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1 Einleitung

Fir die Behandlung der im Bergbau anfallenden sauren Wasser (Grubenwasser, Auf-
bereitungswasser, Haldensickerwasser) gibt es zahlreiche bewahrte und leistungsfa-
hige Verfahren, die auf der Nutzung von physikalischen Trenn- und Reinigungsprin-
zipien entweder allein oder in der Kombination mit biologischen Schritten beruhen.
Allen gemeinsam ist ein mehr oder weniger hoher technischer Aufwand (Separato-
ren, Pumpen usw.), ein hoher Energie- bzw. Chemikalienbedarf und die Notwendig-
keit einer regelmafiigen und intensiven Wartung der technischen Anlagenteile und
Gerate durch ein ausgebildetes Fachpersonal mit einer funktionierenden Infrastruk-
tur. Auf der Suche nach der Minimierung des technischen, finanziellen und personel-
len Aufwandes bei garantierter Leistung finden insbesondere in Entwicklungslandern
naturnahe Einfachtechnologien in vielen Bereichen des taglichen Lebens und der
industriellen Produktion Anwendung. Zur Abwasserbehandlung werden Pflanzenklar-
systeme (constructed wetlands, Pflanzenklaranlagen) zunehmend favorisiert. Die
Potenziale dieser Technologie sind mit den bekannten und bewahrten Anwendungen
fur kommunale Abwasser, flr deren Hygienisierung, fir die Brauchwasseraufberei-
tung sowie fur die Behandlung spezieller Industrieabwasser noch lange nicht ausge-

schopft.

Verfahren der Biotechnologie, und insbesondere die Wetland-Technologie, sind fur
belastete Wasser aus dem Bergbau in Vietnam noch nicht weit verbreitet. Im Rah-
men der Promotionsarbeit werden verschiedene Varianten von Wetlands bzw. von
Bio-Reaktoren auf ihre Leistungsfahigkeit im Labormalistab vergleichend charakteri-

siert und hinsichtlich ihnrer Anwendbarkeit in Vietnam diskutiert.

2 Stand der Wissenschaft und Technik

Saure Grubenwasser (acid mine drainage) kdnnen mittels verschiedener physikali-
scher, chemischer und biologischer Verfahren und deren Kombinationsvarianten be-
handelt (neutralisiert) werden (Willscher 2001; Brown et al. 2002; Merkel et al. 2005).
Die Entscheidung fur ein spezifisches Verfahren hangt von einer Reihe von Faktoren
ab, wie Mengenstrome, Schadstofffrachten, spezifische Umweltgesetze, klimatische
Bedingungen, ortliche Verflugbarkeit von Kalkstein, Infrastruktur, Finanzen, Flachen,
subjektive Aspekte etc. Neben den konventionellen Behandlungsverfahren finden

zunehmend biologische Methoden, z.B. in Form von Pflanzenklaranlagen (engl.



constructed wetlands) Anwendung, insbesondere wenn die finanziellen Mittel limitiert

sind.
2.1 Konventionelle Behandlungsverfahren saurer Grubenwasser

2.1.1 Fallungsverfahren

Wahrend des Fallungsprozesses werden die gelosten Metalle im Abwasser in eine
unlésliche Form Uberfuhrt, die dann ausfallt. Der grofl3e Vorteil der Fallungsverfahren
besteht in der einfachen Anlagentechnik zur Durchfihrung des Fallungsprozesses.
Die Verfahren lassen sich je nach Fallungsmittel in Neutralisationsfallung, Carbonat-
fallung und Sulfidfallung einteilen (Kalin et al. 2005a; Kalin et al. 2006; Caraballo et
al. 2009a; Pérez-Lopez et al. 2010).

Neutralisationsfallung

Der uberwiegende Anteil des in der metallverarbeitenden Industrie anfallenden Ab-
wassers sowie andere metallhaltige Abwasser (z.B. Grubenwasser) sind sauer und
werden folglich mit alkalischen Stoffen neutralisiert. Im Vordergrund steht hierbei je-
doch die parallel verlaufende Metallausfallung. Als Fallungsmittel werden vor allem
Natronlauge (NaOH) und Kalkmilch (Ca(OH);) verwendet. Die Schwermetalle fallen
in Abhangigkeit von den anwesenden Anionen und deren Konzentrationen als Hydro-
xide oder schwerldsliche basische Salze aus. Die Fallung der Metalle als Hydroxide

kann in allgemeiner Form folgendermalen dargestellt werden:

Me™ + n OH — Me(OH){ Gl. 2.1-1
Um eine bessere Sedimentation der feinen, kolloid-dispersen Hydroxid-Niederschla-
ge zu erzielen, muassen in der Regel Flockungshilfsmittel, wie z.B. hochmolekulare
Polymere, zugesetzt werden. Komplexbildner im Abwasser bewirken eine starke Her-
absetzung des Wirkungsgrades, da die Metallionen dann als komplexierte Spezies
im Prozesswasser vorliegen und sich nicht als Hydroxide fallen lassen (Wilke 2001;
Merkel et al. 2005; Caraballo et al. 2009).

Carbonatfallung

Bei der Carbonatfallung wird zur Fallung der Schwermetalle an Stelle von Natronlau-

ge das billigere Natriumcarbonat (Soda) verwendet. Die Sedimentationseigenschaf-



ten der erzeugten Schwermetallschlamme sind besser als bei den Metallhydroxiden
(Watten et al. 2005; Wisskirchen et al. 2010).
Folgende Gleichung ist eine vereinfachte Darstellung der Fallung der Metalle als

Carbonate:

m Me™ + n CO3* — Men(CO3)nd GI. 2.1-2
Bei Metallsalzgemischen kann die kombinierte Anwendung von NaOH und Soda
schon bei niedrigen pH-Werten zum gleichen Abscheidegrad fuhren. Fur hohe pH-

Werte ist Soda ungulnstig, da hohe Fallungsmitteliberschisse erforderlich sind.

Sulfidfallung

Im industriellen Bereich haben Sulfidfallungen geringere Bedeutung, obwohl hier die
kleinsten Loslichkeitsprodukte erreicht werden, so dass die Fallung auch in Gegen-
wart von Komplexbildnern moglich ist (Bhagat et al. 2004; Kaksonen und Puhakka
2007; Sahinkaya et al. 2009). Grunde dafur sind die hohe Toxizitat und die hohen
Preise der eingesetzten Fallungsmittel Schwefelwasserstoff (H.S), Natriumsulfid
(Na2S) und Natriumhydrogensulfid (NaHS). Der Einsatz von Schwefelwasserstoff
erfordert zudem MalRnahmen zur Verminderung der Geruchsemission.

Die Fallung der Metalle als Sulfide kann vereinfacht folgendermalien dargestellt wer-

den:

Me?* + S 5 MeSJ Gl. 2.1-3

2.1.2 Einsatz von lonenaustauschern

Beim lonenaustauschverfahren werden lonen aus einer Losung aufgenommen und
daflr eine aquivalente Menge anderer lonen an die Lésung abgegeben.

Es wird in Anionen- und Kationenaustauscher unterschieden. Die meisten Austau-
scher sind in Wasser nicht l6sliche, aber quellbare Kunstharze mit funktionellen
Gruppen, die Anionen bzw. Kationen binden kdnnen. Kationenaustauscher besitzen
in der Regel Sulfonsaure- oder Carboxylsaure-Gruppen, binden positiv geladene lo-
nen und geben im Austausch Natrium- oder Wasserstoffionen frei. Anionenaustau-
scher besitzen z.B. Aminogruppen und binden negativ geladene lonen im Austausch
gegen Chlorid- oder Hydroxidionen (Wilke 2001; Fu et al. 2006; Mierek-Adamska et
al. 2009; Mierek-Adamska et al. 2009). Wenn die Austauschkapazitat der lonenaus-

tauscher-Harze erschopft ist, missen sie regeneriert werden. Kationenaustauscher-



harze werden mit einer starken Saure, z.B. H,SO,4 oder HCI, regeneriert, wahrend flr
Anionenaustauscher meist NaOH verwendet wird. Das dabei anfallende Konzentrat
muss weiter behandelt oder entsorgt werden.

lonenaustauscher finden in der Wasseraufbereitung meist zur Enthartung und Ent-
salzung Verwendung; sie kdnnen aber auch zur Entfernung und Rickgewinnung von
Schwermetallen aus Abwasser eingesetzt werden (Bahlo und Wach 1992; Dietz et al.
2005; Blume 2007; Acheampong et al. 2010).

Obwohl der Einsatz von lonenaustauschern einfach ist, verursacht die Regeneration
sowie das Entsorgen beziehungsweise Recycling der Abfallstoffe zusatzliche Arbeit

und Chemikalieneinsatz. Dadurch entstehen zusatzliche Kosten.

2.1.3 Einsatz von Membrantrennverfahren

Bei Membrantrennverfahren werden Stoffgemische, die gelGste, emulgierte bzw.
suspendierte Substanzen enthalten kdnnen, mittels einer semipermeablen Membran
getrennt. Auf der Konzentratseite wird dabei ein hdherer Druck eingestellt, da der
Trennprozess nur durch eine Druckdifferenz zwischen Konzentrat- und Filtratseite
zustande kommt.

Die Membrantrennverfahren werden je nach Beschaffenheit der Membran (Poren-
grofde) und der Art der abzutrennenden Partikel allgemein in Umkehrosmose, Nano-
filtration, Ultrafiltration und Mikrofiltration unterschieden (Childress und Elimelech
2000; Ozaki et al. 2002). Zur Behandlung metallhaltiger Abwasser ist hauptsachlich
die Umkehrosmose geeignet (Qin et al. 2003).

e Umkehrosmose

Der Vorgang der Osmose ist dadurch charakterisiert, dass zwei Kompartimente
durch eine halbdurchléassige Membran voneinander getrennt sind. Das reine LO-
sungsmittel (Wasser) kann durch die Membran dringen und versucht, die Konzentra-
tion in der Losung durch Verdinnung zu reduzieren. Dreht man in technischen Pro-
zessen diesen Effekt um, d.h., man druckt das Medium mit erhhtem Druck gegen
eine wasserdurchlassige, porenfreie Membran, kann man in der Umkehrosmose an
organischen und anorganischen Substanzen echt geloste Anteile (z.B. Metalle) dem
Wasser entziehen (Benito und Ruiz 2002; Qin et al. 2003). Es wird mit einem Filtrati-
onsdruck von etwa 20 - 100 bar gearbeitet. Die wichtigsten Membranwerkstoffe sind
abgewandelte Naturprodukte (z.B. Celluloseacetat) und synthetische Produkte (z.B.

Polyamide, Polypropylen) (Kermer 1999).



Das erhaltene aufkonzentrierte Retentat muss anschlielRend weiter aufbereitet oder
entsorgt werden. Der wichtigste Vorteil der Membrantrennverfahren ist die Vermei-
dung von Chemikalieneinsatz und damit die Vermeidung einer chemischen Verande-
rung der zu trennenden Substanzen (Ozaki et al. 2002).
e Elektrodialyse

Mittels Elektrodialyse lassen sich ebenfalls Metallionen und geladene Metallkomple-
xe anreichern (Ryu et al. 2010). Alternierend angebrachte Anionen- und Kationen-
austauschermembranen bilden Kammern in einem elektrischen Feld, das zwischen
zwei parallel zu den Kammern ausgerichteten Elektroden erzeugt wird. Positiv gela-
dene lonen konnen unter Einfluss des elektrischen Feldes die Kationenaustauscher-
membranen passieren und werden an der folgenden Anionenaustauschermembran
zuruckgehalten. Im Gegensatz dazu durchdringen die negativ geladenen lonen die
Anionenaustauschermembranen und werden von den Kationenaustauschermembra-
nen abgestolien. In benachbarten Kammern erfolgt daher eine Aufkonzentrierung
bzw. Verdinnung. Nachteilig sind Foulingprozesse der Membranen (Wilke 2001; Qin
et al. 2003).

2.2 Behandlung saurer Grubenwasser in Bioreaktoren

Neben den genannten chemisch-physikalischen Methoden kdnnen auch Verfahren
angewendet werden, die biologische Prozesse nutzen, um saure Grubenabwasser
und sulfathaltige Abwasser zu behandeln. Biologische und chemische Verfahren

konnen zudem kombiniert werden, um eine optimale Reinigungsleistung zu erzielen.

2.2.1 Mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion

Anaerobe Bakterien konnen organische Kohlenstoffverbindungen bzw. Wasserstoff
als Kohlenstoff- und Energiequelle nutzen. Dabei fungieren sauerstoffreiche Verbin-
dungen wie z.B. Nitrat, Nitrit und Sulfat als terminale Elektronenakzeptoren. Folgen-

de Gleichungen verdeutlichen dies:

S04% + 2 (CH,0) + 2 H* — HyS + 2 CO, + 2 H,0 Gl 221
SO~ +4 Hy+H" — HS +4 HyO Gl.22-2
Ein Teil der frei werdenden Energie kann konserviert und fur Zellbausteinsynthesen
genutzt werden. Die zur Reduktion notwendigen Redoxaquivalente mussen in Form

von fur sulfatreduzierende Bakterien (SRB) verwertbaren Substraten zur Verfligung



gestellt werden, welche auch gleichzeitig Kohlenstoffquelle sein kdnnen und damit
Wachstum und Vermehrung ermoglichen. AuRerdem laufen die Sulfatreduktionspro-
zesse nur im stark reduzierenden Milieu und in einem bestimmen pH-Bereich ab
(Kohler und Volsgen 1998; Meulepas et al. 2009b).

Reaktionsmechanismen

Die Sulfatreduktion durch Bakterien lasst sich grundsatzlich in zwei Prozesse unter-
teilen. Bei der dissimilatorischen Sulfatreduktion gibt die Bakterienzelle den reduzier-
ten Sulfid-Schwefel wieder nach aufen ab (siehe Gl. 2.2-1 und Gl. 2.2-2). Dagegen
wird bei der assimilatorischen Sulfatreduktion der reduzierte Schwefel in organische
Schwefelverbindungen (z.B. Proteine) eingebaut und dient damit dem Aufbau von
Biomasse (Schlegel 1992; Brock 1997; Preuld 2004).
Der Prozess der dissimilatorischen Sulfatreduktion ist mit einem Alkalinitatsgewinn
verknUpft und bei Anwesenheit von Schwermetallionen werden diese durch die Fal-
lung als Schwermetallsulfid nach folgender Gleichung entfernt (Bhagat et al. 2004;
Kaksonen und Puhakka 2007):

Me?" + S% = MeS| Gl.2.2-3
Die mikrobielle Sulfatreduktion lasst sich in folgende vier Phasen unterteilen: Sulfat-
aufnahme, Sulfataktivierung, Reduktion des Sulfats und Fixierung bzw. Ausschei-
dung des Sulfids (siehe Abb.2.2-1) (Schwenn 1997; Leustek und Saito 1999).
Die Sulfatreduktion erfordert eine Aktivierung des Sulfats, bei der mit Hilfe von ATP
Adenosin-5‘-phosphorylsulfat (APS) gebildet wird. Diese Art der Sulfataktivierung tritt
auch bei der Sulfatassimilation auf, dabei ist sie jedoch mit einer zweiten Aktivie-
rungsreaktion verbunden. Bei der dissimilatorischen Sulfatreduktion wird APS unter
Bildung von AMP zu Sulfit und weiter zu H,S reduziert.
Die Vielfalt des Stoffwechsels der Sulfatreduzierer kommt auch darin zum Ausdruck,
dass die Acetatoxidation auf verschiedenen Stoffwechselwegen vor sich geht, dem
oxidativen Acetyl-CoA-Weg und einem modifizierten Tricarbonsaure-Zyklus. Die

Spaltung der zu Acetyl-CoA aktivierten C,-Verbindung erfolgt an der Kohlenmonoxid-

Dehydrogenase (Hallam et al. 2006).
Neben heterotrophen Sulfatreduzierern gibt es eine Vielzahl von Spezies die mit H,

chemolithoautotroph wachsen, wie z.B. Desulfovibrio vulgaris, Desulfobacterium au-

totrophicum oder Desulfotomaculum acetoxidans. Mit Hydrogenasen wird der mole-



kulare Wasserstoff aktiviert und in Reaktionen der Atmungskette eingeschleust (Van
Gastel et al. 2006).

ATP PP ATP  ADP
SO ~—"_ » APS N > PAPS
ATP-Sulfurylase APS-Kinase
26 NADPH 2¢ -]

\‘ APS-Reduktase NADP*

o AMP . PAP

Sulfit-Reduktase

v v

HZS st
Ausscheidung Organische Schwefel-

verbindungen (Cystein,
Methionin und so weiter)

Dissimilatorische Assimilatorische Sulfat-
Sulfatreduktion reduktion

Abb. 2.2-1: Reaktionsschritte der mikrobiellen Sulfatreduktion (Schwenn 1997; Leustek und Saito
1999).

Kinetik der mikrobiellen Sulfatreduktion

FUr die mikrobielle Sulfatreduktion wird der kinetische Modellansatz nach Schopke
(2005) angewendet. Die Beschreibung der Reaktionskinetik beruht allgemein auf
dem Monod-Ansatz.
Dabei ist ggf. zu beachten:

o Bakterienwachstumsrate,

e Einfluss mehrerer Substrate,

e Produkt- und Substrathemmungen,



o pH-Einfluss,

e Temperaturabhangigkeit.

Die Wachstumsrate von Bakterien bei kontinuierlicher Kultur ist durch Gl. 2.2-4 ge-

geben.

% = u(s, p)-x—D.x Gl.2.2-4

Wenn die Reaktionsablaufe im Reaktor konstant sind, dann gilt:
% =0 und u(s,p).x — D.x = 0. Daraus folgt: u(s,p) = D.
Der Ertragkoeffizient Y wird durch Gl. 2.2-5 bis 2.2-7 umgerechnet.

Y, =—2 Gl22:5
(X/8) S —§

r

ds_ . #5p)

=D.s, —D.s GI.2.2-6
dt Y (x/s)

?TT =b.u(s, p)-x—D.p Gl.2.2-7

Die sulfatreduzierenden Prozesse laufen in technischen Reaktoren nach den in Gl.
2.2-6 beschriebenen Differenzialgleichungen ab. Messbar ist aber meist nur der Ge-
samtumsatz eines Reaktors. Daraus lasst sich nur eine mittlere Reaktionsgeschwin-
digkeit bestimmen. Diese mittlere Umsatzrate wird dabei aus dem Differenzenquo-
tient (ACso4) der Zu- und Ablaufkonzentration und der mittleren Verweilzeit (VWZ) im
Reaktor nach Gl. 2.2-8 berechnet (Koch et al. 2006).

— dCSO4 _ ACSO4 (

o, = Pseudonullte Ordnung) GlI. 2.2-8
4 dt vwz

Damit wird die Reaktion auf eine konstante Reaktionsgeschwindigkeit, d.h. pseudo-
nullte Ordnung reduziert. FUr die Uberschlagliche Bemessung unter Beachtung der

Randbedingungen reicht die Kenntnis dieses Wertes bereits aus.

Einflussfaktoren auf die mikrobielle Sulfatreduktion

Zur heterotrophen dissimilatorischen Sulfatreduktion sind verschiedene anaerobe
Bakteriengruppen befahigt (Muyzer und Stams 2008; Meulepas et al. 2010), deren
vielfaltiger Stoffwechsel noch nicht vollstandig aufgeklart ist (Schlegel 1992; Kéhler
und VoIsgen 1998). Nachfolgend werden wichtige Bedingungen, die auf den Stoff-



wechsel der Bakterien Einfluss nehmen und bei der Verfahrensentwicklung zu be-

rucksichtigen sind, erlautert.
e Temperaturabhangigkeit

Nach der Arrhenius-Gleichung gilt: Wenn die Temperatur um 10 Grad erhoht wird,
dann steigt die Reaktionsgeschwindigkeit um das 2- bis 4-fache an. Okabe et al.
(1995) verwendete die allgemeine Temperaturabhangigkeit von Reaktionen nach
Arrhenius, die von der Aktivierungsenergie E ausgenht:

-
too (T)= 12, x€ KT GlL22-9

Bei Untersuchungen zur Temperaturabhangigkeit der Wachstumsrate im Tempera-
turbereich 25-43°C konnte gezeigt werden, dass diese im untersuchten Bereich rela-
tiv konstant ist (Okabe et al. 1995; Kallmeyer und Boetius 2004; Treude et al. 2005a;
Sahinkaya et al. 2007; Meulepas et al. 2009b).

e pH-Einfluss

Die Aktivitat der sulfatreduzierenden Bakterien wird sehr stark vom pH-Wert beein-
flusst. Undissoziierter Schwefelwasserstoff und undissoziierte Substratsauren wirken
starker inhibierend als deren Anionen (Kaksonen und Puhakka 2007); der pH-Wert

beeinflusst deren Dissoziationsgleichgewichte.

Tabelle 2.2-1: Optimale pH-Werte verschiedener mesophiler Desulfurikanten (Hanselmann et al. 1995;
Kdhler und Volsgen 1998; Meulepas et al. 2009b).

Vertreter PHopt.
Desulfovibrio desulfuricans 6,0-7,5
Desulfovibrio vulgaris 6,0-7,5
Desulfomicrobium apsheronum 6,2
Desulfobacterium autotrophicum 6,7
Desulfobacter postgatei 7,0
Desulfotomaculum acetoxidans 6,0-7,5
Desulfotomaculum orientis 7,0
Desulfobacterium oleovorans 7,0




Der optimale pH-Wert liegt nach bisherigem Erkenntnisstand bei allen sulfatreduzie-
renden Bakterien im Neutralbereich von 6,5 bis 8 (siehe Tab. 2.2-1) (Meulepas et al.
2009b).

e Einfluss des Redoxpotentials

Es gibt je nach verwertbaren Elektronenakzeptoren verschiedene Typen von Bakteri-
en, wie z.B. Sauerstoff-, Nitrat-, Sulfatreduzierer etc. (siehe Tab. 2.2-2).

Die Redoxpotentiale geben Hinweise auf den mikrobiologischen Prozess und die je-
weils dominierende Elektronenakzeptoren-Klasse. Starke Elektronenakzeptoren bzw.
Prozesse, bei denen viel Energie frei wird (hohe Redoxpotentiale), dominieren zu-
nachst lokal innerhalb der Schadstofffahne z.B. eines Grubenwasserleiters (EPA
2000). Dies bedeutet, dass sich jeweils Zonen mit den in einem bestimmten Bereich
dominierenden Elektronenakzeptoren ausbilden. Diese Zonen weisen ein fur die je-

weiligen Elektronenakzeptoren typisches Redoxpotential auf.

Tabelle 2.2-2;: Redoxpotentiale verschiedener mikrobieller Redoxreaktionen (Kimmel und Papp 1990;
Kéhler und Volsgen 1998).

Prozess Redoxpotential E;, [V] rH,-Bereich
Denitrifikation 0,4 10-30
Manganreduktion 0,3 15-25
Eisenreduktion -0,1 15-25
Garung -0,15 10-15
Desulfurikation -0,2 6-20
Methanogenese -0,3 0-7

e Nahrstoffe

Durch Desulfurikanten kénnen verschiedene einfache niedermolekulare organische
Verbindungen als Energie- und Kohlenstoffquelle verwertet werden. Das setzt im na-
turlichen Stoffkreislauf die Aufspaltung hohermolekularer Stoffe durch andere Orga-
nismen voraus (Hansen 1993; Widdel et al. 2007; Meulepas et al. 2009b; Meulepas
et al. 2010). Als Substrate wurden in den Versuchen meist Lactat, Acetat, Propionat,
Butyrat, Formiat, Methanol und Ethanol verwendet. Jedoch scheint keines dieser
Substrate universell fur alle Sulfatreduzierer geeignet zu sein (Schlegel 1992; Liam-
leam und Annachhatre 2007; Muyzer und Stams 2008). Zum Teil werden die Sub-
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strate unvollstandig oxidiert, so dass Acetat als Stoffwechselendprodukt verbleibt
(Chang et al. 2000; Nagpal et al. 2000; Hallam et al. 2006; Muyzer und Stams 2008).
In Bezug auf die Hauptnahrelemente Kohlenstoff, Stickstoff und Phosphor geben
Uhlmann und Nixdorf (2002) bzw. Preul (2004) als durchschnittliche Zusammenset-
zung von Biomasse ein molares C:N:P-Verhaltnis von 106:16:1 an. Wahrend bei
aeroben Mikroorganismen etwa 50% der organischen Nahrstoffe in Biomasse umge-
wandelt werden konnen (Hartmann 1992), erreichen anaerobe Mikroorganismen nur

ein Zehntel des Zellertrages der Aerobier.
e Hemmung

Durch verschiedene organische und anorganische Stoffe kdnnen toxische Wirkungen
auf Mikroorganismen hervorgerufen werden (Hao 2000; Kaksonen und Puhakka
2007). Durch Schwefelverbindungen, organische Sauren, Salze und Schwermetalle
konnen Blockierungen der Enzymsysteme oder die Denaturierung von Eiweil3en her-
vorgerufen werden (Utgikar et al. 2002; Bhagat et al. 2004; Meulepas et al. 2010).

Sulfid kann in der Lésung in Form von H,S, HS™ und S? existieren. Diese unterliegen

folgenden Dissoziationsgleichungen:

H2S <> HS + H Gl.2.2-10

HS < S* + H' Gl.2.2-11
Diese Gleichungen hangen vom pH-Wert ab. In undissoziierter Form hat das H,S
den starksten Einfluss auf Mikroorganismen, da nur dieser Form ein Durchdringen
der Zellmembran maoglich ist und damit in den Zellen verschiedene metabolische
Prozesse geschadigt werden kénnen (Okabe und Characklis 1992; Okabe et al.
1992; Kaksonen und Puhakka 2007)
Spurensalze, insbesondere einiger Schwermetalle, sind in geringen Konzentrationen
als essentielle Nahrelemente zum Bakterienwachstum notwendig (Postgate 1979). In
sulfidhaltigen Wassern konnen die geldsten Schwermetalle in ungeléste Schwerme-
tallsulfidformen Uberfihrt werden, deshalb kann es den Bakterien an Spurensalze
fehlen (Van Germerden und De Wit 1986; Hao 2000). AuRerdem kann ein feiner Me-
tallsulfid-Niederschlag auf der Oberflache oder den Zellwanden die Sulfatreduktions-

aktivitat verringern (Utgikar et al. 2002).
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2.3 Biosorptions-Verfahren

2.3.1 Schwermetallentfernung mit organischen Materialien

Neben den genannten chemisch-physikalischen Methoden kénnen auch Verfahren
genutzt werden, die biologische Materialien verwenden, um Schwermetalle aus Ab-
wasserstromen zu beseitigen. Biologische und chemische Verfahren konnen auler-
dem kombiniert werden, um eine optimale Reinigungsleistung zu erzielen.

Die Schwermetallentfernung aus wassrigen Lésungen mit Hilfe von biologischen Ma-
terialien kann in Biosorption und Bioakkumulation differenziert werden.

Unter Bioakkumulation wird die aktive Schwermetallaufnahme in die lebende Zelle
verstanden, die mit einem Energieverbrauch fur die Zelle verbunden ist. Die Schwer-
metalle konnen z.B. in Polyphosphatkorpern, in der Zellwand oder nach ausreichen-
der Kontaktzeit auch im Zytoplasma gebunden werden. Es wird angenommen, dass
der Mechanismus der Schwermetallaufnahme durch die Zellmembranen ahnlich ver-
lauft wie die Aufnahme der essentiellen Elemente Natrium, Kalium und Magnesium
(Wilke 2001; Kaksonen und Puhakka 2007; Meulepas et al. 2010).

Der sehr viel schnellere Prozess der Biosorption, auch als passive Akkumulation be-
zeichnet, beschreibt eine Vielzahl von physikalischen und chemischen Vorgangen
am biologischen Material. Die Biosorption ist unabhangig vom Stoffwechsel des je-
weiligen Organismus und beruht auf Fallung, lonenaustausch und Adsorption (Meier
et al. 2004).

Da fUr diesen Prozess inaktivierte Biomasse verwendet werden kann, lassen sich im
Gegensatz zur Bioakkumulation héher konzentrierte Abwasserstrome behandeln, die
sonst toxisch fur die lebende Zelle waren. AuRerdem mussen die Abwasserstrome
weder Nahrstoffe enthalten, noch muss der pH-Wert auf einem bestimmten Niveau
gehalten werden. Zu dieser mehr oder minder ausgepragten Bindung von Metallen
sind viele Organismen befahigt, so z.B. Bakterien, Hefen, Pilze und Algen (Wilke
2001). Fur die passive Bindung sind vor allem die funktionellen Gruppen der Zell-

wandbestandteile verantwortlich.
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2.4 Pflanzenklaranlagen

2.4.1 Pflanzenklaranlagen — allgemeine Ubersicht

Es ist schon lange bekannt, dass naturliche Feuchtgebiete eine Senke fur Schwer-
metalle darstellen. Sobolewski (1996) berichtet Uber Falle, in denen Feuchtgebiete
enorme Mengen an Kupfer und Uran im Sediment angereichert hatten.
Pflanzenklaranlagen (engl. constructed wetlands) sind vom Menschen geschaffene
Systeme, in denen die Behandlung von verschmutztem Wasser in natirlich vorkom-
menden oder kunstlich angelegten Feuchtgebieten erfolgt. Sie werden vor allem in
ehemaligen Bergbaugebieten der USA als naturnahe und kostengunstige Methode
eingesetzt, um saure Grubenwasser (engl. acid mine drainage) zu neutralisieren und
darin geléste Schwermetalle aus der Wasserphase zu entfernen (Schétz und Pietsch
2002; Meier et al. 2004).

