffgehalte der Ablauflosungen konnen keine
signifikanten Unterschiede zwischen den einzelnen Versuchsvarianten nachgewiesen werden. Die
Rhizodeposition (vgl. dazu die Bestimmung dieser GréBe im Rahmen der Radiotracerversuche,
Kap. 4.4.3.1) bzw. der Eintrag von Sauerstoff durch die Pflanze fithrte weder zu einer deutlichen
pH-Wert-Absenkung in der Ablauflésung durch exsudierte organische Siuren, die einen der
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Hauptbestandteile von Wurzelexsudaten bilden [Baziramakenga et al., 1995, Cieslinsky et al.,
1997, Wittenmayer et al., 1995], noch zu erhéhten Sauerstoffgehalten. Diese Ergebnisse stimmen
mit Literaturangaben iiberein, da aufgrund der Veratmung der Rhizodeposition in der
Rhizosphire in der Regel keine erhohten Sauerstoffkonzentrationen in der umgebenden Losung
im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollversuchen nachweisbar sind [Dunbabin et al., 1988;
Yamasaki, 1984].

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

Wihrend in Versuchsreihen mit unbepflanzten Sandfiltersaulen durch Evaporation max. 1 -2 %
der eingebrachten Losungsvolumina verloren gingen, betrug der Verlust bei der Verwendung
von Pflanzen durch Evaporation und Transpiration 29 - 41 %. Dadurch emiedrigt sich in
Versuchsreihen mit bepflanzten Filtersaulen die Stromungsgeschwindigkeit im Filter. Unter
Verwendung der Stromungsgeschwindigkeit im Auslauf der Versuchssysteme betrug die
theoretische hydraulische Verweilzeit in der bepflanzten Sandfiltersaule ca. 2,1 Tage gegentiber
1,6 Tagen in den unbepflanzten Systemen. Zur besseren Vergleichbarkeit von
Schadstoffdurchbruchskurven durch die Filtersiulen dienen im nachfolgenden Kapitel die
Ablaufvolumina als Grundlage fiir die Berechnung von Retardationsfaktoren.

4.3.2 Die Reinigungseffizienz der Modellsysteme fiir ausgesuchte industrielle Schadstoffe

Im Rahmen dieser Arbeit diente die Analyse von 9 organischen Kontaminanten in den Zu- und
Ablauflosungen der Bewertung der Reinigungswirkung der Modellsysteme. Dies wird in Abb.
4.4 anhand der Daten unbepflanzter Sandfiltersdulen beispielhaft fir 3 polare organische
Schadstoffe dargestellt. Erkennbar ist ein Durchbruch dieser Organika durch die Saulen innerhalb
eines Zeitraumes, der zwei bis drei eluierten Porenvolumen entspricht, d. h. sie wurden nur
geringfiigig retardiert (vgl. Kap. 2.5.1; fiir einen nichtretardierten Tracer (Chlorid) erfolgte ein
Durchbruch nach 1,1 Porenvolumen). Wihrend im weiteren Versuchsverlauf Tetrahydrothiophen
und Trimethylcyclopentanon nicht aus dem Modellabwasser entfernt werden konnten, wurde fur
Dimethylphenol eine nahezu vollstindige Eliminierung erreicht.
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Abb. 4.4: Schadstoffkonzentrationen in den Ablauflésungen, Versuchsreihe mit unbepflanzten
Sandfiltersaulen und fulvosidurefreier Zulauflésung (die Balken représentieren die
MeBunsicherheit, ausgedriickt als rel. Standardabweichung vom Mittelwert von drei
Versuchssiulen)

In Tab. 4.8 sind die mittleren Effluentkonzentrationen der Analyten nach dem Eintreten
konstanter Werte, d. h. nach dem Erreichen eines FlieBgleichgewichts, angegeben. Ein
Helophytenbewuchs der Sandfiltersdulen fithrte in der Regel zu verringerten Analyt-
konzentrationen im Effluenten im Vergleich zu den Werten der unbewachsenen KontrollgefaBe.
Daraus folgt, da der Reinigungsgrad fiir die Schadstoffe durch einen Pflanzenbewuchs in vielen
Fillen stieg (zur Definition der Begriffe Reinigungsgrad und -effizienz vgl. Kap. 3.5.3). Jedoch
konnte dies nicht fiir alle Schadstoffe beobachtet werden. Beriicksichtigt man dagegen die
austromenden Losungsvolumina zur Erstellung von Analytbilanzen zwischen dem Zu- und dem
Ablauf der Saulen, so wird ein signifikanter EinfluB der Helophytenpflanzen auf die
Schadstoffentfernung deutlich. Die nach Gl. 3.2 berechneten Reinigungseffizienzen zeigen auf,
daB 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 EinfluB des Pflanzenbewuchses auf die Analytkonzentrationen im Effluenten sowie die
Remnigungseffizienz der Modellsysteme fiir ausgesuchte Kontaminanten (beriicksichtigt sind
nur Werte, die nach der Einstellung eines FlieBgleichgewichtes erhalten wurden;
Versuchsrethen mit FS-freien Modellabwassern)

ohne Helophyten mit Helophyten

i C zutas t-test

Verbindung (mg/1] Cuine | Effizienz™ | Cpp | Effizienz™ |~ v
[mg/l] [%] [mg/1] [%e]

Tetrahydrothiophen 1 0,98 6,0 0,77 55,6 5.
2,5-Dimethylpyridin 1 0,04 96,6 0,00 100 n. s.
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1 0,89 13,5 0,99 42,2 s.
2.6-Dimethylphenol 1 0,02 98.3 0,05 97.6 LS.
2,6-Dimethylchinolin 1 0,01 98,6 0,00 100 5.
Fluoren-2-amin 1 0,07 93,9 0,01 99,2 s.
Naphthalin 0,1 0,026 74,4 0,004 97.9 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 % (n= 9 bis 18)
**Berechnet nach Gl. 3.2; Mittelwerte der letzten 13 - 14 Versuchstage; rel. Standardabw. der Daten von 3 Séulen = 31 %
***Fur 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
Pflanzenklarbecken eine Reduktion der Phenanthrenkonzentration auf 0,01 % des
Ausgangswertes nach. Bereits 98 % des Phenanthrens werden im ersten Becken mit einer
mittleren hydraulischen Verweilzeit von ca. 1,2 Tagen entfernt [Machate et al., 1997]. In einer
weiteren Untersuchung wird bei einer theoretischen Verweilzeit von 1,4 - 2,7 Tagen ein
Reinigungsgrad fiir Naphthalin, Acenaphthen und Phenanthren von 99 % angegeben [Machate
et al, 1999]. Sowohl die PAK-Konzentrationen im Zulauf dieser Pflanzenkldraniage
(durchschnittlich 60 - 520 pg/l), als auch die eingestellten Verweilzeiten liegen in der
GréBenordung der Werte der vorliegenden Arbeit (PAK-Konzentration jeweils 100 pg/l, mittlere
theoretische Verweilzeit 2,1 Tage). Ausgehend von den vergleichbaren
Untersuchungsergebnissen fiir die PAK wird angenommen, daB die in der vorliegenden Arbeit
verwendeten Laborsysteme eine Pflanzenkldranlage im technischen Mafstab gut simulieren
kénnen. Die gewonnenen Erkenntnisse fiir die Gbrigen, in der Literatur noch nicht
beriicksichtigten Schadstoffe (aromatische Heterozyklen, aliphatische 5-Ring-Verbindungen,
Fluoren-2-amin) sind damit auf Anlagen im technischen Maf3stab prinzipiell iibertragbar.
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Unter dieser Voraussetzung sind die bepflanzten Sandfiltersysteme zur Entfernung von
unsubstituierten und substituierten PAK, aromatischen Stickstoffheterozyklen sowie
Dimethylphenol aus Abwissern geeignet. Fiir simtliche der genannten Verbindungen wird im
Gegensatz zu unbepflanzten Systemen eine nahezu vollstindige Elimination aus dem
Modellabwasser erreicht. Dagegen existierten auch in bepflanzten Sandfiltersiulen keine
wirkungsvollen Reinigungsmechanismen fiir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon.
Diese Ergebnisse stehen in Ubereinstimmung zur Erkenntnis, daB gesattigte zyklische
Kohlenwasserstoffe im allgemeinen schwer abbaubar sind, da die Ringspaltung ausschlieBlich
kometabolisch erfolgen kann (siehe in Obst und Seibel, 1996; vgl. Kap. 2.2.2.2). Offensichtlich
stellte auch der Eintrag von Wurzelexsudaten in die Sandsdulen keine zur Ringspaltung
geeigneten Kosubstrate zur Verfiigung (vgl. Kap. 2.2.2.3).

Wie in Kapitel 2.2.2.2 dargestellt, sind fiir diejenigen Schadstoffklassen, fiir die hohe
Reinigungseffizienzen nachgewiesen wurden, eine Vielzahl von anaeroben und aeroben
Abbauwegen bekannt. Um der Frage nachzugehen, ob tatsichlich biotische Prozesse einen
Schadstoffdurchbruch durch die Filtersdulen verhinderten, wurde diejenige Versuchslaufzeit
berechnet, die notwendig ist, um eine rein abiotisch dominierte Analytretardation im
Modellsystem beobachten zu kénnen. Erfolgt innerhalb dieses Zeitintervalls kein
Schadstoffdurchbruch durch das FlieBsystem, so kann auf biotische Prozesse geschlossen
werden, da wesentliche Abdampfverluste ebenfalls auszuschlieBen sind (vgl. Kap. 4.2.1.2). Die
Berechnung der dazu notwendigen Rg-Faktoren erfolgte unter Verwendung der mittels SPME
bestimmten Verteilungskoeffizienten K; am Sand (vgl. die Werte in Tab. 4.3) nach Gl. 2.7. Far
bepflanzte Sandfiltersdulen wurde dabei beriicksichtigt, daB3 nur im oberen Drittel der Sandséule
der Kohlenstoffgehalt und das Sorptionsvermégen signifikant zunahmen, d. h. fiir die unteren
zwei Drittel wurden die K -Werte des unbewachsenen Sandes verwendet. Zum Vergleich mit den
R;-Werten erfolgte aus den Daten der Saulenversuche die Berechnung der Retardationsfaktoren
R, nach Gleichung 2.9 fiir diejenigen Schadstoffe, fiir die ein Durchbruch beobachtet wurde. Da
in der Regel die Schadstoffkonzentrationen im Effluenten nicht die Zulaufwerte erreichten,
wurde in Gleichung 2.9 fiir Vo, - ¢ 5 (anayy das akkumulierte Ablaufvolumen eingesetzt, bei dem
die Analytkonzentration 50 % der maximalen Effluentkonzentration erreichte. Die erhaltenen Ry-
und Rg-Werte sind in Tab. 4.9 dargestellt. Unter Beriicksichtigung der innerhalb der
Versuchszeitraume eluierten Effluentvolumina, die 21 (unbepflanzte Systeme) bzw. 17
Porenvolumen (bepflanzte Systeme) entsprachen, erfolgte fiir 6 - 7 der 9 organischen
Schadstoffe innerhalb des auf der Grundlage von abiotischen Sorptionsgleichgewichten
berechneten Zeitintervalls kein Durchbruch. Daraus 148t sich fiir diese Schadstoffe auf biotische
Prozesse schlieBen, die einen Durchbruch der origindren Kontaminanten verhinderte.
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Tab.4.9: Vergleich der aus statischen Versuchen und Saulenversuchen berechneten
Retardationsfaktoren (R bzw. Rs) fiir die Analyten (Rs-Werte fiir Versuchsvarianten mit
FS-freien Modellabwiassern, die eluierten Effluentvolumina entsprachen 21 (chne
Helophyten) bzw. 17 (mit Helophyten) Porenvolumina)

ohne Helophyten mit Helophyten
Verbindung = ” " -~

Ry Rs Ry Rs
Tetrahydrothiophen 1,8 1,4 5,0 2,6
2,5-Dimethylpyridin 2.2 - 75 -
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 1,9 1,5 4.0 28
2,6-Dimethylphenol 2,6 1.5 5.8 -
2,6-Dimethylchinolin 16,6 - 242 A
Fluoren-2-amin 12,0 - 29,0 -
Naphthalin 2.3 - 3,2 .
Acenaphthylen 40 -# 45 -
Phenanthren 8,6 - 9,5 -

*berechnet nach Gl. 2.7

**berechnet nach Gl 2.9 (siehe Text); fehlen Angaben firr Ry, so konnte aufgrund fehlender Analytdurchbriiche keine
Berechnung erfolgen.

#++]je Ry-Werte zeigen auf, daB die Versuchszeit, die einem eluierten Volumen von 17 Porenvolumen entsprach, theoretisch
nicht ausreichend war, um Durchbruchskurven fiir diese Schadstoffe beobachten zu kénnen. Jedoch erfolgte auch innerhalb
von insg. 36 eluierten Porenvolumen kein signifikanter Durchbruch dieser Schadstoffe (vgl. Kap. 4.3.5).

*Naphthalin und Acenaphthylen zeigten einen unregelmafigen Durchbruch durch die Filtersiulen (vgl. Anhang A-3), der nicht
mit abiotischen Wechselwirkungen erklart werden kann, so daB eine Berechnung der Retardationsfaktoren fir diese
Versuchsvariante nicht erfolgen konnte.

Fiir Tetrahydrothiophen, Trimethylcyclopentanon und Dimethylphenol zeigt ein Vergleich der
R,- und Re-Werte eine gute Ubereinstimmung. Die Ergebnisse belegen eine zu Versuchsbeginn
von Sorptionswechselwirkungen dominierte Retardation dieser Schadstoffe in der Sandsaule.
Geringfiigig niedrigere Rs-Werte lassen sich damit begriinden, daf in FlieBsystemen aufgrund der
Stromung die Einstellung der in statischen Experimenten vorliegenden Sorptionsgleichgewichte
nicht erfolgt. Daraus resultiert eine geringere Retardation im FlieBsystem [Schiith, 1994;
Thomsen et al., 1999].
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4.3.3 Der Einfluf von Helophyten auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme

4.3.3.1 Der Rhizosphireneffekt

Fiir die verbesserten Reinigungseffizienzen der Modellsysteme mit Helophytenbepflanzung
kénnen im wesentlichen die pflanzliche Schadstoffaufnahme (vgl. Kap. 2.2.2.1) und eine aus dem
Rhizosphareneffekt resultierende Erhohung des mikrobiellen Schadstoffabbaus (vgl. Kap.
2.2.2.3) verantwortlich sein. Zum Nachweis der mikrobiellen Aktivitat in den Sandfiltersaulen
erfolgte eine Bestimmung der Gesamtzellzahlen sowie der Abbauerzellzahlen fiir ausgesucnte
Schadstoffe (,.spezifische Abbauer* fiir Naphthalin, Phenanthren und Dimethylphenol) im oberen
Sand. Eine genaue Charakterisierung der Mikroorganismen in den Proben war nicht Gegenstand
der Untersuchungen. In Losungs- und Sandproben eindeutig nachgewiesen werden konnte
jedoch Pseudomonas putida, ein klassischer Naphthalin-Abbauer. Ferner wurden von 11 Isolaten
von wurzelnahem Sand 8 als Gram-negativ spezifiziert, 3 als Gram-positiv. Zwolf Isolate bzw.
36 Isolate von Wurzelproben ergaben ein Verhaltnis von 8 Gram-positiv zu 4 Gram-negativ bzw.
von 31 Gram-negativ zu 5 Gram-positiv. Diese Zahlen bestatigen die Erkenntnis, daB in der
Rhizosphire in der Regel Gram-negative Mikroorganismen iiberwiegen [Walton et al., 1994].

Die Analysendaten belegen eine Erhohung der Gesamtzellzahlen innerhalb des
Versuchszeitraumes in unbepflanzten und bepflanzten Sandfiltersaulen. Sowohl unter
Anwendung der Acridinorangefirbung als auch mittels Bestimmung der KBE (Koloniebildenden
Einheiten, vgl. Kap. 3.4) wurde eine Zunahme der Mikroorganismenzahlen um ca. 1 - 2
GroBenordnungen registriert. Die ermittelten Gesamtzellzahlen in bepflanzten Sanden von ca.
107 - 10¥/g s (siehe Abb. 4.5 und Anhang A-1) sind vergleichbar mit Werten, die in kommunalen
Pflanzenkldranlagen [FGU, 1997 und dort zitierte Literatur] oder in Klaranlagen zur Reinigung
mineraldlkontaminierter Abwisser [Salmon et al., 1998] erhalten wurden. In Ergénzung dazu
ergaben Vergleichsanalysen sowohl fiir unbepflanzte als auch fiir bepflanzte Filter ein Verhaltnis
der Zellzahlen in oberen (0 - 20 ¢cm) und unteren (40 - 60 cm) Sandschichten von ca. 6:1. Diese
Zahlen korrelieren weitgehend mit dem hoheren Kohlenstoffgehalt in oberen Sandschichten, der
auf einen aufwachsenden Biofilm zuriickzufiihren ist (das Verhiltnis der Sandkohlenstoffgehalte
oben:unten betrug 3:1 bis 4:1, vgl. Anhang A-2).
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Abb. 45: Gesamtzellzahlen am Sand, bestimmt durch Acridinorangeanfirbung
(gesamter Versuchszeitraum incl. Versuchsvariante mit FS-haltigen
Modellabwissern; die Balken représentieren die MeBunsicherheit,
ausgedriickt als rel. Standardabweichung vom Mittelwert von drei Siulen)

Nach 68 - 71 Versuchstagen lagen die Zellzahlen im Sand um den Faktor 4 - 12 (unbepflanzte
Filter) bzw. 25 - 70 (bepflanzte Filter) iiber den Ausgangswerten des unbelasteten Sandes. Die
registrierten Zellzahlen bestétigen, daf3 ein Pflanzenbewuchs zu erhohten Mikroorganismenzahlen
gegeniiber Vergleichsexperimenten ohne Pflanzen fiihrt (siehe eine Ubersicht in Shimp et al

1993, und Kap. 2.2.2.3).

Abb. 4.6: Nachweis der mikrobiellen Aktivitit mit einem

Reduktionsindikator: links unbewachsener Sand, rechts
bewachsener Sand (erhohte mikrobielle Aktivitit wird
durch dunkle Flachen angezeigt)
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Erwartungsgemal fiihrten erhohte Zellzahlen auch zu einer gesteigerten mikrobiellen Aktivitit.
Wie Abb. 4.6 zu entnehmen ist, konnte unter Verwendung eines Indikators (ein Tetrazoliumsalz,
vgl. Kap. 3.4), der sich bei Reduktion intensiv dunkel verfirbt, in Sandproben aus bepflanzten
Filtersaulen eine stirkere Verfarbung gegeniiber unbepflanzten Sanden registriert werden. Diese
Verfirbung zeigt im Gegensatz zur Acridinorangeanfirbung (vgl. Abb. 4.5) ausschlieBlich aktive
Mikroorganismen an. Innerhalb der Versuchszeitraume wurde auBerdem 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, daB die fiir diese Schadstoffe registrierten
hohen Reinigungseffizienzen (siche Tab. 4.8) liberwiegend auf eine mikrobielle Verwertung
zuriickzufiihren sind (vgl. Kap. 4.4.3.1).
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Abb. 4.7: Zellzahlen spezifischer Abbauer am Sand (bepflanzte Sandfiltersdulen;
gesamter Versuchszeitraum incl. Versuchsvariante mit FS-haltigen
Modellabwéssemn; die Balken reprisentieren die MeBunsicherheit,
ausgedriickt als rel. Standardabweichung vom Mittelwert von drei Séulen)

Bei den entnommenen Sandproben handelt es sich bei den Versuchsreihen mit Helophyten um
Mischproben von wurzelnahem und wurzelfernem Sand. Zur Quantifizierung des
Rhizosphireneffekts (zur Definition vgl. Kap. 2.2.2.3) erfolgten zum Versuchsende getrennte
Probennahmen und -analysen, die eine um den Faktor 50 héhere Gesamtzellzahl in wurzelnahem
Sand gegeniiber wurzelfernem Sand ergab. Dieses Verhiltnis ist vergleichbar mit publizierten
Werten aus Untersuchungen zu Pflanze/Boden-Systemen, die zwischen 2 und iiber 100 liegen
[Anderson et al., 1993]. Betrachtet man ferner die Zellzahlen spezifischer Abbauer (vgl. Tab.
4.10) in unterschiedlichen Proben, so wird deutlich, daB sich die Schadstoffverwerter bevorzugt
in der Wurzelnihe bzw. an der Wurzel 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 Wurzel zum Versuchsende, Angaben in 1/g 15

spez. Abbauer . 2,6-
1 Phenanthren Naphthalin )
Probe fur Dimethylphenol
wurzelferner Sand 2,8+ 10° 2,0+ 10° 1,4-10*
wurzelnaher Sand 3,7-10° 1,4+ 10° 2.3+ 10°
Wurzel 1,5« 107 51+10° 3,4+ 10°

In zahlreichen Untersuchungen, die den EinfluB eines Pflanzenbewuchses auf den
Schadstoffabbau in Béden zum Gegenstand haben [Banks et al., 1999; Machate et al., 1997,
Reilley et al., 1996, Schwab und Banks, 1994; Walton et al., 1994], korrelieren hohere
Zellzahlen bzw. eine erhohte mikrobielle Aktivitdt mit einem verstirkten Schadstoffabbau. Um
der Frage nachzugehen, in welchem MaBe dieser EinfluB des Pflanzenbewuchses einen erhShten
Schadstoffabbau in abwasserdurchstrémten Sandfiltern zur Folge hat, sind gezielte
Untersuchungen zur mikrobiellen metabolischen Abbauaktivitit, z. B. mittels der Bestimmung
der Enzymaktivititen oder durch den Einsatz von Isotopentechniken erforderlich (sieche dazu
Kap. 4.4 ff).

4.3.3.2 Die Schadstoffaufnahme durch Pflanzen

Um zu kliren, inwieweit die Pflanzen durch eine Schadstoffaufnahme 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 Analyten im Pflanzenmaterial nach einer zweimonatigen Versuchszeit angegeben. Es konnten
durchschnittlich 0,9 % der im Versuch eingesetzten Analytgesamtmenge in Spro und Wurzel
wiedergefunden werden. Es ist ersichtlich, daB die Schadstoffaufnahme durch Pflanzen gering,
aber fiir einige Analyten nicht zu vernachlissigen ist. Dies gilt insbesondere fiir Phenanthren, das
stark in/an den Wurzeln sorbiert wird. Aus den Daten wird im Vergleich zur Tab. 4.12 deutlich,
daB in der Regel hohere Schadstoffkonzentrationen in der Pflanzenwurzel im Vergleich zur
Sandmatrix nachgewiesen wurden. Dieser Befund steht in Ubereinstimmung mit hoheren RCF-
Werten im Vergleich zu den K,Werten der Schadstoffe (vgl. Kap. 4.1.3). Dennoch hatte
auferund des Verhaltnisses der Wurzelmasse zur Sandmasse (1:90 bis 1:125) die Akkumulation
der in der vorliegenden Arbeit diskutierten Analyten in der Wurzel eine geringe Bedeutung.
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Tab. 4.11: Schadstoffkonzentrationen im Pflanzenmaterial sowie Wiederfindung der Analyten in der
Pflanze (in % von der eingesetzten Analytgesamtmenge) nach einem Versuchszeitraum von

68 Tagen”
Schadstoffkonzen- ) "
. Wiederfindung [%]

Verbindung tration [mg/kg rs]

SproB | Wurzel SproB Wurzel 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 7,9 0,28 0,25 0,53
Fluoren-2-amin 0,02 52,8 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 FS im Modellabwasser (vgl. Kap. 4.3.5)
**Summe von Sprof und Wimzel, mittlere rel. Standardabweichung der Werte von drei Saulen: 27 %

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

Mehrere Arbeitsgruppen haben unter Anwendung herkommlicher Extraktionsverfahren oder der
Radiotracertechnik gezeigt, daB die pflanzliche Schadstoffaufnahme aus kontaminierten Boden
in vielen Fillen gegeniiber dem mikrobiellen Abbau oder der Evapotranspiration unbedeutend ist.
Fiir hydrophobe Organika wie Benzo[a]pyren [Banks et al., 1999], Anthracen und Pyren [Reilley
et al., 1996] sowie weitere PAK [Schwab und Banks, 1994] betrdgt der Massenanteil in der
Pflanze weniger als 0,2 %. Entsprechend dem Verteilungskonzept [Grathwohl, 1990; Karickhoff
et al., 1979] ist in den kohlenstoffarmen Filterbeeten von Pflanzenkléranlagen eine hohere
Bioverfligbarkeit der Schadstoffe fiir die Pflanze zu erwarten und wird in den eigenen
Untersuchungen durch die Wiederfindung von bis zu 3 % der Schadstoffe in der Pflanze
bestatigt. Jedoch reprisentieren diese Werte moglicherweise nur einen Bruchteil der tatsachlich
aufgenommen Analytmengen, da ohne die Anwendung der Isotopentechnik evtl. im
Pflanzenmaterial gebildete Metabolite nicht vollstéindig erfasst werden konnen. Dies ist ein Grund
dafiir, 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 kénnen (dies ist unter Anwendung der Radiotracertechnik fiir
Phenanthren erfolgt, vel. Kap. 4.4.4). Ferner kann in Systemen mit Sand- bzw. Bodenmatrix die
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Bestimmung der zur Berechnung notwendigen Analytkonzentration in Losung aufgrund geringer
Analytkonzentrationen fehlerbehaftet sein. Vereinfachend wurde zur Diskussion der pflanzlichen
Schadstoffaufnahme in Abhéngigkeit von der Schadstoffhydrophilie die Analytkonzentration in
der Pflanzenmatrix ins Verhéltnis zur Analytkonzentration in der Zulauflésung gesetzt (vgl. Abb.
4.8).
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Abb. 4.8: Vergleich der Schadstoffkonzentrationen in Spro und Wurzel am Ende der
Versuchsreihe im Verhiltnis zur Zulaufkonzentration (Mittelwerte der Daten
von 9 Pflanzen, rel. Standardabweichung 5 - 34 %)

Es ist ersichtlich, daB in SproBproben iiberwiegend Schadstoffe mit einem niedrigen Oktanol-
Wasser-Verteilungskoeffizienten in héheren Konzentrationen nachgewiesen werden, in
Wurzelproben dagegen Verbindungen, die entweder eine hohere Hydrophobie oder die
Befahigung zur Ausibung starker spezifischer Wechselwirkungen aufweisen
(Stickstoftheterozyklen sowie Fluoren-2-amin, vgl. Kap. 4.1.2 und 4.1.3).

Nach dem von Briggs et al. entwickelten Modell ist die Aufnahme durch die Pflanze abhangig
von der Schadstoffhydrophobie [Briggs et al., 1982] (vgl. Kap. 2.2.2.1). Lipophile Verbindungen
werden zunéchst an hydrophoberen Bestandteilen der Wurzel sorbiert und kénnen anschliefend
nur in geringem MaBe in den Transpirationsstrom eintreten und mit diesem in den SproB
gelangen. Die Autoren geben an, dal Verbindungen mit Ig Ky > 4 einen groBen RCF (> 10),
jedoch einen sehr kleinen TSCF aufweisen sollten. Dieses Modell wird prinzipiell durch die
geringe Wiederfindung der Analyten mit Ig Koy > 3 im SproB sowie die hohe
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Phenanthrenanreicherung in der Wurzel bestitigt (vgl. Abb. 4.8). Umgekehrt folgt aus dem
Modell, daf} hydrophile Schadstoffe in der Wurzel in geringen Konzentrationen nachgewiesen
werden sollten, da sie mit dem Transpirationsstrom in den SproB weitertransportiert werden.
Dieses Modell setzt voraus, daB die Verbindungen nicht im ionischen Zustand vorliegen.
Dimethylpyridin, das durch eine Protonierung am Stickstoffatom in den ionischen Zustand
iibergehen kann, zeigt eine groBe Abweichung von dem Modell und ist beziiglich seines Kqy-
Wertes in unerwartet hohen Konzentrationen in der Wurzel nachweisbar (nach der von Briggs et
al. aufgestellten lg RCF-lg K,y-Korrelation folgt fir diesen Analyten eine
Schadstoffkonzentration in der Wurzel von max. 1,6 mg/kg r.ugumass.). Di€s 1dBt auf starke
Wechselwirkungen mit der Wurzelmatrix schlieBen. Vergleichbare Ergebnisse werden fiir
Fluoren-2-amin (mittlere Hydrophobie) erzielt (nach Briggs et al. folgt eine max. Konzentration
von 8,7 mg/kg pepchumasse). Di€ hohe Anreicherung von Fluoren-2-amin in der Wurzel steht in
Ubereinstimmung mit Untersuchungsergebnissen, die fiir Verbindungen mit primiren
Aminogruppen eine kovalente Bindung im Wurzelgewebe postulieren [Bhadra et al., 1999;
Burken und Schnoor, 1998; Thompson et al., 1998], sowie mit den Ergebnissen der SPME-
Bestimmungen, die sehr hohe RCF fiir Fluoren-2-amin nachweisen (vgl. Kap. 4.1.3).

Briggs et al. sowie Burken und Schnoor geben ein Maximum der TSCF von ca. 0,8 fir
Verbindungen mit Ig K,y = 1,8 - 2,5 an [Briggs et al., 1982; Burken und Schnoor, 1998].
Daraus folgt, daB gemidB dieser Vorstellungen insbesondere Dimethylpyridin,
Trimethylcyclopentanon und Dimethylphenol im SproB in héheren Konzentrationen nachweisbar
sein sollten. Wihrend dies fiir die beiden Erstgenannten in den hier durchgefithrten Experimenten
zutraf, wurde Dimethylphenol im Spro8 nur in sehr geringen Konzentrationen nachgewiesen.
Dies ist auf die mikrobielle Metabolisierung von Dimethylphenol zuriickzufiihren, die indirekt
sowohl in unbepflanzten als auch in bepflanzten Sandfiltersiulen nachgewiesen werden konnte
(vgl. Abb. 4.4 und Kap. 4.3.3.1).

Vergleicht man die in Kap. 4.3.2 angegebenen Werte zu Schadstoffmengen und -konzentrationen
im Effluenten unbepflanzter und bepflanzter Systeme, so wird deutlich, daf Pflanzensysteme
nicht zu einer wesentlichen Verminderung der Ablaufkonzentrationen von Tetrahydrothiophen
und Trimethylcyclopentanon fithren. Dennoch ist die Reinigungseffizienz fiir diese Schadstoffe
signifikant erhoht. Dieses Ergebnis kann nur durch eine pflanzliche Schadstoffaufnahme erklart
werden (aus den vorliegenden Analysedaten folgt eine Aufnahme von ca. 20 - 35 % der
eingesetzten Schadstoffimenge). Unter Beriicksichtigung der niedrigen Schadstoffhydrophobie
sowie der geringen Wiederfindung der Analyten in der Pflanzenmatrix wird daher eine teilweise
Phytovolatisation der genannten Kontaminanten angenommen.



Zusammenfassend kénnen diese erstmals mit Helophyten durchgefithrten Untersuchungen zur
pflanzlichen Aufnahme von Kontaminanten eines weiten Hydrophiliebereiches eine
Ubertragbarkeit des von Briggs et al. aufgestellten Modells grundsitzlich bestatigen. Die
Ergebnisse verdeutlichen, daB in Pflanzenklaranlagen zur Reinigung industrieller Abwasser die
Schadstoffkonzentrationen in der Pflanzenmatrix iiberwacht werden sollten. Dariiber hinaus ist
fiir das genauere Verstandis der Schadstoffaufnahme durch Helophyten aus dem Wurzelraum die
Bestimmung der Phytoextraktion in Abhéngigkeit von der Schadstoffhydrophobie, -abbaubarkeit
und Befihigung der Kontaminanten zu spezifischen Wechselwirkungen unter Anwendung der
Isotopentechnik dringend erforderlich.

4.3.4 Die Schadstoffsorption am Sand

Zur Bestimmung der Analytsorption am Sand wurden zum Ende des Versuches Sandanalysen im
oberen, mittleren und unteren Drittel der Sandfiltersaulen unter Verwendung der ASE (vgl. Kap.
3.3.2) durchgefiihrt. Diese ergaben eine iiberwiegend im oberen Drittel der Sandséulen (0 -
20 cm) vorherrschende Schadstoffsorption (vgl. Anhang A-2). In Tab. 4.12 sind die
Analytkonzentrationen in den oberen Schichten der Filtersaulen sowie die aus den Analysendaten
berechnete Analytwiederfindung in der gesamten Sandfiltersaule (Summe oben/mitte/unten)
zusammenfassend dargestellt.

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

oarbomeionin 6| tinng 04
unbepflanzt bepflanzt unbepflanzt | bepflanzt
Tetrahydrothiophen 0,03 0,01 0,5 0,1
2,5-Dimethylpyridin 3,32 2,64 30,0 293
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 31,5 59,6
Fluoren-2-amin 2,97 3,43 253 30,4
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, daB die hohen Reinigungseffizienzen der Modellsysteme fiir
Dimethylpyridin und -chinolin sowie Fluoren-2-amin (siehe Tab. 4.8) im wesentlichen auf
Sorptionswechselwirkungen dieser Kontaminanten mit der Sandmatrix beruhen, die zur
Schadstoffakkumulation in den Sandfiltersaulen fiihrt. Fiir diese Schadstoffe wurden auch mittels
der statischen Sorptionsexperimente die hochsten Verteilungskoeffizienten K, nachgewiesen, die
sich auf spezifische Sorptionswechselwirkungen (Wasserstoffbriickenbindungen, ionische
Wechselwirkungen) zuriickfithren lassen (vgl. Kap. 4.1.3). Ferner werden die genannten
Schadstoffe in bepflanzten Sandfiltern stérker sorbiert als in unbepflanzten. Dieses Ergebnis ist
auf hohere Kohlenstoffgehalte im Wurzelraum (Faktor 1,3 - 1,7) zuriickzufiihren (vgl. Kap.
4.1.3; zu den Schadstoffkonzentrationen und Kohlenstoffgehalten in den einzelnen Sandschichten
siche Anhang A-2). Dagegen ist die Wiederfindung der PAK in bepflanzten Sanden trotz hoherer
Kohlenstoffgehalte gegeniiber den unbepflanzten KontrollgefaBen eriedrigt. Dieser Befund 1aBt
auf biotische Wechselwirkungen schlieBen (K,c-Konzept nicht giltig), die die PAK-
Konzentrationen im Sand erniedrigen. Dieses Ergebnis steht in Ubereinstimmung mit
Untersuchungen zum PAK-Abbau in Pflanze/Boden-Systemen, in denen eine Abnahme der PAK-
Konzentrationen im Wurzelraum von bis zu 44 % nachgewiesen werden konnte. Dies ist auf
einen intensiven Umsatz der im Boden sorbierten PAK zuriickzufiihren [Banks et al., 1999,
Reilley et al., 1996; Schwab und Banks, 1994].

Dagegen steht die hohe Wiederfindung der Pyridin- und Chinolinderivate am Sand im Gegensatz
zur einfachen mikrobiellen Verwertung von Stickstoffheterozyklen [Koenig und Andreesen,
1992]. Ein Interpretationsansatz ist, daB die Metabolisierung der Heterozyklen in der Regel mit
einer Hydroxylierung in 2-Position beginnt [Blaschke et al., 1991; Schwarz et al., 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 Modellsystemen geht jedoch hervor, daB der frei geloste Anteil des 2,6-
Dimethylchinolins und 2,5-Dimethylpyridins der mikrobiellen Metabolisierung zugénglich war.
Dies resultiert aus der geringen Wiederfindung der genannten Schadstoffe in der Ablauflosung
bepflanzter Filtersiulen sowie in der Pflanze, die zusammengenommen 0 - 6 % der eingesetzten
Analytmenge entsprach (vgl. Anhang A-6). Aus diesem Grund muBl eine Hemmung des
mikrobiellen Abbaus angenommen werden, wenn Dimethylchinolin und Dimethylpyridin an der
Sandmatrix sorbiert sind. Diese Hypothese wird durch weitere Untersuchungen bestatigt. So
wird eine niedrigere Geschwindigkeit der Chinolinmineralisation verzeichnet (Abnahme um mehr
als 95 %), wenn der Schadstoff im Gegensatz zur frei gelosten Form im sorbierten Zustand
vorliegt [Smith et al., 1992].
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Die Schadstoffbestimmungen im Sandmaterial ergeben, dafl innerhalb des Versuchszeitraumes
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 Versuchszeit hohere Analytkonzentrationen im Vergleich zu einer einmonatigen
Versuchszeit festzustellen (Faktor 1,3 - 1,5). Darilber hinaus ist eine zunehmende
Schadstoffakkumulation auch in mittleren und unteren Sandschichten nachweisbar. Dies fithrte
zu einer im wesentlichen unverdnderten Wiederfindung der Schadstoffe, bezogen auf die
verwendete Analytgesamtmenge, im Filtermaterial (siche Anhang A-2 und A-7). Die
gewonnenen Ergebnisse verdeutlichen die Notwendigkeit, die Sorption von stark retardierten
Schadstoffen in Pflanzenkldranlagen in die Bewertung der Reinigungseffizienzen mit
einzubeziehen. Zu diesen Schadstoffen zihlen, iiber hochhydrophobe Verbindungen hinaus,
Kontaminanten, die aufgrund spezifischer Wechselwirkungen eine starke Sorption an der
Sandmatrix aufweisen.

Fiir diese Fragestellung sind Berechnungen unter Verwendung von Verteilungskoeffizienten, die
mittels statischer, abiotischer Sorptionsexperimente erhalten wurden, nicht hinreichend
aussagefahig. Dies begriindet sich darauf, dafl in Pflanze/Boden/Mikroorganismen-Systemen
durch konkurrierende biotische Prozesse die Einstellung von Sorptionsgleichgewichten erschwert
wird. Die Verteilungskoeffizienten (vgl. Kapitel 4.1.3) kénnen jedoch dazu dienen, die maximal
erreichbare Schadstoffkonzentration im oberen Sandkdrper naherungsweise, d. h. unter
Vernachlissigung vorliegender Strémungsgeschwindigkeiten, zu berechnen und mit
Analysendaten zu vergleichen?. Dafiir ist die Annahme notwendig, daB im Zwischenkornvolumen
der oberen Sandschichten aufgrund des kontinuierlichen Abwasserzustromes
Analytkonzentrationen vorliegen, die denjenigen des Abwassers entsprechen. Dariiber hinaus gilt
die Voraussetzung, daB sich die abiotische Sorption im Gleichgewicht befindet. Dies kann auf
der Basis der berechneten Retardationsfaktoren fiir die Analyten (vgl. Kap. 4.3.2), der
hydraulischen Verweilzeit im Modellsystem sowie des betrachteten Versuchszeitraumes von zwei
Monaten angenommen werden. Den Vergleich der berechneten mit den experimentellen Daten
zeigt Tab. 4.13.

2 Ein Vergleich der aus statischen, abiotischen Sorptionsexperimanten erhaltenen Verteilungskoeffizienten mit denen aus

den Saulenversuchen ist nicht moglich, da letztere aus den in diesem Kapitel sowie den in Kapitel 4.3.3.2 genannten
Grimden nicht berechnet werden kénnen.
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Tab. 4.13: Vergleich der Schadstoffkonzentrationen in oberen Sandschichten (nach 68 Versuchstagen)
mit den auf der Grundlage von Verteilungskoeffizienten berechneten Werten (siche Text)

Verbindiiig Ax-laly‘tkonzentration ig Kd, Csand vercohnet Csama, mc,,::u
im Zulauf [mg/1] [mg/kg 5] | [mglkg 1]
2,5-Dimethylpyridin 1,0 0,57 372 3.4
2,6-Dimethylphenol 1,0 0,39 2,45 0,0
2,6-Dimethylchinolin 1,0 0,92 8,32 9,1
Fluoren-2-amin 1,0 1,13 13,49 5,1
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 fiir mit Carex gracilis bewachsenen Sand, vgl. Kap. 4.1.3
**bepflanzter Sand, obere Sandschicht (0 - 20 cm)

Die Ergebnisse verdeutlichen, dafl eine Vielzahl der Analyten nicht die auf statischen
Sorptionsgleichgewichten beruhenden maximalen Konzentrationen im Sand erreichten. Der
Grund dafiir ist offensichtlich die hohe mikrobielle Abbaurate fiir diese Schadstoffe, die zu einer
schnellen Analytabreicherung im Abwasser fithrt. Dagegen belegen die Daten, daB die
Schadstoffakkumulation der Stickstoffheterozyklen in oberen Sandschichten innerhalb des
zweimonatigen Versuchszeitraumes abgeschlossen war. Eine weitere Erhohung 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.

4.3.5 Der Einflufi geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme

Nach dem Verwenden FS-freier Modellabwisser innerhalb eines Zeitraumes von 32 bis 33 Tagen
wurde dem Modellabwasser 20 mg/l Fuhrberg-Fulvosaure zugegeben. Dieses Vorgehen diente
der Untersuchung des Huminstoff-Einflusses auf die Analytkonzentrationen im Effluenten der
Modellsysteme. Die Analysenergebnisse zeigen, daB die Fulvosiure eine Vehikelfunktion fiir eine
Vielzahl der Analyten aufweist. Das Ausmall der Vehikelfunktion ist aufgrund der niedrigen
Huminstoffkonzentration jedoch erwartungsgemal gering. Dies gilt insbesondere fiir bepflanzte
Systeme. Ubereinstimmend fiir beide Versuchsvarianten konnte dagegen fiir diejenigen Analyten,

3 Dagegen konnte in unbepflanzten Systemen fir Dimethylphenol und Fluoren-2-amin ein signifikanter Fulvosaureeffekt

nachgewiesen werden (vgl. Anhang A-3). Fir Dimethylpyridin wurde auf der Basis der Sandanalysen die Erhohung der
Analytkonzentration im Effluenten auf eine Desorption bereits an der Sandmatrix sorbierter Amnalytmolekile
zuriickgefithrt (vgl. Anhang A-2). Die Deutung dieses Befundes bedarf zukimftiger Untersuchungen.
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die wihrend der Versuchsvarianten mit FS-freien Losungen nur zu einem geringen Anteil aus
dem Modellabwasser entfernt wurden (Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon), eine
niedrigere Analytkonzentration in den Ablauflosungen nachgewiesen werden. Zusammen
genommen ist sowohl fiir unbepflanzte als auch fiir bepflanzte Systeme eine nahezu unveréanderte
mittlere Reinigungseffizienz der Systeme fiir die neun Kontaminanten zu verzeichnen. Eine
Zusammenstellung der Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandfiltersdulen und der am
Fulvosiurepolymer sorbierten Analytanteile im Modellabwasser zeigt Tab. 4.14. Die Ergebnisse
verdeutlichen, daB bei der geringen Huminstoffkonzentration von 20 mg/l kein monokausaler
Zusammenhang zwischen der Remigungseffizienz der Modellsysteme und der Huminstoffzugabe
besteht.

Tab. 4.14: Der Einflub geloster Fulvosiure im Modellabwasser auf die Reinigungseffizienzen

bepflanzter Sandfiltersaulen
. . An DOM sorbierter
Reinigungseffizienz [%] . v
Analytanteil [%]
Verbindung t-
0 mg/l | 20 mg/l | 100 mg/l Test 20 mg/1 | 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 45
2,4,4-Trimethylcyclopentanon | 42,2 48,6 40,9 5. -# - ®
2,6-Dimethylphenol 97.6 75,9% 62,8 5. 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. 9,5 343
Naphthalin 97.9 93,3 91,9 n s. 1,0 49
Acenaphthylen 97.6 992 86,4 s. 2.4 10,9
Phenanthren 98,3 97,8 95,1 s. 6,2 24,7

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

**Berechnet unter Verwendung der Verteilungskoeffizienten Kpoy aus Tab. 4.2

***Vergleich der Werte fiir 100 mg/1 FS mit den Werten fiir 20 mg/1 FS

#Verteilungskoeffizienten Kpoy liegen fiir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon nicht vor, vgl. Kap. 4.1.1

## Als Ursache firr die starke Abnahme der Reinigungseffizienz fiir Dimethylphenol miissen biotische Prozesse angenommen
werden, da dieser Effekt bereits am Ende der Versuchsvariante ohne FS im Modellabwasser beobachtet werden konnte (vgl.
Anhang A-5).

Eine Zunahme der Reinigungseffizienz fiir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon kann
prinzipiell auf einer verstarkten Retardation im Sand, einer verringerten pflanzlichen
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Schadstoffaufnahme oder einem erhdhten mikrobiellen Schadstoffabbau beruhen (eine
irreversible Bindung an die Fulvosdure kann infolge einer vollstandigen Extrahierbarkeit dieser
Analyten aus FS-haltigem Abwasser ausgeschlossen werden). Wahrend auf der Basis der
Sandanalysen eine stirkere Sorption der genannten Schadstoffe nicht nachgewiesen werden
konnte (vgl. Anhang A-2), ist eine verminderte pflanzliche Schadstoffaufnahme aufgrund
vergleichbarer transpirierter Losungsvolumina innerhalb der jeweiligen Versuchszeitréume
auszuschlieBen. Moglich ist deshalb, daB fiir diese gesattigten zyklischen Aliphaten derzeit
unbekannte Wechselwirkungen zwischen der Fulvosdure, den Mikroorganismen und den
Schadstoffen bestehen, die eine Metabolisierung fordern, z. B. die Fihigkeit von Huminstoffen,
als Elektronenakzeptor zu wirken (vgl. dazu Kap. 2.3.3).