Die Vorteile von Pflanzenklaranlagen sind vor allem die niedrigen Konstruktions- und
Betriebskosten. Deswegen bieten sie sich besonders fir dezentral gelegene Regio-
nen an, in denen das Wasser aufgrund mangelnder finanzieller und technischer Mog-
lichkeiten bisher unbehandelt blieb. Es handelt sich aul3erdem um naturliche Verfah-
ren, die sich gut in die Umgebung einpassen und Lebensraum fur Pflanzen und Tiere
bieten (Karathanasis und Thompson 1995; Sobolewski 1996; Skousen et al. 1998;
Vymazal et al. 1998; Hellier 1999).

Hierin liegt auch eine wesentliche Kritik an Pflanzenklarsystemen begrindet. Es gibt
Bedenken, dass die in Sedimenten und Pflanzen akkumulierten Metalle in die Nah-
rungskette gelangen kdnnen und damit eine Gefahrdung fir die Umwelt darstellen.
Weiterhin wird diskutiert, dass Pflanzenklarsysteme, wenn sie mit Metallen gesattigt
sind, diese wieder freisetzen konnten. Obwohl die verschiedenen grundsatzlichen
Mechanismen, die in Pflanzenklaranlagen und naturlichen Feuchtgebieten zur Ent-
fernung der Schwermetalle aus dem Wasser fuhren konnen, im allgemeinen bekannt
sind, handelt es sich doch um sehr komplexe Systeme, deren Funktionsweise bisher
nicht vollstandig geklart werden konnte (Buddhawong et al. 2005). Es ist daher wich-
tig, die Vorgange in Pflanzenklaranlagen detailliert zu untersuchen und die Langzeit-
effekte zu studieren.

Die meisten Pflanzenklaranlagen stellen eine Weiterentwicklung so genannter
"Landbehandlungsverfahren fur Abwasser" dar. Bei diesen Landbehandlungsverfah-

ren, der altesten Klartechnik Uberhaupt (Verregnung und Verrieselung von Abwas-
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sern auf landwirtschaftlichen Flachen), werden die Fahigkeiten der Pflanzen und vor
allem des Bodens zur Eliminierung und Fixierung von Schadstoffen genutzt
(Sobolewski 1996; Vymazal et al. 1998; Hellier 1999; Mierek-Adamska et al. 2009).
Im Unterschied zu Landbehandlungsverfahren werden bei Pflanzenklaranlagen keine
terrestrischen Pflanzen sondern Sumpfpflanzen, auch Helophyten (griech. helos =
Sumpf) genannt, genutzt. Helophyten konnen in dauernd wassergesattigtem Boden
wurzeln und wachsen mit Halmen und Blattern Uber die Wasseroberflache hinaus
(Kalin und Smith 1997). Die Sauerstoffversorgung der Pflanzenteile unter der Was-
seroberflache erfolgt Gber das Aerenchym, eine Art Luftkanalsystem. Die Sauerstoff-
zufuhr erfolgt dabei durch verschiedene Mechanismen, vor allem durch Thermoos-
mose (Armstrong et al. 1990; Flessa 1991; Grosse und Frick 1999; Wiessner et al.
2006). Die Sauerstoffzufuhr ist nicht nur an die Photoperiode bzw. die lebenden gru-
nen Sprossen gebunden, sondern auch tote Halme oder Halmstoppeln sind in der
Lage, Sauerstoff in den Wurzelbereich zu transportieren. Dies geschieht hauptsach-
lich durch den durch die Wurzelatmung verursachten O,-Gradienten. Dieser passive
O,-Transport halt die Leistungsfahigkeit einer Pflanzenklaranlage auch im Winter auf-
recht (Brix und Schierup 1989; Armstrong et al. 1994; Sorrell 1999; Stottmeister et al.
2003; Wiessner et al. 2006).

Zur Bepflanzung werden verschiedene Sumpfpflanzen verwendet, so z.B. Rohrkol-
bengewachse (Typha), Groldsseggenarten (Carex), Flechtbinse (Schoenoplectus la-
custris), Flatterbinse (Juncus effusus), Wasserschwertlilie (Iris pseudacorus), Kalmus
(Acorus calamus) etc. Die haufigste zur Anwendung kommende Pflanze ist jedoch
das Schilfrohr (Phragmites australis) (Stottmeister et al. 2003).

Der wirksame Raum in Pflanzenklarsystemen ist der Wurzelraum als der Lebens-
raum fur die Mikroorganismen. Im Zusammenspiel von Pflanze, Boden und im Wur-
zelraum lebenden Mikroorganismen werden sowohl organische als auch anorgani-
sche Stoffe abgebaut/transformiert oder durch Bindung an den Bodenkorper aus
dem Abwasser eliminiert (Sherwood et al. 1995; Cooper et al. 1996; Mierek-Adamska
et al. 2009).

In einer Pflanzenklaranlage bilden sich aerobe und anaerobe Zonen aus, in denen
Prozesse stattfinden, die auf ein Ineinandergreifen solcher anaerober und aerober
Reaktionsraume angewiesen sind. Zum Beispiel werden mikrobielle Nitrifikation, De-
nitrifikation, Sulfidoxidation und dissimilatorische Sulfatreduktion geférdert (Sherwood
et al. 1995; Cooper et al. 1996; Mierek-Adamska et al. 2009).
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Es gibt verschiedene Typen von Pflanzenklaranlagen. Prinzipiell kbnnen sie in Sys-
teme mit und ohne Bodenmatrix eingeteilt werden. Systeme ohne Bodenmatrix besit-
zen meist eine schwimmende Pflanzenmatte und werden auch hydroponische oder
Teichsysteme genannt. Wenn eine Bodenmatrix vorhanden ist, kann diese entweder
vom Wasserkorper Uberstaut sein (Surface-Flow System), oder die Wasseroberfla-
che befindet sich unterhalb der Oberflache der Bodenmatrix (Subsurface-Flow Sys-
tem). Pflanzenklaranlagen werden weiterhin in vertikal und horizontal durchflossene
Systeme unterschieden. Wahrend in horizontal durchflossenen Systemen das Was-
ser meist kontinuierlich vom Zulauf zum Ablauf fliet und sich dabei aerobe, anaero-
be und anoxische Zonen ausbilden, passiert das Wasser in vertikal durchflossenen
Systemen diskontinuierlich von oben nach unten. Da es immer wieder Perioden mit
ungesattigten Verhaltnissen gibt, ist die Sauerstoffversorgung hier besser als in hori-
zontal durchflossenen Systemen (Armstrong et al. 1990). Pflanzenklaranlagen wer-
den bereits erfolgreich bei der Behandlung dezentraler Abwasserstrome eingesetzt,
z.B. fur die Klarung kommunaler Abwasser im Stadtrandbereich oder im landlichen
Raum. Aber auch stark belastetes Abwasser aus Industrie und Gewerbe, Silosicker-
wasser aus der Landwirtschaft, Sickerwasser aus Hausmulldeponien oder andere
stark verschmutzte Abwasser kénnen bei Anpassung der Pflanzenklaranlage an die
Schadstofffracht gereinigt werden (Bahlo und Wach 1992; Pietsch und Schoétz 2004).
Im folgenden soll der Einsatz von Pflanzenklaranlagen zur Behandlung speziell

schwermetallbelasteter saurer Grubenwasser erlautert werden.

2.4.2 Mechanismen der Schwermetallentfernung in Pflanzenklaranlagen

Allgemeines

In Tab. 2.4-1 sind die wichtigsten in Pflanzenklaranlagen relevanten Mechanismen
zur Entfernung von Schadstoffen aus dem Abwasser dargestellt.

In Pflanzenklaranlagen finden physikalische, chemische, biologische und biochemi-
sche Prozesse statt, die zur Neutralisation und Entfernung der Schwermetalle aus
der Wasserphase beitragen. Durch Sedimentation und Adsorption an der Bodenmat-
rix werden die Metalle letztlich aus der Wasserphase entfernt. Mikroorganismen as-
similieren und metabolisieren Metalle und Pflanzen kdénnen Metalle ebenfalls auf-

nehmen und metabolisieren.
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Tabelle 2.4-1: Wichtigste Schadstoffentfernungsmechanismen in Pflanzenklaranlagen (nach
(WRc/SevernTrent 1996)

Abwasserbestandteil Mechanismen der Entfernung

Sedimentation
Schwebstoffe
Filtration

Aerober mikrobieller Abbau
Gelbste organische Stoffe
Anaerober mikrobieller Abbau

mikrobielle  Ammonifikation, Nitrifikation und De-
nitrifikation

Stickstoff Aufnahme in die Pflanzen

Adsorption an Bodenmatrix

Ammoniak-Verfluchtigung

Adsorption an Bodenmatrix

Phosphor
Aufnahme in die Pflanzen
Adsorption und lonenaustausch
Komplexbildung

Metalle Ausfallung (als Sulfid, Carbonat, Hydroxid)

Aufnahme in die Pflanzen
Mikrobielle Oxidation/Reduktion

Das Verhalten der Metalle wird stark von den physikalischen und chemischen Bedin-
gungen in den Pflanzenklarsystemen beeinflusst. Pflanzen wirken auf diese Bedin-
gungen, indem sie Sauerstoff und organisches Material in das System einbringen
und den pH-Wert abpuffern (Vymazal et al. 1998; Stottmeister et al. 2003; Schopke
2005; Schopke et al. 2006).

Die verschiedenen Mechanismen, welche die Metallentfernung bestimmen, sind Se-
dimentation, Adsorption, Ausfallung und Mitausfallung, Komplexbildung sowie mikro-
bielle Aktivitat und pflanzliche Aufnahme (Cooper et al. 1996; Rose und Ghazi 1997;
Bridge und Johnson 2000; Nyquist und Greger 2009).

Sedimentation

Schwebstoffe im Abwasser, wie z.B. Tonpartikel und organische Materialien, kdnnen
sich zu Flocken aggregieren und sedimentieren, wenn sie eine gewisse Grole er-

reicht haben. An diesen Flocken konnen Metalle adsorbiert werden und dann mit se-
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dimentieren. Hohere pH-Werte, Turbulenzen und hohere Konzentrationen der
Schwebstoffe intensivieren die Flockenbildung und die darauf folgende Sedimentati-

on.

Adsorption und lonenaustausch

Adsorption ist die Anlagerung von Feststoffen und ungeldsten Substanzen an Ober-
flachen, z.B. von Pflanzen, Schwebstoffen oder der Bodenmatrix. Auf die zumeist
positiv geladenen Metallkationen wirken elektrostatische Anziehungskrafte, die sie in
Richtung negativ geladener Austauscherflachen bewegen (WRc/SevernTrent 1996;
Meier et al. 2004). Oft ist Adsorption mit einer lonenaustauschreaktion verbunden, in
der Metallionen an geladenen Flachen gebunden werden, wobei meist H'-lonen im
Austausch freigesetzt werden (Eger 1994; Fongsatitkul et al. 2009). Dieser Prozess
wird im lonenaustausch technisch genutzt.

Die lonenaustauschkapazitat, d.h. die Fahigkeit eines Materials z.B. Metalle zu bin-
den, ist abhangig von der Austauscherflache und der spezifischen Anzahl der funkti-
onellen Gruppen bzw. von den Eigenschaften der Metallionen, wie z.B. Ladung, Ra-
dius, Hydratationsgrad und Konzentration. Organische Substanzen, z.B. Humine,
sind reich an Austauscherflachen mit Carboxylgruppen und daher in der Lage, grol3e
Mengen an Metallen zu binden. Ein tonreicher Boden besitzt eine sehr grole spezifi-
sche Oberflache und damit auch eine hohe Austauscherkapazitat. Grober Kies da-
gegen ist schneller mit Metallionen gesattigt. Die Anwendung eines feinkornigen Bo-
denmaterials mit hoher Austauscherkapazitat wurde jedoch die hydraulische Leitfa-
higkeit der Pflanzenklaranlagen vermindern. Es muss daher ein Kompromiss gefun-
den werden, der eine hohe Adsorptionsfahigkeit und gleichzeitig eine gute hydrauli-
sche Leitfahigkeit erlaubt.

Einen Einfluss auf die Adsorption haben au3erdem physiko-chemische Bedingungen
wie pH-Wert und Redoxpotential. In oxidierten Bereichen, z.B. in der Rhizosphare,
werden zudem Oxidhydroxide von Fe®* und Mn?* gebildet, welche auch als Adsorpti-
onsflachen fur andere Schwermetalle dienen (Matagi et al. 1998; Faulwetter et al.
2009).

Ausfallung und Mitfallung

Im Wasser geldste Metalle kdnnen in einen ungeldsten Zustand gebracht werden, so

dass sie ausfallen. Die Bildung unléslicher Schwermetallniederschlage reduziert die
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Bioverfugbarkeit von Metallen. Die Ausfallung hangt unter anderem vom Ld&slichkeits-
produkt der jeweiligen Metallverbindung, vom pH-Wert und Redoxpotential des Was-
sers und von der Konzentration der Metalle im Abwasser ab (Kaksonen und Puhakka
2007; Faulwetter et al. 2009).

Viele Schwermetalle werden mit steigendem pH-Wert als Hydroxide, aber auch als
Carbonate oder Sulfide ausgefallt (Caraballo et al. 2009; Caraballo et al. 2009a). Die
Schwermetallsulfide entstehen insbesondere unter reduzierten Bedingungen, wenn
genugend Sulfid zur Verfugung steht (Faulwetter et al. 2009; Meulepas et al. 2010).
Ein Spezialfall der Fallung ist die Mitfallung (Coprazipitation). Davon spricht man,
wenn Schwermetalle, deren Loéslichkeitsprodukt noch nicht Uberschritten ist, in aus-
fallende Kristalle eingebaut werden. Schwermetalle konnen beispielsweise mit Fe-,
Mn- und Al-Hydroxiden mitgefallt werden (Bridge und Johnson 2000; Caraballo et al.
2009; Caraballo et al. 2009a).

Komplexbildung

Komplexbildung ist eine Reaktion, bei der Metallionen eine Bindung mit Liganden
eingehen. In Pflanzenklarsystemen sind Liganden meist mehr zahnige organische
Molekule wie z.B. Huminstoffe sowie niedermolekulare organische Stoffe. Sie binden
die Metalle durch ihre funktionellen Gruppen, wie Carboxyl (—COOH), Carbonyl
(=CO) und phenolische Hydroxyle (Fu et al. 2006; Mierek-Adamska et al. 2009). Die
Bindung zwischen Metallion und organischen Liganden kann dabei durch elektrosta-
tische Krafte und/oder durch kovalente Bindungen mit gemeinsamen Elektronenpaa-
ren zwischen Metall- und O- oder N-Atomen erfolgen. Die Ldslichkeit der metallorga-
nischen Komplexe wird entscheidend vom Molverhaltnis zwischen Komplexbildner
und Metall in der Verbindung bestimmt. Mit zunehmendem Metallangebot wird das
Verhaltnis enger, immer schwerer |6sliche Komplexe entstehen. Mit steigendem pH-
Wert werden zunehmend metallorganische Komplexe mit weitem Molverhaltnis ge-
bildet, sodass deren Loslichkeit zunimmt. Redoxbedingungen beeinflussen ebenfalls

den Prozess der Komplexbildung.

Oxidation und Reduktion

Bedingt durch die Komplexitat der Redoxbedingungen in der Bodenmatrix von Pflan-
zenklarsystemen laufen hier verschiedene von Mikroorganismen katalysierte Reakti-

onen ab. Die Redoxstufe der Metalle ist ein wichtiger Parameter, da sie wesentlich
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deren Eigenschaften, wie z.B. Toxizitat oder Adsorptionsverhalten beeinflusst. Sie ist
abhangig von den Redoxbedingungen im System, d.h. ob oxische oder anoxische
Bedingungen vorherrschen.

Die Mdglichkeit von Helophyten, ihre Wurzeln im anaeroben Milieu mit Sauerstoff zu
versorgen, fuhrt zu einem der wichtigsten Charakterziige von Pflanzenklaranlagen,
der Auspragung eines mosaikartigen Redox-Mikrogradientensystems im Wurzel-
raum. Dieses Mikrogradientensystem kann eine Starke von 1 - 4 mm in unmittelbarer
Wurzeloberflachennahe einnehmen (Stottmeister et al. 2003). Der dort stattfindende
Sauerstoffeintrag kann bei Schilf bis zu 5 g/m2d im Jahresdurchschnitt betragen (Brix
et al. 1996). Dies entspricht ca. 15 Litern Luft. Damit einhergehend wird eine oxidati-
ve Schutzschicht auf der Wurzeloberflache gebildet, die die Wurzelzellen gegen toxi-
sche Substanzen wie Schwermetalle und vor dem reduzierenden Milieu schutzt. So
konnen beispielsweise Schwermetalle und Schwefelwasserstoff schon vor dem Kon-
takt mit dem Wurzelsystem oxidiert werden. Weiterhin kommt es im nahen Einfluss-
bereich der Wurzel zu Anderungen der Mikroorganismenzénose, dem so genannten
Rhizosphareneffekt. Im Vergleich zu einem nicht durchwurzelten Boden ist die Zahl
und die Vielfalt der Bakterien im Wurzelbereich erhdht (Wissing und Hoffmann 2002).
Durch das gleichzeitige Vorhandensein direkt aneinander grenzender aerober und
anaerober Reaktionszonen ist auch der Ablauf gegensatzlicher Prozesse in unmittel-
barer raumlicher und zeitlicher Nahe moglich. Dabei bildet der gesamte Bodenfilter
ein mosaikartiges Multigradientensystem aus. So kann beispielsweise Sulfat mittels
abgestorbenen organischen Materials in den anaeroben, von den Wurzeln entfernte-
ren Zonen zu Sulfid reduziert werden. Der dabei entstehende Schwefelwasserstoff
kann dann aber auch wieder teilweise in den wurzelnahen aeroben Zonen reoxidiert
werden. Parallel dazu kdnnen in mit sauren Grubenwassern beaufschlagten Pflan-
zenklaranlagen gegensatzliche Redoxvorgange zwischen Eisen(lll) und Eisen(ll) ab-
laufen (Buddhawong et al. 2005).

Der Gasfluss durch das Leitgewebe der Helophyten wird durch diffusive und/oder
konvektive Prozesse bewirkt, die einen Uberdruck in den Blattern und einen Unter-
druck im sauerstoffzehrenden Wurzelbereich erzeugen (Grosse und Frick 1999). Der
Uberdruck in den Blattbereichen wird dabei meistens durch Thermoosmose erzeugt.
Durch die Spaltéffnungen junger Blatter tritt Sauerstoff ein, expandiert in der warme-
ren Umgebung und kann das Blattinnere nicht auf dem gleichen Weg verlassen. Er

wird durch das Aerenchym in altere Blatter mit grélReren Spaltéffnungen oder in die
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Wurzeln transportiert und dort verbraucht bzw. freigesetzt (Stottmeister et al. 2003).
Aulerhalb der Vegetationsperiode sorgt das so genannte Venturi-Prinzip fur Bellf-
tung. Durch das Uberstreichen hoher abgebrochener Halme vom Wind wird in ihrem
Inneren ein Unterdruck erzeugt, der durch das Eintreten von Luft durch niedrigere
Halme ausgeglichen wird (Armstrong et al. 1996). So gelangt ebenfalls Sauerstoff in
die Rhizosphare.

Da nicht der gesamte Sauerstoff in der Wurzelzone von der Pflanze selbst verbraucht
wird, steht ein Teil davon auch fur mikrobielle Prozesse zur Verfugung (Sherwood et
al. 1995). Es liegt eine Mosaikstruktur von oxischen Zonen an den Wurzeloberfla-
chen und anoxischen Zonen in wurzelfernen Bereichen vor, wodurch das Abbaupo-
tential des Systems aulerordentlich erhoht wird (Cooper et al. 1996).

Eine weitere wichtige Eigenschaft von Wasserpflanzen ist der Eintrag von Kohlen-
stoffverbindungen in die Rhizosphare (Rhizodeposition). Rhizodepositionsprodukte
sind neben toter Pflanzenmaterie vor allem von den Wurzeln sekretierte organische
Substanzen (Exsudate). 7 bis 40 % des von der Pflanze assimilierten Kohlenstoffs
wird auf diese Weise ausgeschieden (Moormann et al. 2002). Rhizodepositionspro-
dukte (z.B. organische Sauren) dienen der Pflanze zur Mobilisierung von Nahrstof-
fen, hemmen teilweise das Wachstum anderer Pflanzen und rufen die so genannten
Rhizosphareneffekte hervor. Darunter versteht man die Einwirkung von Exsudaten
auf Qualitat und Quantitat des mikrobiellen Konsortiums.

Das mikrobielle Wachstum im Wurzelraum wird durch Exsudation von Substraten wie
Zuckern, Aminosauren und Vitaminen stimuliert (Stottmeister et al. 2003). Funktion
und Wirkung dieser Wurzelexsudate sind nur ansatzweise erforscht. Es ist denkbar,
dass sie als organische Kohlenstoffquelle, beispielsweise bei der dissimilatorischen
Sulfatreduktion, dienen koénnen, bei der Sulfid und Kohlendioxid entstehen
(Kaksonen und Puhakka 2007; Faulwetter et al. 2009; Meulepas et al. 2010).

Die Reduktion von Fe®*" unter anaeroben Bedingungen, bzw. die Oxidation von Fe**
und anschlielRende Fallung als Eisenoxidhydrat unter aeroben Bedingungen sind ty-
pische Reaktionen in Pflanzenklarsystemen (Kadlec und Knight 1995; Cooper et al.
1996; Bridge und Johnson 2000).

Unter aeroben Bedingungen sind einige Mikroorganismen beispielsweise in der La-
ge, Metallsulfide zu oxidieren, wodurch die Metalle wieder freigesetzt werden. Unter
reduzierten Bedingungen dagegen kdnnen Metalle durch von den sulfatreduzieren-

den Bakterien gebildete H,S als Sulfide gefallt werden. Chrom(VI) muss zu Chrom-
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(IIl) reduziert werden, bevor es als Hydroxid ausfallen kann. Diese Reaktion kann
ebenfalls im Wurzelraum von Pflanzenklaranlagen durch Mikroorganismen bewirkt

werden.

Aufnahme durch die Pflanzen

Pflanzen sind in der Lage Metalle direkt aufzunehmen. Die daflr verantwortlichen
Mechanismen konnen folgendermalen vereinfacht zusammengefasst werden:

e Die lonen dringen vor allem durch Kationenaustausch in die periphere Region
des "Apparent Free Space" vor. Hierbei handelt es sich um einen passiven, nicht se-
lektiven Mechanismus. Dieser Teil des Gewebes, der frei zuganglich fur diffundieren-
de Solute ist, besteht aus dem "Water Free Space" und dem "Donnan Free Space",
wo die Metalle letztlich an dissoziierten Carboxylgruppen der aus Zellulose, Pektinen
und Hemizellulose aufgebauten Zellwande und an negativ geladenen Gruppen von
Proteinen und Phosphatiden an der Aulienseite des angrenzenden Plasmalemmas
unspezifisch adsorbiert werden (Page et al. 2006; Nouri et al. 2009).

e Die eigentliche lonenaufnahme ist ein aktiver und hoch selektiver Prozess.
Dieser Transportvorgang findet unter Energieverbrauch beim Ubergang vom A-
poplasten zum Symplasten statt (Page et al. 2006).

e Metalle und andere aufgenommene Substanzen kénnen von Zelle zu Zelle
transportiert werden und von den Wurzeln in die Sprossachse und Blatter gelangen
(Czihak et al. 1990; Matagi et al. 1998; Nouri et al. 2009).

Obwonhl die elementaren Ablaufe bei der Schwermetallaufnahme fur alle Pflanzen
prinzipiell identisch sind, lassen sich signifikante Unterschiede bezuglich ihrer Intensi-
tat nachweisen. Grund daflr ist zum einen das arten- und sortenabhangige Aufnah-
me- und Translokationsvermogen, das auf einen genetisch bedingt divergierenden
Wurzelhabitus, einen individuellen Wurzelstoffwechsel sowie auf eine differente Wur-
zelsorptionskapazitat zurtickgefuhrt wird (Berrow und Burridge 1991; Ye et al. 1994;
Nouri et al. 2009).

Wachstumshemmung, Chlorosen und Absterbeerscheinungen sind sichtbarer Aus-
druck einer Toxizitat. Einige Makrophyten konnen hohe Metallkonzentrationen in ihrer
Biomasse tolerieren, ohne dass Wachstumsstérungen auftreten. Typha- und Schoe-
noplectus-Arten erwiesen sich beispielsweise toleranter als andere Spezies (Dunba-

bin und Bowmer 1992). AuRerdem wurden die Metallkonzentrationen stets in folgen-

21



der Reihenfolge in den Pflanzen gefunden: Wurzel > Rhizome > nicht griine Blatter >
grune Blatter.

Die Fahigkeit aquatischer Pflanzen, Metalle aufzunehmen und damit das Abwasser
direkt zu reinigen, wird haufig Uberschatzt. Die direkte Aufnahme durch Pflanzen
spielt fur die Metallentfernung in Pflanzenklaranlagen in der Regel eine geringe Rol-
le. Die Makrophyten bieten jedoch Oberflache und insbesondere optimale Bedingun-
gen fur mikrobielles Wachstum und Filtration.

Mikrobielle Prozesse

Mikroorganismen beseitigen Metalle auf direkte und indirekte Weise aus dem Ab-
wasser. Es gibt zwei wesentliche Mechanismen, die bei der direkten Schwermetall-
entfernung wirken. Zum einen nehmen Mikroorganismen stoffwechselbedingt Metal-
le, die sie als Mikronahrstoffe bendtigen, in die Zellen auf. Zum anderen werden Me-
talle durch passive Biosorption an geladene extrazellulare Materialien oder die Zell-
wand adsorbiert (Matagi et al. 1998). Dieser Prozess ist nicht an die lebende Zelle
gebunden.

Weit wichtiger wirken die Mikroorganismen jedoch indirekt bei der Schwermetallent-
fernung aus dem Abwasser. Viele der bereits genannten Prozesse, wie z.B. Ausfal-
lung, werden wesentlich von Mikroorganismen beeinflusst, indem diese den flr die
Sulfidausfallung bendétigten Schwefelwasserstoff produzieren. Weiterhin sind Mikro-
organismen in der Lage, durch Biotransformation die Oxidation bzw. Reduktion von
Metallen zu bewirken.

In anaeroben Zonen, wo sulfatreduzierende Bakterien Sulfid produzieren, werden
schwer |6sliche Metallsulfide gebildet. Die grundsatzlich stattfindenden Reaktionen

sind folgende:

2 CH,0 + SO4* — H,S + 2 HCO3 Gl. 2.4-1
M* + 8% — MS! Gl. 2.4-2
M?* steht fiir ein divalentes Schwermetallion wie z.B. Fe** oder Zn®* (Webb et al.
1998).
Bedingungen fur das Ablaufen der Sulfatreduktion sind eine ausreichende Menge an
Sulfat, eine fur die Bakterien verwertbare Kohlenstoffquelle im Abwasser und niedri-
ge Redoxpotentiale.

Eine Reihe von Bakterien (z.B. Pseudomonas-, Alcaligenes- und Enterobacter-Arten)
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kénnen toxisches Chromat zu dem weniger giftigen dreiwertigen Chrom reduzieren.
Es entsteht schwer I6sliches Chrom(lll)-hydroxid, welches ausfallt.

In aeroben Zonen sind z.B. metalloxidierende Bakterien, wie Thiobacillus ferrooxi-
dans, zu finden, die beispielsweise Fe?* zu Fe** oxidieren, welches anschlieBend

ausfallen kann. Folgende Gleichung stellt diesen Prozess dar:

2Fe” +0,50,+2H" - 2Fe* + H,0 Gl. 243
Je nach Redoxbedingungen, Angebot an Kohlenstoffquellen und anderen Substan-
zen, wie Sulfat, finden verschiedene mikrobielle Prozesse statt, die Einfluss auf die

Metalle in Pflanzenklaranlagen haben.

Einflusse physiko-chemischer Parameter

Die Verteilung der Metalle zwischen Sediment und Losung ist gegenuber Verande-
rungen der physiko-chemischen Bedingungen sehr empfindlich. Die potentielle Bio-
verfugbarkeit und damit Toxizitat wird durch die folgenden Parameter erhoht:

e Aciditat: verstarkt das in LOsung gehen von Metallhydroxiden und Carbonaten
und verstarkt die Konkurrenz um die Austauscherflachen.

e Hoher Salzgehalt: verstarkt die Konkurrenz um Oberflachenbindung, insbe-
sondere von Natrium-, Calcium- und Magnesiumionen.

e Hohe Konzentration naturlicher oder synthetischer organischer Komplexbild-
ner: verstarkt die Bildung I6slicher Komplexe mit Metallen, die sonst an Feststoffpar-
tikeln adsorbiert werden warden.