Zur Klarung der Fragestellung, ob eine Vehikelfunktion der Fulvosiure bei hoheren FS-
Konzentrationen zu signifikant geringeren Reinigungseffizienzen der Modellsysteme fiihrt, wurde
den bepflanzten Systemen Modellabwasser mit 100 mg/l Fulvosiure zugefiihrt. Das Ergebnis ist
eine niedrigere Reinigungseffizienz fiir nahezu samtliche Analyten. Dennoch existierte nach einer
Erhohung der Fulvosiurekonzentration von 20 auf 100 mg/l keine Korrelation zwischen der
Analytsorption am FS-Molekiil und der Anderung der Reinigungseffizienzen fiir die Schadstoffe
(vgl. Tab. 4.14). Beispielsweise ist die Vehikelfunktion der Fulvosaure nicht fiir samtliche der 9
verwendeten Analyten in dem MaBe nachweisbar, wie sie auf der Basis abiotischer
Verteilungsgleichgewichte resultieren sollte. Die Ergebnisse zeigen, daB der iiberwiegende Anteil
der - zum Zeitpunkt des Zustromens in die Modellsysteme - am FS-Polymer sorbierten
Analytmolekiile wihrend der Abwasserpassage durch die Sandfiltersiulen bioverfiigbar bleibt
und mikrobiell verwertet wird. Diese Erkenntnis ist iibereinstimmend mit
Untersuchungsergebnissen, die keinen signifikanten EinfluB von gelosten Huminstoffen auf den
Naphthalinabbau nachweisen [Plachn et al., 1999], sowie mit den Ergebnissen von Lesage et al.
Sie weisen sowohl in kiinstlich kontaminierten Boden, als auch in gealterten realen Proben einen
geringen EinfluB geléster Huminséure auf den mikrobiellen Abbau von Phenanthren, Pyren und
Benzo[a]pyren nach. Die Untersuchungen belegen, dafl eine signifikante Erniedrigung des
mikrobiellen PAK-Abbaus in sandigen Boden erst ab einer DOM-Konzentration von 500 mg/1
auftritt (Phenanthrenabbau um 10 % vermindert) [Lesage et al., 1999]. Diese und die in der
vorliegenden Arbeit vorgestellten Ergebnisse lassen auch fiir Pflanzenkldranlagen erwarten, daB
signifikant niedrigere Reinigungseffizienzen der Anlagen nur durch Huminstoffkonzentrationen
von » 100 mg/l im Abwasser verursacht werden. Sofern Abwasser mit HOM-Konzentrationen ab
ca. 300 - 500 mg/l der Pflanzenkliranlage zugefiihrt werden, konnte die Vehikelfunktion der
Huminstoffe in der Praxis durch lingere hydraulische Verweilzeiten 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 Sandfiltersdulen fiir die verwendeten Schadstoffe im Vergleich
zu unbepflanzten Kontrollen. Die mittlere Reinigungseffizienz betrigt 81 - 88 % gegeniiber 69 -
70 %. Fiir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon existierten in samtlichen
Versuchsreihen keine wirkungsvollen Mechanismen zur nahezu vollstindigen Entfernung aus
dem Modellabwasser. Die Reinigungseffizienz fiir diese Schadstoffe betrug durchschnittlich 53 %
in Versuchsreihen mit bepflanzten Sandfiltersiulen im Vergleich zu 94 % fiir die ubrigen
Analyten (Mittelwerte aus samtlichen Versuchsvarianten).

Eine alleinige Betrachtung der Reinigungseffizienzen unter Beriicksichtigung der
Stoffeigenschaften, z. B. der Hydrophobie, 148t keine Aussagen beziiglich der
Wirkungsmechanismen, die zu einer Abnahme der Schadstoffmengen im Abwasser fiihren, zu.
Die Analyse von Sand- und Pflanzenmaterial sowie die Bestimmung der Zellzahlen spezifischer
Abbauer liefern wichtige zusitzliche Informationen. Dennoch kann eine umfassende
Interpretation der Ergebnisse erwartungsgemifl nicht erfolgen, da biotische und abiotische
Prozesse sich gegenseitig beeinflussen und gemeinsam zur Schadstoffentfernung beitragen. Die
Analytwiederfindung in den Kompartimenten Ablauflosung, Sand und Pflanze stellt Abb. 4.9

zusammenfassend dar.

Die Analysenergebnisse der Sande belegen eine hohe Affinitat der Stickstoffheterozyklen und
Fluoren-2-amin zum Sand. Dies galt insbesondere bei der Verwendung von Pflanzen im System.
Die genannten Schadstoffe wurden, unabhingig von der Fulvoséurekonzentration in Losung,
durchschnittlich zu 40 % im zuvor bepflanzten Sandmaterial wiedergefunden. In den
Kontrollversuchen mit unbepflanzten Sandfiltersiulen betrégt dieser Wert 22 %. Dieses Ergebnis
ist auf ein auferund der Rhizodeposition erhohtes Sorptionsvermdgen bewachsener Sande
zuriickzufithren, was durch die Bestimmung der Sorptionskoeffizienten an Sanden in statischen
Experimenten belegt werden konnte (vgl. Kap. 4.1.3).

Im Pflanzengewebe wurden fiir fiinf der Schadstoffe (Stickstoftheterozyklen, Fluoren-2-amin
sowie Trimethylcyclopentanon und Phenanthren) hohe bis sehr hohe Konzentrationen von bis zu
53 mg/kg . festgestellt. Die Akkumulation in Wurzel- und SproBproben ist von der Hydrophobie
sowie der Fahigkeit der Kontaminanten, spezifische Wechselwirkungen einzugehen, abhingig.
Aufgrund der im Vergleich zur Sandmasse geringen Pflanzenmasse ist die Analytwiederfindung
in den Pflanzen (0,1 % bis 3 %) fiir die Gesamtbilanz relativ unbedeutend.
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Abb. 4.9: Wiederfindung der Schadstoffe in den Kompartimenten Losung, Sand und Pflanze (in % von
der eingesetzten Schadstoffgesamtmenge; die Analyse der Pflanzen konnte nur am Ende der
Versuchsvariante mit FS in der Zulauflésung erfolgen, vgl. Kap. 3.5.2)

Bei den angewandten Analysenverfahren sind fiir die Analyten Bilanzliicken von 16 - 91 % in
Versuchen mit unbepflanzten Kontrollen sowie von 41 - 98 % bei der Verwendung bepflanzter
Sandfiltersdulen zu verzeichnen. Unter Beriicksichtigung der Ergebnisse mit sterilen Systemen,
die eine nahezu vollstindige Bilanzierbarkeit der Schadstoffe sowie geringe Evaporationsverluste
in den verwendeten Modellsystemen belegen, kénnen die unvollstandigen Analytbilanzen in
Versuchsreihen unter unsterilen Bedingungen zwei Ursachen haben. Zum einen kann dafiir eine
mikrobielle oder pflanzliche Metabolisierung, zum anderen eine Schadstoffaufhahme durch die
Pflanze mit anschlieBender Transpiration verantwortlich sein. Eine Qualifizierung und
Quantifizierung dieser Prozesse war im verwendeten Versuchssystem mit den eingesetzten
Analysemethoden nicht zweifelsfrei moglich. Jedoch ergaben Tests auf spezifische 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 Gesamtzellzahlen sowie der Anwendung eines Reduktionsindikators geht ferner ein hoher
mikrobieller Stoffumsatz im Modellsystem, insbesondere in bepflanzten Systemen, hervor.

Gesteigerte Reinigungseffizienzen bepflanzter Sandsaulen fiir Tetrahydrothiophen und
Trimethylcylcopentanon im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollen sind iberwiegend auf der
Schadstoffaufnahme mit dem Transpirationsstrom zuriickzufiihren. Da die Wiederfindung der
Schadstoffe in der Pflanze gering war, kann eine teilweise Volatisation dieser Organika iiber die

Blattoberfliache angenommen werden.

Unter Beriicksichtgung simtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Einteilung der
Schadstoffe in die drei folgenden Gruppen vorgenommen werden:

L Unsubstituierte PAK mittlerer Hydrophobizitit und Alkylphenole: Ausgepragte
mikrobielle Verwertung der Kontaminanten, geringe Akkumulation am Sandmaterial und
hohe Reinigungseffizienz der Modellsysteme (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren
und 2 6-Dimethylphenol).

2. Alkylsubstituierte Stickstoffheterozyklen und benzoannelierte Amine: Mikrobieller Abbau
moglich, jedoch starke Sorptionswechselwirkungen (Wasserstoffbriickenbindungen
und/oder ionische Wechselwirkungen) mit der Sandmatrix. Desweiteren wurden hohe
Reinigungseffizienzen der Modellsysteme erzielt (2,5-Dimethylpyridin und 2.6-
Dimethylchinolin, Fluoren-2-amin).

3. Aliphatische zyklische Verbindungen: Keine wirkungsvollen Abbaumechanismen, jedoch
mikrobieller Abbau nicht unmoglich. Wesentlicher ProzeB 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 fiihren.
Eine differenzierte Betrachtung bzw. Untersuchung der im Abwasser enthaltenen
Hauptkomponenten ist deshalb fiir den effizienten Betrieb von Pflanzenkldranlagen zu
Sanierungszwecken unerlaBlich.

Bei den durchgefiihrten Analysen konnte ein sehr heterogener EinfluB von Huminstoffen auf die
Reinigungseffizienzen der Modellsysteme registriert werden. Aus der Zugabe der Fulvoséure in
einer Konzentration von 20 mg/l in der Zulauflosung resultierten in simtlichen Versuchsreihen
sowohl erhohte als auch verminderte Schadstoffkonzentrationen im Effluenten. Wihrend die
geloste Fuhrberg-Fulvosdure fur die Mehrzahl der Schadstoffe die Mobilitit im System
geringfiigig steigerte (Vehikelfunktion), wurden sowohl bei der Verwendung unbepflanzter als
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auch bepflanzter Sandfiltersaulen fiir Tetrahydrothiophen und Trimethylcyclopentanon erhohte
Reinigungseffizienzen nachgewiesen. Zur Erklirung dieses Befundes wird auf in der Literatur
beschriebene, den mikrobiellen Schadstoffabbau fordernde Eigenschaften der Huminstoffe
verwiesen. Eine Erhohung der Fulvosiurekonzentration von 20 auf 100 mg/l in der Zulauflsung
bepflanzter Systeme fiihrte zu verminderten Reinigungseffizienzen fiir acht der neun verwendeten
Modellschadstoffe. Die Ergebnisse zeigen jedoch, daB der iiberwiegende Analytanteil der
zunachst am Huminstoffpolymer sorbierten Molekiile wahrend der Abwasserpassage durch die
Filtersdulen mikrobiell verwertet werden kann. Grundsitzlich ist in Pflanzenkléranlagen ein
geringer EinfluB von gelosten Huminstoffen auf die Reinigungseffizienz zu erwarten, sofern die
DOM-Konzentration 100 mg/l nicht wesentlich iiberschreitet.

Da die Anwendung der Isotopentracertechnik weitere Informationen beziiglich der
Transpirationsverluste, der Quantifizierung der Mineralisation und der summarischen Erfassung
des isotopenmarkierten Analyten inklusive dessen Metabolite und Abbauprodukte liefern kann,
wurde die Radiotracertechnik 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 Modellpflanzenkliranlagen

Die Ergebnisse der radiotracerfreien Saulenversuche (siehe Kap. 4.3 ') belegen eine gesteigerte
Reinigungseffizienz bepflanzter Filterkorper im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollgefien. Die
Mechanismen, die zu dieser Effizienzsteigerung fiihren, konnen ohne die Anwendung der
Isotopentechnik nicht beschrieben werden. Zur weitergehenden Aufklarung der zur
Schadstoffumsetzung- und -verteilung relevanten Prozesse, die zur Entfernung von
Kontaminanten aus dem Abwasser fithren, erfolgte die Durchfiihrung von Radiotracerversuchen
inklusive der Anwendung von GaswechselmeBtechniken in einer eigenstindigen, geschlossenen
Versuchsanlage (vgl. Kap. 3.6.2). Als "*C-markierte Verbindung diente ein mikrobiell leicht
verwertbarer Schadstoff mittlerer Hydrophobizitit (Phenanthren). Dariiber hinaus wurde eine
weitere Helophytenart, die in Pflanzenkliranlagen zum Einsatz kommt (Schilf), verwendet. Der
Vorteil von Schilf gegeniiber dem Rohrglanzgras ist ein nicht diffusionlimitierter, ,aktiver™
Gastransport im Pflanzengewebe, der zu einem hoheren Sauerstoffeintrag in den Wurzelraum
fithren kann (vgl. Kap. 2.2.2.3). Als nachteilig erwies sich das schlechte Schilfwachstum unter
Laborbedingungen. Die moglichen Ursachen dafiir sind sehr vielfaltig, z. B. eine leichte
Stickstoffmangelversorgung oder die Unvertriglichkeit von Schilf mit kohlenstoffarmem
Sandmaterial. Zur Verbesserung des Schilfwachstums wurden vor Versuchsbeginn die Pflanzen
auf kohlenstoff- und nahrstoffreichem Moorboden angezogen. Dennoch war aufgrund eines
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langsamen Schilfwachstums innerhalb des Versuchszeitraumes eine geringere Transpiration (41 -
50 % der Losungsvolumina) im Vergleich zu Rohrglanzgras zu verzeichnen (72 - 76 %).

Die Durchfithrung der Radiotracerversuche erforderten im Vergleich zu den tracerfreien
Saulenversuchen einige experimentelle Anderungen. Der wesentliche Unterschied bestand in der
Zusammensetzung des Modellabwassers, das in den Tracerversuchen ausschlieBlich 9-"C-
Phenanthren als Schadstoff enthielt, und dessen Zugabe diskontinuierlich (einmalig 50 ml/d)
erfolgte. Ferner betrug die theoretische hydraulische Verweilzeit in den Radiotracerversuchen 6
Tage im Vergleich zu 1,6 Tagen in den radiotracerfreien Versuchen. Aus diesen Griinden wurden
zunichst anhand der Reinigungseffizienzen fiir den originiren Schadstoff Phenanthren die
Modellsysteme verglichen. Die Phenanthrenanalysen der Ablauflosungen unter Anwendung von
fliissig/fliissig-Extraktionen (Hexan) mit nachfolgender GC/MS ergaben fiir die Modellsysteme
der radiotracerfreien Versuche Reinigungseffizienzen von 95,0 - 98,3 % (vgl. Kap. 4.3.2). Diein
den Tracerversuchen verwendeten Modellsysteme erreichten leicht erhéhte Reinigungseffizienzen
von 96,2 - 99,8 % (sieche Kap. 4.4.1), die vermutlich auf die langere Verweilzeit zuniickzufithren
sind (vgl. dazu Kap. 2.2.2). Aufgrund ahnlicher Reinigungseffizienzen der Modellsysteme ist ein
Vergleich der Ergebnisse aus den radiotracerfreien mit denen der Radiotracerversuche méglich.

4.4.1 Die Reinigungseffizienz der Modellsysteme fiir Phenanthren und dessen
Abbauprodukte

Bei der Betrachtung der spezifischen *C-Aktivititen der Effluenten wird deutlich, daB ein
Durchbruch des 9-'*C-Phenanthrens bzw. radioaktiver Phenanthrenabbauprodukte durch die
Sandfiltersdulen innerhalb der ersten zwei bis drei Versuchswochen erfolgte (siche Abb. 4.10).
Innerhalb des sich anschlieBenden Zeitraumes von bis zu einem Monat sind die Werte nahezu
konstant (vgl. Anhang B-2). Dieses Ergebmnis bestitigt die Erfahrungen mit kommunalen
Pflanzenklédranlagen, bei denen innerhalb langerer Beobachtungszeitraume groBe Differenzen
beziiglich der Reinigungswirkung unter der Voraussetzung gleichbleibender Versuchsparameter
nur durch varnierende PflanzengréBen oder jahreszeitliche Schwankungen zu verzeichnen sind
[FGU, 1997; Geller, 1998].
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Abb. 4.10: Spezifische '“C-Aktivitit in den Ablauflésungen der Modellsysteme
(Mittelwerte aus n = 3, rel. Standardabweichung durchschnittlich 15,1 %)

Die mittels der spezifischen '*C-Aktivititen berechneten Reinigungseffizienzen der
Modellsysteme fiir *C-Verbindungen sind in Tabelle 4.15 dargestellt. Bepflanzte Filtersysteme
ereichen aufgrund geringerer Effluentvolumina (durch Transpirationsverluste) und verringerter
spezifischer '*C-Aktivititen in den Ablauflésungen im Vergleich zu den unbepflanzten Kontrollen
eine nahezu vollstindige Entfernung des 9-'*C-Phenanthrens und radioaktiver Abbauprodukte
aus dem Modellabwasser. Wie aus den Daten ferner hervorgeht, hat die Fulvosdure im
Gegensatz zu einem Pflanzenbewuchs auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme einen
geringen EinfluB. Dies steht in Ubereinstimmung zu den radiotracerfreien Versuchsreihen (vgl.
Kap. 4.3.5). Als Ursache fiir die geringfiigig niedrigere Reinigungseffizienz der mit Schilf
bepflanzten Systeme gegeniiber den Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras ist das geringere
Schilfwachstum anzunehmen, das sowohl hohere Ablaufvolumina verursacht, als auch zu einer
vergleichsweise niedrigen Bodenatmung fiihrt (vgl. Kap. 4.4.3.1).
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Tab. 4.15: Der EinfluB eines Pflanzenbewuchses und der gelésten Fulvosaure auf die Reinigungs-
effizienzen der Modellsysteme fiir '*C-Verbindungen (Phenanthren incl. Abbauprodukte)
sowie auf die spezifischen '*C-Aktivititen und Phenanthrenkonzentrationen in den

Ablauflésungen
Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM |+DOM | - DOM |+ DOM | - DOM |+ DOM
Reinigungseffizienz [%] 98,2 97,3 97.2 93,8 83,7 79,2

Spezifische **C-Aktivitit [Bq/ml]

in der Ablauflosung™ 163 | 254 | 11,8 | 305 | 444 | 544

2 E

mittlere berechnete Phenanthren- R
konzentration™ [pg/] 6,6 10,3 4,8 123 17,9 22,0

mittlere extrahierbare
Phenanthrenmenge [pg/1]*

*Berechnet aus der spezifischen “C-Aktivitit unter Beriicksichtigung der Ablaufvolumina, Mittelwerte von 3 Siulen im
Versuchszeitraum 19. bis 30. Tag, rel. Standardabweichung 3 - 25 %, im Mittel 15,1 %; alle Anderungen der
Reinigungseffizienz sind statistisch signifikant mit P < 0,05

**7nlauf = 247 Bq/ml; Mittelwerte von 3 Séulen im Versuchszeitraum 19. bis 30. Tag; rel. Standardabweichung 2 - 29 %
***Berechnet aus der spezifischen “C-Aktivitat der Ablauflosungen

*fI/fl-Extraktionen mit Hexan

0,5 1,1 0,3 0,9 3.6 3,8

Ein Vergleich der anhand der spezifischen '*C-Aktivititen berechneten theoretischen
Phenanthrenkonzentrationen mit den tatsachlich mittels Hexan aus den Ablauflosungen
extrahierbaren Phenanthrenmengen (siehe Tab. 4.15) zeigt einen signifikanten Unterschied. Dies
weist auf einen groBen Anteil radioaktiver Abbauprodukte im Effluenten hin. Zur
Differenzierung der im Effluenten vorhandenen Phenanthrenmenge in a) sorbiert an
Mikroorganismen und/oder Fulvosdure und b) frei gelost wurden sowohl fliissig/fliissig-
Extraktionen unfiltrierter Losungsproben (d. h. Bestimmung des Phenanthrengesamtgehaltes in
der wiissrigen Phase), als auch HPLC-Analysen der Effluentproben (Bestimmung ausschlieBlich
des frei gelosten Anteils) durchgefiihrt. Wahrend die Phenanthrengesamtmengen in den
Ablauflésungen bis zu 3,8 % der im Zulauf enthaltenen Menge erreichen (vgl. Tab. 4.15),
ergeben die HPLC-Analysen, daB in simtlichen Versuchsreihen die freie
Phenanthrenkonzentration in den Lésungsproben max. 0,1 % der Zulaufkonzentration betrdgt.

Die “C-Aktivitaten im Effluenten reprisentieren somit im wesentlichen

. an Mikroorganismen und/oder Fulvosiure sorbierte *C-Verbindungen (Phenanthren
und/oder Abbauprodukte; fiir Mikroorganismen ist auch im Zuge des Stoffwechsels ein
Einbau von “C-Verbindungen in die Biomasse moglich) bzw.

. frei geloste *C-markierte Phenanthrenabbauprodukte einschlieBlich *CO,.
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Diese Ergebnisse zeigen, daB eine ausschlieBliche Analyse der originiren Schadstoffe zur
Beurteilung der Reinigungswirkung von Filterbeeten nicht ausreichend ist. In den nachfolgenden
Kapiteln wird unter Beriicksichtigung der Phenanthrenabbauprodukte der Frage nachgegangen,
wie sich die Faktoren Pflanzenbewuchs der Sandfiltersiulen sowie geloste Huminstoffe im
Modellabwasser auf die Schadstoffumsetzung und -verteilung im System auswirken.

4.4.2 Art der “C-Pfade und Intensitit des “C-Austrags aus dem Modellsystem

Die Anwendung der Radiotracertechnik in Kombination mit GaswechselmeBtechniken in
geschlossenen Laborsystemen erméglichte die Bestimmung samtlicher *C-Austragspfade aus
dem System. Der mit dem Modellabwasser in das Versuchssystem eingebrachte Radiotracer
konnte entweder in Form geloster '*C-Verbindungen im Effluenten oder in Form gasformigen
Y“C-Phenanthrens bzw. gasformiger '*C-Abbauprodukte aus der Sandfilterséule eliminiert
werden. In Tab. 4.16 ist die Aktivititsbilanz fiir die Modellsysteme, die iber einen
Versuchszeitraum von 30 - 50 Tagen mit Modellabwasser beschickt wurden, zusammenfassend
dargestellt.