Allgemein kann gesagt werden, dass l6sliche Metallspezies in Abwassern dominie-
ren, welche sauer sind, wenig geldste Feststoffe und niedrige Konzentrationen an
geldsten organischen Kohlenstoff enthalten, sowie in Sedimenten, die sauer und re-
duziert sind. Metallspezies, die weniger I6slich sind, dominieren in neutralen bis basi-
schen oxidierten Sedimenten.

Ausnahmen bilden die Metallsulfide, die unter stark reduzierten Bedingungen ausge-

fallt werden (Dunbabin und Bowmer 1992).

2.4.3 Behandlung saurer Grubenwasser in Pflanzenklarsystemen

Naturliche und Constructed Wetlands (siehe Abb. 2.4-1) zur Behandlung saurer Gru-
benwéasser basieren im Wesentlichen auf der mikrobiellen dissimilatorischen Sulfat-

reduktion (siehe Gl. 2.4-4), die durch den pflanzlichen Kohlenstoffeintrag in den Bo-
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denkdrper stimuliert wird (Kosolapov et al. 2004; Gagnon et al. 2007):

7 CHO +4 SO* + 4 H" + 2 Fe® — 2 FeS, + 7 CO, + 9 H,0 GlI. 2.4-4
Folglich besteht die Hauptstrategie der Prozessintensivierung in der Stimulierung der

bakteriellen dissimilatorischen Sulfatreduktion durch verschiedene MalRnahmen.

Trotz der Vielfalt der bisherigen Untersuchungen zur Behandlung saurer Grubenwas-
ser sind wissenschaftlich begrindete Dimensionierungsansatze fir Praxisanlagen
bisher noch selten (Deneke und Nixdorf 2002; Pietsch und Schétz 2004; Kuschk et
al. 2006; Wiessner et al. 2006a). Kunstlich angelegte "Wetlands" mit verschiedenen
zusatzlichen organischen Materialien (z.B. Sphagnummoosen, Stroh, Sdgemehl) zur
Stimulation der dissimilatorischen Sulfatreduktion werden seit den 80er Jahren in
Nordamerika als relativ kostengunstige Alternative zur Behandlung von Sauerwas-
sern eingesetzt (Karathanasis und Thompson 1995; Sobolewski 1996; Vymazal et al.
1998; Hellier 1999).

Als problematisch bei der Nutzung naturlicher und der Installation kunstlicher "Wet-
lands" ist der hohe Flachenbedarf einzustufen. Die Wetlands mussen so ausgelegt
werden, dass die zustromende Saurefracht Uber lange Zeit in einem ,subsurface flow
system® z.B. durch mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion neutralisiert werden
kann. Pflanzenklarsysteme konnen grundsatzlich in die in Abb. 2.4-1 dargestellten
Verfahrensvarianten eingeteilt werden. Folgende Systeme sind besonders von Inte-

resse:

A Teich mit Schwimmypflanzen D Constnacted wetland, horizontal durchstramt
B: Teich mit subtmersen Waszerpflanzen E: Constracted wetland, vertilkal durchstriomt
: Teich mit emersen Wasserpflanzen

Abb. 2.4-1: Constructed Wetland-Varianten zur Behandlung von Abwéssern (Wissing 1995)
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Im subsurface flow wetland (SSF) flieRt das zu behandelnde Wasser unterhalb der
Bodenoberflache (siehe Abb. 2.4-1: D und E). Hier reichen die Wurzeln bis zur was-
sergesattigten Zone bzw. Wasser steigt kapillar auf, wenn dem Bodenkorper durch
Evapotranspiration Wasser entzogen wird. Diese Bewegung wird bedingt durch die
Wasserleitfahigkeit und die Porengrofenverteilung des ungesattigten Bodens. Der
Luftzutritt Uber die bewachsene Bodenoberflache in den Bodenkdrper hinein ist limi-
tiert, so dass abgesehen von der Wurzeloberflache der Helophyten anaerobe Ver-

haltnisse vorherrschen, unter denen die mikrobielle Sulfatreduktion stattfinden kann.

Bei subsurface-flow Systemen ist die Bedeutung der im Boden wurzelnden Pflanzen
hinsichtlich der Wirkung auf dessen hydraulischen Leitfahigkeit (K-Wert) noch nicht
eindeutig geklart. Friher wurde angenommen, dass eine Durchwurzelung den Boden
auflockert und somit der Ke-Wert mit der Zeit ansteigt. Diese Annahme konnte in der
Praxis bisher nicht bestatigt werden. Folglich werden heute als Bodenmaterial fur
Pflanzenklaranlagen keine bindigen Materialien verwendet. Bei der Behandlung sau-
rer Grubenwasser ist bisher unklar, inwieweit durch Metallsulfid-Fallungen das Bo-
denporenvolumen sinkt und damit bei diesem System der Ke-Wert abnimmt (,clog-
ging®) (Kadlec und Knight 1995; Garcia et al. 2003; Headley et al. 2005).

Im Teichsystem mit schwimmender Pflanzenmatte (HP) als Sonderfall von Tei-
chen bzw. Subsurface-flow Wetlands flie3t das Wasser unterhalb der auf der Was-
seroberflache schwimmenden Pflanzen bzw. oberhalb des Gewassergrundes (siehe
Abb. 2.4-1: A) (Kalin und Smith 1997; Vymazal 2007). Gegenuber den surface flow
Systemen ist der flir Anaerobprozesse nachteilige Luftsauerstoffzutritt wesentlich
limitiert. Hydraulische Probleme ("clogging"-Effekte) der Bodenmatrix durch Sulfidfal-
lung, wie sie bei subsurface flow wetland-Systemen auftreten kdnnen, sind nicht zu
erwarten. Rhizodepositionsprodukte der Helophyten dienen als C- und Energiequelle
fur die mikrobiellen Anaerobprozesse. Zur Prozessintensivierung ist die Zugabe von
zusatzlichen C-Quellen (Abfallstoffe) bei dieser Technologievariante leicht realisier-
bar. Um Windversatz der Pflanzenmatten zu vermeiden, sind diese durch ein Veran-
kerungssystem zu fixieren.

Im surface flow-System (SF) fliel3t das zu reinigende Wasser oberhalb des durch-
wurzelten Bodenkdrpers (siehe Abb. 2.4-1: B und C). Bei dieser Verfahrensvariante
wird der Boden uberflutet und die Pflanzen wurzeln im wassergesattigten Boden. In

diesem System gibt es zwar keine hydraulischen Stromungsprobleme und es ist ein
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weitgehend ungehinderter Luftsauerstoffeintrag in das Wasser gegeben, jedoch ist
dieses System weniger fur die optimale Entwicklung mikrobieller Anaerobprozesse

geeignet.

Alle Systeme beruhen auf der Realisierung von Anaerobzonen, in denen die dissimi-
latorische mikrobiologische Sulfatreduktion zu H>S ermdglicht wird, so dass infolge
dessen Schwermetallsulfide (z.B. FeS) ausfallen. Die Pflanzen wirken hier als Liefe-
ranten von Reduktionsaquivalenten, die sie in Form von Rhizodepositionsprodukten
in die Rhizosphare abgeben. In einer komplexen Abfolge von Hydrolyseschritten
bzw. Garungen entstehen aus den Rhizodepositionsprodukten fur die Sulfatreduzie-
rer direkt verwertbare C-Substrate. Neben diesem Eintrag von Reduktionsaquivalen-
ten wirken die zum Einsatz kommenden Sumpfpflanzen durch ihren Gber das Luft-
leitgewebe (Aerenchym) erfolgenden Sauerstoffeintrag in die Rhizosphare auch in
die entgegengesetzte Richtung (Eintrag von Oxidationsaquivalenten) (Wiessner et al.
2006a; Faulwetter et al. 2009). Somit bauen sich in Abhangigkeit von der Entfernung
zur Helophytenwurzeloberflache und der Technologievariante Redoxgradienten auf,

die zu charakterisieren und zu optimieren sind.

Als weitere Neutralisationsmethode ist der Einsatz von reaktiven Barrieren in Grund-
wasserleitern bekannt (Benner et al. 1997; Benner et al. 1999). Als reaktive Materia-
lien kommen kohlenstoffliefernde Substanzen (Holzabfalle, Torf etc.) zum Einsatz, an
denen sich vermehrt sulfatreduzierende Bakterien ansiedeln. Diese Bakterien redu-
zieren mit Hilfe der organischen Verbindungen das Sulfat zu Sulfid, das durch Metal-
lionen (wie z.B. Fe) gebunden wird. Die Reaktionsprodukte werden in der reaktiven
Barriere fixiert. Eine Zonierung der reaktiven Barriere (z.B. durch eine vorgeschaltete
Pufferung des zustromenden Wassers mittels Kalk) bietet sich ebenfalls an (Klein-
mann et al. 1998).

Entfernungsraten von Zink und Eisen in Pflanzenklaranlagen

Die Metallentfernung in Pflanzenklaranlagen ist stark von den zulaufenden Frachten
und den Konzentrationen abhangig. Daher sind Angaben zur durchschnittlichen pro-
zentualen Metallentfernung wenig aussagekraftig, wenn sie nicht im Zusammenhang
mit den Konzentrationen im Wasser und den entsprechenden hydraulischen Frach-

ten betrachtet werden.
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Zink

In Gewassern tritt Zink hauptsachlich als zweiwertiges Zn** auf. Im sauren bis neut-
ralen pH-Bereich dominieren die hydratisierten Kationen: bei hoheren pH-Werten
gewinnen neutrale Carbonat- und Hydroxokomplexe (ZnCO3°, Zn(OH),°) an Bedeu-
tung. Zinksulfid ist sehr schwer I6slich; diese Form dient als Senke fur Zink in aquati-
schen Systemen (Worch 1997; Cheong et al. 1998; Fongsatitkul et al. 2009).

In unbelasteten naturlichen Gewassern betragen die Zinkionenkonzentrationen
<10 g I"". Hohere Konzentrationen sind auf die Einleitung von Abwassern z.B. aus
Beizereien, Galvanisierbetrieben und Zinkbergwerken zurtickzufihren. Der Richtwert
fur Trinkwasser betragt 5 mg/I.

Hohe Zinkkonzentrationen treten oft in Verbindung mit sauren Abwassern auf, wie
zum Beispiel in Grubenwassern. In solchen Wassern kommt Zink als geldstes Zn?*
vor, dass relativ einfach durch Zugabe einer Base in Hydroxidform oder durch Sulfat-
reduktion in Sulfidform gebracht werden kann (Nuttal und Younger 2000). Beide
Formen fallen als Niederschlage aus und werden so dem Wasser entzogen. Zink
wird auRerdem an Tonteilchen, Metalloxiden (Fe und Mn) und organischen Materia-
lien adsorbiert. Die Adsorptionsneigung steigt mit dem pH-Wert des Abwassers.

Die Zinkkonzentration in Pflanzen unbelasteter Feuchtgebiete betragt zwischen 10
und 100 mg kg™ Trockengewicht. Es wurden aber auch schon Konzentrationen von
341 mg kg™ in den Wurzeln von Typha latifolia in der Nahe einer Blei-Zink-Mine ge-
messen. Es wird in der Literatur von Entfernungsraten zwischen 0,055 und 111,5 kg
ha™ a™ berichtet. Der Hauptanteil war dabei im Boden (80%) und in den feinen Wur-
zeln (17%) zu finden (Kadlec und Knight 1995; Page et al. 2006; Nouri et al. 2009).

Eisen

In natiirlichen anaeroben Wassern tritt Eisen geldst als hydratisiertes Fe**-lon auf.
Bei Vorhandensein von Sauerstoff wird es zu Fe** oxidiert. Bei hdheren pH-Werten
hydrolisiert Fe** bis es schlieRlich schwer 16sliches Eisen(l1l)-hydroxid bildet und aus-
fallt. Fe(OH)s ist eine vereinfachte Bezeichnung dieser Fallungsprodukte. Die Benen-
nung Eisenoxidhydrat wird dem heterogenen Charakter der verschiedenen Zusam-
mensetzungen eher gerecht. Folgende Reaktion stellt den Prozess der Oxidation und
Hydrolyse dar (Cooper et al. 1996; Rose und Ghazi 1997; Worch 1997; Bridge und
Johnson 2000):

2 Fe** +0,5 0, + 5 H,0 — 2 Fe(OH)3d + 4 H' GI. 2.4-5
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In Oberflaichenwissern liegen kaum geldste Eisenionen vor, da Fe** durch den vor-
handenen Sauerstoff oxidiert und Fe** als Oxidhydrat ausgefallt wird. Komplexbild-
ner, wie z.B. Huminstoffe, kdnnen jedoch die Oxidationsstufe +2 stabilisieren.

Die oxidative Verwitterung von Pyrit (FeS;) durch Kontakt mit Luft kann zu Eisenfrei-
setzungen und gleichzeitiger Absenkung des pH-Wertes fuhren. Grubenwasser sind
daher oft sehr sauer und enthalten hohe Eisenkonzentrationen.

In aquatischen Systemen, wie Pflanzenklaranlagen, finden Oxidation und Reduktion
des Eisens in Abhangigkeit vom Redoxpotential relativ einfach statt. Fe** ist die do-
minante Form unter oxidierten Bedingungen, wahrend Fe?" unter reduzierten Bedin-
gungen dominiert. Da Fe?" Idslicher ist als die oxidierte Form, wird unter anaeroben
Bedingungen Eisen gelost und freigesetzt. Allerdings wird durch die Bildung von sehr
schwer |0slichem Eisensulfid unter reduzierten Bedingungen (bei bakterieller Sulfat-
reduktion) Eisen auch festgelegt.

So genannte Eisenbakterien sind in der Lage Fe** zu oxidieren und damit Eisenoxid-
hydrat zu bilden, welches als rotbraunes ,Eisenocker® sichtbar wird. Eisenoxidhyd-
ratniederschlage lagern sich haufig an Wurzeln und anderen Pflanzenteilen ab und
haben eine hohe Adsorptionsfahigkeit fir andere Metalle wie z.B. Zink (Otte et al.
1995; Nuttal und Younger 2000; Nouri et al. 2009).

In aquatischen Pflanzen konnen die Eisenkonzentrationen etwa 5000 mg kg'1 Tro-
ckengewicht betragen (Kadlec und Knight 1995; Page et al. 2006; Nouri et al. 2009).
Eisen wird au’erdem Uber Kationenaustausch in Pflanzenklarsystemen zurickgehal-
ten sowie auch organisch gebunden. Nach einer Studie von Wieder (1989) und Wie-
der et al. (1990), in der die Entfernung von Eisen mit Hilfe von wetlands mit Torfbo-
den untersucht wurde, wurde fur den Kationenaustausch schnell eine Sattigung er-
reicht (bei 1 bis 5 g kg™ Trockengewicht). Organisch gebunden wurden bis zu 10 bis
15 g kg™ Trockengewicht, und bei der Bildung von Oxidhydraten (abiotisch oder
durch Bakterien) wurde eine Sattigung bei einer Konzentration von 200 g kg™ Tro-
ckengewicht erreicht.

Fur Pflanzenklarsysteme in denen Wasser mit hohen Eisenkonzentrationen behan-
delt wurden, werden Entfernungsraten zwischen 243 und 963 kg ha™' a™' angegeben
(Kadlec und Knight 1995; Batty et al. 2008; Nyquist und Greger 2009).
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Aufgabenstellung

Ziel dieser Arbeit war die vergleichende Charakterisierung und Bewertung der Neut-
ralisationsleistung verschiedener technologischer Grundvarianten von Pflanzenklar-
anlagen im Labormalistab bei der Behandlung eines kinstlichen sauren Grubenwas-
sers. In Erganzung zu den Zu-/Ablauf-Untersuchungen sollten insbesondere durch
Parametermessungen des Bodenporenwassers in den verschiedenen Zonen der
Modellsysteme Erkenntnisse zur Prozessdynamik und den Wechselwirkungen der
neutralisierenden Prozesse innerhalb des komplexen Reaktionssystems des Wurzel-

raums verschiedener Grundvarianten von Pflanzenklarsystemen gewonnen werden.

Parallel dazu sollte die Strategievariante der Stimulierung der mikrobiellen dissimila-
torischen Sulfatreduktion durch Wasserstoff-Zugabe als Energiesubstrat mit ver-
schiedenen Kohlenstoffsubstraten (Methanol und Propionat) im Bioreaktor und ohne
zusatzliche Kohlenstoffquelle in einer bodenmatrixfreien Labormodellpflanzenklar-
anlage mit flotierender Pflanzenmatte als neue, bisher nicht beschriebene Technolo-

gievariante von Pflanzenklaranlagen erprobt werden.

Auf der Grundlage dieser Labormodelluntersuchungen sollten Aussagen zur geziel-
ten Prozessbeeinflussung insbesondere bezlglich der dissimilatorischen Sulfatreduk-
tion in diesen Systemen hinsichtlich z.B. Belastungsgrenzen, Toxizitat, Variabilitat
des Redoxsystems, C-Bedarf bzw. H,-Bedarf und Stabilitat des immobilisierten Sul-

fids getroffen werden.

Generell sollten mit dieser Arbeit das Potential und die Grenzen von verschiedenen
technologischen Grundvarianten von Pflanzenklaranlagen zur Behandlung saurer
Grubenwasser im Modell aufgezeigt werden und die Strategie der Nutzung von Was-
serstoff als Energiesubstrat fur die mikrobielle Sulfatreduktion zur Prozessintensivie-

rung erprobt werden.

3 Material und Methoden

3.1 Die Labor-Versuchspflanzenklaranlagen

Die Versuchsanlage bestand aus 3 Edelstahl-Becken (subsurface flow wetland -
SSF, schwimmende Pflanzenmatte — HP und surface flow wetland — SF). lhre Ab-
messungen betrugen: 100 cm Lange, 15 cm Breite und 35 cm Hoéhe. Der Zulauf- und

Ablaufbereich wurde mit einem Gitter vom Kies getrennt, so dass jeweils ein ca. 3 cm
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langer Freiwasserbereich vorhanden war, der fur eine gleichmaRige Verteilung des
zu- und ablaufenden Wassers dienen sollte. Die Becken SSF und SF wurden mit
65,7 kg Kies (2 — 8 mm) bis zu einer Héhe von 30 cm gefullt. Das Wasserniveau
wurde im Becken SSF auf 5 cm unterhalb der Kiesoberflache eingestellt (horizontal
subsurface-flow).

Die Pflanzenklar-Laborversuchsanlage mit dem Wasserspiegel unterhalb der Kies-
beckenoberflache (horizontal subsurface-flow) ist schematisch in der Abbildung 3.1-1
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dargestellt.

Kies (g = 2-8 mm

(1 - Vorratsbehalter fiir den Zulauf; 2 - Pumpe; 3 - Zulaufverteilungsraum; 4 - Kiesbett;
5 - Ablaufverteilungsraum; 6 - Pflanzen; 7 - Ablauftank)

Abb. 3.1-1: Schema der horizontal subsurface-flow Labor-Versuchpflanzenklaranlage (SSF).

Somit betrug das Porenwasservolumen fur das Becken SSF 14,5 L. Beim Becken SF
wurde der Wasserstand auf ca. 2 cm oberhalb der Kiesoberflache eingestellt, so
dass das Wasser bevorzugt uber dem Kiesbett floss (horizontal surface-flow). Die
Summe aus dem Porenwasservolumen des Kieses und der daruber befindlichen
Wasserschicht betrug ca. 15,5 L. Die Becken SSF und SF wurden mit Juncus effusus
(Flatterbinse) mit 7500 bis 8000 Stangel/m? bepflanzt.

Das Becken HP wurde nicht mit Kies befullt, sondern als Hydroponik-System gestal-
tet. Das Becken wurde auf eine Wasserfullhdhe von 30 cm eingestellt, so dass sich
ein Wasservolumen von 27,5 L ergab. Anschlieend wurde eine geschlossene Pflan-

zenmatte (Juncus effusus) eingebracht, die im Wasser flotierte.
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Alle drei Becken wurden mit demselben Modellwasser kontinuierlich mit der gleichen

Pumprate beschickt.
3.2 Laborreaktor fur die dissimilatorische Sulfatreduktion

Die Laborversuchsanlage ist in der Abb. 3.2-1 schematisch dargestellt.

llllllll>

LEETTTTTTT = Modellabw. oder Ablaufw.

= == s P H;S, COy Hy —)  N3hrlosung
(1 - Vorratsbehalter fur den Zulauf; 2 - Pumpe; 3 - Rihrkesselreaktor; 4 - Ablaufbehalter;

5 - Gaswaschflasche; 6 - Messgerat)

Abb. 3.2-1 : Schema des Laborreaktors zur dissimilatorischen Sulfatreduktion.

Die Versuchsanlage bestand aus einem Glasreaktor mit einem Volumen von 2,5 L in
Form eines unten mit Glas verschlossen Hohlzylinders und war von oben mit einem
Teflondeckel verschlossen. Der Reaktor wurde auf ein Wasservolumen von 2 L ein-
gestellt und das daruber befindliche Gasvolumen betrug 0,5 L. Mit Hilfe einer Pumpe
wurde der Reaktor mit Modellwasser beschickt und gleichzeitig wurde kontinuierlich
die gleiche Menge Medium aus dem Reaktor abgepumpt. Mit einem Spritzenautoma-
ten wurde das Konzentrat des Kohlenstoffsubstrats (Propionat oder Methanol) zudo-
siert. Wasserstoffgas wurde unten am Reaktorboden eingefihrt. Mit Hilfe eines Ro-
tameters erfolgte die Kontrolle des Gasvolumenstromes. Die Durchmischung des
Reaktorinhaltes erfolgte mittels Magnetriihrer. Uber einen Thermostaten wurde eine
konstante Temperatur von 30°C gewahrleistet. Redoxpotential, pH-Wert und Tempe-

ratur wurden durch Messgerate online gemessen. Der im Abgasstrom befindliche
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Schwefelwasserstoff wurde in einer Gaswaschflasche mit einer wassrigen Lésung

von NaOH und Zinkacetat gebunden.

3.3 Modellpflanzenklarsystem mit flotierender Pflanzenmatte (Hydroponik-
system) mit Wasserstoffgaseintrag zur Stimulierung der autotrophen dis-

similatorischen Sulfatreduktion

Die Laborversuchsanlage ist in der Abb. 3.3-1 schematisch dargestellt.

Rezirkulation

@
) pH, Eh, T
u u \ Abgas
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(1 - Vorratsbehalter fir den Zulauf, 2 - Pumpe; 3 - Zulaufverteilungsraum; 4 — Elektroden (pH,
Eh und T) 5 — Ablaufverteilungsraum; 6 - Pflanzen; 7 — Ablauftank; 8 — perforierte Silikonschlau-
che zum Hy-Eintrag; 9 — Wasserstoffgas; 10 — Abgas; 11-Ventil; 12-Ablauf).

Abb. 3.3-1: Schema des Hydroponiksystems mit Wasserstoffeintrag

FUr die Untersuchungen im Hydroponiksystem mit Wasserstoffeintrag fand das glei-
che Becken HP Verwendung wie bereits im Kapitel 3.1 beschrieben, wobei jedoch
auf dem Boden des Beckens Silikonschlauche fiur den Wasserstoffeintrag gelegt
wurden. Das Modellabwasser wurde durch eine Pumpe kontinuierlich zugepumpt.
Eine weitere Pumpe zur Rezirkulation hatte die Umwalzung des Beckeninhalts inner-
halb eines Tages zur Aufgabe. Der Wasserstoffeintrag ins Becken wurde durch die

perforierten Silikonschlauche am Beckenboden zugeflhrt und mit Hilfe eines Rota-
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meter und einer Ventilsteuerung reguliert. Redoxpotential, pH-Wert und Temperatur
des Ablaufstromes wurden von im Ablaufverteilungsraum installierten Elektroden der
Firma WTW erfasst.

3.4 Zusammensetzung des kiunstlichen sauren Grubenwassers

Die Versuche im Rahmen dieser Arbeit wurden mit kiinstlichen sauren Grubenwas-
sern mit den Bezeichnungen M-111-1, M-111-2 und M-111-3a, M-111-3b durchge-
fuhrt (Bissinger et al. 2000). Die Zusammensetzung der klnstlichen Grubenwasser
ist in der Tabelle 3.4-1 angegeben.

Tabelle 3.4-1: Zusammensetzung der Modellabwéasser (nach Bissinger et al. 2000)

Nr. Substanz Modellabwasser
M-111-1 M-111-2 | M-111-3a | M-111-3b

(mg/L) (mg/L) (mg/L) (mg/L)
01 pH 2,71 2,71 3,85 3,85
02 CaS0,4*2H,0 1286,8 257,36 - -
03 Fex(SO4)3*xH,0 519,4 259,7 - -
04 NH4Fe(SO,),*6H.0 - - 101,9 -
05 FeCl,*4H,0 - - - 267,0
06 MgSO4*7H,0 284.7 284.,7 142,4 142.,4
07 Al>(SO4)3*18H,0 247,2 247,2 123,6 123,6
08 NaCl 15,20 15,20 15,20 15,20
09 (NH4).SO4 10,80 10,80 10,80 10,80
10 KH,PO,4 6,80 6,80 6,80 6,80
11 KNO3; 2,00 2,00 2,00 2,00
12 K>SOy 0,04 0,04 0,04 0,04
13 Spurensalze 0,4 mL (siehe Tab. 3.4-2)

Die Zusammensetzung der dazu gehoérigen Spurensalzldsung ist in der Tabelle 3.4-2

aufgefuhrt.
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Tabelle 3.4-2: Zusammensetzung der Spurensalzlésung fir das Modellabwasser (nach Bissinger et al.
2000)

Nr. | Substanz Stammlésung Modellabwasser
(mmol/L) (mg/L)
13 | Nap;WO, 0,00788 0,0026
14 | Na;MoO4 0,04001 0,0097
15 | KBr 0,07991 0,0095
16 | KI 0,03982 0,0066
17 | Co(NO3)*6H,0 0,04020 0,0117
18 | CuS04*5H,0 0,04005 0,0100
19 | NiSO4*6H,0 0,04020 0,0113
20 | VSOq4 0,00603 0,0012
21 | HxSeOs 0,06017 0,0078
22 | H3BO; 4,011 0,2480
23 | MnSO4*H,0 50,80 4,2932
24 | ZnSO4*7H0 13,761 3,9568

3.5 Kultivierung der Anreicherungskulturen der Mikroorganismen

Die Animpfkulturen BMM-111-2 und BPM-111-2 stammten aus dem Schlamm eines
bepflanzten Teiches auf dem UFZ-Gelande in Leipzig. Die Vorkultivierung im Flus-
sigmedium erfolgte entweder in randvoll gefiillten DURAN®-Flaschen (Schott, Mainz)
oder in zur Halfte geflllten Transfusionsflaschen (Glasgeratebau Ochs, Bovenden).
Die Transfusionsflaschen wurden mit Chlorbutylgummistopfen verschlossen.

Als Kohlenstoffsubstrate wurden entweder Methanol (Kultur BMM-111-2) oder Natri-
umpropionat (Kultur BPM-111-2) zugesetzt. Bei der Anreicherung wurde 2-Brometha-
nolsulfonsaure mit 2,18 g/L als Inhibitor fir die methanogenen Bakterien zugefugt.
Diese Ansatze wurden mit N, 30 Minuten lang begast und dann bei 20°C mindestens
7 Tage lang inkubiert. Zur Durchmischung wurden diese Kulturflaschen auf einer

Schuttelmaschine fixiert.

3.6 Ermittlung der Wasserfrachten in den Labor-Versuchspflanzen-

klaranlagen

Die Evapotranspiration (EVA) ist ein verlasslicher Faktor, mit dem man den allgemei-
nen Status einer Pflanzenkléranlage und den der Pflanzen im Speziellen unter

Schadstoffbelastung beurteilen kann.
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Die Evapotranspiration wurde aus der Differenz von Zulaufmenge und Ablaufmenge
ermittelt. Der prozentuale Anteil der Evapotranspiration vom Zulauf ergibt sich fol-
gendermalden:

(Vzu - Vab) *100

Vzu
Die Zulaufwassermengen wurden durch die kalibrierten Pumpen ermittelt. Die Ermitt-

EVA[%] =

lung der Ablaufwassermenge erfolgte durch Auslitern des Ablaufs.
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3.7 Analytische Methoden

Die verwendeten physikalischen und chemischen Bestimmungsmethoden sind in der folgenden Tabelle 3.8-1 zusammengefasst.