Tab. 4.16: Der EinfluB eines Pflanzenbewuchses sowie geloster Huminstoffe (DOM) auf Umsetzung
und Verteilung von 9-'*C-Phenanthren und dessen Abbauprodukten im Modellsystem (die
Angaben beziehen sich auf den gesamten Versuchszeitraum; Wiederfindung der “C-Aktivitat
in % von der eingesetzten *C-Gesamtaktivitit")

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

“C0, aus dem Bodenraum™ 426 47,0 47,0 52,1 32,8 40,1
Sandfiltersaule™ 28,7 22,4 21,3 23,3 38,1 31,1
Pflanze’ 15,5 10,4 13,3 93 - =
Ablauflosung™ 1,8 2,7 1,8 47 10,6 10,8
Sonstiges™ 1,8 3,1 3.6 4.8 3,7 43
Summe 90,4 | 856 | 87,0 | 942 | 852 | 863

*Mittelwerte aus n =3

**Die Wiederfindung bezieht sich auf den gesamten Versuchszeitraum von 32 - 50, d. h. einschlieBlich des Zeitraumes,
innerhalb dessen sich das System noch nicht im Gleichgewicht befand

***Summe aus wurzelnahem und wirzelfernem Sand sowie Wurzel/Sand-Wasserextrakt und Papierfilter (vgl. Anhang B-1)
*Summe aus Wurzel, Sprof und Wurzel-Ethanolwaschlosung (Letzteres zur Entfernung locker sorbierter Verbindungen)
*Summe aus Zwischenkomvolumen, Sprofraum-CO, und sorbierten “C-Verbindungen an GlasgefaBien und Schlauchen
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Der wesentliche Austragspfad fir den Radiotracer aus dem Modellsystem besteht in der
Freisetzung von “CO, aus dem Bodenraum. Daraus 148t sich eine ausgeprigte mikrobielle
Mineralisation des Phenanthrens in der Sandfiltersdule der Modellsysteme ableiten (vgl. dazu
auch die Ergebnisse der Bestimmung von Phenanthrenabbauer-Zellzahlen in Kap. 4.3.3.1), die
die hohen Reinigungseffizienzen der Modellsysteme fiir Phenanthren erklért.

Die Sorption "*C-markierter Verbindungen in der Sandfiltersiule ist neben der Freisetzung von
14C0, aus dem Bodenraum der signifikanteste Schadstoffpfad. Die C-Aktivititswiederfindung
in der Pflanze nimmt hingegen einen geringeren Anteil ein. Ferner zeigen die Ergebnisse, daf} bei
der Verwendung bepflanzter Sandfiltersaulen weder der Effluent noch die Freisetzung von *CO,
iiber den SproB ein wichtiger Austragspfad ist. Wahrend die Wiederfindung im Effluenten max.
4,7 % der “C-Gesamtaktivitat betrdgt (vgl. Tab. 4.16), kénnen im CO, des SproBraumes max.
0,06 - 0,09 % der “C-Aktivitit nachgewiesen werden (siche Anhang B-1). Unter
Beriicksichtigung des Verhiltnisses der entnommenen Gasaliquote zum Gesamtvolumen des
SproBraumes (vgl. Kap. 3.6.2) entsprechen diese Werte einer '*CO,-Freisetzung iiber den Sprof3
vonmax. 1 -2 %.

Das Abdampfen von Phenanthren oder dessen Metaboliten iiber die Sand- oder Blattoberfliche
als moglicher Austragspfad fiir den Radiotracer ist nicht nachweisbar. Die Analysen der
Gasvolumina iiber dem Bodenraum sowie im SproBraum auf fliichtige, in Silikonél sorbierbare
Organika ergibt keinerlei Wiederfindung von “C-Aktivitit. Dariiber hinaus konnte keine
Sorption von hydrophoben, radioaktiven Verbindungen an der Innenfliche der PVC-Kammer
nachgewiesen werden. Die verwendeten Methoden (siche Kap. 3.6.3) weisen jeweils eine
Nachweisgrenze auf, die weniger als 0,5 % der eingesetzten Phenanthrengesamtmenge
entsprach. Daraus folgt, da3 im Gegensatz zur Freisetzung fliichtiger organischer Schadstoffe
aus Pflanze/Hydroponikkultursystemen, z. B. von Trichlorethylen oder Nitrobenzen [Burken und
Schnoor, 1998; Doucette et al., 2000; McFarlane und Pfleeger, 1990; Newman et al., 1997], die
Phytovolatisation von Phenanthren nicht zur Reinigungseffizienz von Pflanze/Boden-Systemen
beitrdgt. Diese Ergebnisse stimmen mit den theoretischen, aufgrund von
Verteilungsgleichgewichten berechneten Werten iiberein. So kann fiir das Abdampfen eines
fliichtigen Schadstoffes aus der Zwischenkornldsung das Henrysche Gesetz zur Beschreibung der
Verteilung zwischen wissriger und gasformiger 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 Volumenverhaltnisses der wissrigen und gasformigen Phase
(vgl. Kap. 3.6.2), da} im Modellsystem der im Gasraum vorliegende Phenanthrenanteil << 1 %
von der Phenanthrengesamtmenge ist. Analog dazu 146t sich die Verteilung eines Schadstoffes
zwischen der pflanzlichen SproBmatrix und dem umgebenden Gasraum iber den
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Verteilungskoeffizienten K, beschreiben (vgl Kap. 2.2.2.1). Ky, kann bei bekanntem
Oktanol-Luft-Verteilungskoeffizienten (K,) nach 1g K, ., = 0,82 + 0,668e1g K, [Welke et al ,
1998] abgeschatzt werden’. Wie Untersuchungsergebnisse zeigen, kann K, sowohl vom
Lipidgehalt der Pflanzen als auch von der verwendeten Pflanzenart (bei vergleichbarem
Lipidgehalt) abhiingig sein [Bohme et al, 1999]. Fiir die Mehrzahl der untersuchten
Ackerpflanzen variiert der Verteilungskoeffizient jedoch nur unwesentlich, so daB eine
Ubertragung der gewonnenen Erkenntnisse auf Helophyten zuldssig erscheint. Unter
Verwendung des K, ,-Wertes fiir Phenanthren (Ig K, = 7,47; Tremolada et al., 1996) folgt nach
Welke et al: Ig Kyxa = 3,81. Dies ist gleichbedeutend mit einem weit auf der Seite der
pflanzlichen Matix vorliegenden Verteilungsgleichgewicht. Fir das in der vorliegenden Arbeit
verwendete Modellsystem wiirde, auch unter der Annahme einer vollstandigen pflanzlichen
Phenanthrenaufnahme und -verlagerung in den Spro8, eine Schadstoffmenge im SprofSgasraum
des Modellsystems von << 1 % beziiglich der Phenanthrengesamtmenge resultieren. Die
Ergebnisse der hier vorgestellten Radiotracerversuche bestitigen die unter der Verwendung
physiko-chemischer Stoffdaten berechnete, geringe Phytovolatisation von Phenanthren.
Weitergehende Untersuchungen mit Analyten, die sowohl eine zum pflanzlichen Transport in den
Sprof geeignete Hydrophilie (g Koy = 1,8 - 2,5; vgl. Kap. 2.2.2.1), als auch niedrige Oktanol-
Luft-Verteilungskoeffizienten aufweisen, konnen zur Klarung der Fragestellung beitragen, ob die
Phytovolatisation fiir weitere Inhaltsstoffe industrieller Abwisser von Bedeutung ist.

4.4.3 Umsatz sowie Sorption des Phenanthrens und dessen Abbauprodukte in der
Sandfiltersiinle

4.4.3.1 Die Phenanthrenmineralisation

Die hohe “*C-Wiederfindung im "“CO, iiber dem Bodenraum steht in Ubereinstimmung mit
verschiedenen Untersuchungen zum Abbau von PAK in Boden/Pflanze-Systemen, in denen eine
gute mikrobielle Verwertung des Phenanthrens nachgewiesen wird (siehe eine Ubersicht in
Walton et al., 1994). Wie Abb. 4.11 zu entnehmen ist, nahm die Mineralisierungseffizienz der
Modellsysteme innerhalb der ersten 10 - 15 Versuchstage zu und blieb fiir bepflanzte
Sandfiltersaulen anschlieBend annihernd konstant. Ab diesem Zeitpunkt konnte ein signifikanter
Unterschied der Werte von bepflanzten und unbepflanzten Filtersdulen festgestellt werden.

Streng genommen ist ein solcher Ansatz substanzklassenspezifisch (vgl. Kap. 2.3.2). Die von Welke et al. aufgestellte
Korrelation basiert auf den Daten von 38 Verbindungen unterschiedlicher Substanzklassen und erreicht ein Giberraschend
befriedigendes BestimmtheitsmaB von 1 = 0,81.
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Die Analyse der Sandfiltersiulen nach unterschiedlichen Versuchszeitraumen (9 - 50 Tage)
ergibt, daB aufgrund der im Filtersand zunehmenden Phenanthrenmineralisation das Verhiltnis
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der Wiederfindung in der Sandfiltersaule (einschlieBlich der Pflanze) zur **CO,-Freisetzung aus
dem Bodenraum abnimmt (vgl. Abb. 4.12).

Auf der Basis dieser Ergebnisse ist anzunehmen, daf} die Sorption bzw. kovalente Bindung von
Phenanthren und seinen Abbauprodukten an die Sand- und Pflanzenmatrix langfristig weder zu
einer Kontamination von Pflanzenkldranlagen mit Phenanthren noch mit
Phenanthrenabbauprodukten fithren wird. Jedoch sind weitere Untersuchungen mit ldngerer
Dauer erforderlich, um dies zu verifizieren.

Die differenzierte Untersuchung des Phenanthrenabbauweges im Modellsystem war nicht
Gegenstand dieser Arbeit. Es ist jedoch von einem intrazellularen, vollstandigen oxidativen
Abbau des Phenanthren-Ringgeriistes auszugehen. Dies 148t sich damit begriinden, daB

. Untersuchungen zu kommunalen Pflanzenkldranlagen einen iiberwiegend aeroben Abbau
von Organika durch Bakterien aufzeigen und dagegen die Pilze weder direkt
(intrazelluldr) noch indirekt, z. B. iiber ausgeschiedene Peroxidasen, signifikant zum
Schadstoffabbau beitragen (vgl. Kap. 2.2.2, dadurch ist Abbauweg 3 in Abb. 2.6

ausgeschlossen),

o die Freisetzung von *CO, aus 9-"*C-Phenanthren ausschlielich tiber eine Ringspaltung
erfolgen kann,

° die iber eine einleitende Hydroxylierung stattfindende oxidative Ringspaltung des

Phenanthrens zu mikrobiell leicht verwertbaren Di- und Hydroxycarbonsduren fiihrt
[Agteren et al., 1998; Obst und Seibel, 1996] (vgl. Abb. 2.6).

Die Ergebnisse der durchgefithrten “C-Bestimmungen im Gasraum zeigen eine signifikante
Erh6hung dieser oxidativen Phenanthrenumsetzung durch einen Pflanzenbewuchs. Vergleicht
man die *CO,-Aktivititen im Zeitraum vom 12. - 30. Versuchstag (siehe Abb. 4.11), so sind die
aus Sand/Pflanze-Systemen freigesetzten *CO,-Aktivititen um 8 - 50 % hoher gegeniiber den
Werten der unbepflanzten KontrollgefiBe. Im Verlauf lingerer Versuchszeitrdume unter
Verwendung bepflanzter Sande (max. 50 Tage) kann ein weiterer Anstieg um bis zu 8 %
verzeichnet werden. Hingegen ist in Versuchsreihen mit unbepflanzten Sanden eine langsame
Abnahme der *CO,-Aktivitit im Bodengas ab dem 14. bis 20. Tag zu registrieren (vgl. Abb.
4.11 und Anhang B-3).
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Tab. 4.17: Die Beeinflussung der '“C-Aktivitit im freigesetzten CQ, aus dem Bodenraum durch einen
Pflanzenbewuchs der Filtersande sowie DOM in der Zulauflésung (Mittelwerte im
Versuchszeitraum 12. - 30. Tag)®

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

HCO,-Aktivitit in % von der

Zulaufaktivitat
*Mittelwerte nach dem Erreichen nahezu konstanter Analysenwerte und von drei Saulen; rel. Standardabweichung 6 - 37 %,
im Mittel 20,0 %

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

421 52,1 53,9 | 52,1™ 36,0 482

2 2 2 2

Die in der Literatur am haufigsten diskutierten Einflisse der Pflanzen auf den Schadstoffabbau
sind die Rhizodeposition sowie der pflanzliche Sauerstoffeintrag (vgl. Kap. 2.2.2.3). Im Rahmen
der Tracerversuche galt es mittels weitergehender Analysen zu untersuchen, ob der pflanzliche
Eintrag organischer Verbindungen mitverantwortlich fiir einen héheren Phenanthrenumsatz ist.
Dazu wurde die aerobe Bodenatmung anhand der Bestimmung des freigesetzten CO, gemessen.
Gemal der Hypothese, daB die wurzelbiirtigen Organika als zusitzliche Kohlenstoffquelle und
als Kosubstrat dienen konnen, sollte ihr Eintrag in den Wurzelraum bei ausreichender
Sauerstoffversorgung zu einer erhéhten aeroben Bodenatmung und damit zum verstdrkten
Abbau von Schadstoffen fithren [Aprill und Sims, 1990; Fletcher und Hegde, 1995; Shimp et al.,
1993; Walton et al., 1994].

Diese Hypothese wird durch die experimentellen Ergebnisse bestitigt. Fiir bepflanzte Saulen ist
eine grofiere Freisetzung von Kohlenstoff in Form von CO, im Vergleich zu den unbepflanzten
Kontrollen zu verzeichnen. Die Kohlenstoffreisetzung steigt innerhalb des Versuchszeitraumes
aufgrund des Pflanzenwachstums an und erreicht Werte von bis zu 36 mg C/d (vgl. Anhang B-4).
Dagegen nehmen die aus unbepflanzten KontrollgefiBen freigesetzten Kohlenstoffmengen im
Versuchszeitraum 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 Kohlenstoffmengen (gebunden in
Kohlendioxid; fulvosdurefreie Versuchsvarianten)

Die Kohlenstoffbilanz zwischen dem Eintrag in das Modellsystem (durch die Zulauflosung) und
dem Austrag (durch CO,) zeigt, daBB die aus bepflanzten Sandfiltersiulen tiglich freigesetzte
Kohlenstoffmenge 4 - 9 fach tiber der taglich zugefithrten Menge liegt. Dagegen wird bei der
Verwendung von unbepflanzten Sanden nahezu ein Gleichgewicht zwischen dem Ein- und
Austrag erreicht (vgl. Tab.4.18). Eine Erhéhung der mikrobiellen Bodenatmung ist in diesen
Modellsystemen ohne zusitzliche C-Quellen nicht moglich.

Tab. 4.18: Vergleich des Kohlenstoffeintrages in die Sandfiltersiulen durch die Zulauflosung mit dem

Kohlenstoffaustrag durch die 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 durch DOM - 24 - 2.4 - 2.4
C-Austrag durch co,” 18,0 16,6 11,0 12,2 4,1 5.2
%ﬁgﬁ‘fag - CEintragy™ | 159 12,1 8.9 7.7 2.0 0,7
*Der Ethanoleintrag resultiert aus dem verwendeten Losungsmittel fur 5-"C-Phenanthren

**Mittelwerte der Tage 0 - 30

***unberiicksichtigt bleibt in dieser Rechnung das im Luftvolumen des Gaskreislaufes (ca. 100 ml) befindliche CO,
(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 Sandfiltersiulen kann sowohl auf einer
Wurzelatmung als auch auf einer mikrobiellen Veratmung einer pflanzlichen C-Rhizodeposition
beruhen, die zusammen als pflanzenbiirtige Atmung bezeichnet werden. Die Summe der
pflanzenbiirtigen Atmung kann durch Differenzmessung bestimmt werden, indem die
freigesetzten Kohlenstoffmengen aus den Kontrollgefifien (Veratmung des Ethanols und der
Fulvossure) von den Werten der bepflanzten Filtersande abgezogen werden [Klimanek, 1995].
Aus den Daten in Tab. 4.18 folgt, daB die pflanzenbiirtige Atmung ca. 11 - 14 (Rohrglanzgras)
bzw. 7 mg C/d (Schilf) freisetzt. Die Bestimmung der - fiir den Schadstoffabbau bedeutsamen -
mikrobiellen Veratmung der Rhizodeposition ist problembehaftet, da fiir Helophytensysteme
derzeit nicht bekannt ist, wie hoch das Verhaltnis der reinen Wurzelatmung und der mikrobiellen
Veratmung der Rhizodepositionsprodukte ist. Zur Abschitzung dieses Verhaltnisses konnen
jedoch die Ergebnisse spezifischer Radiotracerexperimente mit Ackerpflanzen herangezogen
werden, die einen Anteil der Wurzelatmung von 33 - 50 % beschreiben [Merbach et al., 1996].
Ausgehend von diesen Daten betragt die Kohlenstoffreisetzung aufgrund der mikrobiellen
Veratmung der Rhizodepositionsprodukte in den Modellsystemen durchschnittlich 2 - 7 mg C/d.
Durch die Bestimmung der Bodenatmung kann somit indirekt der Eintrag von verwertbaren
Organika, die als Substrat oder Wachstumssubstrat fiir die kometabolische Schadstoffverwertung
den Abbau in der Rhizosphare fordern konnen, in den Wurzelraum der Helophyten belegt
werden. Mit Hilfe dieser Methode gelingt erstmals ein Nachweis iiber die Ursachen der
unterschiedlichen Geschwindigkeiten der Schadstoffmetabolisierung in bepflanzten und
unbepflanzten Versuchssystemen. Zwar kann z. B. ein hoherer PAK-Umsatz im Wurzelraum
durch die Bestimmung der PAK-Konzentrationen im Boden, der mikrobiellen Aktivitat oder der
14C0,-Freisetzung im Vergleich zu unbepflanzten Kontrollen nachgewiesen werden [Aprill und
Sims, 1990; Banks et al., 1999; Reilley et al., 1996, Schwab und Banks, 1994], jedoch 1aBt sich
daraus die Rhizodeposition als Ursache fiir einen pflanzlich beeinfluBten, beschleunigten
Schadstoffabbau nicht ableiten. Dies erfordert einen Vergleich der Bodenatmung mit dem
Schadstoffumsatz im Laborsystem, d. h. im konkreten Fall dieser Arbeit iiber den Vergleich 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
Schadstoffabbau. Dariiber hinaus konnte durch ein Zusatzexperiment eine schnelle Abnahme des
mikrobiellen Schadstoffabbaus bei verminderter Rhizodeposition nachgewiesen werden:
Ausgangspunkt dieses Experiments war die Erkenntnis, dal der Umfang der Rhizodeposition,
durch die 10 - 50 % des photosynthetisch fixierten Kohlenstoffs in den Boden iibergehen [Helal
und Sauerbeck, 1989; Swinnen et al., 1994], maBgeblich von der Lénge der Photoperiode
abhingig ist. Beispielsweise hat eine Verringerung der Periode von 16 auf 12 h bei 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 Ergebnissen fithrte in den Modell-Pflanzenkldranlagen das Abschalten der
Pflanzenbeleuchtung fiir drei Tage zu einer sofortigen Minderung der CO,-Freisetzung um ca. 20
- 30 %. Dies hatte eine verringerte Phenanthrenumsetzung um ca. 30 % zur Folge (vgl. Abb.
4.14). Die 1CO,-Aktivitit erreichte Werte, die mit denen unbepflanzter Kontrollen vergleichbar
sind (siehe Anhang B-2). Zusammenfassend zeigen die Ergebnisse, daB der pflanzliche Eintrag
mikrobiell verwertbarer Kohlenstoffverbindungen einen wesentlichen EinfluB auf die
Phenanthrenmineralisation im Wurzelraum der Helophyten/Sand-Systeme hat. Die Ergebnisse
bestatigen somit die auf theoretischen Uberlegungen beruhenden Annahmen zum EinfluB der
Pflanzen auf den Schadstoffabbau (vgl. Kap. 2.2.2.3) sowie die Ergebnisse der radiotracerfreien
Versuche (siehe Kap. 4.3.2).
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Abb. 4.14: EinfluB der Photosyntheseaktivitit auf die Freisetzung von
Kohlenstoff (zebunden in CO,) bzw. 1“CO, aus dem Bodenraum
(Versuchsreihe Rohrglanzgras/fulvosiurefreie Losungen)

Ein zweiter, in der Literatur diskutierter Ansatz fiir den EinfluB der Pflanzen auf den
Schadstoffabbau ist der Eintrag von Sauerstoff in den Wurzelraum (vgl. Kap. 2.2.2.3). Zur
Abschitzung des Sauerstoffeintrages durch die Helophyten in das System kann ein Vergleich der
Redoxpotentiale der Ablauflosungen dienen. In den Radiotracerversuchen betrugen die
Redoxpotentiale (E,) der Ablauflosungen + 320 mV (Schilf-Systeme), + 270 mV
(Rohrglanzgras-Systeme) sowie + 240 mV (unbepflanzte Sandfiltersdulen; jeweils Mittelwerte
der letzten 8 - 22 Versuchstage, T = 19 - 22°C). Aus diesen Werten lieBe sich aufgrund
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vergleichbarer Versuchsparameter (Losungstemperatur, -zusammensetzung usw.) ein
Sauerstoffeintrag in den Wurzelraum ableiten. Dariiber hinaus wiirden die Ergebnisse in
Ubereinstimmung zu vergleichenden Studien stehen, die einen hoheren Sauerstoffeintrag in den
Wurzelraum durch diejenigen Helophytenarten nachweisen, die gegeniiber dem Rohrglanzgras
iiber einen aktiven Gastransport verfiigen [Steinberg und Coonrod, 1994]. Unter dieser Annahme
bestitigen die Redoxpotentiale unter Beriicksichtigung der Daten zur Phenanthrenumsetzung in
den Modellsystemen (vgl. Tab. 4.17) die Hypothese, daB insbesondere Helophytenarten mit
aktiven Gastransportmechanismen (neben Schilf z. B. auch Rohrkolben (Typha latifolia L.),
siehe in Sebacher et al., 1985) durch einen hohen Sauerstoffeintrag in die Rhizosphire den
Schadstoffabbau begiinstigen konnen. Jedoch sollten die genannten Werte vorsichtig interpretiert
werden, da erstens die Unterschiede der Redoxpotentiale nicht sehr groB sind und zweitens die
Bedeutung des Sauerstoffeintrages fiir den Schadstoffumsatz im Wurzelraum derzeit in der
Literatur kontrovers diskutiert wird. Mégliche Ursachen dafiir liegen in den experimentelien
Schwierigkeiten bei der Bestimmung des Sauerstoffeintrages in die Boden- bzw.
Zwischenkornlosung und dessen Vergleich zu unbepflanzten Kontrollversuchen [Armstrong et
al., 1990; Sorell und Armstrong, 1994; Steinberg und Coonrod, 1994]. Die Vielzahl der
Untersuchungstechniken fithrte zu widerspriichlichen Angaben beziiglich des Sauerstoffeintrages
iiber die Schilfwurzeln, die von 0,02 [Brix, 1990] bis 5 - 12 g/d/m’; . gsp. [Armstrong et al.,
1990] reichen. Brix geht davon aus, daf die Extrapolation der gemessenen Werte auf das
gesamte System aufgrund hoher Sauerstoffkonzentrationsgradienten fehlerbehaftet ist [Brix,
1994]. Dies kann insbesondere in Systemen mit Boden- oder Sandkérpern, in denen die
Gradienten durch geringe Massenfliisse relativ stabil sind, zu Fehlern fiihren. Steinberg und
Coonrod sowie Yamasaki gehen aufgrund ihrer Studien davon aus, daB3 das Redoxpotential das
Gesamtsystem besser beschreibt, da in das System eingebrachter Sauerstoff sofort veratmet wird
und nicht in geloster Form nachweisbar ist [Steinberg und Coonrod, 1994; Yamasaki, 1984].
Mboglicherweise ist dadurch in den radiotracerfreien Saulenversuchen kein signifikanter
Unterschied der Sauerstoffkonzentrationen der Ablauflosungen bepflanzter und unbepflanzter
Systeme nachweisbar (vgl. Kap. 4.3.1). Zur Erhohung der Reinigungseffizienz von
Pflanzenklaranlagen sind in Zukunft weitere vergleichende Untersuchungen notwendig, um die
einzusetzenden Helophytenarten und -sorten gezielt, insbesondere aufgrund ihrer Befiahigung
zum Eintrag von Sauerstoff (sowie Kohlenstoffverbindungen) in den Wurzelraum, auswihlen zu
konnen. Eine weiterreichende Aufklidrung der Prozesse konnte durch Untersuchungen erfolgen,
die neben Redoxpotential-, pH- und Sauerstoffinessungen in Lsung eine Sauerstoffbilanzierung
im gesamten System (siehe dazu Brix, 1990) einschlieBen.