Tabelle 3.7-1: Physikalische und chemische Analysenmethoden

Parameter Methodenbezug Bestimmungsmethode Sensor/Detektor/Messgerate(Firma)
pH-Wert DIN 38404-C 5: 1984-01 Einstabmesskette SensoLyt 690
pH 296 (WTW)
Redoxpotential DIN 38404-C 6: 1984-05 Einstabmesskette SensoLyt 700
pH 296 (WTW)
Elektrische Leitfahigkeit DIN EN 27888: 1993-11 Einstabmesskette TetraCon® 325
(WTW).
Saure- und Basekapazitat | DIN 38409-H 7: 1979-05 Titration
Sauerstoffgehalt DIN EN 25814: 11.92 Direktanzeigendes Messgerat FTC-TOS7,
(PreSens)

Anionen (Chlorid, Nitrit,
Nitrat, Sulfat)

DIN 38405-(T 20)
DIN EN ISO 10304-1

lonenchromatographie

Leitfahigkeit - UV
AG4A-SC/AS4A-SC
(DIONEX 100)

Phosphat DIN EN 1189: 1996-12(D11) | lonenchromatographie Leitfahigkeit
AG4A-SC/AS4A-SC
(DIONEX 100)

Sulfid (Siegel 1965) Spektralphotometrie CADAS 100/LPG 210

Kationen (Kalium, Natri-

DIN EN ISO 10304-1
DIN EN ISO 10304-2

lonenchromatographie

Leitfahigkeit CG12A/CS12A
(DIONEX 100)
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um, Calcium, Magnesium

Ammonium

DIN 38406-E 5 — 1983-10

Eisen(ll), Gesamteisen

DIN 38406-E1: 1983-05

Spektralphotometrie

CADAS 100/LPG 210 DR LANGE

Zink, Cadmium

DIN 38406 E 16: 1990-03

Voltametrie

Multielektrode
VA 747 Computrace, Metrohm

Mangan, Aluminium

DIN EN ISO 15586: 2004-02
(E4)

inductively coupled plasma mass
spectrometry (ICP-MS)

Perkin Elmer

TOC, TIC DIN EN 1484: 1997-08 Infrarot-Spektrometrie uv
TOC-600,
Shimadzu
Methanol (Uematsu et al. 2002) Haedspace-Gaschromatographie | FID,
DANI  Strumentazione Analitica,
Monza
Acetat und Propionat Laborverfahren Hochdruckfliissigchromatographie | RID-10A
(HPLC) HPLC-System, Fa. Shimadzu
Wasserstoff, Methan, | (Kshler 2000) Gaschromatographie (WLD) WLD

Stickstoff, Sauerstoff

Protein

(Bradford 1976)

Spektralphotometrie

CADAS 100/LPG 210 DR LANGE

Schwefelwasserstoff

DIN 38409 H 31

lodometrische Titration

Eisensulfid, Pyrit

(Hsieh und Yang 1989)

Titration
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4  Ergebnisse

4.1 Einfluss der Wurzelraumpassage auf die Wasserparameter des Modell-

abwassers

Zur Untersuchung des Einflusses der Wurzelraumpassage auf die Wasserparameter
des Modellabwassers wurden drei unterschiedlichen Becken gewahlt und parallel
betrieben, wie bereits im Abschnitt 3.1 dargestellt wurde (Becken SSF: subsurface-
flow, Becken HP: flotierende Pflanzenmatte und Becken SF: surface-flow).

Dabei wurde Modellabwasser M-111-1 als Zulaufabwasser verwendet und die glei-
che Volumenmenge von 43,2 L/m? d bei Versuchphase A bzw. 24,5 L/m? d bei Ver-
suchphase B jeweils in die Becken dosiert. Die drei Becken wurden mit den Sumpf-

pflanzen Juncus effusus bepflanzt.

4.1.1 pH-Wert

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf den
pH-Wert sind in der Abb. 4.1-1 zusammenfassend dargestellt.

Im subsurface-flow wetland (SSF) zeigte sich kein ausgepragter Einfluss der Be-
triebsdauer bzw. —phase (A und B), der Fliel3strecke und der Probenahmetiefe auf
den pH-Wert. Nur innerhalb der ersten 1,5 Monate der Betriebszeit wurde zwischen
den Probennahmetiefen von 15 und 25 cm ein pH-Unterschied festgestellt (siehe
Abb. 4.1-1 SSF). Der hochste pH-Wert erreichte ca. 3,8. Wahrend der héchste pH-
Wert des Ablaufs zu Anfang der Versuchszeit (Phase A) nur ca. 3,28 betrug.

Im Becken mit flotierender Pflanzenmatte (HP) zeigte sich ein pH-Unterschied zwi-
schen dem Zu- und Ablauf. Mit der Ausnahme des funfzehnten Tages zu Beginn der
Beschickung des Beckens waren uberraschenderweise alle weiteren Ablaufwerte um
0,1 bis 0,4 pH-Einheiten niedriger als die des Zulaufs (siehe Abb. 4.1-1 HP).
Innerhalb des Beckens konnte eine weniger ausgepragte pH-Wert-Absenkung um
nur ca. 0,05 bis 0,2 Einheiten in Abhangigkeit von der Probenahmetiefe beobachtet
werden. In allen drei Punkten entlang der Flielstrecke (nach 25, 50 und 75 cm) war

der pH-Wert bei der Probenahmetiefe von 15 cm etwas hoher als bei 25 cm.
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pH-Wert
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Abb. 4.1-1: pH-Werte des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der Fliel3strecke und der Probe-
nahmetiefe (dy=02.05.2008)
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Im surface flow wetland (SF) zeigte sich keine deutliche pH-Wert-Anderung unab-
hangig vom Probenahmepunkt entlang der Fliel3strecke, der Probenahmetiefe und
der Versuchsphase (siehe Abb. 4.1-1 SF).

4.1.2 Spezifische Basenkapazitatsfrachten

Neben dem pH-Wert ist die Basenkapazitat, die teilweise die Puffereigenschaften
wiederspiegelt, ein wichtiger Parameter zur Charakterisierung von Veranderungen
des zu untersuchenden Abwassers. In der Abb. 4.1-2 sind die Ergebnisse zum Ein-
fluss der Wurzelraumpassage auf die beckenflachenbezogenen Basenkapazitats-
frachten des Modellabwassers zusammenfassend dargestellt.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen hinsichtlich des pH-Wertes zeigte sich bei den
Basenkapazitatsfrachten ein deutlicher Einfluss der Wurzelraumpassage auf die Ab-
laufwerte des SSF Beckens (siehe Abb. 4.1-2 SSF). Wahrend der Sommerzeit (Ver-
suchsphase A) nahm die spezifische Basenkapazitatsfracht um ca. 25 bis 40% ab;
wahrend der Herbstzeit (Versuchsphase B) sank der Wert trotz einer Iangeren hyd-
raulischen Verweilzeit nur auf ca. 20% ab. Die hochste Abnahme der Basenkapazitat
wurde zu Anfang des Versuchsbetriebs mit ca. 57% beobachtet.

Innerhalb des Beckens konnte diese Veranderung nicht so ausgepragt beobachtet
werden. In den ersten 2 Monaten schwankten die Werte bei den beiden Probenah-
metiefen von 15 und 25 cm nach einer Flie3strecke von 25 cm extrem. Bei der weite-
ren Passage (nach 50 bzw. 75 cm) lag die Basenkapazitatsfracht bei der Probenah-
metiefe von 15 cm Tiefe niedriger (ca. 22%) als bei der Tiefe von 25 cm. Im weiteren
Versuchsverlauf (nach 2 Monaten) glichen sich diese anfanglichen Unterschiede im
Wesentlichen an, so dass unabhangig von der Versuchsphase, der FlieRstrecke und
der Probenahmetiefe keine wesentlichen Basenkapazitatsfrachtunterschiede mehr
ermittelt wurden.

Im HP schwankten die spezifischen Basenkapazitatsablauffrachten stark; die durch-
schnittliche Basenkapazitatsfrachtabnahme betrug wahrend der Versuchsphase A
ca. 17% (77,84 + 70,7 mmol NaOH/m? d). Wahrend der Herbstzeit (Versuchsphase
B) sanken die durchschnittlichen Werte trotz einer Iangeren hydraulischen Verweilzeit
nur um ca. 15% (36,23 + 27,28 mmol NaOH/m? d) ab (siehe Abb. 4.1-2 HP).
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Abb. 4.1-2: Basenkapazitatsfrachten des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der Fliel3strecke
und der Probenahmetiefe (dy=02.05.2008)
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Im Zeitraum der Versuchsphase A (Sommerzeit) war in der oberen Wasserschicht
bei 15 cm Tiefe die Abnahme der Basenkapazitatsfrachten etwas hoher als in der
tieferen Wasserschicht von 25 cm. Die Werte betrugen bei dieser Tiefe ca. 49%
(224,48 + 86,27), ca. 51% (233,05 £ 90) und ca. 53% (243,13 £ 92,98 mmol Na-
OH/m? d) in 25, 50 und 75 cm Entfernung vom Zulauf. In der unteren Wasserschicht
bei 25 cm Tiefe betrugen die durchschnittlichen Abnahmen der Basenkapazitats-
fracht entlang der Fliel3strecken ca. 28, 35 und 41%, wobei der hdchste durchschnitt-
liche Wert bei der Fliel3strecke von 75 cm bei 41% lag (Abnahme von 190 £ 56 mmol
NaOH/m? d). Dieser Unterschied glich sich jedoch bis zum Ende der Versuchsphase
A aus und war in der darauf folgenden Versuchsphase B, unabhangig von der Fliel3-
strecke, nicht mehr zu beobachten.

Die Verhaltnisse der Basenkapazitatsfrachten im SF ahnelten sehr denen der ande-
ren bereits beschriebenen Becken SSF und HP. Es zeigten sich generell Unterschie-
de im Zu- und Ablauf; die Basenkapazitatsfracht nahm ab (siehe Abb. 4.1-2 SF). In
der Versuchsphase A betrug die durchschnittliche Abnahme der Basenkapazitats-
fracht ca. 25% (entspricht 116 + 52,7 mmol NaOH/m? d); wahrend in der Versuchs-
phase B lag der Wert bei 23% (entspricht 56,21 + 28,52 mmol NaOH/m? d). Innerhalb
des Beckens konnte diese Veranderung nicht so ausgepragt beobachtet werden. In
den ersten beiden Monaten schwankten die Werte bei den beiden Probenahmetiefen
von 15 und 25 cm nach einer Flielstrecke von 25 cm stark. Im Durchschnitt lag je-
doch die Basenkapazitatsfracht bei der Probenahmetiefe von 15 cm Tiefe niedriger
(ca. 30%) als bei der Tiefe von 25 cm. In der Wasserschicht von 25 cm sank die Ba-
senkapazitatsfracht entlang der FlieRstrecken regelmalig von 38,82% bis 27,57%
ab. Im weiteren Versuchsverlauf glichen sich diese Unterschiede im Wesentlichen
wieder an, so dass unabhangig von der Versuchsphase, der Flielstrecke und der
Probenahmetiefe keine wesentlichen Basenkapazitatsfrachtunterschiede mehr ermit-

telt wurden.

4.1.3 Spezifische Gesamt-Eisenfrachten

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf die
Gesamt-Eisenfrachten sind in der Abb. 4.1-3 dargestellt.

Es zeigte sich bei den Gesamt-Eisenfrachten ein deutlicher Einfluss der Wurzelraum-
passage auf die Ablaufwerte des SSF (siehe Abb. 4.1-3 SSF). Wahrend der Ver-

suchsphase A nahm die spezifische Gesamt-Eisenfracht durchschnittlich um ca. 58%
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(2,70 + 0,92 g/m? d) ab; wahrend der Versuchsphase B (Herbstzeit) betrug der Wert
ca. 52% (1,36 + 0,31 g/m? d). Die héchste Abnahme der Gesamteisenfracht betrug
wahrend der Sommerzeit ca. 95% (4 g/m? d).

Innerhalb des Beckens war diese Veranderung nicht so ausgepragt. In den ersten 60
Tagen lagen die Werte nach der Fliel3strecke von 25 cm bei der Probenahmetiefe
von 15 cm hoher als bei der Tiefe von 25 cm. Im weiteren Versuchsverlauf (nach 2
Monaten) glichen sich diese anfanglichen Unterschiede im Wesentlichen an, so dass
unabhangig von der Versuchsphase, der Fliestrecke und der Probenahmetiefe kei-
ne wesentlichen Frachtunterschiede ermittelt wurden.

Im HP betrug in der Versuchsphase A die durchschnittliche Abnahme der Gesamt-
Eisenfracht ca. 38%, wahrend in der Versuchsphase B (Herbstzeit) der Ablaufwert
bei nur ca. 27% lag (siehe Abb. 4.1-3 HP).

Wahrend der Versuchsphase A war innerhalb des Beckens in den beiden Wasser-
schichten von 15 und 25 cm Tiefe entlang der FlieRstrecke kein eindeutiger Unter-
schied der Frachten zu beobachten. In der oberen Wasserschicht von 15 cm waren
in der Sommerzeit jedoch die Werte hoherer als in der tieferen Schicht. In der Ver-
suchsphase B (Herbstzeit) lagen die Frachtwerte um ca. 50% niedriger, was in etwa
dem Verhaltnis der verminderten Belastungsrate entspricht.

Im SF betrug in der Versuchsphase A die Abnahme der Gesamt-Eisenfracht durch-
schnittlich ca. 51% (2,35 + 1,01 g/m? d) und in der Versuchsphase B (Herbst) lag der
Wert bei nur ca. 42% (1,11 + 0,24 g/m? d) (siehe Abb. 4.1-3 SF). Ahnlich wie inner-
halb des SSF Beckens war wahrend der Versuchsphase A kein eindeutiger Unter-
schied der Frachten in den beiden Porenwassertiefen von 15 und 25 cm zu beobach-
ten, wobei auch hier die durchschnittlichen Werte bei ca. 32% (1,48 g/m? d) lagen. In
der Versuchsphase B (Herbstzeit) mit langerer hydraulischer Verweilzeit lagen dann

die Frachtwerte um ca. 50% niedriger.
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Abb. 4.1-3: Fege-Frachten des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der FlieBstrecke und der
Probenahmetiefe (dy=02.05.2008)
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4.1.4 Spezifische Zink-Frachten

Parallel zu den in den Modell-Pflanzenklaranlagen stattfindenden Eisenentfernungs-
prozessen aus dem Modellabwasser ist auch Zink als weiteres Schwermetall unter-
sucht worden.

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf die
Zinkfrachten sind in der Abb. 4.1-4 dargestellt.

Es zeigte sich bei den Zinkfrachten ein deutlicher Einfluss der Wurzelraumpassage
auf die Ablaufwerte des SSF (siehe Abb. 4.1-4 SSF). Wahrend der Versuchsphase A
nahm die spezifische Zinkfracht durchschnittlich um ca. 31% (18,16 + 7,1 mg/m? d)
ab; wahrend der Versuchsphase B (Herbst) sank der Wert auf ca. 20% (4,37 mg/m?
d).

Innerhalb des Beckens war diese Veranderung deutlicher als im Ablauf. In den ers-
ten 1,5 Monaten schwankten die Werte bei den beiden Probenahmetiefen von 15
und 25 cm entlang der Fliel3strecke extrem. Bei den unterschiedlichen Punkten ent-
lang der FlieRstrecke lagen die Werte bei der Probenahmetiefe von 15 cm niedriger
als bei der Tiefe von 25 cm. Im weiteren Versuchsverlauf (nach 1,5 Monaten) glichen
sich diese anfanglichen Unterschiede im Wesentlichen wieder an, so dass unabhan-
gig von der Versuchsphase, der FlieRstrecke und der Probenahmetiefe keine we-
sentlichen Frachtunterschiede mehr ermittelt wurden.

Im HP und SF glichen sich die Werte wie im Becken SSF wahrend des Versuchsver-
laufs an (siehe Abb. 4.1-4). Wahrend des Versuchsverlaufs war ein Unterschied zwi-
schen den Frachten von SSF, HP und SF innerhalb des Beckens in den beiden Pro-
benahmetiefen von 15 und 25 cm zu beobachten. Bei gleichen Probenahmepunkten
lagen die Werte im HP niedriger als im SSF. Im Gegensatz zu den Ergebnissen des
HP waren die Werte im SF hoher.
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4.1.5 Spezifische Sulfat-Frachten

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf die
Sulfatfrachten sind in der Abb. 4.1-5 dargestellt.

Es zeigte sich bei den Sulfatfrachten ein deutlicher Einfluss der Wurzelraumpassage
auf die Ablaufwerte des SSF (siehe Abb. 4.1-5 SSF). Wahrend der Versuchsphase A
(Sommerzeit) nahm der durchschnittliche spezifische Sulfatgehalt um ca. 23% ab,
was einer sehr hohen flachenspezifischen Sulfatentfernungsrate fir Pflanzenklaran-
lagen von ca. 13 g/m? d entspricht. Wahrend der Versuchsphase B (Herbst) sank der
Wert auf ca. 6% ab; dies entspricht noch einer flachenspezifischen Sulfatentfer-
nungsrate von 2,5 g/m? d. Der héchste Wert wurde zu Beginn des Versuchsbetriebs
mit ca. 78% (entspricht ca. 38 g/m? d) erreicht.

Innerhalb des Beckens war diese Abnahme sehr variabel. In den ersten 1,5 Monaten
schwankten die Werte in beiden Probenahmetiefen entlang der Flie3strecken extrem.
In Phase A (Sommer) waren die Abnahmen der Sulfatfrachten bei der Tiefe von 15
cm hoher als bei der Tiefe von 25 cm. Diese Werte sanken entlang der Fliel3strecke
in beiden Tiefen gleichmaliig ab.

Im weiteren Versuchsverlauf (nach 1,5 Monaten) glichen sich diese anfanglichen Un-
terschiede im Wesentlichen an, so dass unabhangig von der Versuchsphase, der
FlieRstrecke und der Probenahmetiefe keine wesentlichen Frachtunterschiede mehr
ermittelt wurden.

Im HP und SF glichen sich die Werte denen des SSF an (siehe Abb. 4.1-5). Wahrend
des Versuchsverlaufs waren Unterschiede zwischen den Frachten innerhalb der Be-
cken SSF, HP und SF in den beiden Probenahmetiefen von 15 und 25 cm zu beo-
bachten, wobei die Werte von HP an gleichen Probenahmepunkten niedriger lagen
als bei SSF und SF. Im Gegensatz zu den Ergebnissen innerhalb des Beckens wa-
ren die Werte im Ablauf von HP hdéher als die Ablaufwerte von SSF und SF.
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Abb. 4.1-5: SO,*~Frachten des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der Fliestrecke und der
Probenahmetiefe (dy=02.05.2008)
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4.1.6 Kohlenstoffkonzentration

Wie im Abschnitt 2.3.1 dargestellt, dienen als organische Kohlenstoffquelle Rhizode-
positionsprodukte, die im Wurzelraum bei der mikrobiellen dissimilatorischen Sulfat-
reduktion als Substrat verwendet werden kdnnen, wobei Sulfid und Carbonatpuffer
entstehen.

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf die
Kohlenstoffkonzentrationen sind in der Abb. 4.1-6 dargestellt.

Es zeigte sich bei den Kohlenstoffkonzentrationen keine deutliche Tendenz der Ab-
laufwerte des SSF (siehe Abb. 4.1-6 SSF). Wahrend der Versuchsphase A (Sommer)
betrugen die durchschnittlichen Kohlenstoffkonzentrationen 4,16 + 1,95 mg/L; wah-
rend der Versuchsphase B (Herbst) lagen die Werte bei ca. 2,55 + 0,56 mg/L.
Innerhalb des Beckens waren diese Werte in einigen Fallen groRer als im Ablauf.
Zwischen den Tagen 75 bis 100 schwankten die Werte bei den beiden Probenahme-
tiefen von 15 und 25 cm nach 25 cm und 50 cm der Fliel3strecke extrem. Die Werte
lagen nach 25 cm und 50 cm Fliel3strecke bei der Probenahmetiefe von 15 cm nied-
riger als bei der Tiefe von 25 cm.

Im weiteren Versuchsverlauf (nach ca. 3,5 Monaten) glichen sich diese anfanglichen
Unterschiede im Wesentlichen an.

Im HP und SF zeigte sich kein ausgepragter Einfluss der Betriebsdauer bzw. —phase
(A und B), der FlieRstrecke und der Probenahmetiefe auf die Kohlenstoffkonzentrati-
onen (siehe Abb. 4.1-6).

Wahrend des Versuchsverlaufs waren nur geringfligige Unterschiede zwischen den
Konzentrationen in den Ablaufen von SSF, HP und SF zu beobachten. Die Werte

von HP lagen im Ablauf etwas hoher als in SSF und SF.
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Abb. 4.1-6: TOC-Konzentration des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der FlieRstrecke und der
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4.1.7 Sauerstoffkonzentration

Der Sauerstoff im Porenwasser von Pflanzenklarsystemen wird zu einem Teil von
den Pflanzen selbst eingebracht bzw. diffundiert durch die ungesattigte Bodenzone.
Als Oxidationsmittel wirkt der Sauerstoff sehr stark auf die Redoxprozesse in den
Pflanzenklarsystemen, wovon auch die dissimilatorischen Sulfatreduktionsprozesse
beeinflusst werden.

In Abb. 4.1-7 sind die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage auf die Sau-
erstoffkonzentration des Modellabwassers dargestellt.

Es zeigte sich bei den Sauerstoffkonzentrationen ein deutlicher Einfluss der Wurzel-
raumpassage auf die Ablaufwerte des SSF (siehe Abb. 4.1-7 SSF). Wahrend der
Versuchsphase A (Sommer) lag die Sauerstoffkonzentration bei ca. 2,0 £ 0,8 mg/L;
wahrend der Versuchsphase B (Herbst) betrug der Wert ca. 3,2 + 0,6 mg/L.

Innerhalb des Beckens waren die Konzentrationen niedriger als im Ablauf. In den
ersten 3 Monaten lagen die Werte bei den beiden Probenahmetiefen von 15 und 25
cm und entlang der FlieRstrecke niedriger als in den folgenden Monaten. Entlang der
FlieRstrecke lagen die Werte bei der Probenahmetiefe von 25 cm niedriger als bei
der Tiefe von 15 cm.

Im weiteren Versuchsverlauf (nach 3 Monaten) lagen die Werte im Wesentlichen ho-
her als die anfanglichen Konzentrationen.

Im HP und SF glichen sich die Werte an die des SSF an (siehe Abb. 4.1-7).

Wahrend des Versuchsverlaufs waren Unterschiede zwischen den Konzentrationen
in SSF, HP und SF nicht nur innerhalb des Beckens in den beiden Probenahmetiefen
von 15 und 25 cm zu beobachten, sondern auch im Ablauf. Im SF lagen die Werte an
gleichen Probenahmepunkten niedriger als beim SSF. Im Vergleich zu den Ergebnis-
sen hinsichtlich des HP waren diese jedoch hoher. Insbesondere lagen die Sauer-
stoffkonzentrationen in den beiden Tiefen nach einer FlieBstrecke von 50 cm sehr

niedrig.

51



1 ]
FlieR- Becken SSF Becken HP Becken SF
1
strecke: | Phase A '+ PhaseB | Phase A + Phase B : Phase A + Phase B :
1 ] 1 1
___________ |______________------------:--------_____T---______-________________l_____________'I----"-------_----______--|-______-_____'I
T dmmmmmmee s P2 ! P2 ! -
Zu-und 1o Y T b0 L R T T L |
Ablauf s}~ Ce gyt | R eyt | 8 *e 4 ® |
! 6+ —-————————— @2 ————— - ! 6 * ! 6+ -————————— @& ————— ®__ !
1 ¢ ¢ \ 1 ¢ %o 1 1 ¢ %o 1 1
| 4 7”358” 777777 o o, T | 4 ©g400%04, ooé | 4 Tae I :
___Q 00 ___ 270 ________ O ____g8¢ _______ OO0 mMme — — — — — — —_ _

) i g ¢ O%oom O | (2) © 0° 1 O | g 0 0%00,0009 Oﬂl)oo |
2 ! 0 20 40 60 8 100 120 140 160 180 ! 0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 ! 0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 !
— === oo oo oo o e e e R R EEE TS :
‘™ ' 12 4 ' 12 - '
o B e S !
| o I l 81 l
| 1 - 1
1 4 A | b |
: 2+ -—-- E—E%E—Qﬁw yﬁgigifi—ﬂ—g ——————— : 2: 77777777777777777 7& 7777777 :
I 0 : ‘ i o:ﬁmﬂi&@ﬂmmmm‘m*g‘@ o
] 1 1
180 1 0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 , 0 20 40 60 8 100 120 140 160 180 !
1 1 !

H

I

I

|

|

|

|

I

I

I

I

|

|

|

!

1

1

1

|

|

|

1

1

1

1

1

]

1

1

1

0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 0 20 40 60 80 100 120 140 160 180 0 20 40 60 80 100 120 140 160 180

+ Zulauf; o Ablauf; 015 cm; A 25 cm Tiefe [Tage]

Abb. 4.1-7: O,-Konzentration des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Becken SSF, HP und SF in Abhangigkeit von der FlieRstrecke und der
Probenahmetiefe (dy=02.05.2008)

52



4.1.8 Bilanzierung der Wasserfrachten der Becken

Grundvoraussetzung fur die Bilanzierung der spezifischen Stoffumsetzungsraten ist
die genaue Kenntnis der Wasserzu- und —ablaufraten der Versuchsbecken. Die Diffe-
renz ergibt sich im Wesentlichen durch die Transpiration der Pflanzen und im gerin-
geren Malde durch die Evaporation Uber die Oberflache.

Die Ergebnisse zum spezifischen und prozentualen Wasserverlust (Evapotranspirati-
on) sind in Abb. 4.1-8 dargestellt.
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Abb. 4.1-8: Flachenspezifische Wasserzulauf- und —ablaufmengen a) und prozentualer Wasserverlust
b) der Becken (mit Zulaufvolumenstromen von 43,2 I/m?d in Phase A und 24,48 I/m?d in Phase B; d, =
02.05.2008)

Wahrend zu Anfang der Versuchsphase A (in der Sommerzeit, spezifische hydrauli-
sche Fracht von 43,2 I/m?d) der Wasserverlust bis zu 90% betrug, verringerte er sich
nach ca. 70 Tagen auf ca. 20 bis 30%. Eine Halbierung der hydraulischen Fracht und
damit eine Verdopplung der hydraulischen Verweilzeit in der Versuchsphase B (in
der Herbstzeit) zeigte keinen wesentlichen Einfluss auf den prozentualen Wasserver-

lust.
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4.2 Untersuchungen zur Behandlung eines Modellabwassers durch Stimula-
tion autotropher Sulfatreduzierer in Laborbioreaktoren

4.2.1 Sulfatreduktion unter Wasserstoffverbrauch durch die Anreicherungs-
kulturen SRBMM 111-2 und SRBPM 111-2
Es wurden zwei Anreicherungskulturen verwendet (siehe Material und Methoden).

Zunachst sollte Uberpruft werden, ob die darin enthaltenen Bakterien in der Lage

sind, Wasserstoff als Elektronendonator fir die Sulfatreduktion, und Methanol bzw.
Propionat als Kohlenstoffquelle zu verwenden.
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Abb. 4.2-1: Wachstum (Zunahme der Proteinkonzentration) Abnahme der Sulfat- und Propionatkon-
zentration bzw. Acetatbildung in der Anreicherungskultur SRBPM 111-2
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Abb. 4.2-2: Wachstum (Zunahme der Proteinkonzentration) und Abnahme der Methanol- bzw. Sulfat-
konzentration in der Anreicherungskultur SRBMM 111-2
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Bei der Kultivierung im Sulfatreduzierermedium (SRM) konnten sowohl in der Kultur
SRBPM 111-2 (mit Propionat als C-Quelle, siehe Abb. 4.2-1) als auch in der Kultur
SRBMM 111-2 (mit Methanol als C-Quelle, siehe Abb. 4.2-2) eine Abnahme der Me-
thanol-, Propionat- und Sulfatkonzentration sowie eine Zunahme der Proteinkonzent-
ration und des pH-Wertes beobachtet werden.

Uberraschenderweise wurde im Unterschied zur Kultur SRBMM 111-2 wahrend der
Kultivierung von SRBPM 111-2 Acetat gebildet.

Wahrend der Kultivierung im SRM wurde ein schwarzer Niederschlag gebildet (Ei-

sensulfide).

4.2.2 Substratverwertung und Produktbildung bei der kontinuierlichen Kulti-
vierung von SRBMM 111-2 und SRBPM 111-2

Die wichtigsten Charakteristika der Fermentationsprozesse in beiden kontinuierlichen
Kultivierungen sollten im Hinblick auf die zum Wachstum bzw. zur Sulfatreduktion

genutzten Substrate usw. untersucht werden.