106



Wie aus Tab. 4.16 und 4.17 ersichtlich, ist eine weitere EinfluBgroBe auf den Schadstoffabbau
das Einbringen geltster Fulvosdure mit dem Abwasser in das Modellsystem. Im
Vergleichszeitraum vom 12. - 30. Versuchstag ist durch DOM im Modellabwasser die
Phenanthrenmineralisation um durchschnittlich 24 % (Rohrglanzgras-Versuchsreihen) bzw. 34 %
(unbepflanzte Kontrollen) gegeniiber den fulvoséurefreien Versuchsvarianten erhoht (vgl. Tab.
4.17). In Schilfsystemen hatte die im Modellabwasser geltste Fulvosdure innerhalb des
genannten Versuchszeitraumes keine statistisch signifikante Anderung der *CO,-Aktivitat zur
Folge. Jedoch weist die flir den gesamten Versuchszeitraum aufgestellte "*C-Aktivititsbilanz
erhohte *CO,-Werte im Bodengas auf (+ 11 %), so daB fir das Modellsystem
Schilf/Filtersand/DOM-Lésung von sdmtlichen Versuchsreihen die hochste MC-
Aktivitatswiederfindung im '*CO, zu verzeichnen ist (52,1 % der eingesetzten *C-
Gesamtaktivitit, vgl. Tab. 4.16).

Die Ursachen fiir einen erhthten Schadstoffabbau in Gegenwart von DOM sind sowohl im
Verteilungskonzept (vgl. Kap. 2.3.2) als auch in der mikrobiellen Abbaubarkeit von
Huminstoffen zu suchen (zu weiteren EinfluBméglichkeiten vgl. Kap. 2.3.3). Folgende
Hypothesen sollen im Rahmen dieser Arbeit niher betrachtet werden:

1.) Die Abnahme der freien Phenanthrenkonzentration in Losung durch eine kompetitive
Sorption an der Fulvosiure verringert die Aufnahme iiber die Pflanzenwurzeln (vgl. Kap.
4.4 4). Es verbleibt dadurch ein grof3erer Phenanthrenanteil in der wilrigen Phase und
kann mikrobiell verwertet werden.

2) Die Fulvosdure dient als zusitzliche Kohlenstoffquelle und verstirkt dadurch die
mikrobiellen Stoffwechselprozesse.

Die zweite Hypothese sollte aufgrund der fehlenden pflanzlichen Rhizodeposition insbesondere
in unbepflanzten, kohlenstoffarmen Sanden verifizierbar sein. Zur Beurteilung, ob in den
Versuchssystemen eine mikrobielle Verwertung der Fulvosiure stattfand, wurden die DOM-
Konzentrationen im Ablauf der Saulen anhand der UV-Absorption bei 300 nm bestimmt. Dies
ermoglichte eine Berechnung der Fulvosiurebilanz (vgl. Anhang B-3, siehe Tab. 4.19).

Tab. 4.19: Fulvosaurebilanz fur bepflanzte und unbepflanzte Versuchssysteme

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt

Fulvosidure im Effluenten in % vom Zulauf,

gesamter Versuchszeitraum® 3l 62 2

Fulvosaure im Effluenten in % vom Zulauf,
MW der Versuchstage 19 - 30”
*Mittelwerte von jeweils 3 Saulen; rel. Standardabweichung 6 - 27 %, durchschnittlich 11,4 %

71 77 81
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Die Ursachen der geringen Gesamtwiederfindung der Fulvosiure im Effluenten kénnen sowohl
in der mikrobiellen Verwertung der Makromolekiile, als auch in der Sorption der Fulvoséure am
Sand liegen. Letzteres ist in Helophytensystemen, in denen eine Vielzahl von Prozessen (z. B. die
Rhizodeposition und deren Veratmung) die Aufstellung von Kohlenstoffbilanzen stort, ohne die
Anwendung isotopenmarkierter Huminstoffpolymere nicht zu quantifizieren. Dagegen ist fiir
unbepflanzte Sandfiltersaulen aufgrund definierter Kohlenstoffeintrige in das System eine
vollstandige Kohlenstoffbilanzierung méglich. Die Analysenergebnisse zeigen, daB innerhalb des
Versuchszeitraumes mit DOM in der Zulauflosung der Gesamtkohlenstoffgehalt in den
unbepflanzten Sandsiulen um durchschnittlich 7 % abnahm und somit eine Fulvosauresorption
am Sand nahezu ausgeschlossen werden kann (vgl. Anhang B-5). Dagegen weist die Zunahme
der Bodenatmung um durchschnittlich 25 % auf eine mikrobielle Fulvosdureveratmung hin. Die
zusitzlich in den Gasraum freigesetzte Kohlenstoffmenge entspricht ca. 40 % des im
Huminstoffimolekiil gebundenen Kohlenstoffs (vgl. Tab. 4.18). Zusammen genommen kann eine
teilweise mikrobielle Verwertung sowohl des fulvoséurebiirtigen als auch des in sehr geringer
Menge vorhandenen sandbiirtigen Kohlenstoffes (Gehalt zu Versuchsbeginn: 0,011 %) in
unbepflanzten Modellsystemen nachgewiesen werden. Eine Bestatigung dieser mikrobiellen
Umsetzbarkeit von Huminstoffen findet sich in anderen Literaturangaben. Wahrend generell
sowohl der Abbau boden- als auch kohlestimmiger Huminstoffe nachgewiesen werden kann
[Eichinger et al., 1994] (eine Ubersicht findet sich in Filip et al., 1998), zeigen Claus und Filip
unter Verwendung von Monokulturen in Gegenwart einer weiteren, leicht verwertbaren
Kohlenstoffquelle auf, daB insbesondere der mikrobielle Abbau aquatischer Huminstoffe gelingt.
Innerhalb von drei Wochen wird die Fuhrberg-Huminsaure zu 85 % abgebaut [Claus und Filip,
1996]. Aufgrund des gemeinsamen Ursprungs kann von einer vergleichbaren mikrobiellen
Abbaubarkeit der in der vorliegenden Arbeit verwendeten Fuhrberg-Fulvosaure ausgegangen
werden. Die Nutzung der Fulvosaure als zusitzliche Kohlenstoffquelle ist somit eine mogliche
Ursache fiir den gesteigerten Phenanthrenabbau in Versuchsvarianten mit DOM-haltigen

Modellabwissemn.

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

Die Wiederfindung der *C-Aktivitit ist in bepflanzten niedriger als in unbepflanzten Sanden. Wie
ferner aus Tab. 4.20 hervorgeht, fiihrt das Einbringen einer gelosten Fulvosiure in das
Versuchssystem in der Regel zu einer niedrigeren '“C-Wiederfindung im Sandmaterial. Dies kann
einerseits mit einem verstirkten Phenanthrenabbau im System (EinfluB auf biotische Prozesse;
vgl. Tab. 4.17), andererseits mit einer verminderten Sorption von Phenanthren und Phenanthren-
Abbauprodukten am Sandmaterial in Gegenwart von DOM (abiotischer EinfluB) erklart werden.
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Tab. 4.20: Wiedergefundene “C-Aktivitit in der Sandfiltersdule sowie spezifische "“C-Aktivitit in
unterschiedlichen Sandproben zum Versuchsende

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
_DOM |+ DOM | - DOM |+DOM | - DOM |+ DOM
14, - :
Sa‘i‘;gifgfsfu‘l‘g‘f‘%ln der 287 | 224 | 212° | 233* | 381 | 311
Spezifische | oo vurzetnah | ysy | e | 670 | s9* | 152 | 134
“C-Aktivitat .
[Bq/g 1] g;‘;dl‘l‘l’l‘::]‘ﬂfm 70 51 39° 47° 53 40

*in % der eingesetzten “C-Gesamtaktivitit, MW aus n = 3, rel. Standardabweichung durchschnittlich 16,3 %

**MW aus n = 3, rel. Standardabweichung durchschnittlich 12,1 %

***bej unbepflanzten Filtern entspricht die Masse des oberen Sandes 18 - 28 % (MW = 22 %) der Gesamtmasse, bei
bepflanzten Filtern die Masse des wurzelnahen Sandes 3 - 17 % (MW = 12 %)

b€ mit gleichen Buchstaben gekennzeichnete Werte sind nicht statistisch signifikant verschieden (P > 0,05)

Die mittels Totaloxidation durchgefiihrte Analyse getrennter Sandproben (wurzelnah/wurzelfemn
bei bepflanzten bzw. oben/unten bei unbepflanzten Sandfiltern) zeigt Unterschiede in der
spezifischen *C-Aktivitit der Sandproben auf (vgl. Tab. 4.20). Diese Ergebnisse werden durch
Radiogramme von Bohrkernen, die aus den Sandfiltersiulen entnommenen wurden, bestitigt. Sie
verdeutlichen, daB die “C-Aktivitit inhomogen in der Saule verteilt und bei der Verwendung
bepflanzter Sande insbesondere in der unmittelbaren Wurzelumgebung (“wurzelnaher Sand™)
bzw. innerhalb der Wurzeln konzentriert ist (vgl. Abb. 4.15).

<f— Hohe Zulauf

25em

Bereich des
Wurzelballens

Bohrkern

\ Schwarze
Punkte =

g o+ _| =" durchtrennte

- / Wurzein

Y| <€— Hohe Ablaut

Abb. 4.15: Radiogramm eines an der Langsachse geteilten Bohrkems aus der
Sandfiltersiule (zur Bohrkementnahme vgl. Kap. 3.6.3; eine hohere
Radioaktivitit der Kompartimente wird durch dunklere Flachen
reprasentiert; Versuchsreihe Rohrglanzgras/fulvosaurefreie Zulauflosung)
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Die Anreicherung von Phenanthren oder dessen Abbauprodukten in der Rhizospéhre bzw. im
oberen Saulenbereich steht in Ubereinstimmung mit den in diesen Sandzonen erhohten
Mikroorganismenzahlen (um den Faktor 7), mit den in den tracerfreien S&ulenversuchen
nachgewiesenen hoheren Phenanthrenkonzentrationen (vgl. Anhang B-2), sowie mit hoheren
Kohlenstoffgehalten im Vergleich zu unteren Sandschichten (siehe Abb. 4.16). Daraus 148t sich
ableiten, daB die zur Schadstoffentfernung fithrenden Prozesse (Abbau, Sorption, irreversible
Bindung) insbesondere in diesen Zonen stattfinden.

0,040

I Sand wurzelnah bzw. oben

0,035 [ Sand wurzelfern bzw. unten
o —— C-Gehalt im Sand zu Versuchsbeginn
-
< 0,030 -
g T T "
£ 0,025 o
=
P
® 0,020 M
g 3
= ,
@ 0,015 o :
2
= : 4
S 0,010 g i

0,005 i : ﬂ

0,000 - L A - - :

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

Abb. 4.16: Kohlenstoffgehalte in Sandproben zum Versuchsende in
Abhangigkeit eines Pflanzenbewuchses sowie der Fulvosdurezugabe
zum Modellabwasser (die Balken reprisentieren die rel.
Standardabweichung vom Mittelwert von dret S3ulen)

Ein Vergleich der Kohlenstoffgehalte bepflanzter und unbepflanzter Sande mit der spezifischen
MC-Aktivitat in diesen Kompartimenten zeigt, daf3 im Widerspruch zum K -Konzept (vgl. Kap.
2.3.2) ein hoherer Kohlenstoffgehalt in bepflanzten Filtersanden nicht zu einer erhohten
spezifischen '“C-Aktivitat der Sande fithrt (siehe Tab. 4.20). Dieser Befund bestitigt die
Ergebnisse der Sandanalysen auf Phenanthren in den radiotracerfreien Siulenversuchen (vgl.
Tab. 4.12). Somit ist auf eine nicht ausschlieBlich durch reversible Verteilungsgleichgewichte
dominierte Sorption von Phenanthren bzw. '“C-Verbindungen zu schlieBen. Unter
Beriicksichtigung der hohen 'CO,-Freisetzung aus bepflanzten Sandfiltersdulen (vgl. Kap.
4.3.3.1) sind die Ergebnisse auf einen intensiven Phenanthrenumsatz in der Rhizosphire
auriickzufithren, der offensichtlich einer reversiblen Sorption von "C-Verbindungen am
Sandmaterial entgegenwirkt (vgl. dazu auch Kap. 4.3 .4).
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Generell wird die Mineralisation von PAK in Béden von der Bildung gebundener Riickstinde’
begleitet [Kistner et al., 1999]. In der vorliegenden Arbeit findet sich dafiir eine Bestatigung in
der hohen Wiederfindung der *C-Aktivitat von bis zu 28,7 % in bepflanzten Sandsiulen 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
Ethylacetatextraktionen sowie Saurebehandlungen der in den Radiotracerversuchen verwendeten
Filtersande durchgefiihrt. Der extrahierbare Anteil betragt nach 7 - 9 Versuchstagen bis zu 71 %,
nach 13 - 16 Tagen max. 66 %, nach 26 - 27 Tagen max. 40 % und zum Versuchsende (30 - 50
Tage) max. 29 %. Tab. 4.21 zeigt eine Differenzierung der zum Versuchsende in Sand und

assoziierter Biomasse vorliegenden C-Verbindungen.in

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

2))  ander Sandoberfliche gebundenes *CO, (Freisetzung durch Saure aus H*CO,") und

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

Tab. 4.21: Zum Versuchsende extrahierbarer, in Form von H"“CQ; vorliegender, sowie gebundener
Anteil der '“C-Verbindungen in der Sandfiltersiule (Angaben in % von der '*C-
Gesamtaktivitat der Sande)

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt

-DOM | +DOM | -DOM | +DOM | -DOM | + DOM
Anteil extrahierbar” 9.0 26,8 19,9 25,0 19,3 283

Anteil in H*CO;, <0,5 <0,5 <0,5 <1,0 <0,5 <1,0

Anteil an gebundenen
“C-Verbindungen™
*MW der Wasser- und Ethanolextraktionen (n = 6); rel. Standardabweichung 9 - 31 %, durchschnittlich 19 %; mit Ethylacetat
durchgefiihrte Extraktionen zeigten durchschnittlich um 20 - 30 % geringere Extrahierbarkeiten der “C-Verbindungen; bei
bepflanzien Sanden erfolgte eine Wasserbehandlung bereits zur Trennung von Wurzel- und Sandmaterial, daher kénnen fiir
den wurzelnahen Sand keine Werte angegeben werden

**sebunden in nicht extrahierten Mikroorganismen und an der Sandoberfliche

>90 >72 >79 >74 >80 =70

> Laut JUPAC sind sog. gebundene Reste (bound residues) in Boden und Pflanzen definiert als ,,chemische Spezies, die

ihren Ursprung in anthropogenen Chemikalien haben. Sie sind mit Methoden, die ihre chemische Natur nicht wesentlich
andern, nicht extrahierbar. Diese gebundenen Reste beinhalten nicht solche Schadstoffragmente, die durch metabolische
Pfade umgesetzt und in natiirliche Produkte @berfiihrt werden™ [Roberts, 1984].
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Diese Ergebnisse zeigen, daB die zum Versuchsende in Sand und assozierter Biomassse
vorhandenen *C-Verbindungen groBtenteils in gebundener Form vorliegen. Bezogen auf die in
den jeweiligen Versuchsreihen eingesetzte '*C-Gesamtaktivitit sind aus bepflanzten
Sandfiltersaulen max. 5,8 % mit Wasser, Ethanol bzw. Ethylacetat extrahierbar. Ferner ist die
Bildung von Hydrogencarbonat aus dem Abbauprodukt *CO, sehr gering. Vergleicht man die
spezifische C-Aktivitit der Sande mit der Extrahierbarkeit der "“C-Verbindungen unter
Beriicksichtigung der Versuchslaufzeit (vgl. dazu Abb. 4.17 fiir das Beispiel des wurzelfernen
Sandes in Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras), so 148t sich nach anfinglicher, reversibler
Phenanthrensorption am Sand eine zunehmend irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbau- oder Stoffwechselprodukten® in Sand und assoziierter Biomasse ableiten.

100 100
—O— Spez. AMtivitit (- DOM)
—&— Spez. Altivitit (+ DOM)
80 4 |~ "C-Extrahierbarkeit (- DOM) L 80

- —8— "“C.Extrahierbarkeit (+ DOM)

= —_
o &
3 60 - Leo &
= :
L O 2
g “~ 5

. 40 [ & - r4 =
N ~ ~ 5}
3 ~ ~ =
» b T

———
20 1\ 20
~
~
0 T T 0
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Versuchstage

Abb. 4.17: Vergleich der spezifischen “C-Aktivitit der Sande mit der
Extrahierbarkeit “C-markierter Verbindungen durch Ethanol
innerhalb des Versuchszeitraumes (wurzelferner Sand,
Versuchsvarianten mit Rohrglanzgras)

Damit stimmen die Ergebnisse mit den Aussagen von PAK-Abbauversuchen in bepflanzten und
unbepflanzten Boden-Modellsystemen iberein, die eine signifikante Festlegung von PAK-
Abbauprodukten an der festen Matrix belegen [Banks et al., 1999; Brotkorb und Legge, 1992;
Herbes und Schwall, 1978; Kastner et al_, 1999]. Wie bereits in Kap. 4.3.3 aufgefiihrt, nimmt der
Anteil der in Sand und Pflanze wiedergefundenen *C-Aktivitit gegeniiber der *CO,-Freisetzung

® Eine Trennung der in der Sandfiltersiule vorliegenden *C-Substanzen in gebundene Phenanthrenabbauprodukte oder in
Verbindungen, die in den mikrobiellen Stoffwechsel eingeschleust wurden, ist zweifelsfrei nicht moglich.
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bei lingeren Versuchszeitraumen ab und wird voraussichtlich langfristig einen vergleichsweise

geringen Anteil an der Gesamtbilanz haben.

4.4.4 Aufnahme und Transfer der 1*C-Verbindungen durch die Pflanze

Die unter Anwendung der Totaloxidation erhaltenen '*C-Aktivititen des Pflanzenmaterials
zeigen, dafll die Helophyten einen signifikanten Beitrag zur Phenanthren- bzw.
Metabolitenabreicherung im Abwasser leisten. Aus der "*C-Aktivit4t in Wurzel und SproB wird
sowoll eine Festlegung radioaktiver Verbindungen in der Wurzel als auch ein Weitertransport in
oberirdische Pflanzenteile mit dem Transpirationsstrom deutlich (vgl. Tab. 4.22).

Tab. 4.22: Wiederfindung der '*C-Aktivitit im Pflanzenmaterial zum Versuchsende

Rohrglanzgras Schilf
-DOM +DOM - DOM +DOM

MC-Aktivitat im Pflanzenmaterial in % von eingesetzter Gesamtaktivitit™

Sprof3 43 3,5 1,9 3,0
Wurzel 10,4 6,1 10,7 6,0
Summe 14,7 9,6 12,6 9,0

Aus der Pflanzenmatrix extrahierbarer Anteil des Radiotracers [%6]™

SproB 1,5 1,5 2,6 2,1

Waurzel 0,9 0,7 1.8 1,3
*MW aus n = 3, rel. Standardabweichung 2 - 23 %, durchschnittlich 10,5 %
**Ultraschallextraktionen mit Aceton; MW aus n = 3; rel. Standardabweichung 5 - 17 %, durchschnittlich 12 %

Es ist ersichtlich, daB beziiglich der pflanzlichen *C-Aufnahme kein signifikanter Unterschied
zwischen den Helophytenenarten Rohrglanzgras und Schilf besteht. Diese Ergebnisse bestatigen
somit die RCF-Bestimmungen mittels SPME (vgl. Kap. 4.1.3). Dagegen wird der Einflufl der
Fulvosaure deutlich, der zu einer geringeren "*C-Wiederfindung im Pflanzenmaterial fiihrt. Es ist
anzunehmen, daB in Ubereinstimmung zur Verminderung der Schadstoffakkumulation in
aquatischen Lebewesen in Gegenwart von DOM [Kukkonen und Oikari, 1991; McCarthy et al_,
1985] die planzliche Schadstoffaufnahme durch die Sorptionswechselwirkung der Kontaminanten
mit gelosten Huminstoffen verringert wird. Diese Hypothese setzt eine geringe pflanzliche
Aufnahme der gelosten Fulvosaure voraus. Ein Vergleich der Fulvosaurekonzentration im Ablanf
der Systeme mit der Ausgangskonzentration im Zulauf bestitigt dies. Die DOM-Analysen in den
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Ablauflosungen zeigen eine um den Faktor 1,5 - 2,7 hohere DOM-Konzentration im Vergleich
zum Zulauf. Unter Beriicksichtigung der pflanzlichen Aufnahme von 41 - 76 % der zum
Modellsystem dosierten Abwasservolumina (vgl. Anhang B-5) resultiert aus dieser
Aufkonzentrierung, daB die Fulvosdure von der Wurzel wihrend der pflanzlichen
Wasseraufnahme nicht resorbiert wird. Zur Interpretation dieses Ergebnisses kann sowohl die
MolekiilgroBe der Fulvosaure (Molekulargewicht der verwendeten Fulvosdure ca. 900 -
1100 Da) als auch ihre (bei pH 7 durch deprotonierte Hydroxy- und Carboxylgruppen
iberwiegend pegative) Oberflichenladung herangezogen werden. Zum einen konnen gréfere
Molekille im Gegensatz zu kleineren Teilchen (z. B. Wasser) nicht die Poren in den
EiweiB3bereichen der Wurzelzellmembranen 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 Molekiilladung verlangsamt [Ziegler, 1995]. Die genannten Prozesse
verhindern den Transport der Fulvosiure in die Wurzel. Daraus resultiert zugleich, dafl nur die
frei gelosten, nicht jedoch die an DOM sorbierten Analytmolekille der pflanzlichen
Stoffaufnahme zuginglich sind. Beriicksichtigt man die Aufkonzentrierung der Fulvosiure in der
Losung und damit die Verschiebung des Sorptionsgleichgewichtes zugunsten der DOM-Phase
(bei 100 mg/l DOM sind 24,8 %, bei 270 mg/l DOM 47,2 % der Phenanthrengesamtmenge an
Fulvosiure sorbiert), so kann die Abnahme der pflanzlichen Schadstoffaufnahme um ca. 30 -
35 % in Gegenwart von DOM gut erklart werden. Diese Ergebnisse sollten in zukiinfiigen
Planungen von Pflanzenkliranlagen beriicksichtigt werden, wenn eine Phytoextraktion von
organischen Schadstoffen angestrebt wird oder diese explizit verhindert werden soll. In beiden
Fillen kann die geloste Huminstofffraktion einen wesentlichen EinfluB auf die gewinschten

Prozesse ausiiben.

Unabhingig von den Versuchsparametern war ein sehr kleiner Anteil der in der Pflanzenmatrix
befindlichen “C-Verbindungen im Ultraschallbad mit Aceton extrahierbar (siehe Tab. 4.22). Die
geringe Extrahierbarkeit der Radioaktivitat kann das Resultat einer niedrigen Extraktionseffizienz
der verwendeten Ultraschallmethode (Acetonextraktion bei 35°C) sein. Beispielsweise wurde im
Rahmen der Uberpriifung der ASE-Effizienz zur Extraktion von Pflanzenproben bei variierenden
Temperaturen fiir Phenanthren eine um den Faktor 1,2 - 2,9 hohere Effizienz bei 120°C mm
Vergleich zu 50°C erreicht (vgl. dazu Kap. 3.3.2). Jedoch sind auch unter Beriicksichtigung
dieser Faktoren 80 - 90 % der im Pflanzenmaterial enthaltenen radioaktiven Verbindungen nicht
extrahierbar. Da ferner die Wiederfindung der *C-Aktivitit im Pflanzenmaterial um den Faktor
3 - 5 hoher ist als die Phenanthrenwiederfindung in den radiotracerfreien Versuchsreihen (vgl.
Kap. 4.3.3.2), weist dies auf iiberwiegend in gebundener Form vorliegende Abbauprodukte des
9-“C-Phenanthrens in Pflanzenproben hin. Dafiir kommen zwei Ursachen in Frage: Zum einen
kann die Aufnahme pflanzlich leicht verwertbarer Phenanthren-Abbauprodukte erfolgen, die in
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den pflanzlichen Stoffwechsel eingeschleust werden. Zum anderen ist eine direkte Aufnahme von
Phenanthren aus der Zwischenkornlosung mit anschlieBender pflanzlicher Metabolisierung
moglich.

Zur Klarung dieses Sachverhalts wurden unter Verwendung der spezifischen *C-Aktivititen der
Zwischenkornlésung und der Pflanzenproben die RCF und TSCF berechnet (fiir die
erforderlichen Daten vgl. Anhang B-6). Die ermittelten Werte belegen eine hohe Anreicherung
aktiver Verbindungen in der Wurzel gegeniiber der umgebenden Losung (RCF »1). Die TSCF
zeigen, daB der iiberwiegende Anteil radioaktiver Verbindungen in der Zwischenkornlésung aus
dem Transpirationsstrom ausgeschlossen und nicht mit diesem in hohergelegene Pflanzenteile
befordert 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. 4.23: Vergleich der in den Radiotracerversuchen ermittelten RCF und TSCF mit berechneten
Werten fiir Phenanthren sowie mit den in statischen Sorptionsexperimenten bestimmten RCF

Rohrglanzgras Schilf Literaturwerte (- DOM)

-DOM |+DOM | -DOM | +DOM | [Briggs et [Burken und
al,, 1982]" | Schnoor, 1998]

A

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-Aktivititen der jeweiligen Kompartimente sowie unter Verwendung der spezifischen Aktivitat der
Zwischenkornlosung, MW aus n = 3, rel. Standardabweichung 4 - 11 %, durchschnittlich 7 %; alle Vergleiche der RCF- und
TSCEF- Werte in Versuchsreihen ohne/mit DOM sind statistisch signifikant (P < 0,05)

**Berechnet nach: 1g (RCF - 0,82) = 0,77-1g Koy - 1,52; TSCF = 0,784 exp [ - (Ig Koy - 1,78)/2,44]

***Berechnet nach: lg (RCF - 3,0) = 0,65¢lg Koy - 1,57, TSCF = 0,756 exp [ - (Ig Kow - 2,51/2,58]

# in statischen Sorptionsexperimenten mittels SPME ermittelte Werte (vgl. Kap. 4.1.3)

Unter der Annahme, da3 die in [Briggs et al., 1982] und [Burken und Schnoor, 1998]
verdffentlichten Ig RCF-lg Kqy-Korrelationen bzw. TSCF-lg K,,-Korrelationen auf die
Schadstoffaufnahme durch Helophyten prinzipiell itbertragbar sind (vgl. dazu Kap. 2.2.2.1), kann
die Hydrophobie der aufgenommenen aktiven Verbindungen durch den Vergleich der ermittelten
Daten mit den Literaturdaten abgeschatzt werden. Dieser Vergleich zeigt eine gute
Ubereinstimmung (siehe Tab. 4.23). Unter Verwendung der veroffentlichten Korrelationen folgt
aus den Daten der Modellsysteme, daB von den Pflanzen Verbindungen aufgenommen wurden,
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die eine Hydrophobie im Bereich von Ig Koy = 3,71 - 4,85 aufwiesen (Versuchsrethen ohne
DOM). Dies schlieBt die pflanzliche Aufnahme von iiberwiegend sehr hydrophilen
Phenanthrenbbauprodukten bzw. von *CO, aus. Dies gilt auch unter der Einschrankung, daB die
Daten zur pflanzlichen Stoffaufnahme in Abhangigkeit von der verwendeten Pflanzenart sowie
dem verwendeten Versuchssystem (Hydroponiksystem oder Pflanze/Boden-System) etwas
variieren konnen (vgl. Kap. 2.2.2.1). Unter Beriicksichtigung dieses Befundes kann die sehr
geringe Extrahierbarkeit der in der Pflanzenmatrix enthaltenen ““C-Verbindungen (vgl. Tab. 4.22)
auf eine irreversible Bindung radioaktiver Verbindungen durch einen pflanzlichen Metabolismus
fiir Phenanthren zuriickgefiihrt werden. Dieses Ergebnis ist von besonderer Relevanz, da derzeit
fiir Helophyten keine Untersuchungsergebnisse zur pflanzlichen Metabolisierung von organischen
Schadstoffen existieren. Hinweise auf metabolische Pfade finden sich dagegen fiir Ackerplanzen-
Zellkulturen, z. B. mit Pyren als Schadstoff [Huckelhoven et al., 1997]. Aus ihren Experimenten
schlieBen Huckelhoven et al. darauf, daB die Pflanzen eine wesentliche Rolle zum 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 zur
Reinigungswirkung von Pflanzenkldranlagen sollte zukiinftig zum besseren Verstandnis des
Systems Helophyten/Filterbeet/organische Abwasserinhaltsstoffe und somit zur effektiveren
Planung von Pflanzenklaranlagen mehr Aufmerksamkeit gewidmet werden.

Vergleicht man die mittels Radiotracer in FlieBsystemen ermittelten RCF mit den in statischen
Sorptionsversuchen erhaltenen Werte, so ist eine signifikante Erthchung der letztgenannten RCF
festzustellen. Die Anwendung von statischen, abiotischen Experimenten fiir die Bestimmung der
pflanzlichen Schadstoffaufnahme in die Wurzel ist offensichtlich ungeeignet und fir diese
Fragestellung die Verwendung von lebenden Pflanzen zwingend notwendig (vgl. auch Kap.
4.13).

4.4.5 Zusammenfassung der Ergebnisse der Radiotracerversuche

Die Anwendung der *C-Tracertechnik ermoglicht iiber die unter Verwendung
nichtisotopenmarkierter Analyten gewonnen Erkenntnisse 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 nachgewiesenen 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 Sandfiltersédulen beruhen im wesentlichen
auf der schnellen mikrobiellen Mineralisierung des Phenanthrens im Wurzelraum zu mehr
als 50 % mit anschlieBender Freisetzung des Abbauproduktes '“CO, iber die
Sandoberflache in den Gasraum.

Der zweitwichtigste Pfad des in das Modellsystem eingebrachten Radiotracers besteht in
der reversiblen oder irreversiblen Sorption an der Sandoberflache und daran assozierten
Mikroorganismen. Nach 30 - 50 Tagen konnen durchschnittlich 22 - 38 % der
eingesetzten “*C-Aktivitit im Sandmaterial nachgewiesen werden. Davon sind 0,3 %
gebunden in Form von H*CO;". Sowohl fir bepflanzte als auch fir unbepflanzte Systeme
lassen geringe Extrahierbarkeiten der Sand-"*C-Verbindungen auf einen hohen Anteil
gebundener, mikrobieller Phenanthrenabbauprodukte in diesem Kompartiment schiieBen.
Dariiber hinaus ergeben Analysen nach unterschiedlichen Versuchszeitraumen, dal3 der
Anteil gebundener gegeniiber den reversibel sorbierten “C-Verbindungen mit der Zeit
zunimmt, wihrend die spezifische *C-Aktivitit des Sandes nach 15 - 30 Tagen nahezu
konstant ist.

Im Pflanzenmaterial konnen nach 32 - 50 Tagen 10 - 15 % der eingesetzten “C-
Gesamtaktivitat wiedergefunden werden. Aus den spezifischen “C-Aktivititen von
Wurzel und SproB wurden die RCF und TSCF, die die pflanzliche Schadstoffaufnahme
beschreiben, berechnet. Ein Vergleich dieser Werte mit publizierten Ig RCF-lg Ky~ bzw.
TSCF-lg K y-Korrelationen belegt die pflanzliche Aufnahme von Verbindungen, die eine
dem Phenanthren ahnliche Hydrophobie aufweisen. Dies steht in Ubereinstimmung zu
den radioisotopenfreien Untersuchungen, in denen origindres Phenanthren in der Pflanze
nachweisbar ist (vgl. Kap. 4.3.3.2). Unter Beriicksichtigung der geringen “C-
Extrahierbarkeit aus dem Pflanzenmaterial kann daher eine teilweise 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
flichtiger organischer Abbauprodukte. Ein Eintrag dieses hydrophoben Schadstoffes
iiber die Sand- oder SproBoberflache in die Atmosphére kann ausgeschlossen werden.
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Abb. 4.18: Wichtige Phenanthrenstréme und -umsetzungsprozesse in den verwendeten
Modellsystemen (fulvosiurefreie Zulauflosungen; die Pfeilstirken geben
semiquantitativ die Bedeutung der Stoffstréme bzw. Prozesse wieder)

In Ubereinstimmung mit den radioisotopenfreien Siulenversuchen weisen die bepflanzten
Sandfiltersdulen hohere Reinigungseffizienzen fiir Phenanthren auf als die unbepflanzten
Systeme. Die *CO,- Aktivititsmessungen im Gasraum belegen, daB dies iiber die pflanzliche
Schadstoffaufnahme hinaus auf einen verstiarkten Phenanthrenabbau im Wurzelraum
zuriickzufiihren ist. Der Grund dafiir liegt zum einen im Eintrag kohlenstoffhaltiger
Verbindungen iiber die Wurzel (Rhizodeposition), der gegeniiber den unbepflanzten Filtersaulen
zu einer erhdhten Bodenatmung fiihrt. Zum anderen weisen Messungen der Redoxpotentiale der
Ablauflosungen auf einen Sauerstoffeintrag tiber die Helpophytenwurzeln in die Rhizosphire hin,
wodurch aerobe Abbauprozesse begiinstigt werden konnen. In Erginzung dazu konnte
festgestellt werden, daB aufgrund der konkurrierenden Phytoextraktion sowie des gesteigerten
Phenanthrenabbaus die Sorption radioaktiver Verbindungen in bepflanzten Sandfiltersaulen
gegeniiber den unbepflanzten Kontrollversuchen geringer ist (wie die Ergebnisse der
radiotracerfreien Versuche zeigen, ist der Umfang dieser Analytsorption jedoch stark von den
Stoffeigenschaften der Kontaminanten abhingig, siehe Kap. 4.3.4).
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Schilf wuchs im verwendeten Modellsystem langsam, dennoch konnte fiir schilfbestandene
Sandsaulen der hochste Phenanthrenumsatz zu *CO, nachgewiesen werden. Der Grund dafiir
kann der effektivere, aktive Gastransportmechanismus von Schilf gegeniiber Rohrglanzgras sein.

Das Einbringen von einer gelosten Fulvosdure mit dem Modellabwasser hat einen wesentlichen
EinfluB auf die Stoffstrome und -umsetzungsprozesse im System (vgl. Abb. 4.19). Die
Beeinflussung der Prozesse durch geldste Fulvosiure ist sowohl fiir unbepflanzte als auch fiir
bepflanzte Modellsysteme zu verzeichnen und unabhingig von der verwendeten Helophytenart.

Folgende Ergebnisse wurden erzielt:

L)

2)

3)

4)

Der Eintrag geloster Huminstoffe fordert den mikrobiellen Phenanthrenabbau in den
Modellsystemen. Eine mogliche Ursache dafiir ist die Nutzung der Fulvosdure als
zusitzliche Kohlenstoffquelle. Wahrend aufgrund vielfiltiger, die Analyse storender
Prozesse eine Fulvosgurebilanzierung in bepflanzten Systemen nicht gelang, konnte in
unbepflanzten Modellsystemen eine mikrobielle Verwertung des Huminstoffes zu ca.
20 % nachgewiesen werden. Dariiber hinaus sind weitere, in der Literatur postulierte
Wirkungen der Fulvosidure auf den Schadstoffabbau (z. B. eine Wirkung als
Elektronenakzeptor oder die Funktion als Transportmolekiil fiir Schad- und Nhrstoffe,
vgl. auch Kap. 2.3.3) moglich, die nicht Untersuchungsgegenstand dieser Arbeit waren.

Die Fulvosiure fiihrt zu einer verminderten Schadstoffaufnahme durch die Pflanzen
gegeniiber den huminstoffreien Versuchsvarianten. Dieses 148t sich mit der geringen
Durchléssigkeit der pflanzlichen Zellmembranen fiir das organische Makromolekiil
begrunden, wodurch am Huminstoff sorbierte Verbindungen aus der Wurzel

ausgeschlossen werden.

Im Vergleich zu fulvosaurefreien Versuchsvarianten werden durch das Einbringen
geloster Fulvosiure in das System in der Regel niedrigere spezifische *C-Aktivititen der
Filtersande registriert. Der Grund dafiir kann sowohl die mit der Sorption am Sand
konkurrierende Sorptionswechselwirkung zwischen DOM und den Analyten als auch die
verstirkte Phenanthrenmineralisation sein.

Es resultieren geringfiigig erhohte “C-Aktivitdten in den Ablauflosungen durch eine
Vehikelfunktion der Fulvosiure, die den Transport von Phenanthren und dessen
Metaboliten durch die Filtersiulen beschleunigt.
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Abb. 4.19: Die Beeinflussung der Phenanthrenstréme und -umsetzungsprozesse im
Modellsystem durch Fulvosiure in der Zulauflosung (vgl. dazu
Abb. 4.18)

Zusammenfassend beeinflusst die Fulvosiure die Prozesse im verwendeten Modellsystem in einer
Weise, die sich sowohl positiv (erhohte Schadstoffmineralisation) als auch negativ
(Vehikelfunktion) auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme auswirkt. Jedoch ist die
Fulvosaure-Vehikelfunktion bei der verwendeten Fuhrberg-Fulvosidurekonzentration von
100 mg/l in der Zulauflosung von vergleichsweise geringer Bedeutung. Die Frage, inwieweit
hohere oder stark variierende Huminstoffkonzentrationen im Abwasser die Prozesse im Filterbeet
von Pflanzenklaranlagen beeinflussen, 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 ausgewihlter organischer Schadstoffe aus industriellen
Abwissern. Andererseits galt es, mittels systematischer Untersuchungen die Prozesse im
Filterbeet von Pflanzenkliranlagen, die zur Abreicherung der Schadstoffe aus Abwissern
beitragen, zu charakterisieren. Ausgangspunkt dieser Arbeit war die Bestimmung der
Sorptionskoeffizienten von Kontaminanten der Carbochemie an Sand und Pflanzenwurzeln unter
Anwendung der Festphasenmikroextraktion (SPME) sowie die Konzeption, der Aufbau und die
Erprobung von Modellsystemen auf der Basis von Sandfiltersaulen zur Nachbildung von
Pflanzenkliranlagen im Labormafstab. Die Bearbeitung des Themas umfate zum 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 Stickstoffheterozyklen und Phenole sowie der gesittigten 5-Ring-
Verbindungen und benzoannelierten Amine. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit soliten zum
anderen der Umsatz und die Verteilung des "“C-markierten Modellschadstoffes Phenanthren
bestimmt und eine vollstandige Bilanzierung dieses Schadstoffes inklusive dessen Abbauprodukte
im System Pflanze/Boden/Atmosphére durchgefiihrt werden.

In beiden Untersuchungskomplexen galt es, den EinfluB des Pflanzenbewuches und von gelosten
Huminstoffen auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme und auf die abiotischen und
biotischen Prozesse im Filterbeet zu verifizieren.

Bestimmung der Modellschadstoff-Sorptionskoeffizienten an Sand- und Wurzelproben

Die mittels SPME in statischen Sorptionsexperimenten gewonnenen Verteilungskoeffizienten der
organischen Schadstoffe an Sandmaterial zeigen keine substanzklasseniibergreifende Korrelation
zwischen den Sorptionskoeffizienten (K,.) und der Hydrophobie der Analyten, ausgedriickt
durch den Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten (Ky,). Wahrend die Sorptionskoeffizienten
fiir die drei verwendeten PAK (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren) gut mit Literaturdaten
ubereinstimmen, konnten fiir diejenigen Analyten, die einem Siure-Base-Gleichgewicht
unterliegen oder zur Ausiibung starker polarer Wechselwirkungen befahigt sind (Fluoren-2-amin,
2,6-Dimethylphenol, 2,6-Dimethylpyridin und 2,5-Dimethylchinolin), deutlich héhere
Sorptionskoeffizienten gemessen werden. Dies weist darauf hin, daB neben dem reinen
Verteilungsmechanismus an der organischen Kohlenstoffraktion der Sande auch
Adsorptionsprozesse fiir die Sorption an der Sandmatrix verantwortlich sind. Ubereinstimmend
mit dem K .-Konzept nahmen die Sorptionskoeffizienten an bewachsenen Sanden, deren
Kohlenstoffgehalte durch die Rhizodeposition (pflanzlicher Eintrag von organischen
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Verbindungen in den Boden) gegentiber origindrem Sandmaterial um den Faktor drei bis finf

erhoht waren, zu.

Zur Bestimmung der RCF (Root concentration factor) wurden die statischen
Sorptionsexperimente unter Verwendung von Helophytenwurzeln als Sorbens in einem
abiotischen Millieu durchgefithrt. Die ermittelten RCF liegen signifikant iber Werten aus der
Literatur, die auf der Verwendung lebender Pflanzen beruhen. Als Ursache fiir diese Diskrepanz
kann eine fiir diese Fragestellung mangelnde Vergleichbarkeit von lebenden und toten Systemen
angenommen werden. Moglicherweise liegen in lebenden Wurzeln aufgrund des
Transpirationsstromes keine Sorptionsgleichgewichte vor, so dafl die Analyten an diesen
Wurzeln geringere RCF aufweisen. Die Interpretation der gemessenen RCF-Werte an toten
Helophytenwurzeln erfolgte auf der Basis eines bestehenden Loslichkeitsparameter-Konzeptes,
das auf der Annahme eines Verteilungsmechanismus beruht. Es zeigte sich, daB
Helophytenwurzeln einen Hildebrandschen Loslichkeitsparameter (8) von ca. 25 J*%em™

aufweisen. Dieser Wert liegt zwischen dem von Lignin (ca. 22 J**cm™) und Cellulose (ca.
32 J1%°cm*®). Unter der Voraussetzung der Dominanz von nichtkompetetiven
Verteilungsvorgingen lassen sich somit bei Kenntnis des Loslichkeitsparameters einer Wurzel die

Waurzelkonzentrationsfaktoren in totem Wurzelmaterial vorhersagen.

Reinigungseffizienz der Filtersysteme fiir die Modellschadstoffe

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

Mikrobieller Schadstoffabbau

Tests zum Nachweis spezifischer Mikroorganismen, die zum Abbau von Naphthalin,
Phenanthren und 2,6-Dimethylphenol befihigt sind, zeigen, daB die in den radiotracerfreien
Untersuchungen erhaltenen Bilanzliicken fiir diese Schadstoffe auf eine mikrobielle Verwertung
im Sandfilter zuriickgefiihrt werden konnen. Innerhalb der Versuchszeitraume nahmen die
Zellzahlen spezifischer Abbauer in den oberen Sandschichten um mehrere GroBenordnungen zu.
Vergleichbare Ergebnisse sind fiir die Gesamtzellzahlen zu verzeichnen. Im Vergleich zu
unbepflanzten Modellsystemen fiihrte der pflanzliche Eintrag organischer Verbindungen
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(Rhizodeposition) in bepflanzten Sandfiltersdulen zu einer signifikant hoheren Gesamtzahl der
Mikroorganismen im Sand um den Faktor 2 - 20 sowie zu einer gesteigerten mikrobiellen
Aktivitit, die semiquantitativ durch der Reduktion von Farbindikatoren bestimmt wurde.