Bakterienwachstum und Sulfatreduktionsrate

Es erfolgte die Charakterisierung des Bakterienwachstums der beiden Anreiche-
rungskulturen unter kontinuierlichen Fermentationsbedingungen bei verschiedenen
hydraulischen Verweilzeiten (VWZ) (Versuchsphasen).
Die erste Versuchsreihe mit der Anreicherungskultur SRBPM 111-2 wurde bei einer
H,>-Begasungsrate von 1 L/h bei zwei verschiedenen VWZ (Phasen) und mit unter-
schiedlichen Propionatkonzentrationen realisiert, und zwar:
e Phase A: VWZ von 0,47 Tagen und einer Propionatkohlenstoffkonzentration
im Zulauf von 3,7 mmol/L.
e Phase B: VWZ von 0,33 Tagen und einer Propionatkohlenstoffkonzentration
im Zulauf von 5,4 mmol/L.
Die Ergebnisse zum Bakterienwachstum, den Propionatkolenstoffkonzentrationen
und der Sulfatreduktionsrate im Reaktor sind in der Abb. 4.2-3 dargestellt.
Im Untersuchungszeitraum wurde ein durchschnittlicher Propionatkohlenstoffver-
brauch von 3,34 mmol/L bei Phase A und von 4,56 mmol/L Phase B festgestellt, ent-
sprechend einem Verhaltnis von 90% und 84,5%. Wahrend die durchschnittlichen

Proteinkonzentrationen in Phase A 43,7 £ 4,6 mg/L und in Phase B mit hoheren Ver-
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dinnungsrate (d.h. geringere VWZ) 45 + 10,3 mg/L betrugen, erreichten die durch-
schnittlichen Bakterienwachstumsraten 0,089 und 0,126 h™ bzw. die durchschnittli-

chen Sulfatreduktionsraten ca. 0,81 und 1,14 mmol/L h.

Phase A Phase B

e B - 1,2
(
R i e e e RS -1 =
£ T =
== 40 T--------T— — 4 L | -- J —————— 08 £
s E
» £ =
= o
85 30 -] - - -4 - - 06 ¥
© B (72
=& o
80 201 e E EEE R 1 - 04 e
ke <
=¥ 3
F 101 - - S I SRR 02 =

0 0

‘D Propionat im Zulauf B Propionatverbrauch O Protein O SRR 0O Bakterienwachstumsrate ‘

Abb. 4.2-3: Beziehungen zwischen Propionatkohlenstoffkonzentration im Zulauf bzw. Propionatkoh-
lenstoffverbrauch, Proteinkonzentration, Sulfatreduktionsrate (SRR) und Bakterienwachstumsrate
(Ms/p)) bei Phase A (VWZ von 0,47 Tagen) und Phase B (VWZ von 0,33 Tagen); (Wasserstoffvolu-
menstrom von 1L/h)

Unter den gegebenen Versuchsbedingungen waren die Schwankungen der Protein-
konzentrationen relativ hoch. In der Versuchsphase A lag die Proteinkonzentration im
Bereich von 35,5 bis 116 mg/L und in der Versuchsphase B im Bereich von 17,9 bis
64,7 mg/L. Wahrend in Phase A die Sulfatreduktionsrate (SSR) im Bereich von 0,67
bis 0,85 mmol/L h lag, erreichte sie in Phase B 0,7 bis 1,23 mmol/L h.
Die Untersuchungen mit der Anreicherungskultur SRBMM 111-2 wurden mit gleicher
Wasserstoff-Begasungsrate, aber unterschiedlichen Konzentrationen an Methanol
und bei unterschiedlichen hydraulischen Verweilzeiten (Durchflussraten) des Modell-
abwassers (kunstliches AMD) durchgeflthrt, und zwar:
e Phase A: VWZ von 5,2 Tagen und MeOH-Konzentration im Zulauf von 23,16
mmol/L
e Phase B: VWZ von 4,7 Tagen und MeOH-Konzentration im Zulauf von 21,13
mmol/L.
Die Ergebnisse (siehe Abb. 4.2-4) zeigen einen durchschnittlichen Methanolver-
brauch von 14,05 + 1,3 mmol/L in Phase A und von nur 10,27 + 2,1 mmol/L in Phase
B (mit hoherer Verdinnungsrate, d.h. geringerer VWZ im Reaktor). Das entspricht
einem Anteil von 61% (Phase A) und 49% (Phase B) des zugeflhrten Methanols.
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Abb. 4.2-4: Beziehungen zwischen Methanolkonzentration im Zulauf bzw. Methanolverbrauch, Prote-
inkonzentration, Sulfatreduktionsrate (SRR) und Baktereinswachstumsrate (u)) bei Phase A (VWZ
von 5,2 Tagen) und Phase B (VWZ von 4,7 Tagen); (Wasserstoffvolumenstrom 1L/h)

Die durchschnittlichen Proteinkonzentrationen in Phase A und B waren 41,56 £+ 11,6
mg/L bzw. 65,79 £ 14,48 mg/L; hierbei lag in Phase A die Proteinkonzentration im
Bereich von 19,2 bis 64,7 mg/L und in Phase B im Bereich von 41,6 bis 93,9 mg/L.
Die Bakterienwachstumsraten waren sehr ahnlich mit 0,008 h (Phase A) und 0,009
h™ (Phase B). Im Vergleich zu den Untersuchungen mit Propionat waren die durch-
schnittichen SRR mit Methanol als Substrat geringer und betrugen 0,035 fur Phase
A und 0,05 mmol/L h fir Phase B. Die SRR lagen in der Versuchsphase A im Bereich
von 0,02 bis 0,037 und in der Versuchsphase B von 0,028 bis 0,07 mmol/L h.

Redoxpotential und pH-Werte

Wie im obigen Abschnitt dargestellt, lagen offensichtlich flr Sulfatreduktionsprozesse
gunstige Bedingungen in den Reaktoren vor; es muss also vorwiegend ein negatives
Redoxpotential unterhalb von -217 mV vorgelegen haben (Kimmel und Papp 1990;
Kdhler und Voélsgen 1998). Durch die entstandenen Sulfide bzw. durch das Carbonat
wurde der pH-Wert erhéht und Schwermetallionen durch die Sulfidfallungen entfernt.

Die bei den Versuchen mit der Anreicherungskultur SRBPM 111-2 erzielten Ergeb-
nisse (siehe Abb. 4.2-5) zeigten ein durchschnittliches Redoxpotential von -482 + 55
mV bei Phase A und -472 + 27 mV bei Phase B, bei einem Redoxpotential im Zulauf
von + 598 mV. Infolge der metabolischen Aktivitat der Mikroorganismen erhéhte sich
der durchschnittliche pH-Wert von 2,7 im Zulauf auf 7,53 + 0,38 in Phase A und 7,15
t 0,23 in Phase B. Die pH-Werte lagen in Phase A im Bereich von 6,84 bis 8,76 und
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in Phase B im Bereich 6,56 bis 7,68. Diese Ergebnisse konnen dahingehend inter-
pretiert werden, dass die vorliegenden Bedingungen fur die mikrobielle dissimilatori-
sche Sulfatreduktion geeignet waren. Obwohl die Zulaufvolumenstrome von einer
VWZ von 0,47 auf eine VWZ von 0,33 Tage um das 1,5 fache erhéht wurden, veran-
derten sich die durchschnittliche pH-Werte und das Redoxpotential kaum; der pH-
Wert sank um ca. 0,4 Einheiten ab und das Redoxpotential stieg um ca. 10 mV an.
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Abb. 4.2-5: Beziehungen zwischen Redoxpotential und pH-Wert im Reaktor mit Propionat als C-
Quelle und einer VWZ von 0,47 Tagen (Phase A) bzw. 0,33 Tagen (Phase B)
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Abb. 4.2-6: Beziehungen zwischen Redoxpotential und pH-Wert im Reaktor mit Methanol als C-Quelle
wahrend der Phase A (VWZ von 5,2 Tagen) und Phase B (VWZ von 4,7 Tagen)

Die bei den Untersuchungen mit der Anreicherungskultur SRBMM 111-2 (mit Metha-
nol als C-Substrat) erzielten Ergebnisse zeigen ebenfalls Veranderungen der pH-
Werte und der Redoxpotentiale durch die mikrobiellen Sulfatreduktionsprozesse (sie-
he Abb. 4.2-6). In der Phase A war das Redoxpotential relativ stabil mit -581 + 20 mV
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und der pH-Wert erhéhte sich von 2,7 auf 7,04 £ 0,28. In der Phase B war das Re-
doxpotential vergleichbar (-552 £ 18 mV) und auch der pH-Wert veranderte sich nur
geringfugig auf 7,08 £ 0,42. Der hochste pH-Wert im Untersuchungszeitraum war
8,47 und der geringste 6,59.

Schwermetallentfernungsrate im Reaktor am Beispiel von Eisen

Aufgrund der niedrigen Loéslichkeitsprodukte von Schwermetallsulfiden erfolgte eine
Schwermetallentfernung aus der Losung durch die bei der mikrobiellen Sulfatredukti-
on entstandenen Sulfide. In den Abbildungen 4.2-7 und 4.2-8 sind die durchschnittli-
chen Eisen- und Sulfidkonzentrationen im Zulauf bzw. in den Reaktoren dargestellt.
Die Ergebnisse aus den Versuchen mit SRBPM 111-2 (siehe Abb 4.2-7) zeigen eine
vollstandige Eisenentfernung in beiden Versuchsphasen und relativ hohe Konzentra-
tionen an Sulfid in der Reaktorlosung.

In beiden Versuchsphasen erreichte die Eisenkonzentration im Reaktor nur 0,03 bis
0,1 mg/L, wahrend die Zulaufkonzentration 58 mg/L betrug. Die Eisenentfernungsra-
te erreichte 0,083 mmol/L h (4,65 mg/L h) und 0,13 mmol/L h (7,32 mg/L h) in Phase
A und B. In Phase A war die Sulfidkonzentration hoher (2,0 £ 1,4 mmol/L) als in Pha-
se B (1,58 £ 0,72 mmol/L).
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Abb. 4.2-7: Beziehungen zwischen Eisen- und Sulfidkonzentration bzw. Eisenentfernungsrate im Re-
aktor mit Propionat als C-Quelle bei Phase A (VWZ von 0,47 Tagen) und Phase B (VWZ von 0,33
Tagen)

Die bei den Versuchen mit SRBMM 111-2 erzielten Ergebnisse (siehe Abb 4.2-8)
zeigten ahnlich ausgepragte Eisenentfernungsraten in beiden Phasen. Die Eisenent-
fernungsraten betrugen 0,008 mmol/L h (0,44 mg/L h) und 0,009 mmol/L h (0,48
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mg/L h) in Phase A und B, wahrend die Eisenkonzentrationen in den Fermentations-
lI6sungen sehr gering waren mit 1,76 + 1,03 mg/L (0,03 mmol/L) in Phase A und 2,59
+ 2,85 mg/L (0,046 mmol/L) in Phase B. Trotzdem betrug die Konzentration an gelds-
tem Gesamtsulfid in Phase A 0,59 + 0,6 mmol/L und in Phase B nur 0,13 + 0,12
mmol/L.
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Abb. 4.2-8: Beziehungen zwischen Eisen- und Sulfidkonzentration bzw. Eisenentfernungsrate im Re-
aktor mit Methanol als C-Substrat bei Phase A (VWZ von 5,2 Tagen) und bei Phase B (VWZ von 4,7
Tagen)..

4.2.3 Wasserstoff als Elektronendonator

Bei den Versuchen zur autotrophen dissimilatorischen Sulfatreduktion mit Wasser-
stoff als Elektronendonator und organischen Verbindungen als C-Quelle fir das Bak-

terienwachstum wurde der Wasserstoffverbrauch bestimmt.
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Abb. 4.2-9: Wasserstoffmenge im Zu- und Ablauf bzw. Verbrauch beim kontinuierlichen Fermentati-
onsversuch und einer VWZ von 0,33 Tagen (mit Propionat als C-Quelle)
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Die Versuche mit der Anreicherungskultur SRBPM 111-2 (Propionat als C-Substrat)
erfolgten bei unterschiedlichen Wasserstoffvolumenstromen und bei zwei verschie-
denen hydraulischen Verweilzeiten, aber mit konstanter Zusammensetzung der

Nahrldsung.
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Abb. 4.2-10: Sulfatreduktionsertragskoeffizient beim kontinuierlichen Fermentationversuch mit einer
VWZ von 0,33 Tagen, bei Wasserstoffvolumenstromen von 18 und 20 mi/min (mit Propionat als C-
Quelle)

Die Ergebnisse zeigen, dass mit Wasserstoffvolumenstromen von 18 und 20 ml/min
nur ein Anteil von ungefahr von 6,5 bis 7 mmol H;, pro Stunde flr die Sulfatreduktion
verbraucht wurde (Abb.4.2-9). Durch Umrechnung ergab sich ein durchschnittlicher
Wasserstoffertragskoeffizient fur die Sulfatreduktion von ca. 30% bei einer Begasung

mit 18 ml/min und von ca. 25% bei einer Begasung mit 20 ml/min (siehe Abb.4.2-10).

4.2.4 Einfluss der Wasserstoffvolumenstrome auf die Sulfatreduktion

Aufgrund der in Abschnitt 4.2.3 gezeigten Ergebnisse konnte festgestellt werden,
dass einerseits der Wasserstoff als Elektronendonator eine sehr wichtige Rolle bei
den Sulfatreduktionsprozessen spielt, und andererseits auch als Gastrager zur H,S-
Entfernung aus der Lésung durch Strippung dient und so toxische Effekte vermindert.
In weiteren Experimenten sollte zunachst untersucht werden, welche Wasserstoffvo-
lumenstrome zur optimalen Unterstutzung der mikrobiellen Sulfatreduktion geeignet
sind, indem bei unterschiedlichen Verweilzeiten bzw. unterschiedlichen Nahrlésungs-

konzentrationen der Wasserstoffvolumenstrom verandert wurde.

61



In den Abbildungen 4.2-11 und 4.2-12 sind die Beziehungen zwischen unterschiedli-
chen Wasserstoffvolumenstromen und der Sulfatentfernungsrate sowie die Wasser-

stoffertragskoeffizienten bei den Verweilzeiten von 0,47 und 0,33 Tage dargestellt.
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Abb. 4.2-11: Beziehungen zwischen H,-Volumenstrémen bzw. H,-Verbrauch, Sulfatreduktionsrate
(SRR) und Wasserstoffertagskoeffizienten bei der VWZ von 0,47 Tagen

Die Ergebnisse (siehe Abb. 4.2-11) zeigen, dass die Erhdhung der Wasserstoffvolu-
menstrome von 10,5 ml/min auf bis zu 21 ml/min bei einer VWZ von 0,47 Tagen die
Sulfatreduktionsrate nicht wesentlich beeinflusste, aber die Wasserstoffertragskoeffi-

zienten von 30,38% auf bis zu 12,5% abnahmen.
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Abb. 4.2-12: Beziehungen zwischen Hx-Volumenstromen und Wasserstoffertragskoeffizienten bei der
VWZ von 0,33 Tagen
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Die Ergebnisse der bei einer VWZ von 0,33 Tagen durchgeflihrten Versuche waren
ahnlich wie bei der VWZ von 0,47 Tagen (siehe Abb. 4.2-12). Auch hier beeinflusste
die Erhohung des Wasserstoffvolumenstromes nicht wesentlich die Sulfatreduktions-

rate, der Wasserstoffertragskoeffizient nahm jedoch ab.

4.3 Behandlung eines Modellgrubenabwassers im Labor-Wetland unter Was-
serstoffzugabe

Die Konzeption dieses Versuchs bestand in der Charakterisierung des Einflusses des
Wasserstoffeintrags in ein Modell-Wetland und der damit verbundenen Stimulation
der metabolischen Aktivitat der im Wetland vorhandenen sulfatreduziererenden Bak-
terien.

Bei der Versuchdurchfihrung wurde das Modell-Wetland mit flotierender Pflanzen-
matte mit dem Modellabwasser M-111-3a (Versuchsphase A) und M-111-3b (Ver-
suchsphase B) geflllt und kontinuierlich mit einem Wasserstoffvolumenstrom von 35
ml/min (Phase A) und 49 mil/min (Phase B) begast; anschlieRend wurde dieses Mo-
dellabwasser kontinuierlich mit einer durchschnittlichen Rate von 4,03 L/d zudosiert.
Zudem wurde eine interne Kreislauffihrung zur besseren Durchmischung mit einer

Pumprate von 16 L/d realisiert (siehe Kapitel Material und Methoden).

4.3.1 Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf die Wasser-

parameter

pH-Wert

Die Wasserstoffzugabe ins Labor-Wetland bewirkte eine Stimulation der bakteriellen
dissimilatorischen Sulfatreduktionsprozesse. Durch die Sulfatreduktion wurde Sulfid
gebildet und dieses Produkt reagierte mit Eisen zu Eisensulfid oder Pyrit, was zu ei-
nem schwarzen Niederschlag fuhrte. Aullerdem wurden Protonen bei der Bildung
von Hydrogensulfid-Formen verbraucht, wodurch sich auch der pH-Wert veranderte.
Dadurch konnten bestimmte andere Metallionen zu Metallhydroxiden (z.B. Al(OH)3)
reagieren und ausfallen.

Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage des Modellabwassers auf den
pH-Wert sind in der Abb. 4.3-1 dargestellt.
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Abb. 4.3-1: pH-Wert des Zu- und Ablaufwassers bzw. des Porenwassers im Modell-Wetland mit flotie-
render Pflanzenmatte und Wasserstoffbegasung in Abhangigkeit von der Fliestrecke wahrend den
Versuchsphasen A und B (jeweils n = 6) (Zeitraum 27.07.2009 bis 29.10.2009).

Die Ergebnisse zeigen einen ausgepragten Einfluss der Wurzelraumpassage auf die
pH-Werte des Porenwassers innerhalb des Beckens bzw. auf die Ablaufwerte.
Wahrend der Versuchsdurchfiihrung bei Phase A stieg der durchschnittliche pH-Wert
von 4,2 + 0,27 auf 6,5 + 0,2 im Ablauf an, und innerhalb des Beckens waren die Wer-
te ahnlich wie im Ablauf.

Wahrend der Versuchsphase B waren die Werte unterschiedlich mit der FlieRstrecke
gestiegen. Im Ablauf nahm der pH-Wert auf 6,6 + 0,24 zu. Die pH-Werte innerhalb
des Beckens stiegen nach einer FlieRstrecke von 25 cm von 4,0 + 0,4 auf 5,8 £ 0,48,
nach 50 cm auf 6,23 £ 0,23 und nach 100 cm (Ablauf) auf 6,6 + 0,24 an. Nach einer
FlieRstrecke von 75 cm war der pH-Wert Uberraschenderweise um 0,7 Einheiten

niedriger als nach einer Fliel3strecke von 50 cm (siehe Abb. 4.3.1).

Redoxpotential und pH-Wert

Nach der Nernstschen Gleichung ist das Redoxpotential stark von den in der Lésung
befindlichen Konzentrationen an Redoxpaaren wie Fe*/Fe?*, 0./H,O, S0,*/S%,
H*/H,, pH-Wert und anderen Parametern abhangig.

Das Redoxpotential kann durch die folgende Gleichung umgerechnet werden:

0.059,4 CO%) g 059pH - 299 19p(H2) G141
n C(Red.) 2

Durch die Gleichung 4.3-1 konnte ermittelt werden, dass sich unter bestimmten Be-

En=E°+

dingungen (konstante Konzentration an anderen Redoxmitteln im Medium) das Re-
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doxpotential um 59 mV andert, wenn sich der pH-Wert um 1 Einheit andert. Die Ver-
suchsergebnisse zum Verhalten von Redoxpotential und pH-Wert in Abhangigkeit
von der Zeit im Modellwetland sind in der Abb. 4.3-2 dargestellt.
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Abb. 4.3-2: Beziehungen zwischen Redoxpotential und pH-Wert in Abhangigkeit von der Zeit im Mo-
dellwetland mit flotierender Pflanzenmatte und kontinuierlicher Teilstromrezirkulation wahrend der
Versuchsphase A und B (jeweils n = 6) (Zeitraum von 27.07.2009 bis 29.10.2009).

Die Ergebnisse zeigen eine negative Korrelation zwischen den Werten des Redoxpo-
tentials und des pH-Werts. Die Grundursache hierfur muss bei den metabolischen
Aktivitaten der Pflanzen und denen der Mikroorganismen liegen. Wahrend der an-
fanglichen Versuchszeit bei Phase A schwankten die Redoxpotentialwerte und pH-
Werte nur wenig. Die niedrigsten Redoxpotentiale erreichten -400 mV, wahrend der
durchschnittliche pH-Wert ca. 6,2 erreichte (siehe Abb. 4.3-2). Im weiteren Versuchs-
verlauf schwankten die Redoxpotentialwerte starker als wahrend der anfanglichen
Versuchszeit. Wahrend der Tageszeit waren die Redoxpotentialwerte niedriger als
zur Nachtzeit, umgekehrt erreichten die pH-Werte ihr Maximum in den Tagesstun-
den.

Im Vergleich zu Phase A waren Schwankungen des pH-Wert- und Redoxpotential-
verlaufs in Phase B noch starker vom Tagesverlauf abhangig. Ahnlich wie bei Phase
A erreichte der pH-Wert maximal den Wert 6,5, und das niedrigste Redoxpotential
betrug -330 mV in den Tagesstunden.

Die Ergebnisse zeigen, dass je hoher das Redoxpotential war, desto niedriger blieb

der pH-Wert bzw. im Gegenteil je héher der pH-Wert war, umso niedriger war das
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Redoxpotential. Also fand vermutlich wahrend der Tageszeit die Sulfidbildung im

starkeren Mal3e statt als in den Nachtstunden.

Konzentration an DOC und IC

Wahrend der dissimilatorischen Sulfatreduktion wird ein Aquivalent eines Elektronen-
donators verbraucht, woflr organische Verbindungen und Wasserstoff verwendet
werden kénnen. AulRerdem dienen organische Verbindungen als Kohlenstoffquelle
dem Wachstum der bakteriellen Biomasse (Assimilation). Organische Kohlenstoff-
verbindungen werden bei der dissimilatorischen Sulfatreduktion mikrobiell zu CO,
verstoffwechselt, welches als Puffer dient. Daher sollte der Einfluss der Wurzelraum-
passage auf die Konzentration an DOC und IC des Modellabwassers untersucht
werden.

Die Ergebnisse in der folgenden Abb. 4.3-3 zeigen die Konzentrationen an DOC bzw.
IC in Abhangigkeit von der Flie3strecke im Modell-Wetland.

Es zeigten sich in beiden Versuchsphasen nur geringe Konzentrationen an DOC im
Ablauf. Die durchschnittlichen Werte lagen bei 5,0 + 2,21 mg/L bei Phase A und 6,0 +
1,61 mg/L bei Phase B, wahrend der Konzentrationsdurchschnitt beim IC groRer war
als beim DOC und die Werte um ca. 12,5 + 6,5 mg/L schwankten.

S PhaseA | PhaseB

30

DOC bzw. IC [mg/L]

0 25 50 75 100 0 25 50 75 100

FlieRstrecke [cm] opoCcmiC FlieRstrecke [cm]

Abb. 4.3-3: Konzentrationen an DOC und IC im Zu- (0 cm) und Ablaufwasser (100 cm) bzw. im Po-
renwasser in Abhangigkeit von der FlieRstrecke wahrend den Versuchsphasen A und B (Zeitraum
09.06 - 29.10.2009, bei Phase A und B jeweils n = 6)

Innerhalb des Beckens waren die Werte flir den DOC hoher als im Ablauf. Die Kon-
zentrationen lagen innerhalb der Fliel3strecke in Phase A bei Werten zwischen 5 und

9 mg/L. Der IC veranderte sich an den verschiedenen Probennahmestellen. Nach
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den Flie3strecken von 25, 50 und 75 cm betrug der durchschnittliche IC 20,64 + 6,07
mg/L, 10,67 + 7,65 und 14,69 + 5,53 mg/L, also wurde bei der Flielstrecke von 50
cm der niedrigste IC beobachtet.

In der anschlieRenden Versuchsphase B veranderten sich die Konzentrationen an
DOC innerhalb des Beckens nur gering; sie lagen um ca. 6,5 £ 1,5 mg/L und waren
somit niedriger als bei Phase A. Der IC war wie in der Phase A durchschnittlich hoher
als der DOC und betrug nach der Flie3strecke von 50 cm 22,3 + 8,91 mg/L.

Spezifische Gesamtsulfidbildung

Aufgrund der oben beschriebenen Veranderungen des Redoxpotentials und pH-
Werts im Modell-Wetland kann gefolgert werden, dass diese Veranderungen ein Re-
sultat der Sulfidbildung war.

Die in der schwimmenden Pflanzenmatte stattfindende Sulfidbildung in Abhangigkeit
von der Flielstrecke wird durch die Abb.4.3-4 verdeutlicht.

Es ist anzunehmen, dass ein Teil des mikrobiell gebildeten Sulfids mit Schwermetal-
lionen zu immobilisierten Metallsulfidfallungen reagiert, ein Teil wird durch die Strip-
pung mit Hpo-Gas als H,S entfernt und ein anderer Teil reagiert mit Sauerstoff in Wur-
zelnahe der Helophyten zu hdheren Schwefeloxidationsstufen wie zum Beispiel zu
S°, S$,05%, SO3* oder SO~
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Abb. 4.3-4: Flachenspezifische Gesamtsulfid-Fracht im Zu- (0 cm) und Ablaufwasser (100 cm) bzw. im
Porenwasser in Abhangigkeit von der Fliel3strecke wahrend den Versuchsphasen A und B (Zeitraum
09.06 - 29.10.2009, bei Phase A und B jeweils n = 6)

Die Ergebnisse zeigen bei den Gesamtsulfidfrachten einen deutlichen Einfluss der

Wurzelraumpassage auf die Ablaufwerte des Beckens. Wahrend der Versuchsphase
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A lag die spezifische durchschnittliche Gesamtsulfidfracht um ca. 18,17 + 14,61
mg/m? d, wahrend der Versuchsphase B betrug der Wert 16,64 + 20,27 mg/m? d.
Innerhalb des Beckens war die Veranderung je nach Messpunkt entlang der Fliel3-
strecke sehr unterschiedlich. Nach einer Flie3strecke von 25 cm bei Phase A
schwankten die Werte extrem und durchschnittlich betrug die Gesamtsulfidfracht
50,53 + 92,04 mg/m? d. Diese Werte veranderten sich nach den FlieBstrecken von 50
cm und 75 cm, wobei die Werte nach 50 cm mit 23,50 + 22,80 mg/m? d niedriger la-
gen als nach 25 cm. Nach einer Fliel3strecke von 75 cm lagen die Werte mit 47,63 +
68,38 mg/m? d ahnlich wie nach 25 cm.

In der anschlielienden Versuchsphase B veranderten sich die Verlaufe innerhalb des
Beckens etwas stetiger. Die Werte stiegen entlang den Fliel3strecke an und betrugen
12,62 + 10,38 nach 25 cm, 21,34 + 10,77 nach 50 cm und 57,25 + 32,99 mg/m? d

nach 75 cm.

Spezifische Sulfat-Fracht

In der Abb. 4.3-5 sind die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage auf die
spezifische Sulfat-Fracht des Modellabwassers unter Wasserstoffzugabe dargestellt.
18 4

Phase A Phase B

S04%.[g/m? d]

0 25 50 75 100 0 25 50 75 100
FlieRstrecke [cm] FlieRstrecke [cm]

Abb. 4.3-5: Flachenspezifische Sulfatfracht im Zu- (O cm) und Ablaufwasser (100 cm) bzw. im Poren-
wasser in Abhangigkeit von der FlieBstrecke wahrend den Versuchsphasen A und B (Zeitraum 09.06 -
29.10.2009, Phase A und B jeweils n = 6)

Die Ergebnisse zeigen bei den spezifischen Sulfatfrachten einen ausgepragten Ein-
fluss auf die Ablaufwerte des Beckens unter diesen Bedingungen. Wahrend der Ver-
suchsphase A nahm die durchschnittliche spezifische Sulfatfracht von 13,62 + 2,6
g/m? d auf 1,90 + 1,48 g/m? d ab (entspricht 82% Sulfatentfernung); wahrend der
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Versuchsphase B sank der Wert von 3,70 + 1,39 auf 1,85 + 0,81 g/m? d (entspricht
50 % Sulfatentfernung).

Innerhalb des Beckens sanken die Werte entlang der Fliel3strecke stetig ab. Als Be-
sonderheit ist zu erwahnen, dass sich die Werte an denselben Probenahmestellen in
den Phase A und B nur gering unterschieden, wahrend die Sulfatfrachten im Zulauf
grol3e Unterschiede aufwiesen (siehe Abb. 4.3-5).

Spezifische Gesamt-Eisenfracht

Mit Bildung des in der Losung befindlichen Sulfids durch die Sulfatreduktion werden
anschlieend die Schwermetall-lonen durch Ausfallung aus der Losung entfernt. Es
sollten daher Schwermetallfrachten wie Eisen, Zink, Mangan und andere an den
Probennahmestellen entlang der FlieRstrecke im Becken bestimmt werden. In fol-
gender Abbildung 4.3-6 sind die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage

auf die Gesamteisenfrachten des Modellabwassers unter Wasserstoffzugabe darge-

stellt.
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Abb. 4.3-6: Flachenspezifische Feges -Fracht im Zu- (0 cm) und Ablaufwasser (100 cm) bzw. im Poren-
wasser in Abhangigkeit von der FlieRstrecke wahrend den Versuchsphasen A und B (Zeitraum 09.06 -
29.10.2009, bei Phase A und B jeweils n = 6)

Es zeigt sich bei den Gesamt-Eisenfrachten ein ausgepragter Einfluss der Wurzel-
raumpassage auf die Ablaufwerte des Beckens (nach Fliestrecke 100 cm). Wah-
rend der Versuchsverlaufe nahm die spezifische Gesamt-Eisenfracht fast vollstandig
ab und lag im Ablauf bei ca. 4 bis 6 mg/m? d, wahrend die Werte im Zulauf bei den
Phasen A und B bei 0,5 und 2,35 g/m2 d lagen. Innerhalb des Beckens war diese

Veranderung auch sehr ausgepragt. In den Versuchsphasen A und B lagen die
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durchschnittlichen Eisenfrachten bereits nach der FlieRstrecke von 25 cm sehr nied-

rig; auf der weiteren FlieRstrecke sanken die Werte weiter auf ein Minimum ab.

Spezifische Fracht diverser anderer Schwermetalle

In der Abbildung 4.3-7 sind die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage auf
die Zink- und Manganfracht des Modellabwassers unter Wasserstoffzugabe darge-
stellt.

Im Gegensatz zu den Ergebnissen hinsichtlich der Versuche im Teil 1 zeigte sich bei
den Zink- und Manganfrachten ein starker Einfluss der Wurzelraumpassage auf die
Ablaufwerte des Beckens. Wahrend der Versuchsphase A wurde die spezifische
Zink- und Manganfracht fast vollstandig (ca. 96,7% und 95,9%) entfernt, wahrend der
Versuchsphase B sanken die Werte etwas weniger, und zwar um ca. 92,2% und
83,1%.
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Abb. 4.3-7: Flachenspezifische Zink- und Mangan-Fracht im Zu- (0 cm) und Ablaufwasser (100 cm)
bzw. im Porenwasser in Abhangigkeit von der FlieBstrecke wahrend den Versuchsphasen A und B
(Zeitraum 09.06 - 29.10.2009, bei Phase A und B jeweils n = 6)

Innerhalb des Beckens konnte diese Veranderung auch so ausgepragt beobachtet
werden. Nach einer FlieRstrecke von 25 cm lagen die Werte bei der Zinkfracht nied-
riger als bei der Manganfracht. Die Zinkentfernung in Versuchsphase A war hdher als
in Versuchsphase B. Die Werte betrugen bei Phase A 97,3% fur Zink und 93,4% flr
Mangan; in der Versuchsphase B lagen sie bei 93,8% und 72,1%.
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Spezifische Al-Fracht

Neben den oben erwahnten Schwermetallen wurde auch die Aluminiumfracht beo-
bachtet. Die Ergebnisse zum Einfluss der Wurzelraumpassage auf die Al-Fracht des
AMD unter Wasserstoffzugabe sind in der Abbildung 4.3-8 dargestelit.

Es zeigte sich bei den Al-Frachten ein deutlicher Einfluss der Wurzelraumpassage
auf die Wasserbeschaffenheit, wie bereits bei den anderen Metallfrachten beobach-
tet werden konnte (siehe Abb. 4.3-6 und Abb. 4.3-7).

Die extreme Abnahme der Al-Konzentration innerhalb des ersten Abschnittes der
FlieRstrecke bis 25 cm ist vermutlich in Korrelation zum pH-Wert des Porenwassers

Zzu sehen.
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Abb. 4.3-8: Flachenspezifische Al-Fracht im Zu- (0 cm) und Ablaufwasser (100 cm) bzw. im Poren-
wasser in Abhangigkeit von der FlieRstrecke wahrend den Versuchsphasen A und B (Zeitraum 09.06 -
29.10.2009, bei Phase A und B: n = jeweils 6)

5 Diskussion

5.1 Vergleich der Reinigungsleistungen von subsurface flow, surface flow

System und flotierender Pflanzenmatte

In den Laboruntersuchungen kamen die Wetlandsysteme subsurface flow Wetland
(SSF), schwimmende Pflanzenmatte (HP) und surface flow Wetland (SF) zum Ein-
satz.

In der Literatur Uber GroRanlagen zur Neutralisation saurer Grubenwasser und zur
Entfernung der geldsten Schwermetalle aus der Wasserphase werden im Wesentli-
chen die SF-Wetlandsysteme beschrieben (Sobolewski 1996; Schoétz und Pietsch
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2002). Ein Vergleich unterschiedlicher Wetlandtypen hinsichtlich ihrer Fahigkeit zur
Metallentfernung, der Steuerung des Durchflusses, der Verweilzeit des Wassers und
der Filtration partikularer Bestandteile aus dem Wasser konnte aus praktischen
Grinden zumeist nicht erfolgen. Somit sind in der Literatur kaum Hinweise hierzu zu
finden. Eine Bewertung und der Vergleich von Ergebnissen aus unterschiedlichen
Wetlandsystemen im GroBmalfstab ist zwar sehr wichtig, aber problematisch, wenn
eine Ubertragbarkeit auf unterschiedliche Bodenmatrix bzw. Pflanzenarten ange-
strebt wird.

Weiterhin lag bei allen diesen Untersuchungen der Schwerpunkt auf der Charakteri-
sierung der Zu- und Ablaufe der Anlage. Detaillierte Untersuchungen hinsichtlich des
Bodenporenwassers innerhalb der Pflanzenklaranlagen sind in der Literatur bisher
nicht beschrieben worden.

Eine der Zielstellungen dieser Arbeit lag deshalb im Vergleich der Effektivitat von drei
technologisch unterschiedlich gestalteten Wetlandsystemen im Labormalistab unter
gut definierten Versuchsbedingungen bzw. in der Einschatzung der Fahigkeiten der
Wechselwirkungen der neutralisierenden Prozesse innerhalb des komplexen Reakti-
onssystems der Rhizosphare verschiedener Grundvarianten von Pflanzenklarsyste-

men.

5.1.1 pH-Wert

Kuschk et al. (2006) fuhrten die Behandlung eines AMDs mittels drei unterschiedlich
gestalteter Wetlands (SSF, SF und HP) im kleintechnischen Mal3stab unter Feldbe-
dingungen durch. Die Systeme waren mit der Flatterbinse (Juncus effusus) bepflanzt;
die hydraulischen Verweitzeiten waren 9,7 und 26 Tage fur SSF, SF und HP. Der
Zulauf enthielt durchschnittliche Konzentrationen an Sulfat von 2-3 g/L und an Eisen
von ca. 12 mg/L; die durchschnittlichen Basenkapazitatsfrachten waren 66, 45 und
57 mmol NaOH/m? d fiir HP, SF und SSF. Der durchschnittliche pH-Wert betrug
3,28. Aufgrund der Ergebnisse wurde festgestellt, dass die Fahigkeiten von unter-
schiedlichen Wetlandsystemen zur Aciditats- bzw. Schwermetallentfernung bzw. Ver-
anderung der pH-Werte unterschiedlich waren. Im SF stiegen die durchschnittlichen
pH-Werte von 3,3 auf bis zu 5,5 an (héchster erreichter pH-Wert 5,8), wahrend der
durchschnittliche Ablauf-pH-Wert in den anderen Wetlandsystemen im Vergleich zum
SF niedriger waren (pH-Werte < 5). Weiterhin war der durchschnittliche pH-Wert
beim SSF hoher (ca. 4,6) als beim HP (ca. 3,7).
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Andere Autoren wie Mays und Edwards (2001) fuhrten die Behandlung der AMD mit-
tels zwei unterschiedlich gestalteter Wetlands (SSF, SF) im grof3technischen Mal3-
stab durch. Sie kamen zu ahnlichen Ergebnissen. Die durchschnittlichen pH-Werte
stiegen von 5,7 im Zulauf auf 6,3 im Ablauf bei SF bzw. SSF an.

In anderen Untersuchungen mit hoheren Eisenkonzentrationen von 366 mg/L bzw.
einer relativ hohen Basenkapazitat von ca. 1514 mg CaCOs/L im Ablauf veranderte
sich der pH-Wert in den beiden Wetlandsystemen im Grolmafstab (SF und SSF)
nur unwesentlich. Unter diesen Versuchsbedingungen stieg der pH-Wert im SSF nur
gering an (von 2,82 auf 3,34), wohingegen der pH-Wert beim SF weitgehend kon-
stant blieb (Mitsch und Wise 1998; Nyquist und Greger 2009).

Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten drei Labor-Systeme zeigten im Untersu-
chungszeitraum nur einen sehr geringen Einfluss auf den pH-Wert bei der Behand-
lung des eingesetzten Modellwassers. Die durchschnittlichen pH-Werte stiegen in der
Sommerzeit (Versuchsphase A) von 2,69 im Zulauf auf 2,73 £ 0,22 im Ablauf beim
SSF, wahrend beim SF die durchschnittlichen pH-Werte annahernd konstant blieben.
Im Gegensatz dazu sanken bei der HP die durchschnittlichen Werte sogar auf 2,53 +
0,18 im Ablauf ab. In der Herbstzeit, bei einer langeren hydraulischen Verweitzeit in
den Modellsystemen (Versuchsphase B), lagen die Analysenwerte der Ablaufe im
gleichen Bereich beim SSF um 2,71 + 0,03, beim SF um 2,66 £ 0,01 und beim HP
um 2,55 £ 0,07.

Es zeigte sich eine deutliche Zonierung der pH-Werte innerhalb des Bodenporen-
wassers in Abhangigkeit von der FlieRstrecke und der Bodentiefe der drei untersuch-
ten Wetlandsysteme.

So wurden in der Sommerzeit (Versuchsphase A) die besten Ergebnisse beim SSF
nach der Fliel3strecke von 25 cm und bei der Probenahmetiefe von 25 cm gemessen.
Die durchschnittlichen Werte wahrend des Untersuchungszeitraums lagen bei 2,99 +
0,43, wahrend beim SF und HP bei der entsprechenden Probenahmestelle die
durchschnittlichen pH-Werte bei 2,81 + 0,27 und 2,59 £ 0,25 lagen. Im SSF waren
die pH-Werte des Bodenporenwassers in der tieferen Bodenzone (25 cm) in der Re-
gel hoéher als in der oberen Bodenzone von 15 cm. Die Untersuchungen am SF ka-
men zu ahnlichen Ergebnissen. Im Gegensatz dazu wurden im HP bei allen Mess-
punkten entlang der Fliel3strecke in der oberen Wasserschicht (15 cm) etwas hdhere

pH-Werte (von ca. 0,1 Einheiten) als in der tieferen Wasserschicht von 25 cm gemes-
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sen. Diese Aussagen treffen fur die beiden Versuchsphasen A (Sommerzeit) und B
(Herbst) zu.

Eine detaillierte Beschreibung der physikochemischen Parameter des Bodenwassers
in der Abhangigkeit von der Fliel3strecke und insbesondere in Abhangigkeit von der
Bodentiefe ist in der bisherigen Literatur noch nicht beschrieben worden. In der Re-
gel werden grol3skalige constructed Wetlands als ,surface flow" Systeme betrieben.
Dies bedingt, dass der Bodenkdrper kaum von dem zu reinigenden AMD durchstromt
wird. Das bedeutet, dass der Bodenkorper dieser Systeme im Wesentlichen Uber-
stromt wird; der diffusive Wasseraustausch zwischen der Wasserschicht und dem
Porenwasser der Bodenschicht, in dem die Pflanzen wurzeln, ist stark limitiert. Der
Wassertransport erfolgt in den Bodenkorper im Wesentlichen nur als Ausgleich der
durch die Transpiration der Pflanzen verbrauchten Wassermenge.

Generell ist zu schliel3en, dass die Behandlung sauerer Grubenwasser unter diesen
gewahlten Bedingungen insbesondere im SSF und SF kaum einen Einfluss auf den
pH-Wert zeigt. Im SSF spielt die Bodenmatrix eine wichtige Rolle; insbesondere der
Gehalt an Karbonaten. Die grof3e Oberflache zum Aufwuchs von Mikroorganismen
und die Adsorptionskapazitat sind auch von praktischer Bedeutung. Deswegen be-
wirken SSF-Systeme eine bessere Neutralisation als SF bzw. als die bodenmatrix-

freien Systeme wie z.B. HP.

5.1.2 Spezifische Basenkapazitatsfracht

Parallel zum pH-Wert ist die Aciditat ein wichtiger Richtwert zur Bewertung der Be-
handlungsprozesse von sauren Grubenwassern.

In kleintechnischen Freiland-Wetlandsystemen erreichten Kuschk et al. (2006) effek-
tive Aciditatsentfernungen von 94% im SSF (53,58 mmol NaOH), von 93% im SF
(41,85 mmol NaOH) und weniger als 40% (26,4 mmol NaOH) im HP.

Skousen et al. (1996) konnten einen ahnlichen Trend aufzeigen. Im HP war die Ab-
nahme des Aciditatswertes um 43% geringer als in den beiden bodenmatrixbasierten
Wetlandsystemen (SF und SSF).

Die Ergebnisse anderer Autoren deuteten auch auf grofde Unterschiede in der Acidi-
tatsentfernung in den unterschiedlichen grof3technischen Wetlandsystemen hin.
Nach Mitsch und Wise (1998) sank die durchschnittliche Aciditat im Ablauf um 208 +
42 mg CaCOas/L bei einem SF, jedoch beim SSF um 492 + 75 mg CaCOs/L.
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Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten drei Wetlandsysteme im Labormalstab
zeigten im Untersuchungszeitraum einen unterschiedlichen Einfluss auf die Abnahme
der Basenkapazitatsfrachten bei der Behandlung eines Modellabwassers. Die besten
Ergebnisse im Ablauf wurden in Bodensystemen erhalten, in der Sommerzeit (Ver-
suchsphase A), besonders im SSF erreichte die durchschnittliche Abnahme der Ba-
senkapazitatsfracht ca. 32% (145,3 + 46,4 mmol NaOH/m? d); weiterhin lag im SF
der durchschnittliche Wert bei 25% (116 + 52,7 mmol NaOH/m? d) und war damit
hoher als im HP, wo die durchschnittliche Abnahme der Basenkapazitatsfracht nur
17% (77,84 + 70,7 mmol NaOH/m? d) betrug.

In der Herbstzeit mit einer langeren hydraulischen Verweilzeit (Versuchsphase B)
war die Abnahme der Basenkapazitatsfrachten in den Ablaufen der drei Wetlansys-
teme geringer als in der Sommerzeit (Phase A) und blieb relativ stabil. Der beste
Wert der durchschnittlichen Abnahme der Basenkapazitatsfracht von 23% (56,21 +
28,52 mmol NaOH/m? d) wurde im SF beobachtet. Im SSF betrug dieser Wert 21%
(50,74 £ 21,54 mmol NaOH/m? d) und war damit besser als im HP mit 15% (36,23 +
27,28 mmol NaOH/m? d).

Im Gegensatz zu den Zu- und Ablaufwerten der Basenkapazitatsfrachten zeigten die
Werte im HP in der oberen Wasserschicht von 15 cm Uberraschenderweise in der
Sommerzeit (Versuchsphase A) gegenuber den anderen Wetlandsystemen (SSF und
SF) die hochsten Werte der Abnahme der Basenkapazitatsfrachten (siehe Abb. 4,1-
2). Die Werte betrugen bei dieser Tiefe und bei 25, 50 und 75 cm der Fliel3strecke
entsprechend ca. 49% (224,48 £ 86,27), ca. 51% (233,05 + 90) und ca. 53% (243,13
+ 92,98 mmol NaOH/m? d). In den entsprechenden Messpunkten beider Bodensys-
teme (SSF und SF) waren die Werte geringer.

Nach der Definition hangt die Basenkapazitat besonders von der Konzentration an
Wasserstoff- und Metall-lonen wie z.B. Eisen-, Aluminium- und Mangan-lonen ab.
Die Protonenkonzentration in den drei Wetlandsystemen unterschied sich nur unwe-
sentlich. Die Konzentration an Metallen und insbesondere an Eisen war bezuglich
der verschiedenen Systeme in derselben Grélienordnung. Im HP war jedoch die Ei-
senkonzentration in der oberen Schicht von 15 cm durchschnittlich geringer als in der
tieferen Schicht von 25 cm. Dies weist auf einen aktiven Einfluss der Pflanzenwur-
zeln auf das Milieu hin.

Der Unterschied der Sauerstoffkonzentrationen im Wasser in den unterschiedlichen

Tiefen war wahrscheinlich die Hauptursache fir die unterschiedlichen Gesamteisen-
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Konzentrationen. Die etwas hoheren Sauerstoffkonzentrationen im HP in der oberen
Schicht von 15 cm im Vergleich zur tieferen Schicht korreliert mit der etwas geringe-
ren Eisengesamtkonzentration in der oberen Schicht. Eisen(ll) wurde vermutlich zu
Eisen(lll) oxidiert und als Eisen(lll)-Oxihydroxid aus der Wasserphase ausgefallt. Die
Fallung als Eisen(ll)-Sulfid ist auszuschlielRen, weil bei diesem niedrigen pH-Wert
und den oxidativen Bedingungen (Redoxpotential von ca. +500 mV) die mikrobiologi-
sche dissimilatorische Sulfatreduktion nicht stattfinden kann.

Generell zeigt sich, dass die Eisenfracht ein wichtiger Indikator zur Bewertung des
Neutralisationspotenzials, und proportional zur Basenkapazitatsfracht in Wetland-
Systemen ist.

Im weiteren Untersuchungsverlauf (Versuchsphase B) in der Herbstzeit bei einer lan-
geren hydraulischen Verweilzeit waren die Ergebnisse fur die drei Wetlandsysteme
erwartungsgemald geringer, aber stabiler als die Werte der Versuchsphase A (Som-
merzeit).

Generell ist zu schlielRen, dass fur eine Einschatzung der Leistungsfahigkeit von Wet-
landsystemen weniger der pH-Wert als die Verringerung der Basekapazitat von ent-
scheidender Bedeutung ist. Dieser Wert spiegelt besser den Chemikalienaufwand fur
eine Neutralisation wider und wird entscheidend von der Pufferkapazitat bestimmt.
Hier zeigte sich im SSF und SF ein Einfluss auf die Basenkapazitatsfrachten in den
Ablaufen; im Gegensatz dazu war dieser Einfluss innerhalb des HP Beckens starker

als in den Becken von SSF und SF.

5.1.3 Spezifische Schwermetallfracht

Kuschk et al. (2006) und Wiessner et al. (2006a) erreichten eine durchschnittliche
Eisenentfernung in verschiedenen kleintechnischen Wetlandsystemen von 95 — 99%
(120 - 150 mg/m? d) im SSF, von 60 bis 80% im SF und ca. 60% im HP. Die entspre-
chenden durchschnittlichen Zinkentfernungen betrugen 77% (7,9 mg/m?d), 60 - 70%
(5 - 6,1 mg/m?d) und < 30% (2,4 mg/m? d) im SSF, SF und HP.

In anderen groldtechnischen Untersuchungen zeigten sich auch sehr unterschiedli-
che Schwermetallentfernungsraten in den verschiedenen Wetlandsystemen. Nach
Mitsch und Wise (1998) bzw. Batty et al. (2008) wurden Eisenentfernungen von 84 -
98% (3,6 — 4,76 g/m? d) im SSF erzielt. In anderen Versuchen mit SF (Mitsch und
Wise 1998; O'sullivan et al. 2004; Batty et al. 2008; Nyquist und Greger 2009) betru-
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gen die Entfernungsleistungen ca. 69% (0,72 g/m? d) fir Eisen und ca. 74 - 79%
(18,2 mg/m? d) fiir Zink.

Ahnlich den Ergebnissen fir die Abnahme der Aciditat konnten Skousen et al. (1996)
einen vergleichbaren Trend fur die Eisenentfernung aufzeigen. Im HP-System war
die Abnahme des Eisens um 43% geringer als in den beiden bodenmatrixbasierten
Wetlandsystemen (SF und SSF).

Die im Rahmen dieser Arbeit erhaltenen Ergebnisse deuteten bei den drei verschie-
denen Wetlandsystemen im Labormafstab auch auf einen unterschiedlichen Einfluss
auf die Schwermetallfrachten bei der Behandlung des Modellwassers hin. Die beste
durchschnittliche Eisenentfernung wurden in den beiden Bodensystemen (SSF und
SF) in der Sommerzeit (Phase A) insbesondere im SSF erreicht. Die durchschnittli-
che Abnahme der Eisenfracht vom Zulauf bis zum Ablauf betrug ca. 58% (2,70 £
0,92 g/m? d); weiterhin lag im SF der Wert bei 51% (2,35 + 1,01 g/m? d) und war da-
mit héher als die Werte im HP. In diesem System (HP) erreichte die durchschnittliche
Abnahme der Eisenfracht nur 38% (1,74 + 1,14 g/m? d). Die entsprechende durch-
schnittiche Abnahme der Zinkfracht betrug ca. 31% (18,16 = 7,1) im SSF, ca. 28%
(16,36 + 6,59) im SF und ca. 31% (18,17 + 8,45 mg/m? d) im HP. Damit war die
durchschnittliche Abnahme der Zinkfrachten in SSF und HP hdher als im SF.

Im weiteren Versuchsbetrieb in der Herbstzeit mit einer langeren hydraulischen Ver-
weilzeit (Phase B) war die Abnahme der Schwermetallfrachten in den Ablaufen der
drei verschiedenen Wetlandsysteme geringer als die in der Versuchsphase A und
blieb relativ stabil ahnlich wie bei den anderen Parametern. Die hochsten durch-
schnittlichen Abnahmen der Schwermetallfrachten von 48% (1,27 £+ 0,31 g/m2 d) far
Eisen und von 20% (4,37 mg/m? d) fiir Zink wurden im SSF beobachtet. Im SF betrug
die durchschnittliche Abnahme der Eisenfracht 42% (1,11 + 0,24 g/m? d) und war
damit besser als im HP mit 27% (0,72 + 0,28 g/m? d). Die Abnahme der Zinkfrachten
in dieser Versuchsphase unterschied sich in den drei Wetlandsystemen nur unwe-
sentlich.

Ahnlich wie bei den Basenkapazitatsfrachten zeigten die Ergebnisse im HP in der
oberen Wasserschicht von 15 cm in der Sommerzeit die héchste Abnahme der
Schwermetallfrachten gegenuber den anderen Wetlandsystemen (SSF und SF) (sie-
he Abb. 4.1-3 und Abb. 4.1-4). Die Werte betrugen in dieser Schicht bei 25, 50 und
75 cm ca. 60% (2,8 + 0,9 g/m? d). In den entsprechenden Messpunkten beider Bo-

densysteme (SSF und SF) waren die Werte geringer. Mit dieser Erscheinung korre-
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lierte die Tatsache, dass im HP die Konzentration an Sauerstoff bzw. der pH-Wert in
der oberen Schicht von 15 cm durchschnittlich hoher als in der tieferen Schicht von
25 cm war. Wahrenddessen war die Konzentration an DOC umgekehrt geringer. Dies
deutet auf einen indirekten positiven Einfluss der Pflanzenwurzeln auf die Schwerme-
tallentfernung hin (Schaller et al. 1997; Vymazal et al. 1998; Schopke et al. 2006).
Der Unterschied der Konzentration an Sauerstoff, DOC bzw. pH-Wert im Wasser in
den unterschiedlichen Tiefen hatte wahrscheinlich einen Einfluss auf die Schwerme-
tallkonzentrationen wie z.B. Eisen und Zink. Die etwas hoheren Sauerstoffkonzentra-
tionen und pH-Werte und geringere Konzentration an DOC im HP in der oberen
Wasserschicht von 15 cm gegenuber der tieferen Wasserschicht von 25 cm verur-
sachte wahrscheinlich eine bessere Fallung von Eisen(lll)-Oxihydroxid. In den Poren-
wassern der bodenmatrixbasierten Wetlands (SSF und SF) lag der Hauptteil des Ei-
sens als Eisen(lll) vor. Es ist anzunehmen, dass bei limitierter Verfugbarkeit einer
leicht bioverfigbaren Kohlenstoffquelle wie Wurzelexsudate die Reduktionsprozesse
des Eisen(lll) zu Eisen(ll) durch mikrobielle Prozesse unter Nutzung der organischen
Verbindungen als Elektronendonatoren bevorzugt stattfand. Es gab keine Hinweise
fur eine mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion und somit H,S-Produktion sowie
Eisensulfidbildung. Die Entfernung weiterer Schwermetall-lonen aus der Wasserpha-
se unter den gegebenen Bedingungen (insbesondere hohe Sauerstoffkonzentration)
wurde vermutlich im Wesentlichen durch die Bildung und Ausféallung von Fe-Hydroxo-
sulfat und Hydroxiden bewirkt. Damit ergab sich das Potenzial fur die Adsorption wei-
terer Schwermetalle an der Oberflache der sedimentierenden Eisen(lIl)-Minerale
(Taylor und Crowder 1983; Ye et al. 1994; Cooper et al. 1996).

Die hohere Konzentration an Schwermetallen im Ablauf im HP im Vergleich zu den
Werten innerhalb des Beckens ist evil. auf die Freisetzung der adsorbierten Schwer-
metalle im Sediment durch reduktive Auflosung der Eisenminerale (Roden und Za-
chara 1996; Rose und Ghazi 1997; Bridge und Johnson 2000) sowie Desorption und
Auflosung von Fe(lll)-Hydroxosulfat und Fe(lll)-Hydroxiden zurtckzufuhren (Baron
und Palmer 1996; Rose und Ghazi 1997).

Generell ist zu schliel3en, dass zur Einschatzung der Leistungsfahigkeit von Wetland-
systemen zur Behandlung saurer Grubenwasser nicht nur der pH-Wert, sondern ins-
besondere die Frachten der Basenkapazitat und die Schwermetall-Frachten zu be-
rucksichtigen sind. Aufgrund der unterschiedlichen Zusammensetzung von AMDs an

verschiedenen Standorten, Konzentrationsschwankungen, unterschiedlichen Witte-
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rungsbedingungen, unterschiedlichen Konstruktionsweisen der constructed wetlands
etc. ist in der Praxis ein Vergleich verschiedener Wetlandtypen untereinander prob-
lematisch. Dieser Vergleich wurde deshalb im Rahmen dieser Arbeit anhand von La-
bormodellsystemen durchgefuhrt, mit demselben zu behandelnden Wasser und unter
definierten Bedingungen.

Der Wasserverlust infolge von Evaporation und Transpiration der Pflanzen muss be-
rucksichtigt werden. Einfache Angaben zur Veranderungen der Konzentrationen im
Zu- und Ablauf kdnnen zu falschen Schlussfolgerungen fuhren. Deshalb sind aus
den Werten der Konzentrationen und des Wasserverlusts unbedingt die entspre-
chenden Stofffrachten zu berechnen.

Es zeigte sich, dass unter den gegebenen Versuchsbedingungen alle drei Wetland-
systeme Uberfrachtet waren, so dass der pH-Wert sich nicht wesentlich anderte.
Nichtsdestotrotz konnten bei den weiteren Parametern wie bei den Frachten der Ba-
senkapazitat und des Eisens merkliche Abnahmen erreicht werden.

Beim generellen Vergleich von SSF, SF und HP erreichten die Entfernung der Frach-
ten der Schwermetall bzw. Basenkapazitat im SSF die hochsten Werte; weiterhin
waren die Werte des SF hoher als die des HP.

5.1.4 Spezifische Sulfatfracht

In constructed wetlands kann die Sulfidbildung bei der mikrobiellen dissimilatorischen
Sulfatreduktion zur Aciditats- und Schwermetallentfernung aus der Wasserphase bei-
tragen.

In der Literatur zur Behandlung von AMDs bzw. sulfatreichhaltigen Abwassern wurde
die Rolle der mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion in gut charakterisierten
Bioreaktoren vielfach beschrieben. Zur Sulfatentfernung in Wetlandsystemen sind
jedoch in der Literatur bisher kaum Hinweise zu finden.

In der Literatur wurden in nattrlichen und constructed wetlands Sulfatreduktionsraten
von 30 bis 150 mg/L d gemessen (Hedin et al. 1989; Machemer et al. 1993; Hsu und
Maynard 1999; Edenborn und Brickett 2001; Nyquist und Greger 2009).

Nach Mitsch und Wise (1998) erreichte die durchschnittliche Sulfatentfernung in ei-
nem SSF 36% (18,9 g/m? d). In anderen Untersuchungen in einem SF wurde eine
Sulfatentfernung von 17 bis 31% (7,1 - 10,4 g/m? d) ermittelt (Mitsch und Wise 1998;
Heal und Salt 1999; O'sullivan et al. 2004; Woulds und Ngwenya 2004).
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Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten drei Wetlandsysteme zeigten im Untersu-
chungsbetrieb einen starken Einfluss auf die Sulfatfracht bei der Behandlung des
Modellwassers. In der Sommerzeit (Versuchsphase A) wurde die hochste Entfernung
in den beiden Bodensystemen (SSF und SF) erhalten. In beiden Systemen erreichte
die durchschnittliche Abnahme der Sulfatfrachten ca. 21% (12,5 + 4 g/m? d) und war
damit héher als im HP; hier betrug die durchschnittliche Abnahme der Sulfatfracht
nur 11% (6,5 g/m? d).