Unter Anwendung der Radiotracertechnik konnte bestitigt werden, daBl der wesentliche
Schadstoffpfad von Phenanthren im System Helophyten/Sandfilter die mikrobielle Mineralisation
ist. Bis zu 54 % des Radiotracers wurden in Form von *CQ, aus dem Bodenraum freigesetzt.
Die erhohte mikrobielle Abbauaktivitit in bepflanzten Sandfiltersdulen fithrte zu eimer
gesteigerten Bodenatmung sowie zu einer verstirkten Freisetzung von '*CO, gegeniiber
unbepflanzten KontroligefiBen. Es konnte erstmalig gezeigt werden, daB ein direkter
Zusammenhang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenmineralisation besteht. Dies lieB
sich sowohl unter Anwendung von Phalaris arundinacea als auch von Phragmites australis
feststellen. Dabei wies das System Phragmites australis/Sandfiltersiule, offensichtlich aufgrund
hoher pflanzlicher Sauerstoffeintrage in den Wurzelraum, die starkste 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 Filtersiulen und bestitigt damit die mittels
statischer Experimente bestimmten hohen Sorptionskoeffizienten an der Sandmatrix. Innerhalb
eines zweimonatigen Versuchszeitraumes fiihrten die starken Sorptionswechselwirkungen
insbesondere in bepflanzten Modellsystemen zu einer Akkumulation der genannten Schadstoffe
im Sandmaterial von bis zu 60 % der verwendeten Schadstoffimenge. Dagegen konnte fiir die
nichtfunktionalisierten PAK, die aliphatischen zyklischen Verbindungen sowie
2,6-Dimethyiphenol aufgrund niedriger Sandkohlenstoffgehalte oder einer mikrobiellen
Metabolisierung eine geringe Sorption (< 6 %) festgestelit werden.

Die Ergebnisse der Radiotraceranalysen zeigen eine irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbauprodukten an der Sandoberfliche und in assoziierten Mikroorganismen. Der
Anteil von “C-Verbindungen im Sand nahm innerhalb des Versuchszeitraumes gegeniiber dem
freigesetzten '*CQ, ab. Daraus I4Bt sich ableiten, daf die reversible Sorption bzw. die irreversible
Bindung von Phenanthren und dessen Umsetzungsprodukten im Filterbeet von

Pflanzenkliranlagen langfiistig betrachtet von geringerer Bedeutung sein wird.

Pflanzliche Schadstoffaufnahme

Die Analyse des Pflanzenmaterials unter Anwendung der Beschleunigten Losemittelextraktion
(ASE) ergab eine hohe Konzentration des hydrophoben Schadstoffes Phenanthren in der Wurzel
sowie hohe Konzentrationen hydrophiler Schadstoffe im Sprof. Dariiber hinaus konnte erstmalig
nachgewiesen werden, daB - in Ubereinstimmung mit den mittels SPME erhaltenen RCF (root
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concentration factor) - diejenigen Verbindungen, die zu starken spezifischen Wechselwirkungen
(z. B. Wasserstoffbriickenbindungen oder ionische Wechselwirkungen) befahigt sind (Fluoren-2-
amin, Dimethylpyridin und -chinolin), signifikant in der Wurzel sorbiert werden. Jedoch hat die
Wiederfindung nicht-isotopenmarkierter Schadstoffe im Pflanzenmaterial aufgrund der
mikrobiellen Abbaubarkeit einer Vielzahl der Schadstoffe sowie des geringen
Massenverhaltnisses Pflanze/Sand eine untergeordnete Bedeutung fiir die Gesamtbilanz (<3 %).

Dagegen war unter Anwendung der Radiotracertechnik mit 9-1*C-Phenanthren bis zu 15 % der
eingesetzten *C-Gesamtaktivitat im Pflanzenmaterial nachweisbar. Davon war der iiberwiegende
Teil irreversibel in der Pflanzenmatrix gebunden. Ein Vergleich der aus den *C-Analysendaten
berechneten RCF und TSCF (transpiration stream concentration factor), die die pflanzliche
Schadstoffaufnahme beschreiben, mit g RCF-Ig Ky~ bzw. TSCF-Ig Ky-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 teilweise Metabolisierung des Phenanthrens in den verwendeten Helophyten
angenommen. Dies fithrt zu einer zu niedrigen Phenanthrenwiederfindung im Pflanzenmaterial bei
der Verwendung nicht-isotopenmarkierter Analyten.

Die Radiotraceranalysen zeigen ferner einen sehr geringen Austrag von *C-Verbindungen, d. h.
yon Phenanthren oder von Phenanthrenabbauprodukten, iiber den Sprof in die Atmosphire. Die
signifikante Phytovolatisation dieses hydrophoben Schadstoffes aus Helophytensystemen kann

somit ausgeschlossen werden.

EinfluB geloster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz und die Prozesse im Filterbeet

Es zeigte sich eine fiir die verwendete DOM-Konzentration von 100 mg/] geringe Beeinflussung
der Reinigungseffizienz der bepflanzten Sandfiltersaulen. Dies steht im Gegensatz zu hohen
Verteilungskoeffizienten einiger Schadstoffe (Phenanthren, Fluoren-2-amin) an der verwendeten
Fulvosaure. Daraus 148t sich ableiten, daB die auf abiotischen Sorptionswechselwirkungen der
Analyten mit dem DOM-Molekiil beruhende Vehikelwirkung der gelosten Huminstoffe durch
konkurrierende Prozesse (mikrobieller Abbau oder Sorption am Sandmaterial) vermindert wird.

Die Untersuchungen mit 9-'“C-Phenanthren bestitigen die Hypothese, da8 der am DOM-
Molekiil sorbierte Phenanthrenanteil wahrend der Abwasserpassage durch die Filterséulen
mikrobiell verwertet wird. Ferner liegt die Mineralisationsrate tber derjenigen der
fulvosiurefreien Versuchsvarianten. Zur Interpretation dieser Ergebnisse wurde eine
Bilanzierung der Fulvosaure durchgefiihrt. Wahrend die Bilanzierung in bepflanzten
Sandfilterséulen aufgrund der pflanzlichen Rhizodeposition nicht erfolgen konnte, wurde in
unbepflanzten Modellsystemen eine partielle mikrobielle Nutzung dieses Huminstoffes als
Kohlenstoffquelle nachgewiesen (ca. 20 %). Dieser Befund ist eine Erklarungsmoglichkeit fiir die
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verstirkte Phenanthrenmineralisation in Gegenwart von DOM. Dariiber hinaus konnte aufgrund
der Vehikelwirkung der Fulvosiure eine verringerte Sorption radioaktiver Verbindungen am
Sandmaterial sowie eine verminderte pflanzliche Schadstoffaufnahme nachgewiesen werden. Die
verringerte Phytoextraktion lieB sich dadurch erkliren, daB die DOM-Polymere nicht in die
Wurzelzellen aufgenommen und dadurch die am Huminstoff sorbierten Schadstoffmolekiile von

der Wurzel ausgeschlossen werden.

Schiufifolgerungen

Die Untersuchungsergebnisse der vorliegenden Arbeit belegen die prinzipielle Anwendbarkeit
von Pflanzenkldranlagen zur Eliminierung der ausgewihiten carbochemischen Kontaminanten aus
Abwissern. Die vielfiltigen Prozesse, die zur Entfernung der Kontaminanten fithren, sind sowohl
abiotischen (Sorption an Sand und Wurzeln) als auch biotischen Ursprungs (mikrobielle
Metabolisierung, Phytoextraktion bis in den SproB). Wahrend Huminstoffe einen wesentlichen
EinfluB auf die biotisch determinierten Prozesse (geringere Phytoextraktion, erhéhter
mikrobieller Schadstoffabbau) haben, ist die auf Sorptionswechselwirkungen beruhende
Vehikelfunktion der Huminstoffpolymere bei der in dieser Arbeit verwendeten DOM-
Konzentration als sekundar einzustufen.

Unter Beriicksichtgung samtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Einteilung der
Modellschadstoffe in drei Gruppen erfolgen. Die unsubstituierten PAK mittlerer
Hydrophobizitit und Alkyiphenole (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren und 2,6-
Dimethylphenol) sind durch eine ausgeprigte mikrobielle Verwertung und eine geringe
Akkumulation am Sandmaterial gekennzeichnet. Pflanze/Sand-Systeme weisen fiir diese
Schadstoffe hohe Reinigungseffizienzen auf. Fiir Phenanthren bestehen darniber hinaus Hinweise
auf eine pflanzliche Metabolisierung. Bei den alkylsubstituierten Stickstoffheterozyklen und
benzoannelierten Aminen (2,5-Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylchinolin, Fluoren-2-amin) ist
ein mikrobieller Abbau im Modellsystem méglich, jedoch sind starke Sorptionswechselwirkungen
mit der Sandmatrix zu verzeichnen. Des weiteren sind hohe Reinigungseffizienzen fiir diese
Analyten charakteristisch. Hingegen weisen die verwendeten Modellsysteme keine
wirkungsvollen Mechanismen zur Eliminierung von aliphatischen zyklischen Verbindungen
(Tetrahydrothiophen, 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) auf. Zukiinftige Untersuchungen kénnten
der Frage nachgehen, ob durch eine Verlidngerung der hydraulischen Verweilzeit im Filterbeet die
Reinigungseffizienz fiir diese Schadstoffe erhoht wird.

Aufgrund der spezifischen Stoffeigenschaften und der damit einhergehenden Prozesse ist fiir die
Konzipierung und Validierung von Pflanzenkliranlagen zur Reinigung industrieller Abwisser
sowohl die Bestimmung der Reinigungseffizienzen fiir die Hauptkomponenten des Abwassers als
auch die Untersuchung der Schadstoffakkumulation in Sand und Pflanzen erforderlich.
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7 VERZEICHNIS VERWENDETER ABKURZUNGEN UND SYMBOLE

Abkiirzungen

ASE Beschleunigte Losemittelextraktion (accelerated liquid extraction)

Bq  Bequerel (ein radioaktiver Zerfall pro Sekunde)

DOC geloster organischer Kohlenstoff (dissolved organic carbon, siehe auch unter DOM)

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

FS  Fulvosdure

GC  Gaschromatographie

HOM Huminstoff (humic organic matter)

HPLC Hochdruckfliissigchromatographie (high performance liquid chromatography)
KBE koloniebildende Einheiten

LSC Fliissigszintillationszihler (liquid scintillation counter)
MS  Massenspektrometrie

MW  Mittelwert

n.n.  nicht nachweisbar

n.s. micht signifikant

OC  organischer Kohlenstoff (organic carbon)

OM  organische Substanz (organic matter)

PAK polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe
PDMS Polydimethylsiloxan

PKA Pflanzenklaranlage

PVC Polyvinylchlorid

ppm  parts per million

RP  reversed phase

s, signifikant
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SIM  selected ion monitoring

SPME Festphasenmikrextraktion (solid phase micro extraction)
TS  Trockensubstanz

UFZ Umweltforschungszentrum Leipzg - Halle GmbH

ZALF Zentrum fiir Agrarlandschafis- und Landnutzungsforschung e.V. (Miincheberg)

Variablen und Symbole

a, spezifische Aktivitat in Kompartiment x [Bq/g oder Bg/ml]

B, Gesamtaktivitit in Kompartiment x [Bq]

0 Wassergehalt des Bodens bei iiberstauten Bedingungen (entspricht der Pordsitat) [ml/ml]
P Dichte [g/ml]

T hydraulische Verweilzeit [d]

C; Konzentration des sorbierten Anteils des Sorptivs im Sorbens [mg/kg]
C,  Konzentration des frei gelésten Anteils des Sorptivs in Wasser [mg/1]
C,.  Konzentration der Substanz i in der Phase x

8, Hildebrandscher Loslichkeitsparameter [J%° cm™°]

E, Redoxpotential, bezogen auf die Standard-Wasserstoffelektrode
foc Gehalt an organischem Kohlenstoff (kg oo/kg sorbens)
K, Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen zwei Phasen

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

Kpom Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der geltsten organischen Substanz und
der Losungsphase, bezogen auf die organische Substanz

K- Verteilungskoeffizient eines Analyten zwischen dem Polymerfilm der SPME - Faser und
einer wilrigen Phase

Ky  Henry-Konstante [kPasm?*mol]

Kyxa Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der Pflanzenmatrix (im allgemeinen ist
hier die Blattmatrix einschl. der Cutticula gemeint) und der Luft
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Koa

Ko

Verteilungskoeffizient einer Substanz im System n-Oktanol/Luft

Verteilungskoeffizient eines Sorptivs zwischen der partikularen organischen Substanz
und der Losungsphase, bezogen auf den Gehalt an organischer Substanz

Verteilungskoeffizient einer Substanz im System n - Octanol/Wasser

Masse des Analyten i (im Kompartiment x; bzw. bei ‘ges’ die Gesamtmasse des
Analyten)

Masse des Kompartiments x (z. B. wiBrige Phase, Sandmatrix oder DOM-Phase)
Stoffmenge

Druck

Allgemeine Gaskonstante (8,31 J K™ mol?)

Retardationsfaktor fiir ein Sorptiv, berechnet aus Daten von FlieBsystemen
Retardationsfaktor fiir ein Sorptiv, berechnet aus Daten von statischen Versuchen
,Wurzelkonzentrationsfaktor’ (root concentration factor)

Bestimmtheitsmal3

Wasserloslichkeit einer Substanz [mg/1]

Zeit

Temperatur [K]

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

Volumen der Polymerbeschichtung der SPME-Faser

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

Von der Pflanze wihrend der Versuchslaufzeit aufgenommenes Losungsvolumen
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Anhang A: Daten zu den radiotracerfreien Siulenversuchen

Tab. A-1: Zellzahlbestimmungen, Angaben in [1/ml bzw. 1/g1s], Mittelwerte von 3 Saulen
Gesamtzellzahlen |Gesamtzellzahlen Spezifische Abbauer Spezifische Abbauer
% o *
Sand LGsung im Sand in Losung
KBE _Anfarbung] KBE Anfarbungl PHE NA DMP PHE NA DMP
Tag Sandfilter ohne Pflanzen
0 |28e+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 [1,9e+t06 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[51e+04 7,3e+02 2,9e+04 4, 4e+03
27 |1,8e+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 P 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+0S 8,8e+04] 1,3e+05 1,3e+05 3,2e+04 |
Sandfilter mitqgga_g;e:rl __________________________
0 |2,8et05 1,9e+06 ,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 ,3e+04 7,0e+03 2, 2e+01
29 |6,5e+06 6,0e+07
41 4e+04 4 4e+03 1,5e+03
55 |2,2e+068 3,0e+07 ,0e+04 6,1e+03 4,5e+03
68 |7,1e+06 1,3e+08 9e+05 1,6e+04 3,6e+04

*KBE - Bestimmung durch Ausplattieren auf R2A - Agar; Anfiirbung = Acridinorangefirbung

Tab. A-2: Analytkonzentrationen im Sand [mg/kg 1s] am Ende der Teilversuche, Mittelwerte von 3 Saulen

unbepfianzt, - DOM* unbepflanzt, + DOM™

oben mitte/unten™* oben mitte unten
mittlerer Kohlenstoffgehalt [%] 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

bepfilanzt, - DOM* bepflanzt, + DOM**

oben mitte unten oben mitte unten
mittlerer Kohlenstoffgehalt [%] 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-Dimethyichinolin 6,82 0,08 0,01 9,06 2,48 0,07
Fluoren-2-amin 3,43 0,09 0,00 512 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, anschlieBend + DOM);
***Mittelwert, da nicht getrennt analysiert; *nach 32 Tagen Versuchslaufzeit; “nach 68 Tagen Versuchslaufzeit ( - DOM,
anschlieBend + DOM)
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Tab. A-7: Schadstoffbilanzen, Analytwiederfindung in % von eingesetzter Schadstoffgesamtmenge,
Mittelwerte der Daten von 3 Saulen

unbepflanzt bepflanzt

- DOM + DOM* - DOM + DOM*
Versuchslaufzeit in Tagen 33 38 32 36
Ablauflésung
Tetrahydrothiophen 81,4 72,9 37,0 36,5
2,5-Dimethylpyridin 26 33,4 0,0 5,5
2,4,4-Trimethylcyclopentanon 84,6 83,9 45,5 57,0
2,6-Dimethylphenol 27,0 18,4 1,6 259
2,6-Dimethylchinolin 1.1 38 0,0 0,0
Fluoren-2-amin 46 331 0,4 1,7
Naphthalin 144 8,5 1.5 7.7
Acenaphthylen 24,3 10,0 1,6 4.2
Phenanthren 3,5 10,5 1,5 3.1
Sand
Tetrahydrothiophen 0,5 0,5 0,1 0,1
2,5-Dimethylpyridin 30,0 47 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 253 18,2 30,4 334
Naphthalin 1,0 0,7 0,2 0,3
Acenaphthylen 6,0 11 0,5 0,3
Phenanthren 19,1 6,1 57 59
Pflanze
Tetrahydrothiophen 0.1
2,5-Dimethylpyridin 1.7
2.4 4-Trimethylcyclopentanon 1,6
2,6-Dimethyiphenol 0,0
2,6-Dimethyichinolin 0,5
Fluoren-2-amin 1,6
Naphthalin 0,3
Acenaphthylen 0,0
Phenanthren 3,0
Summe
Tetrahydrothiophen 81,9 73,4 371 36,7
2,5-Dimethylpyridin 3286 38,1 29,3 423
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 326 237 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 1,4 21 47
Phenanthren 22,7 16,6 7.2 12,0

*Die Wiederfindung 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: Aktivitatsbilanzen; Teil 1 (oben): Mittelwerte von drei bis zum Versuchsende betriebenen
Siulen; Teil 2 (unten): Mittelwerte von zwei vor dem Versuchsende analysierten Saulen;
Angaben in % von eingesetzter Gesamtaktivitit

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

Ablauflosung 1,8 27 1,8 47 10,6 10,8
Boden-CO, 426 47.0 47.0 521 32,8 40,1
SproBraum-CO, 0,1 0,1 0,2 0,2
Zwischensumme 445 49,8 49,0 57,0 43,4 50,9
Spro 43 3.5 1,9 3,0
Wurzel 10,4 6.1 10,7 6,0
Sand wurzelnah bzw. oben* 53 1,0 4.3 29 17,6 14,5
Sand wurzelfern bzw. unten* 16,1 17,1 12,7 19,2 20,5 16,6
Wourzel/Sand wurzelnah
(Wasserwaschldsung) 33 1.2 1.0 03
Papierfilter (zur Trennung
Wurzel/Waschldsung) 40 31 33 0,9
Wourzeloberflache
(Ethanolwaschlésung) 0 0.8 0.7 0.3
Zwischenkomvolumen 0,2 1,0 0,5 16 2.4 2,8
Summe Sorption an Glas-
material, Schlduchen etc. 1.5 2.0 2 3.0 1.3 1.5
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

Versuchslaufzeit in Tagen: 27 ' 26 15 . 15
Ablauflésung 1,5 1,5 0.4 3,0
Boden-CO, 26,9 41,6 37,7 237
SproBraum-CO, 0,1 0,1 0.1 0.1
Zwischensumme 28,5 43,2 38,2 26,8
Spro 53 3.1 0,8 4,2
Wurzel 14,2 71 11,7 9,0
Sand wurzelnah bzw. oben* 7.8 55 6,9 2,8
Sand wurzelfern bzw. unten* 17,1 18,3 227 351
Wurzel/Sand wurzelnah
(Wasserwaschlosung) %5 2.2 1.8 0.2
Papierfilter (zur Trennung
Wurzel/Waschlosung) 36 e 2.2 17
Wurzeloberflache
(Ethanolwaschlésung) a8 14 Bl 1.6
Zwischenkomvolumen 1,0 13 0,8 27
Summe Sorption an Glas-
material, Schiduchen etc. 29 40 3.4 44
Zwischensumme 59,2 451 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-Aktivitit in den Ablaufldsungen [Bg/ml], Mittelwerte der Daten von
3 Sédulen
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 53 3.7 23
4 1,8 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 35 10,0 11 17,8 16,5 11,4
8 5,0 13,0 1.4 17,3 16 12,3
9 7 g 15,7 1.6 18,7 18,9 15,5

10 7.6 17,9 20 20,1 22,6 17.8

11 9.4 18,4 2,8 21,6 26,2 20,4

12 10,0 19,4 3,7 221 29,2 22,0

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

14 13,8 19,7 59 25,2 36,1 357

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 13,2 222 8.9 27,6 48 48,0

18 13,6 234 9.7 284 50,1 57,3

19 14,3 248 10,1 28,6 459 50,7

20 15.4 244 10,5 29,4 455 51,5

21 17,7 24,8 10,9 30,7 442 55,3

22 16,8 234 11,2 29,7 43.8 56,2

23 16,7 23,9 12,4 30,5 44 4 51,4

24 16,2 243 11,9 30,2 43,6 56,3

25 16,3 249 11,9 31,2 43,5 54,7

26 16,2 26,6 12,2 30,6 447 55,2

27 16,1 25,9 121 31,0 445 55,8

28 16,9 27,2 12,2 321 43,5 53

29 16,2 28,1 12,3 31,4 453 56,3

30 15,9 27,2 12,2 30,6 445 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 15,5 245

37 15,9 24,8

38 15,4 23,9

39 15,3 23,7

40 14,8 241

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-Akvititit im Bodengas [Bq], Mittelwerte der Daten von 3 Saulen
Tag Rohrglanzgras Schilf unbepfianzt
- 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 2415 316 4627 2.963 3.108
5 2.374 3.631 708 6.355 3.260 3.668
6 2473 4.276 1.627 6.552 3.674 3.337
7 2.814 5.300 2731 5.091 3.088 3.125
8 3127 5.513 3.120 4.947 3.360 3.458
9 3.130 7.365 4343 6.113 4.059 3.891

10 5.160 6.942 4130 6.113 3.917 4.287

1 5.147 6.297 5418 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 4679

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 4692 6.041 5615 7424 4603 7.271

19 4.491 6.713 6.562 6.122 4.603 7.271

20 4.491 6.713 6.562 5713 4434 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 5224 4.724 5.978

24 5.244 6.051 6.256 5.561 4.441 5.851

25 4720 6.161 6.410 5.898 4178 5.799

26 4720 6.161 6.410 6.673 4.212 5722

27 4.720 6.227 7.200 6.984 4112 5665

28 5.881 6.227 7.200 6.606 3.781 5.31

29 5.881 6.160 7.025 6.543 4.207 5.541

30 5776 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 5314 4.342 7.025

34 5.314 4342 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 5.264 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: Kohlenstoff im Bodengas [mg C, gebunden in CO,], Mittelwerte der Daten von 3 Sdulen