Anhnlich wie bei den Ergebnissen der Basenkapazitatsfrachten waren in der Herbst-
zeit (Phase B) trotz einer langeren hydraulischen Verweilzeit die Abnahmen der
durchschnittlichen Sulfatfrachten in den drei Systemen geringer als in der Sommer-
zeit (Phase A). Die Abnahme der Sulfatfrachten wahrend dieser Phase unterschied
sich in den drei verschiedenen Wetlandsystemen nur unwesentlich und betrug nur
ca. 10% (3,72 g/m? d).

Gegenuber den Zu- und Ablaufwerten der Sulfatfrachten zeigten die Werte innerhalb
der drei Becken in allen Messpunkten in der Sommerzeit (Phase A) eine hohere Ab-
nahme (siehe Abb. 4.1-5). Diese Abnahme war in den drei Systemen in der oberen
Schicht von 15 cm héher als in der tieferen Schicht (25 cm). Ahnlich den Ergebnissen
der Basenkapazitats- und Schwermetallfrachten war die Abnahme der Sulfatfrachten
im HP in der oberen Wasserschicht von 15 cm am hochsten. Die Werte unterschie-
den sich bei dieser Tiefe bei den Messpunkten entlang der FlieRstrecke nur unwe-
sentlich und betrugen nach 25, 50 und 75 cm ca. 48% (28,54 + 6 g/m? d). Im Unter-
schied zum HP sanken die Werte in den Bodensystemen (SSF und SF) in beiden
Tiefen entlang der FlieRRstrecke merklich ab.

Im weiteren Untersuchungsverlauf in der Herbstzeit (Phase B) mit einer langeren
hydraulischen Verweilzeit waren die Enfernungsleistungen fur die drei Wetlandsys-
teme erwartungsgemaf geringer als in der Versuchsphase A. Aul3erdem waren in
dieser Versuchsphase in allen Wetlandsystemen die Werte nicht nur in den Ablaufen,
sondern auch innerhalb der Becken annahernd gleich; sie unterschieden sich auch in
den beiden Schichten nur unwesentlich (siehe Abb. 4.1-4).

Wie bereits oben beschrieben wurde, konnte unter den vorherrschenden Versuchs-
bedingungen eine Sulfidbildung in den drei Wetlandsystemen nicht nachgewiesen
werden. Somit kann die Sulfatentfernung aus der wasserigen Phase nur durch abio-
tische Fallungsreaktionen erklart werden; mogliche Fallungsprodukte konnen Eisen-

hydroxosulfat (Brady et al. 1986; Bigham et al. 1990), Schwertmannit, Jarosit, Basa-
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luminit und Gips (CaSO,) (Crosby et al. 1983; Brady et al. 1986; Ferris et al. 1989;
Bigham et al. 1990; Bigham et al. 1996; Rothenhofer et al. 2000) sein. Hierfur sind
die sehr niedrigen Loslichkeitsprodukte (log1oK.) dieser Minerale wie z.B. des
Schwertmannits mit einem logoK. von 18 (Bigham et al. 1996), des Na-Jarosits von -
5,28, des H-Jarosits von -5,39 (Ball und Nordstrom 1991), des Basaluminits von 24
(Nordstrom 1982) und des Gips von -4,638 (Lindsay 1979) verantwortlich.

Die Pflanzen kdnnen auch bei abiotischen Fallungsreaktionen einen entscheidenden
Beitrag leisten. Insbesondere in der Sommerzeit mit hohen Transpirationsraten der
Pflanzen (in der Versuchsphase A von bis zu 90% des zuflieRenden Wassers) ist von
einer entsprechenden Aufkonzentrierung der gelésten lonen auszugehen. Weiterhin
kann angenommen werden, dass die lonen im Porenwasser der Bodenkorper bzw.
auch im Wasser des HP nicht homogen verteilt sind. Es sind sowohl Makro- als auch
Mikrogradienten, in Abhangigkeit von der Entfernung von aktiven wasseraufneh-
menden Pflanzenwurzeln, vorhanden. Insbesondere an der Oberflache der Pflanzen-
wurzeln ist ein extremer Konzentrationsgradient zu erwarten, denn das Wasser und
die darin gelosten lonen werden mit sehr unterschiedlichen Raten von den Pflanzen
aufgenommen. So kdnnen Mikrozonen entstehen, die extrem hohe lonen-Konzentra-
tionen aufweisen, die mit makroskopischen Methoden jedoch nicht nachweisbar sind
und dazu fuhren, dass bestimmte Ldslichkeitsprodukte Uberschritten werden und es
zu Fallungsreaktionen kommt. Weiterhin spielt bei den Fallungsprozessen, insbeson-
dere der Eisenverbindungen, das Redoxpotenzial eine wichtige Rolle. Diesbezuglich
weisen die Helophyten (Sumpfpflanzen) die Eigenschaft auf, sowohl aktiv Sauerstoff
(Oxidationsaquivalente) als auch organische Verbindungen als Wurzelexsudate (Re-
duktionsaquivalente) in ihnren Wurzelraum abzugeben. So kdnnen an Wurzelabschnit-
ten, an denen Sauerstoff abgegeben wird, Eisen(lll)-Minerale gefallt werden. In Mik-
rozonen mit hoher Konzentration an Wurzelexsudaten als leicht bioverfigbare Koh-
lenstoffquelle konnen anaerobe mikrobielle Reaktionen wie die dissimilatorische Sul-
fatreduktionen, wobei H,S entsteht, bzw. die dissimilatorische Eisen(lll)-Reduktion,
wobei Eisen(ll) entsteht, stattfinden.

Die hohere Konzentration an Sulfat in den Ablaufen gegentber dem Zulauf und den
Werten innerhalb der Becken in den beiden Versuchsphasen (A und B) ist auf die
Wasserverluste durch die Evapotranspiration der Wetlandsysteme zurtckzufuhren.
Generell ist weiterhin zu folgern, dass die Effektivitat der Behandlung des AMD in

den verschiedenen Wetlandsystemen hinsichtlich der Abnahme der Sulfatfrachten
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bewertet werden sollte. Die Korrelation der Sulfatentfernung mit der Veranderung des
pH-Wertes und der Abnahme der Basenkapazitat bzw. der Schwermetallkonzentrati-
on in der Wasserphase verdeutlichen dies.

Generell zeigen die oben dargestellten Ergebnisse eine deutliche Abhangigkeit der
Behandlungseffizienz des AMD von vielen Faktoren, insbesondere von den Pflanzen
generell, von den Wassereigenschaften im Zulauf und von den Witterungsbedingun-
gen. Im Untersuchungszeitraum bewirkte die hohe Evapotranspiration der Wetland-
systeme erhohte Konzentrationen der gelésten lonen im Porenwasser; deshalb spie-
geln bei der Einschatzung der Leistungsfahigkeit verschiedener Wetlandsysteme fir
die Behandlung saurer Grubenwasser die berechneten Frachten deutlicher den Be-
handlungseffekt bzw. die in den Systemen ablaufenden Prozesse wider als die rei-
nen Konzentrationsangaben. Bei den im Labormalistab untersuchten Wetlandsyste-
men war im Allgemeinen die Behandlungseffektivitat im SSF am besten, gefolgt vom
SF und HP.

Aufgrund der hohen Protonenfracht (niedriger pH-Wert) waren die Pflanzen nicht in
der Lage, unter diesen Versuchsbedingungen genugend Reduktionsaquivalente
(bioverfigbare Rhizodepositionsprodukte) fur die mikrobielle dissimilatorische Sulfat-
reduktion zu liefen, so dass der pH-Wert noch weitgehend unter dem physiologi-
schen Optimum dieser Bakteriengruppe lag und es somit auch nicht zur Sulfidbildung
kam. Aus hydraulischen Griunden trifft dies insbesondere auf das SSF und HP-Sys-
tem zu. Aufgrund der geringen Durchstromung der Bodenmatrix im SF und der damit
verbundenen wesentlich hdheren hydraulischen Verweilzeit des Porenwassers ge-
genuber dem uUberstromenden Wasser ist in diesem System eher die dissimilatori-
sche Sulfatreduktion nach entsprechend langen Betriebszeiten zu erwarten. Auf-
grund der ,Kurzschluf3stromung“ des Wassers Uber den Boden des SF und des ge-
ringen diffusiven Austausches zwischen dem Uberstromenden Wasser und dem
weitgehend ,stehenden” Bodenporenwasser kann die dissimilatorische Sulfatredukti-

on in diesem System keinen entscheidenden Beitrag zu Reinigung leisten.

5.1.5 Elektronendonatorquellen fur die dissimilatorische Sulfatreduktion in
den Wetlandsystemen

Wie bereits in den vorangegangenen Kapiteln dargestellt, sind fir die Reinigung von

AMD in Pflanzenklaranlagen eine Reihe von verschiedenen physikalischen, chemi-
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schen und biologischen Prozessen verantwortlich. Watson et al. (1989), Wissing
(1995) und Hellier (1999) stellten fest, dass hierbei die dissimilatorische Sulfatreduk-
tion eine wichtige Rolle spielen kann. Dieser biologische Prozess ist von verschiede-
nen Bedingungen abhangig. Eine davon ist die bioverfugbare Elektronendonatorquel-
le. In Pflanzenklaranlagen spielen hierbei die Rhizodepositionsprodukte (Summe aus
abgestorbenem Pflanzenmaterial und Wurzelexsudaten als aktiv ausgeschiedene
Verbindungen) als leicht bioverfugbare organische Verbindungen eine essentielle
Rolle (Miersch et al. 1989; Egli 1995). Diese organischen Verbindungen kdnnen
durch ihre Vitaminwirkung das mikrobielle Wachstum stimulieren (Stottmeister et al.
2003) und durch Sauerstoff, Fe(lll) bzw. Sulfat als Elektronenakzeptoren zu CO, oxi-
diert werden (Bick 1993; Kadlec und Knight 1995). AuRerdem wird durch Mikroorga-
nismen das Wachstum der Pflanzen verbessert (Kickuth 1984; Lynch und Whipps
1990), was ebenfalls zur Erhéhung der Rhizodeposition beitragt. Die Untersuchun-
gen des Kohlenstoffumsatzes im Bodenporenwasser von Wetlands ergab, dass die
gesamte Rhizodeposition um ein Vielfaches hoher liegt als es mit einfachen experi-
mentellen Methoden bestimmt werden kann, da mittels DOC-Messungen nur der im
Wasser verbliebene I6sliche Kohlenstoffanteil, der noch nicht mikrobiell umgesetzt
wurde, und damit nur wenige Prozent der gesamten Rhizodeposition erfasst werden.
Lynch und Whipps (1990) gaben fur Grasflachen eine Rhizodeposition von insge-
samt 1,3 t Kohlenstoff/ha im Jahr an. Das entspricht bei einer angenommenen Vege-
tationsperiode von 180 Tagen einer taglichen Kohlenstoffabgabe von 700 mg/m?.
Wiessner et al. (2006) gaben flr die Flatterbinse (Juncus effusus) ein durchschnittli-
ches Pflanzentrockengewicht von 29,5 kg/m? (Wurzel: 13,1 kg/m? und Spross: 16,4
kg/m?) an. Es werden tagliche Kohlenstoffabgaben in Form wasserlslicher Verbin-
dungen (entspricht dem DOC) von 0,5 bis 2% des Pflanzengewichts angegeben
(Bowen und Rovira 1976; Tinker und Barraclough 1991; Jacob 1995). Somit liegen
die Werte fiir die Flatterbinse (Juncus effusus) im Bereich von 400 bis 1400 mg/m? d
(Wiessner et al. 2006) und die fur Rohrglanzgras (Phalaris arundinacea) zwischen
1440 und 1640 mg/m? d (Ruth und Tresckow 1991). Nach Helal und Sauerbeck
(1989) wird der Hauptteil (80%) der von Mais ausgeschiedenen organischen Verbin-
dungen durch die Mikroorganismen im Wurzelraum zu CO, mineralisiert. Ein Anteil
der Rhizodepositionsprodukte konnte bei der Behandlung von AMD als Elektronen-
donatoren fur die mikrobiologischen Prozesse wie dissimilatorische Sulfatreduktion,

Eisen(lll)-Reduktion usw. fungieren, wie zum Beispiel nach folgenden Gleichungen:

83



2 (CH,0) + SO4* + 2 H*— HyS + 2 CO, + 2 HyO GI. 5.1-1
(CH,0) + 4 FeOOH + 8 H" — 4 Fe®* + CO, + 7 H,0 GI. 5.1-2
(CH,0) + 4 Fe** + H,0 —> 4 Fe** + CO, + 4 H GI.5.1-3

In der Regel sind im AMD die Konzentrationen an geldsten lonen relativ hoch z.B.
366 mg/L fur Eisen und 2200 mg/L fur Sulfat (Mitsch und Wise 1998; Nyquist und
Greger 2009). Anhand der oben aufgefuhrten Reaktionsgleichungen, der allgemein
hohen Konzentrationen an Sulfat und des vermutlichen flachen- und zeitspezifischen
Angebotes an bioverfligbaren Kohlenstoffverbindungen in Pflanzenklaranlagen kann
festgestellt werden, dass die Menge an vorhandenen Elektronendonatorenaquivalen-
ten zur dissimilatorischen Sulfatreduktion im Vergleich zu der an Elektronenakzepto-
rendquivalenten (Sulfat) im zu behandelnden Zulaufwasser sehr gering ist. Daher
findet die Sulfatreduktion bzw. die Sulfidbildung nur teilweise statt und beeinflusst die
Reinigungsprozesse in den Wetlandsystemen nur unwesentlich. In den Untersu-
chungen von Mitsch und Wise (1998) und Nyquist und Greger (2009) zeigte sich,
dass sich der pH-Wert im Ablauf im Vergleich zum Zulauf nicht wesentlich veranderte
und die Konzentrationen an Schwermetall-lonen und Sulfat im Ablauf noch hoch wa-
ren. Die Reinigungsprozesse in diesen Pflanzenklaranlagen erreichten unter diesen
Bedingungen nicht die erwartete Leistung, und die Autoren wiesen gleichzeitig auf
diesen generellen Nachteil der Pflanzenklaranlagen hin.

Zur Zugabe von Elektronendonatoren und damit zur Intensivierung der Behandlungs-
prozesse von AMD in den Wetlandsystemen wurden viele L6sungen angeboten, wie
die Zugabe von Kalkstein und insbesondere die Zugabe von organischen Verbindun-
gen (Hedin et al. 1994; Ziemkiewicz et al. 2003; O'sullivan und Otte 2007; Mayes et
al. 2009). Im Rahmen dieser Arbeit wurde die Effektivitat der Wasserstoffzugabe als
Elektronendonatorquelle zur Intensivierung der dissimilatorischen Sulfatreduktion in
Wetlands zur Behandlung von AMD untersucht und bewertet, und wird in den folgen-

den Kapiteln diskutiert.

5.2 Modelluntersuchungen zur Nutzung von Wasserstoff als Elektronendona-

tor fir die dissimilatorische Sulfatreduktion

Entscheidend fur die Auswahl von Wasserstoff als Elektronendonator in dieser Arbeit
waren Kriterien wie der relativ niedrige Preis und das geringe Potential einer Sekun-

darverschmutzung der zu behandelnden sauren Grubenwasser.
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Generell kénnen Neutralisation- und Schwermetallentfernungsprozesse in AMD
durch eine Reihe unterschiedlicher Prozesse realisiert werden. In der Biotechnologie
wurden von verschiedenen Autoren organische Elektronendonatorquellen fur die dis-
similatorische Sulfatreduktion, wie z.B. Methanol (Tsukamoto und Miller 1999; Wal-
ther 2001), Ethanol (Widdel et al. 2007; Muyzer und Stams 2008), Milchsaure, Glyce-
rol (Kolmert und Johnson 2001), Essigsaure (Stucki et al. 1993), Succrose + Pepton
(Yamaguchi et al. 1999) und Zucker (Maree und Strydom 1985) untersucht. Die An-
wendung dieser organischen Verbindungen hat den Nachteil, dass oft Restkonzent-
rationen im Ablaufwasser verbleiben und sie relativ teuer sind. Zur Kostenreduktion
kénnen auch organische Abprodukte/Abfallstoffe genutzt werden. Oft ist jedoch hier-
bei die Gefahr der Verschmutzung durch biologisch nur schwer abbaubare Verbin-
dungen in diesen oft sehr komplexen Abfallstoffgemischen hoéher als bei der Anwen-
dung reiner Chemikalien.

Wasserstoff bietet mit seinem relativ niedrigen Preis den Vorteil, hohe Sulfatredukti-
onsraten zu erzielen (Van Houten et al. 1994; Van Houten et al. 1996; Foucher et al.
2001; van Houten et al. 2006). Ein Vergleich der Umwelt- und 6konomischen Aspek-
te verschiedener Methoden der H,-Produktion zeigt, dass eine dezentrale Erzeugung
von H; durchaus 6konomisch und umweltfreundlich sein kann (Kothari et al. 2008).

In Tabelle 5.2-1 sind die Kosten verschiedener Verfahren der H,-Produktion fur In-
dien und die daraus resultierenden theoretischen Kosten fur die Reduktion von Sulfat
angegeben (Kothari et al. 2008). Das Verfahren beruht auf dem Prozess der auto-

trophen dissimilatorischen Sulfatreduktion nach der folgenden Gleichung (5.2-1).

4 H, + SOZ +H" > HS + 4 H,0Gl.52-1

Tabelle 5.2-1: Vergleich der Kosten von Wasserstoff aus verschiedenen Produktionsprozessen, spezi-
fischer H,-Verbrauch pro kg Sulfat bzw. spezifische Kosten fiir den Wasserstoff pro kg umgesetztes
Sulfat.

Prozess der H,-Gewinnung EURO / kg Hz |kg Hao/kg SO4 | EURO (Hz)/kg SO4
Wasserkraft + Elektrolyse 1,71 0,083 0,14
SMR (steam methane reforming) 1,73 0,083 0,14
Windkraft + Elektrolyse 2,38 0,083 0,20
Elektrizitatswerk + Elektrolyse 2,57 0,083 0,22
Photovoltaic (PV) + Elektrolyse 13,91 0,083 1,16
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Die Berechnungen zeigen, dass die Kosten ,EURO (Hz)/kg SO4* zur Sulfat-Eliminie-
rung weit unter 1 Euro liegen. Der CO,-minimierende Prozess ,Photovoltaic (PV) +
Elektrolyse® erzeugt die hochsten Kosten. Die Kosten fur Wasserstoff, der mit Hilfe
von Wasserkraft bzw. Windkraft erzeugt wurde, sind wesentlich niedriger. Die Preise
organischer Verbindungen als Elektronendonatoren zur Sulfatreduktion, wie z.B. E-
thanol (0,213 €/kg SO4) und Zucker (0,378 €/kg SO,4) sind hoher als die spezifischen
Kosten fur Wasserstoff (Eloff et al. 2003). Nach einem Bericht von Herrera et al.
(1997) kénnten 132 Mio. US$ pro Jahr durch die Anwendung von H; als Elektronen-
donator zur Behandlung von AMD aus dem Kupferbergbau in Chile gespart werden,
wenn man Lactat durch H, ersetzten wurde.

In der Literatur zur Behandlung sulfatreichhaltiger Abwasser bzw. AMD durch die
autotrophe mikrobielle Sulfatreduktion mit einem Mischgas aus Wasserstoff als Elek-
tronendonator und CO, als Kohlenstoffquelle zum Bakterienwachstum sind unter-
schiedliche Verfahren und Reaktortypen beschrieben worden, so zum Beispiel der
Schwebebett Reaktor (Bilek et al. 2007), Gas-lift-Reaktor (Van Houten et al. 1994;
Van Houten et al. 1996; van Houten et al. 2006) und Batch-Reaktor (Herrera et al.
1997). Eine Bewertung unterschiedlicher Reaktortypen und Verfahren hinsichtlich
ihrer Fahigkeit zur Sulfatreduktion, des Wasserstoffverbrauchs, der Wasserstofffluss-
rate, der Steuerung von Durchfluss, des Verhaltnis von Hy/CO; in der Zufihrung und
der Verweilzeit des Wassers konnte aus praktischen Grunden zumeist nicht erfolgen.
Eine der Zielstellungen dieser Arbeit lag deshalb in der Bewertung der Effektivitat von
technologisch gestalteten Reaktorsystemen im Labormalistab unter gut definierten

Versuchsbedingungen.

5.2.1 pH-Wert

Bilek et al. (2007) und Bilek (2005) fuhrten die Behandlung von bergbaubeeinflussten
Grundwassern bzw. AMD mittels Schwebebett-Reaktoren unter Nutzung der mikro-
biellen dissimilatorischen Sulfatreduktion im technischen Malistab durch. Das Sys-
tem bestand aus mehreren Teilreaktoren. Diese wurden mit Mischgas aus Hy/CO; in
den Verhaltnissen 70/30, 80/20, 90/10 bzw. 95/5% (v/v) und mit Drucken von 1,1 bis
1,2 bar begast. Der Zulauf enthielt eine durchschnittliche Konzentration an Sulfat von
ca. 17,35 mmol/L und an Eisen von ca. 4 mmol/L; das durchschnittliche Redoxpoten-
tial (Eh) war 158 £ 75 mV und der durchschnittliche pH-Wert betrug 3. Die Ergebnis-

se zeigten, dass der Einsatz von Wasserstoff zur autotrophen mikrobiellen dissimila-

86



torischen Sulfatreduktion sehr effektiv war. Durch die Sulfidbildung im Sulfatredukti-
onsprozess und durch die anschlieBende Fallung von Sulfid wurde der pH-Wert an-
gehoben. Es konnten unterschiedliche pH-Werte in Abhangigkeit nicht nur von unter-
schiedlichen Verfahren sondern auch vom Verhaltnis H/CO, im Reaktor erreicht
werden. Die pH-Werte stiegen von 3 im Zulauf auf 6 bis 8,72 (Bilek 2005) und von
4.9 auf 7 bis 9 im Ablauf an (Bilek et al. 2007). Bei diesem pH-Bereich waren optima-
le Bedingungen fur das Bakterienwachstum gegeben.

Andere Autoren wie Foucher et al. (2001) erreichten mit niedrigerem pH-Wert und
héheren Schwermetallkonzentrationen im Zulauf ahnliche Ergebnisse. Sie flhrten die
Behandlung von AMD mittels anderer Festbett-Reaktoren durch. Das System wurde
mit Mischgas und in Kombination mit rezirkuliertem Gas im Reaktor begast. Die Hy-
Flussrate variierte zwischen 20L/h und 60 L/h. Im Zulauf betrug die durchschnittliche
Konzentration an Sulfat 5,8 g/L, an Eisen 70 mg/L, an Zink 320 mg/L und an Kupfer
160 mg/L. Der durchschnittliche pH-Wert lag bei 2,55. Im Prozess stieg der pH-Wert
von 2,55 auf 6 an.

Mittels eines Batch-Reaktors untersuchte Bilek (2006a) die Behandlung eines AMDs
bei einem Hy/CO, Verhaltnis von 95/5 %. Der pH-Wert stieg von 4,8 im Zulauf auf 6,7
bis 7 im Ablauf an.

Die im Rahmen dieser Arbeit untersuchten Systeme zeigten auch einen starken Ein-
fluss auf den pH-Wert bei der Behandlung des eingesetzten Modellwassers. Die
durchschnittlichen pH-Werte stiegen im Reaktor | mit Propionat als Kohlenstoffquelle
von 2,71 auf 7,53 £ 0,38 bei einer Verweilzeit von 0,52 Tage (Versuchsphase A) und
auf 7,15 £ 0,23 bei einer verkurzten Verweilzeit von 0,33 Tage (Versuchsphase B).
Im Reaktor Il mit Methanol als Kohlenstoffquelle stiegen die durchschnittlichen pH-
Werte von 2,7 auf 7,04 + 0,28 bei einer Verweilzeit von 5,2 Tagen (Versuchsphase
A) und auf 7,08 + 0,42 bei einer Verweilzeit von 4,7 Tagen (Versuchsphase B). Es
zeigte sich ein deutlicher Einfluss der Kohlenstoffquelle auf die Anhebung des pH-
Wertes. Im Reaktor | mit Propionat als Kohlenstoffquelle wurden in beiden Versuchs-
phasen (A und B) die besten Ergebnisse erreicht.

Generell ist zu schlie3en, dass die Behandlung saurer Grubenwasser bzw. sulfatrei-
cher Abwasser in Bioreaktorsystemen durch die autotrophen dissimilatorischen Sul-
fatreduktionsprozesse mittels H, als Elektronendonator einen erheblichen Einfluss
auf den pH-Wert zeigte. In allen Reaktorsystemen erhielt man erwartungsgemal ei-

nen sehr starken Anstieg des pH-Wertes.
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Ein generelles Problem von Grubenwassern mit sehr niedrigem pH-Wert ist der ge-
ringe Kohlenstoffgehalt, der fur das mikrobielle Wachstum bendtigt sind. Die Loslich-
keit von CO; ist hier stark limitiert. So betragt bei einem pH-Wert von 3,0 die Loslich-
keit bei 20°C maximal nur ca. 40 mg/L. Zudem sind in den meisten sauren Gruben-
wassern auch die Konzentrationen an organischen Kohlenstoffverbindungen extrem
gering. Folglich muss bei der Anwendung von H; fur die autotrophe dissimilatorische
Sulfatreduktion auch CO, oder eine organische Kohlenstoffquelle zudosiert werden.
Im Falle der Nutzung einer organischen Kohlenstoffquelle durch heterotrophe Bakte-
rien wird CO, gebildet, welches dann auch fur die autotrophen sulfatreduzierenden

Bakterien zur Verfligung steht.

5.2.2 Spezifische Sulfatreduktionsrate

Als ein entscheidendes Kriterium zur Bewertung der Effektivitat der Behandlung von
AMDs bzw. sulfatreichen Abwassern wird die Sulfatreduktionsrate (SRR) angesehen.
Im Schwebebett-Reaktor erreichten Bilek et al. (2007) und Bilek (2005) eine SRR von
0,1 mmol/L h (ca. 9,6 mg/L h) und die Sulfatkonzentration nahm von 1700 mg/L im
Zulauf auf 200 mg/L im Ablauf ab.

Foucher et al. (2001) konnten in einem Festbett-Reaktor eine hohere Effektivitat auf-
zeigen. Bei einer Hy-Zustromrate von 20 bis 60 L/h lagen die SRR im Bereich von
120 bis 200 mg/L h.

In anderen Untersuchungen in Gas-lift-Reaktoren bei einem H,-Volumenstrom von
30 L/h wurden SRR von 625 bis 1250 mg/L h erreicht (Van Houten et al. 1994; Van
Houten et al. 1996; van Houten et al. 2006). Diese waren damit héher als in den an-
deren untersuchten Reaktoren (siehe oben).

Herrera et al. (1997) erhielten in einem Batch-Reaktor eine niedrigere Rate. Die SRR
lag im Bereich von nur 32 bis 83 mg/L h (die Sulfatkonzentration verringerte sich von
2000 mg/L im Zulauf auf 1000 mg/L im Ablauf). Im Batch-Reaktor kam Bilek (2006a)
zu noch geringen Werten; die SRR lag bei nur 3 mg/L h.

Die im Rahmen dieser Arbeit erhaltenen Ergebnisse zeigten in den beiden Bioreakto-
ren in Abhangigkeit von den Betriebsbedingungen unterschiedliche Sulfatreduktions-
raten bei der Behandlung eines kunstlichen AMD. In Abhangigkeit von der Kohlen-
stoffquelle (Propionat oder Methanol) war ein deutlicher Einfluss auf die SRR zu er-
kennen. Es zeigte sich, dass trotz gleicher Begasungsrate mit Wasserstoff (1L/h) un-

terschiedliche SRR erreicht wurden. Im Reaktor | (mit Propionat als Kohlenquelle)
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betrugen bei den Versuchsphase A und B die durchschnittlichen SRR ca. 0,81 (78
mg/L h) bzw. 1,14 mmol/L h (110 mg/L h) (siehe Abb.4.2-3 und Abb.4.2-4). Die Werte
im Reaktor Il (mit Methanol als Kohlenstoffquelle) lagen bei nur ca. 0,035 mmol/L h
(3,36 mg/L h) (Phase A) und 0,05 mmol/L h (4,8 mg/L h) (Phase B). Trotzdem unter-
schieden sich in den beiden Reaktoren die Konzentrationen an Proteinbiomasse nur
unwesentlich. Sie betrugen bei beiden Versuchsphase (A und B) ca. 45 mg/L (siehe
Abb.4.2-3 und Abb.4.2-4). Jedoch lag der Kohlenstoffverbrauch im Reaktor Il (Me-
thanol-Kohlenstoff 14,05 £ 1,3 mmol/L in Phase A und 10,27 + 2,1 mmol/L in Phase
B) héher als im Reaktor | (Propionat-Kohlenstoff 3,34 mmol/L in Phase A und 4,56
mmol/L in Phase B).