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 56
3 4.9 13,3 59 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 71
rd 10,9 15,9 14,1 12,8 5,8 6,7
8 10,2 13,7 15,6 14,6 3.7 43
9 10,4 18,0 15,0 12,7 41 5,5
10 16,2 13,1 10,4 12,7 3,2 41
11 14,3 13,3 12,2 11,8 3,7 43
12 23,0 13,7 7.2 141 3,8 5,0
13 23,0 14,3 9.6 10,9 2.9 5.4
14 18,2 18,2 11,3 13,9 4,8 6,4
15 18,2 17,2 10,8 9,1 45 6,6
16 15,3 17,2 13,2 13,8 4.6 6,0
17 16,6 16,8 14,3 149 5.1 6,4
18 16,6 16,8 71 13,7 5,0 6,1
19 204 18,0 12,4 9,7 5,0 6,2
20 204 18,0 12,4 1.1 4.9 5,8
21 17,4 20,8 121 11,6 49 64
22 17,4 20,8 121 12,3 28 3,8
23 23,2 15,9 11,1 13,2 3,2 4.4
24 232 15,9 11,1 14,0 3,0 36
25 249 19,5 9,9 16,8 1,7 3.5
26 249 19,5 9,9 12,7 2 3,6
2T 249 21,7 14,7 11,4 21 33
28 253 21,7 14,7 12,4 2,3 3.8
29 25,3 17.4 15,4 95 1,8 4.5
30 26,6 17.4 15,4 12,0 21 4.0
3 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
36 273 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
45 326
46 36,4
47 36,4
48 284
49 28,4
50 29,5




Tab. B-5: Daten zur DOM-Bilanz im Modellsystem sowie Kohlenstoffgehalte der Sande,
Mittelwerte der Daten von 3 Saulen

Rohrglanzgras Schilf unbepflanzt
-DOM |+DOM | -DOM |+ DOM | - DOM |+ DOM
DOM im Zulauf [mg/d] . 5,0 . 5.0 - 5,0
mittl. DOM-Auslaufkonz. [mg/I1* - 2721 - 1522 - 85,2
mittl. Ablaufvolumina [ml/d]* 13,8 13,2 29,6 253 45,8 47,6
DOM im Ablauf [mg/d]* - 3,6 - 3,9 - 4,1

Gesamtkohlenstoffgehalt im Sand | 165,0 | 176,0 | 168,7 | 176,0 | 168,7 | 1723
vor Versuchsbeginn [mg]

Kohlenstoff. | Sand obenbzw. | 0,029 | 0,032 | 0,027 | 0,024 | 0,011 | 0,014
gehalt nach wurzelnah
O Sand untenbzw. | 0,027 | 0,028 | 0,020 | 0,018 | 0,007 | 0,009
ende [%] wurzelfern

Gesamtkohlenstoffgehalt im Sand | 4088 | 4463 | 3280 | 3048 1291 | 1602
nach Versuchsende [mg]
* Mittelwerte der Versuchstage 19 - 30

Tab. B-6: RCF und TSCF sowie zur Berechnung dieser Werte benétigte Daten, Mittelwerte der
Daten von 3 Saulen (Versuchsdauer 32 - 50 Tage)
Rohrglanzgras Schilf
-DOM |+DOM | - DOM |+ DOM
Spezifische Aktivitat der Wurzeln [Ba/g reucimasse] 2822 | 2451 2970 | 2087
Gesamtaktivitat Sprof3 [Bq] 25032 | 15662 | 7553 | 10366

mittlere spezifische Aktivitat der Losung im
Zwischenkornvolumen [Bg/ml] 6 100,85 e 16

mittleres transpiriertes Lésungsvolumen [ml] 2164 1840 639 755

RCF 41 23 69 15

TSCF 0,17 0,08 0,28 0,10

L
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Zusammenfassung der wissenschaftlichen Ergebnisse zur Dissertation

Wechselwirkungen organischer Schadstoffe der Carbochemie mit
Rhizosphirenkomponenten und Bilanzierung von Stoffstrémen in

Pflanzenkliranlagen: Laborversuche

Der Fakultit fiir Chemie und Mineralogie der Universitat Leipzig
eingereicht von Dipl. Chem. Jorg Plugge
im Dezember 2000
Angefertigt am Umweltforschungszentrum Leipzig-Halle GmbH,
Sektion Sanierungsforschung

Einleitung und Zielsetzung

Altlastenstandorte mit organischen Schadstoffen sind ein zentraler Untersuchungsgegenstand der
Sanierungsforschung. Die Phytosanierung, die auf der Nutzung des Selbstreinigungspotentials
natiirlicher 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 iberwiegend zur Reinigung kommunaler Abwasser eingesetzt
werden. Die Erfahrungen aus dem kommunalen Bereich zeigen, daf fiir die Eliminierung der
Organika innerhalb dieser Systeme im wesentlichen der mikrobielle Abbau im Wurzelraum
verantwortlich ist. Eine Stoffaufnahme durch die Pflanze, die Akkumulation im Filterbeet oder
die Volatisation der organischen Verbindungen sind hingegen von geringerer Bedeutung.

Kenntnisse iiber die ablaufenden abiotischen und biotischen Prozesse innerhalb des Filterkorpers
sind auch fiir die Anwendung von Pflanzenklaranlagen zur Sanierung industrieller Abwasser von
groBer Bedeutung. Da die Bewertung der Reinigungswirkung bisher anhand der
Schadstoffkonzentrationen im Zu- und Ablauf der Systeme ermittelt wurde, liegen keine
Gesamtbilanzen fiir organische Inhaltsstoffe industrieller Abwisser in Pflanzenklaranlagen vor.
Aus diesem Grund bestehen Wissensdefizite iiber die Auswirkungen der Stoffeigenschaften auf
Sorption, Abbau und Transport von industriellen organischen Schadstoffen in
Pflanzenklaranlagen. Dariiber hinaus fand der EinfluB gel6ster Huminstoffe in den Abwéssern auf
die Prozesse im Filterbeet bisher wenig Beachtung.

In der vorliegenden Arbeit sollte die Eignung von Pflanzenkldranlagen zur Eliminierung
ausgewahlter organischer Schadstoffe industrieller Herkunft untersucht werden. Ferner galt es,
die Prozesse im Filterbeet von Pflanzenklaranlagen, die zur Abreicherung dieser Schadstoffe
fithren, niher zu charakterisieren. Ausgangspunkte dieser Arbeit waren die Bestimmung der



Sorptionskoeffizienten fiir neun ausgewihlte, charakteristische Schadstoffe der Carbochemie an
Sand und Pflanzenwurzeln auf der Basis der Festphasenmikroextraktion (SPME) sowie die
Konzeption, der Aufbau und die Erprobung von Modellsystemen zur Simulation von
Pflanzenkliranlagen im LabormaBstab. Die Bearbeitung des Themas umfalite zum einen die
Ermittlung der Reinigungseffizienz der Modellsysteme und die Bestimmung der
Schadstoffakkumulation in der Sand- und Pflanzenmatrix. Zu den Modellschadstoffen gehdrten
Vertreter der polyzyklischen aromatischen Kohlenwasserstoffe (PAK), der Methylderivate
aromatischer Stickstoffheterozyklen und Phenole sowie der gesittigten 5-Ring-Verbindungen
und benzoannelierten Amine. Im Rahmen der vorliegenden Arbeit sollten zum anderen der
Umsatz und die Verteilung des *C-markierten Modellschadstoffes Phenanthren bestimmt und
eine vollstandige Bilanzierung dieses Schadstoffes inklusive dessen Abbauprodukte im System
Pflanze/Boden/Atmosphire durchgefiihrt werden.

In beiden Untersuchungskomplexen galt es, den EinfluB des Pflanzenbewuches und von gelosten
Huminstoffen (DOM, dissolved organic matter) auf die Reinigungseffizienz der Modellsysteme
und auf die abiotischen und biotischen Prozesse im Filterbeet zu verifizieren.

Ergebnisse und Diskussion

Bestimmung der Modellschadstoff-Sorptionskoeffizienten an Sand- und Wurzelproben
Die mittels SPME in statischen Sorptionsexperimenten gewonnenen Verteilungskoeffizienten der
organischen Schadstoffe an Sandmaterial zeigen keine substanzklasseniibergreifende Korrelation
zwischen den Sorptionskoeffizienten (K,.) und der Hydrophobie der Analyten, ausgedriickt
durch den Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizienten (Ky,). Wihrend die Sorptionskoeffizienten
fur die drei verwendeten PAK (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren) gut mit Literaturdaten
tbereinstimmen, konnten fiir diejenigen Analyten, die einem Siure-Base-Gleichgewicht
unterliegen oder zur Ausiibung starker polarer Wechselwirkungen befihigt sind (Fluoren-2-amin,
2,6-Dimethylphenol, 2,6-Dimethylpyridin und 2,5-Dimethylchinolin), deutlich héhere
Sorptionskoeffizienten gemessen werden. Dies weist darauf hin, daB® neben dem reinen
Verteilungsmechanismus an der organischen Kohlenstoffraktion der Sande auch
Adsorptionsprozesse fiir die Sorption an der Sandmatrix verantwortlich sind. Ubereinstimmend
mit dem K,.-Konzept nahmen die Sorptionskoeffizienten an bewachsenen Sanden, deren
Kohlenstoffgehalte durch die Rhizodeposition (pflanzlicher Eintrag von organischen
Verbindungen) gegeniiber origindrem Sandmaterial um den Faktor drei bis fiinf erhéht waren, zu.

Zur Bestimmung der RCF (Root concentration factor) wurden die statischen
Sorptionsexperimente unter Verwendung von Helophytenwurzeln als Sorbens in einem
abiotischen Millieu durchgefiithrt. Die ermittelten RCF liegen signifikant iiber Werten aus der



Literatur, die auf der Verwendung lebender Pflanzen beruhen. Als Ursache fiir diese Diskrepanz
kann eine fiir diese Fragestellung mangelnde Vergleichbarkeit von lebenden und toten Systemen
angenommen werden. Moglicherweise liegen in lebenden Wurzeln aufgrund des
Transpirationsstromes keine Sorptionsgleichgewichte vor, so daB die Analyten an diesen
Wurzeln geringere RCF aufweisen. Die Interpretation der gemessenen RCF-Werte an toten
Helophytenwurzeln erfolgte auf der Basis eines bestehenden Loslichkeitsparameter-Konzeptes,
das auf der Annahme eines Verteilungsmechanismus beruht. Es zeigte sich, daB
Helophytenwurzeln einen Hildebrandschen Loslichkeitsparameter (8) von ca. 25 J*°cm™’
aufweisen. Dieser Wert liegt zwischen dem von Lignin (ca. 22 J**cm™) und Cellulose (ca.
32 I%%cm™?). Unter der Voraussetzung der Dominanz von nichtkompetetiven
Verteilungsvorgéangen lassen sich somit bei Kenntnis des Loslichkeitsparameters einer Wurzel die

Wurzelkonzentrationsfaktoren in totem Wurzelmaterial vorhersagen.

Reinigungseffizienz der Filtersysteme fiir die Modellschadstoffe

Die Bilanzierung der nicht-isotopenmarkierten Modellschadstoffe (Ausgangskonzentration von
0,1 bis 1 mg/l) zwischen dem Zu- und Ablauf ergab innerhalb eines Zeitraumes von bis zu zwei
Monaten Reinigungseffizienzen unbepflanzter Laborsysteme von durchschnittlich 69 %.
Demgegeniiber erreichten mit Phalaris arundinacea bepflanzte Sandfiltersaulen im Mittel eine
Reinigungseffizienz von 88 %. Die aromatischen Verbindungen (2- bis 3-Ring-PAK, Fluoren-2-
amin sowie Dimethylderivate des Phenols, Pyridins und Chinolins) wurden nahezu vollstindig
aus dem Modellabwasser entfernt. Die Reinigungeffizienz fiir aliphatische, zyklische

Verbindungen (Tetrahydrothiophen und 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) war signifikant geringer.

Mikrobieller Schadstoffabbau
Tests zum Nachweis spezifischer Mikroorganismen, die zum Abbau von Naphthalin,

Phenanthren und 2,6-Dimethylphenol befihigt sind, zeigen, dal die in den radiotracerfreien
Untersuchungen erhaltenen Bilanzliicken fiir diese Schadstoffe auf eine mikrobielle Verwertung
im Sandfilter zuriickgefithrt werden kénnen. Innerhalb der Versuchszeitraume nahmen die
Zellzahlen spezifischer Abbauer in den oberen Sandschichten um mehrere Grofenordnungen zu.
Vergleichbare Ergebnisse sind fiir die Gesamtzellzahlen zu verzeichnen. Im Vergleich zu
unbepflanzten Modellsystemen fiihrte der pflanzliche Eintrag organischer Verbindungen
(Rhizodeposition) in bepflanzten Sandfiltersiulen zu einer signifikant hoheren Gesamtzahl der
Mikroorganismen im Sand um den Faktor 2 - 20 sowie zu einer gesteigerten mikrobiellen
Aktivitit, die semiquantitativ durch der Reduktion von Farbindikatoren bestimmt wurde.

Unter Anwendung der Radiotracertechnik konnte bestitigt werden, daB der wesentliche



Schadstoffpfad von Phenanthren im System Helophyten/Sandfilter die mikrobielle Mineralisation
ist. Bis zu 54 % des Radiotracers wurden in Form von **CO, aus dem Bodenraum freigesetzt.
Die erhohte mikrobielle Abbauaktivitit in bepflanzten Sandfiltersaulen fithrte zu einer
gesteigerten Bodenatmung sowie zu einer verstirkten Freisetzung von '“CO, gegeniiber
unbepflanzten KontrollgefaBen. Es konnte erstmalig gezeigt werden, dall ein direkter
Zusammenhang zwischen der Bodenatmung und der Phenanthrenmineralisation besteht. Dies lief3
sich sowohl unter Anwendung von Phalaris arundinacea als auch von Phragmites australis
feststellen. Dabei wies das System Phragmites australis/Sandfiltersaule, offensichtlich aufgrund
hoher pflanzlicher Sauerstoffeintrége in den Wurzelraum, die stirkste 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 bestitigt damit die mittels
statischer Experimente bestimmten hohen Sorptionskoeffizienten an der Sandmatrix. Innerhalb
eines zweimonatigen Versuchszeitraumes fithrten die starken Sorptionswechselwirkungen
insbesondere in bepflanzten Modellsystemen zu einer Akkumulation der genannten Schadstoffe
im Sandmaterial von bis zu 60 % der verwendeten Schadstoffmenge. Dagegen konnte fiir die
nichtfunktionalisierten PAK, die aliphatischen zyklischen Verbindungen sowie
2,6-Dimethylphenol aufgrund niedriger Sandkohlenstoffgehalte oder einer mikrobiellen
Metabolisierung eine geringe Sorption (< 6 %) festgestellt werden.

Die Ergebnisse der Radiotraceranalysen zeigen eine irreversible Bindung von radioaktiven
Phenanthrenabbauprodukten an der Sandoberfliche und in assoziierten Mikroorganismen. Der
Anteil von C-Verbindungen im Sand nahm innerhalb des Versuchszeitraumes gegeniiber dem
freigesetzten *CO, ab. Daraus 14t sich ableiten, daB die reversible Sorption bzw. die irreversible
Bindung von Phenanthren und dessen Umsetzungsprodukten im Filterbeet von

Pflanzenklaranlagen langfristig betrachtet von geringerer Bedeutung sein wird.

Pflanzliche Schadstoffaufnahme
Die Analyse des Pflanzenmaterials unter Anwendung der Beschleunigten Losemittelextraktion

(ASE) ergab eine hohe Konzentration des hydrophoben Schadstoffes Phenanthren in der Wurzel
sowie hohe Konzentrationen hydrophiler Schadstoffe im SproB. Dariiber hinaus konnte erstmalig
nachgewiesen werden, daB - in Ubereinstimmung mit den mittels SPME erhaltenen RCF (root
concentration factor) - diejenigen Verbindungen, die zu starken spezifischen Wechselwirkungen
(z. B. Wasserstoffbriickenbindungen oder ionische Wechselwirkungen) befahigt sind (Fluoren-2-
amin, Dimethylpyridin und -chinolin), signifikant in der Wurzel sorbiert werden. Jedoch hat die



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

Dagegen war unter Anwendung der Radiotracertechnik mit 9-*C-Phenanthren bis zu 15 % der
eingesetzten *C-Gesamtaktivitit im Pflanzenmaterial nachweisbar. Davon war der iiberwiegende
Teil irreversibel in der Pflanzenmatrix gebunden. Ein Vergleich der aus den '*C-Analysendaten
berechneten RCF und TSCF (transpiration stream concentration factor), die die pflanzliche
Schadstoffaufnahme beschreiben, mit g RCF-lg Ky~ bzw. TSCF-lg 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 teilweise Metabolisierung des Phenanthrens in den verwendeten Helophyten
angenommen. Dies fiihrt zu einer zu niedrigen Phenanthrenwiederfindung im Pflanzenmaterial bei

der Verwendung nicht-isotopenmarkierter Analyten.

Die Radiotraceranalysen zeigen ferner einen sehr geringen Austrag von “*C-Verbindungen, d. h.
von Phenanthren oder von Phenanthrenabbauprodukten, iiber den SproB in die Atmosphire. Die
signifikante Phytovolatisation dieses hydrophoben Schadstoffes aus Helophytensystemen kann

somit ausgeschlossen werden.

EinfluB geléster Huminstoffe auf die Reinigungseffizienz und die Prozesse im Filterbeet

Es zeigte sich eine fiir die verwendete DOM-Konzentration von 100 mg/] geringe Beeinflussung
der Reinigungseffizienz der bepflanzten Sandfiltersiulen. Dies steht im Gegensatz zu hohen
Verteilungskoeffizienten einiger Schadstoffe (Phenanthren, Fluoren-2-amin) an der verwendeten
Fulvosédure. Daraus 1Bt sich ableiten, daB die auf abiotischen Sorptionswechselwirkungen der
Analyten mit dem DOM-Molekiil beruhende Vehikelwirkung der gelosten Huminstoffe durch
konkurrierende Prozesse (mikrobieller Abbau oder Sorption am Sandmaterial) vermindert wird.

Die Untersuchungen mit 9-'*C-Phenanthren bestitigen die Hypothese, daB der am DOM-
Molekiil sorbierte Phenanthrenanteil wihrend der Abwasserpassage durch die Filtersaulen
mikrobiell verwertet wird. Ferner liegt die Mineralisationsrate iiber derjenigen der
fulvosaurefreien Versuchsvarianten. Zur Interpretation dieser Ergebnisse wurde eine
Bilanzierung der Fulvosdure durchgefiihrt. Wahrend die Bilanzierung in bepflanzten
Sandfiltersiulen aufgrund der pflanzlichen Rhizodeposition nicht erfolgen konnte, wurde in
unbepflanzten Modellsystemen eine partielle mikrobielle Nutzung dieses Huminstoffes als
Kohlenstoffquelle nachgewiesen (ca. 20 %). Dieser Befund ist eine Erklarungsméglichkeit fur die
verstarkte Phenanthrenmineralisation in Gegenwart von DOM. Dariiber hinaus konnte aufgrund



der Vehikelwirkung der Fulvosiure eine verringerte Sorption radioaktiver Verbindungen am
Sandmaterial sowie eine verminderte pflanzliche Schadstoffaufnahme nachgewiesen werden. Die
verringerte Phytoextraktion lieB sich dadurch erklaren, daB die DOM-Polymere nicht in die
Wurzelzellen aufgenommen und dadurch die am Huminstoff sorbierten Schadstoffmolekiile von

der Wurzel ausgeschlossen werden.

Schlufifolgerungen
Die Untersuchungsergebnisse der vorliegenden Arbeit belegen die prinzipielle Anwendbarkeit

von Pflanzenklaranlagen zur Eliminierung der ausgewihlten carbochemischen Kontaminanten aus
Abwissern. Die vielfiltigen Prozesse, die zur Entfernung der Kontaminanten fithren, sind sowohl
abiotischen (Sorption an Sand und Wurzeln) als auch biotischen Ursprungs (mikrobielle
Metabolisierung, Phytoextraktion bis in den Sprof). Wihrend Huminstoffe einen wesentlichen
EinfluB auf die biotisch determinierten Prozesse (geringere Phytoextraktion, erhéhter
mikrobieller Schadstoffabbau) haben, ist die auf Sorptionswechselwirkungen beruhende
Vehikelfunktion der Huminstoffpolymere bei der in dieser Arbeit verwendeten DOM-

Konzentration als sekundir einzustufen.

Unter Beriicksichtgung samtlicher Untersuchungsergebnisse kann eine Einteilung der
Modellschadstoffe in drei Gruppen erfolgen. Die unsubstituierten PAK mittlerer
Hydrophobizitit und Alkylphenole (Naphthalin, Acenaphthylen, Phenanthren und 2,6-
Dimethylphenol) sind durch eine ausgeprigte mikrobielle Verwertung und eine geringe
Akkumulation am Sandmaterial gekennzeichnet. Pflanze/Sand-Systeme weisen fiir diese
Schadstoffe hohe Reinigungseffizienzen auf. Fiir Phenanthren bestehen dariiber hinaus Hinweise
auf eine pflanzliche Metabolisierung. Bei den alkylsubstituierten Stickstoffheterozyklen und
benzoannelierten Aminen (2,5-Dimethylpyridin und 2,6-Dimethylchinolin, Fluoren-2-amin) ist
ein mikrobieller Abbau im Modellsystem moglich, jedoch sind starke Sorptionswechselwirkungen
mit der Sandmatrix zu verzeichnen. Des weiteren sind hohe Reinigungseffizienzen fiir diese
Analyten charakteristisch. Hingegen weisen die verwendeten Modellsysteme keine
wirkungsvollen Mechanismen zur Eliminierung von aliphatischen zyklischen Verbindungen
(Tetrahydrothiophen, 2,4,4-Trimethylcyclopentanon) auf. Zukiinftige Untersuchungen kénnten
der Frage nachgehen, ob durch eine Verldngerung der hydraulischen Verweilzeit im Filterbeet die
Reinigungseffizienz fiir diese Schadstoffe erhéht wird.

Auferund der spezifischen Stoffeigenschafien und der damit einhergehenden Prozesse ist fiir die
Konzipierung und Validierung von Pflanzenkldranlagen zur Reinigung industrieller Abwisser
sowohl die Bestimmung der Reinigungseffizienzen fiir die Hauptkomponenten des Abwassers als
auch die Untersuchung der Schadstoffakkumulation in Sand und Pflanzen erforderlich.
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