Weiterhin war auch ein Einfluss der H>-Volumenflussrate auf die Sulfatreduktionsrate
zu erkennen. Die Untersuchungen bei variierenden Hx-Volumenflussraten im Bereich
von 10,5 bis 25 ml/min zeigten bei beiden Versuchsphasen (A und B) im Reaktor |,
dass die hochste durchschnittliche Sulfatreduktionsrate bei einer hydraulischen Ver-
weilzeit von 0,33 Tage und einer Hp-Volumenflussrate von 25 ml/min erreicht wurde
(siehe Abb. 4.2-11 und Abb.4.2-12). Die durchschnittliche Sulfatreduktionsrate betrug
ca. 1,3 mmol/L h (124,8 mg/L h). Fir diese Veranderungen war der Anstieg der ge-
|6sten Wasserstoffkonzentration in der Wasserphase verantwortlich.

Aufgrund des Unterschiedes zwischen den beiden Reaktorsystemen hinsichtlich der
Sulfatreduktionsraten ist zu vermuten, dass im Reaktor | sich eine andere Bakterien-
zdnose herausgebildet hatte als im Reaktor Il. Diese zeigte eine hdhere Umsatzrate.
Im Reaktor | konnte keine um den Elektronendonator konkurrierende Methanbildung
beobachtet werden, wahrend im Reaktor Il vermutlich ein Anteil des Wasserstoffs fur
die Methanbildung genutzt wurde (Preul} 2004).

Die Ergebnisse verdeutlichen, dass die SRR stark vom Reaktortyp, von der Hy-Volu-
menstrommenge, von der Bakteriengemeinschaft usw. abhangt. Literaturangaben
belegen, dass die SRR im Gas-lift-Reaktor (von 625 bis 1250 mg/L h) und im Fest-
bett-Reaktor (von 120 bis 200 mg/L h) wesentlich héher als in Batch-Reaktor (von 32
bis 83 mg/L h) waren.

Generell zeigt sich, dass fur eine Bewertung der Leistungsfahigkeit von autotrophen
mikrobiellen sulfatreduzierenden Reaktorsystemen die reaktionsvolumenspezifische
SRR von entscheidender Bedeutung ist. Dieser Wert spiegelt die Kinetik der Sulfat-

reduktionsprozesse im Bioreaktor wider. Mit diesem Parameter konnen erste Ab-
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schatzungen zur MalstabsvergroRerung vom Labor- zum Grolmalfistab gemacht

werden.

5.2.3 Wasserstoffertragskoeffizient

Neben der SRR ist der Hy-Ertragskoeffizient ein wichtiger Richtwert zur Einschatzung
der Effektivitat des Wasserstoffs fir die Behandlungsprozesse.

Foucher et al. (2001) berichteten, dass bei einer H,-Verbrauchsrate von 5 bis 7
mmol/L h die durchschnittliche SRR ca. 1,2 mmol/L h betrug. Diese ergab einen Hy-
Ertragskoeffizient von ca. 70%. In anderen Untersuchungen wie z.B. bei denen von
van Houten et al. (1994 und 2006) lag dieser Wert sogar bei 88%.

Im Rahmen dieser Arbeit wurde der Wasserstoffertragskoeffizient in Abhangigkeit
von variierenden Hy-Volumenflissen charakterisiert. Die Ergebnisse vom Reaktor |
(Propionat als Kohlenstoffquelle) bei einer hydraulischen Verweilzeit von 0,33 Tage
zeigen erwartungsgemal einen Einfluss des Wasserstoffvolumenflusses auf die SRR
(siehe Abb. 4.2-11 und 4.2-12). In der Regel stiegen die SRR proportional mit der H,-
Volumenflussrate. Dennoch wurde der hdchste durchschnittliche Hj-Ertragskoeffi-
zient mit ca. 58,6% bei der relativ geringen Begasungsrate von 12 ml/min erreicht
(siehe Abb. 4.2-12).

Es wurden sowohl in dem Reaktor | (Propionat als Kohlenstoffquelle) als auch in dem
Reaktor Il (Methanol als Kohlenstoffquelle) nicht alle aus dem Wasserstoff verfigba-
ren Elektronen zur Sulfatreduktion genutzt. In oxischen sulfathaltigen Bergbauwas-
sern liegen in der Regel weitere Elektronenakzeptoren wie Sauerstoff oder Eisen(lll)
vor, aullerdem wurde teilweise der Wasserstoff mit CO, zu Acetat umgewandelt. Die
effiziente Verwertung von Wasserstoff als Hauptelektronendonator und Methanol
bzw. Propionat als Kohlenstoffquelle hangt somit vor allem von einem maoglichst ho-
hen Transfer von Reduktionsaquivalenten zum sulfatreduzierenden Bakterium ab.
Dabei zeigten sich, wie auch bei der Verwertung anderer Kohlenstoffquellen, Unter-
schiede zwischen den beiden Reaktoren hinsichtlich der Biomassebildung je redu-
zierter Menge an Sulfat. Weiterhin zeigte sich bei Reaktor | eine hohere Effizienz bei
der Wasserstoffverwertung als im Reaktor Il, d.h. das Verhaltnis von reduziertem Sul-
fat je Wasserstoff war im Reaktor | hdherer als im Reaktor Il. Eine mogliche Ursache
fur die Unterschiede zwischen Reaktor | und Reaktor Il war die unterschiedliche Koh-
lenstoffquelle (Propionat bzw. Methanol) und die daraus resultierenden Unterschiede

in der Zusammensetzung der involvierten Bakterienzonose und der sich wiederum
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daraus ergebenden unterschiedlichen Stoffwechselwege. Das bedeutet, dass sich
die Auswahl der Kohlenstoffquelle auf die Effizienz des technischen Verfahrens we-
sentlich auswirken kann.

Generell zeigt sich, dass zur Einschatzung der Effektivitat der Behandlung saurer
Grubenwasser in Bioreaktoren mittels Wasserstoff als Elektronendonator zur Sulfat-
reduktion der Sulfatreduktionsertrag eine wichtige Rolle spielt. Dieser Wert spiegelt
besser den Chemikalienaufwand fur die Sulfatreduktion wider und ist damit entschei-

dend fur die okonomische Effektivitat des Verfahrens.

5.2.4 Schwermetallkonzentration

Durch die Sulfatreduktion wurde Sulfid in der Losung gebildet. Nach van Houten et
al. (1994) lag die Konzentration an Gesamtsulfid in der Lésung bei 450 bis 910 mg/L;
in anderen Untersuchen von Bilek (2005; 2006a) und Bilek et al. (2007) kam es zu
etwas geringeren Werten (ca. 70 mg/L). Bei Anwesenheit von Sulfid in der Losung
fallen Schwermetalle in Formen von Metallsulfiden aus und werden aus der Losung
entfernt. In den Untersuchungssystemen zeigte sich, dass die Konzentrationen an
Schwermetallionen wie z.B. Eisen- und Zinkionen im Ablauf wesentlich abnahmen,
trotz hoher Zulaufkonzentrationen an Eisen (0,224 g/L) (Bilek et al. 2007), Zink (3-5
g/L) und Mn (0,35 g/L) (van Houten et al. 2006).

Die beiden im Rahmen dieser Arbeit untersuchten Reaktorsysteme erreichten eine
durchschnittliche Konzentration an Gesamtsulfid von 20 bis 65 mg/L. Damit wurden
die gelosten Schwermetallionen aus der Wasserphase weitgehend in Form von
Schwermetallsulfiden entfernt. Die Restkonzentration an geléstem Schwermetall, wie
z.B. Eisen, war in den Ablaufen in beiden Versuchsphasen (A und B) sehr gering
(siehe Abb. 4.2-7).

Generell ist zu schliel3en, dass die starke Reduktionsaktivitat des Elektronendonators
Wasserstoff fur die mikrobielle Sulfatreduktion eine entscheidende Rolle bei der An-
wendung fur die Behandlung von AMD spielen kann. Einerseits war die Anhebung
des pH-Wertes durch die Sulfidbildung wahrend der autotrophen mikrobiellen Sulfat-
reduktionsprozesse erwartungsgemal, andererseits zeigte sich, dass aus Wasser-
stoff und CO; eine organische Kohlenstoffquelle wie z.B. Acetat gebildet wurde. Die-
sen Prozess gilt es im technischen Verfahren zu minimieren. Die niedrigeren Kosten
fur Hy, die hohe SRR bzw. der hohe Hz-Verbrauchsertrag im Vergleich zu anderen

Substraten zeichnen H; als Substrat mit groRem technischen Potenzial fur die Ver-
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fahrenentwicklung und mit glinstigeren Betriebkosten zur Behandlung von AMD bzw.
sulfathaltigen industriellen Abwassern aus. Damit wurde im Rahmen dieser Arbeit der
Grundstein gelegt fur eine weitergehende Entwicklung von HP-Systemen mit H; als
zusatzlichem Energiesubstrat zur Stimulation der autotrophen dissimilatorischen Sul-

fatreduktion, und fur die Optimierung der Behandlung von AMD im Labormalstab.
5.3 Ergebnisse von den Labormodellwetlands

Wie bereits in den Kapiteln 5.1 und 5.2 gezeigt, ist die Effizienz der Reinigungspro-
zesse von AMD in den Wetlandsystemen grundsatzlich hinsichtlich der Verfugbarkeit
von Elektronendonatoren limitiert. Zur Stimulation der autotrophen mikrobiellen dis-
similatorischen Sulfatreduktion wurde in Bioreaktoren Wasserstoff als Elektronendo-
nator eingesetzt.

Aufgrund der geringeren Umsatzraten hinsichtlich der dissimilatorischen Sulfatreduk-
tion in den verschiedenen im Labormalistab getesteten Wetlands entstand die Idee,
die autotrophe dissimilatorische Sulfatreduktion in Wetlands mittels Wasserstoff zu
stimulieren. Es sollte weiterhin getestet werden, ob der von den Pflanzen abgegebe-
ne Kohlenstoff fur das Bakterienbiomassewachstum der autotrophen sulfatreduzie-
renden Bakterien ausreichend ist, so dass keine weitere Notwendigkeit besteht, Che-
mikalien (wie CO, oder CaCOg; etc.) zuzudosieren, um den Kohlenstoffbedarf des
Prozesses zu decken. Aufgrund der hydraulischen Verhaltnisse und zur Vermeidung
des Zusetzens von Bodenporen in Wetlands mit Bodenmatrix wurde das HP-System
hierfir gewahit.

Es wurde unter ausgewahlten Bedingungen (verschiedene Zusammensetzung des
AMD, verschiedene Frachten etc.) der Einfluss der Kombination von HP mit der Was-

serstoffzudosierung auf die Wasserparameter untersucht.

5.3.1 pH-Wert

In Abb. 4.3-1 zeigt sich ein deutlicher Einfluss des Wasserstoffeintrags auf die Anhe-
bung des pH-Wertes im Wetlandsystem (HP).

Der pH-Wert-Anstieg war im Vergleich zu den Ergebnissen anderer Autoren ahnlich,
die Kalkstein als Bodenmatrix in Wetlands einsetzten (Hedin et al. 1994; Ziemkiewicz
et al. 2003) bzw. organische Materialien als zusatzliche Elektronendonatorquelle zu-
gaben (O'sullivan et al. 2004; O'sullivan und Otte 2007). Im Allgemeinen erhdhten
sich in der Sommerzeit (Versuchsphase A, Sufatkonzentration von ca. 450 mg/L) die
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durchschnittlichen pH-Werte von 4,2 + 0,27 im Zulauf auf 6,5 + 0,2 im Ablauf und in
der Herbstzeit (Versuchsphase B) mit einer geringeren Sulfatkonzentration (ca. 160
mg/L) und hdherer Eisenkonzentration (ca.100 mg/L) im Zulauf von 4,0 £ 0,4 auf 6,6
t 0,24 (siehe Abb. 4.3-1). Aufgrund der relativ hohen Rezirkulationsrate vom Ablauf
in den Zulauf von HP konnte in der Wasserphase vom HP-System erwartungsgeman
eine geringe Abhangigkeit der an Eisen- und Sulfatkonzentrationen und des pH-
Wertes von der Fliel3strecke beobachtet werden.

So waren in der Versuchsphase A mit geringeren Konzentrationen an Eisen (ca. 16
mg/L) und héheren Konzentrationen an Sulfat (ca. 450 mg/L) im Zulauf bzw. mit
durchschnittlicher Hy-Volumenflussrate von ca. 35 ml/h die durchschnittlichen pH-
Werte bei allen Messpunkten entlang der Flielstrecke im Wesentlichen gleich. Wah-
rend in der Versuchsphase B mit hoherer Konzentration an Eisen (ca.100 mg/L) und
geringeren Sulfatkonzentration (ca. 160 mg/L) bzw. mit héherer H,-Volumenflussrate
von ca. 49 ml/h waren die Werte entlang der FlieRstrecke unterschiedlich. Die hdchs-
ten Werte wurden bei der Flie3strecke von 50 cm bestimmt. Die durchschnittlichen
pH-Werte erreichten im Untersuchungszeitraum ca. 6,23 + 0,23. Nach der Flie3stre-
cke von 75 cm sanken die Werte um 0,7 Einheiten im Vergleich zur Flielstrecke von
50 cm ab. Im Wesentlichen war der Anstieg des pH-Wertes zu Anfang der Untersu-
chungszeitraume hoher als im weiteren Versuchsverlauf.

Wahrend bei direkter Behandlung von AMD in den Wetlandsystemen ohne Zudosie-
rung von Wasserstoff die Sulfidbildung nicht nachgewiesen wurde, trat bei Wasser-
stoffzudosierung eine Sulfidbildung ein (siehe Abb. 4.3-4). Dadurch wurden Protonen
entfernt und der pH-Wert erhdhte sich. In der Regel war der Anstieg des pH-Wertes
proportional zur Zunahme der Sulfatreduktionsrate und der Erhéhung der Sulfidkon-
zentration. Innerhalb des Beckens, entlang der FlieRstrecke, nahm die Sulfatfracht ab
und die Sulfidkonzentration stieg an (siehe Abb. 4.3-4 und Abb. 4.3-5). Dabei er-
scheint es als eine Ausnahme, dass der durchschnittliche pH-Wert wahrend der Ver-
suchsphase B nach einer Fliel3strecke von 75 cm absank. Eine mdgliche Ursache
daflr kann sein, dass bei Freisetzung der Protonen durch die Reoxidationsprozesse
von Eisensulfid bzw. in die Umgebung des Wurzelraums zurtickgefuhrt werden
(Mclintyre et al. 1990; Stark und Williams 1995; Webb et al. 1998). Weitergehend re-
agierten die freigesetzten Protonen mit Sulfid um H,S zu bilden. Der undissoziierte
Schwefelwasserstoff konnte toxisch fir die Bakterien gewesen sein (Olezkiewicz et
al. 1989; Colleran et al. 1995; Hulshoff Pol et al. 1998).

93



Im weiteren Untersuchungsverlauf (Versuchsphase B) wurde beobachtet, dass in
den Ablaufen zum Ende der Versuchszeitraume (Phase B) die pH-Werte regelmalig
absanken. Nach Hartmann (1992); Utgikar et al. (2002); Bhagat et al. (2004) und
Meulepas et al. (2010) wirken Ausfallungen auf den Bakterienzellwanden inhibierend
auf die Aktivitat der sulfatreduzierenden Bakterien. Bakterien siedeln sich in diesem
Wetlandsystem hauptsachlich an den Wurzeln an, wobei vielfaltige biologische, phy-
sikalische und chemische Prozesse stattfinden. Unter bestimmten Bedingungen wur-
den nicht nur Schwermetallsulfide, sondern auch Schwermetallhydroxide oder -
xohydroxide (wie z.B. FeOOH) gebildet. Diese Fallungen bilden sich auch an der
Oberflache der Bakterienzellen, weswegen die Affinitat der Enzyme zu Wasserstoff
verringert worden sein konnte. Diese Hemmung konnte sich auch negativ auf den
autotrophen dissimilatorischen Sulfatreduktionsprozess auswirken. Somit ware die
pH-Wert-Abnahme evtl. teilweise zu erklaren (siehe Abb. 4.3-2).

Generell ist zu schlieen, dass die Behandlung saurer Grubenwasser im HP- Wet-
landsystem in der Kombination mit Wasserstoffzugabe einen starken Einfluss auf den
pH-Wert-Anstieg zeigte. Hierbei spielte der Wasserstoff als zusatzliche Elektronen-
donatorquelle fur die mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion eine entscheidende
Rolle. AuRerdem wurden im Wesentlichen Rhizodepositionsprodukte der Pflanzen
als leicht bioverfugbare Kohlenstoffquelle fur das Bakterienwachstum geliefert. Die
Sulfidbildung wirkte sich auf die Veranderung des pH-Wertes aus. Durch die Hydro-
lyse des Sulfids wurde OH" gebildet; aulRerdem wurde der pH-Wert durch die Reakti-
onsprozesse zwischen Sulfid und Proton zu Hydrogensulfid (HS") und Dihydrogensul-
fid (H2S) angehoben.

Das Problem der Versorgung der Wetlandsysteme mit gentigend Wasserstoff ist be-
dingt durch dessen geringe Wasserldslichkeit. Die Ldslichkeit von Wasserstoff be-
tragt bei einem pH-Wert von 7 bei 20°C nur maximal ca. 1,6 mg/L. Weil die Aktivitat
der sulfatreduzierenden Bakterien von der Wasserstoffkonzentration abhangt, ist so-

mit die pH-Wert-Anhebung unter bestimmten Bedingungen dadurch indirekt limitiert.

5.3.2 Spezifische Sulfatfracht

Einer der entscheidenden Prozesse bei der Reinigung des AMD war unter diesen
Bedingungen die mikrobielle autotrophe dissimilatorische Sulfatreduktion. Die erhal-
tenen Ergebnisse zeigen einen deutlichen Einfluss auf die Sulfatfracht in diesem

Wetlandsystem. Bei Versuchsphase A (mit hOherer Konzentration an Sulfat im Zulauf
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bzw. mit einer Hx-Volumenflul3srate von ca. 35 ml/h) erreichte die durchschnittliche
Abnahme der Sulfatfracht in den Ablaufen hohere Werte als in Versuchsphase B (mit
niedrigerer Sulfatkonzentration im Zulauf bzw. mit hoherer Hz-Volumenflulsrate von
49 mi/h). Die Werte betragen bei der Versuchsphase A ca. 82% (11,72 + 1,2 g/m? d)
und sind damit héher als die durchschnittliche Abnahme der Sulfatfracht im Ablauf
bei der Phase B; hier liegt der Wert bei nur 50% (1,85 + 0,81 g/m? d) (siehe Abb. 4.3-
5). Trotz der Unterschiede zwischen den Sulfatfrachten im Zulauf in beiden Phasen
waren die Unterschiede der Sulfatfrachten in den Ablaufen unwesentlich. Innerhalb
des Beckens jedoch (an allen Messpunkten) war die Abnahme der Sulfatfracht in den
beiden Versuchsphasen (A und B) entlang der Fliel3strecke unterschiedlich. Hier zei-
gen die Ergebnisse, dass die Sulfatfrachten im Wesentlichen in Abhangigkeit der
Flie3strecke gleichmaRig absanken. Die Ergebnisse der beiden Versuchsphasen (A
und B) deuten darauf hin, dass die Abnahme der Sulfatfracht von der Anfangskon-
zentration an Sulfat abhangt. Ein Vergleich der beiden Versuchsphasen hinsichtlich
der Abnahme der Sulfatfracht bis zum ersten MelRpunkt bei einer Fliestrecke von 25
cm zeigte bei der Versuchsphase A (mit hoherer Sulfatkonzentration im Zulauf) hdhe-
re Werte als bei der Versuchsphase B. In weiteren Vergleichen hinsichtlich der Sul-
fatfracht in der Fliel3strecke von 25 cm bei der Phase A sind gleiche Werte im Zulauf
wie bei der Phase B zu beobachten. Die Ergebnisse zeigen, dass die Abnahme der
Sulfatfracht in dieser Situation anndhernd gleiche Werte erreichte.

Wie oben dargestellt, wurde in den Wetlandsystemen ohne Zudosierung von organi-
schen Verbindungen oder Wasserstoff die Abnahme der Sulfatfracht wesentlich
durch die physikalischen bzw. chemischen Prozessen realisiert; in den Bioreaktoren
mit Wasserstoffzudosierung war die autotrophe dissimilatorische Sulfatreduktion da-
fur verantwortlich. Bei Wasserstoffzudosierung ins Wetland fanden alle wichtigen
Mechanismen zur Sulfatentfernung aus den beiden verschiedenen Systemen, Biore-
aktor und Wetland, zusammen in einer Stufe statt, wie z.B. autotropher dissimilatori-
scher Sulfatreduktionsprozess, Sorptions- und Koprazipitationsprozesse usw. Unter
diesen Bedingungen war die mikrobielle dissimilatorische Sulfatreduktion, stimuliert
durch die Zudosierung von Wasserstoff, der Hauptprozess zur Sulfatentfernung.
Generell zeigt sich, dass die Lieferung von genigend Reduktionsaquivalenten fur die
mikrobielle Sulfatreduktion eine entschiedene Rolle spielte. Unter diesen Bedingun-
gen wurde Sulfid gebildet. Die Reaktionsgeschwindigkeit der Sulfidbildung war von

vielen wichtigen Faktoren abhangig, eine davon war die Konzentration an Sulfat. Die
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Sulfidbildung wirkte sich stark auf die Veranderung des pH-Wertes, auf die Schwer-

metallentfernung und auf das Redoxpotential aus.

5.3.3 Spezifische Metallfrachten

Alle prinzipiell wichtigen Mechanismen zur Metallentfernung im Gesamtprozess wa-
ren chemische und physikalische Prozesse und im weiteren Sinne Fallungsprozesse
oder deren Folgen. Die mikrobielle Sulfidbildung im Wetlandsystem unter bestimmten
Bedingungen, d.h. bei Wasserstoffzudosierung, stellte dabei den Kern des Prozes-
ses dar. AulRerdem bestand die wichtige Moglichkeit der Schwermetallentfernung
durch Sorption an der Oberflache der Mikroorganismen, der Bodenpartikel und der
Wurzeln bzw. durch Koprazipitationsprozesse.

Trotz relativ hoher Sulfatfracht wurde genligend Sulfid in der Wasserphase von HP
gebildet, so dass eine fast vollstandige Entfernung der Schwermetalle aus der Lo6-
sung erreicht wurde (siehe Kapitel 4.3). Aufgrund sehr geringer Ldslichkeitsprodukte
hinsichtlich des Schwermetallsulfids und der Metallhydroxide fielen bei der Sulfidbil-
dung die Metalle entweder in Form der Schwermetallsulfide oder als Folge des ange-
stiegenen pH-Wertes in Form der Hydroxide (wie z.B. Al(OH)3) aus und wurden da-
durch aus der Wasserphase entfernt. Aul3erdem wurden die Metallionen im Wetland-
system vermutlich zusatzlich durch Adsorptions- oder Mitfallungsprozesse entfernt.
Die Ergebnisse zeigten einen starken Einfluss der dissimilatorischen Sulfatreduktion
und der damit verbundenen Sulfidbildung auf die Metallentfernung bei der Behand-
lung von AMD. Trotz relativ hoher Konzentrationen im Zulauf (wie z.B. ca. 100 mg/L
fur Gesamteisen und ca. 14 mg/L fur Al) waren die Konzentrationen an Schwerme-
tall- bzw. Aluminiumionen im Ablauf sehr gering. Wahrend der Versuchszeitraume
war die durchschnittliche Entfernung dieser Metallfrachten im Ablauf bzw. innerhalb
des Beckens fast vollstandig. Sie lag bei 99% fur Gesamteisen bei beiden Versuchs-
phasen (0,48 g/m? d Phase A und 2,35 g/m? d bei Phase B), fiir Zink bei ca. 97%
(49,5 mg/m? d) bei Phase A und ca. 94% (30,5 mg/m? d) bei Phase B, fiir Mangan
bei ca. 93% (39 mg/m? d in Phase A) und bei ca. 72% (23 mg/m? d in Phase B) bzw.
fiir Aluminium bei ca. 99,5% (414 mg/m? d in Phase A) und ca. 98% (203,6 mg/m? d
in Phase B) (siehe Abb. 4.3-6, Abb. 4.3-7 und Abb. 4.3-8). Innerhalb des Beckens
entlang den Fliel3strecken unterschieden sich bei beiden Versuchphasen (A und B)

die Werte im Vergleich zu den Ablaufwerten nur unwesentlich. Die betrugen fur Eisen
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ca. 99%, fur Zink ca. 95% und fir Mangan ca. 90% bei Phase A und ca. 70% bei
Phase B.

Unter den Bedingungen eines niedrigen Redoxpotentials (ca. -300 mV), annahernd
neutralen pH-Werts (6,5) und einer hohen Sulfidkonzentration kdnnen aufgrund der
sehr geringen Loslichkeitsprodukte der Schwermetallsulfide, Metallhydroxide
(Cheong et al. 1998) und einiger Metallkarbonate (Lide 1996) die Schwermetallprazi-
pitate Uberwiegend in Form von Schwermetallsulfid, Metallhydroxide oder Metalloxo-
hydroxid wie z.B. Eisenoxihydroxid, bzw. Koprazipitate gebildet werden. Weiterhin
besteht die Moglichkeit, dass die Metallsulfide wie von Eisen und Mangan bei niedri-
gem Redoxpotential und Restsulfidbildung weitgehend zu Pyrit (FeS;) und MnS; um-
gewandelt werden.

Generell ist zu schliel3en, dass durch die Wasserstoffzudosierung ins Wetlandsystem
ein vorteilhaftes anaerobes Milieu flr die autotrophen mikrobiellen dissimilatorischen
Sulfatreduktionsprozesse gebildet wurde. Es kam zu einer Anhebung des pH-Wertes,
das Redoxpotential sank und die Schwermetalle wurden aus der Wasserphase ent-
fernt. Utgikar et al. (2002) konnte in Modellversuchen eine Inhibierung der mikrobiel-
len SRB durch Ablagerung von Metallsulfid-Prazipitaten auf der Zelloberflache beo-
bachten. Inwiefern dies im Wetlandprozess zutraf, konnte unter diesen Versuchsbe-

dingungen nicht beobachtet werden.

6 Zusammenfassung

Der Einsatz von Pflanzenklaranlagen zur Behandlung von Abwassern, insbesondere
von AMD bzw. die Verwendung von Wasserstoff als Elektronendonatorquelle zur
mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion findet in den letzten Jahren zuneh-
mendes Interesse.

Der ausgepragte Vorteil solcher Reinigungsverfahren liegt in der Regel im geringen
Aufwand bei der Umsetzung und beim Betrieb; insbesondere kostet Wasserstoff rela-
tiv wenig im Vergleich zu organischen Kohlenstoffverbindungen und erzielt hohe Sul-
fatreduktionsraten. Durch die Verwendung von Wasserstoff bzw. verschiedenen Wet-
landsystemen, mit ihrer Fahigkeit anaerobe Bedingungen im Wurzelraum zu gewahr-
leisten, kdnnen saure Grubenwasser bzw. schwermetallbelastete, sulfathaltige Ab-
wasser behandelt werden. Das grundlegende Prinzip basiert auf einer Kopplung von
mikrobiellen Sulfatreduktion-, Ausfallung-, Adsorption-, und Mitfallungsprozessen,

wobei Elektronendonatoren zur Sulfatreduktion aus der Abgabe organischer Verbin-
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dungen durch die Rhizodepositionsprodukte oder Wasserstoffzudosierung geliefert
werden. Die Protonenentfernung erfolgt durch sulfidische Protonierung zu HS™ und
H,S, wodurch wiederum Schwermetalle durch sulfidische Fallung entfernt werden.
Diese Prozesse wurden unter bestimmten Bedingungen und mittels verschiedener
Systeme im Labormallstab mit der mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion
realisiert.

Hierbei setzte die vorliegende Arbeit an und sollte am Beispiel verschiedener Wet-
landsysteme wie subsurface flow Wetland, schwimmende Pflanzenmatte und surface
flow Wetland einen Einfluss der verschiedenen Wetlanddesigns, Flielstrecken bzw.
Bodenwasserschichten und damit der Hydraulik auf die Schadstofffrachten eines
Modellabwassers aufzeigen. AuRerdem wurde die Effizienz der Verwendung von
Wasserstoff als Elektronendonatorquelle zur mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatre-
duktion in Kombination mit verschiedenen organischen Verbindungen wie z.B. Me-
thanol und Propionat als Kohlenstoffsubstrate fur das Bakterienwachstum bzw. mit
verschiedenen Hjy-Volumenflusssraten und Verweilzeiten in Bioreaktoren abge-
schatzt. Weiterhin sollte auch die Effizienz der Behandlung von AMD mit einer Was-
serstoffzudosierung in ein Hydroponiksystem im Labormalistab unter verschiedenen
Bedingungen (verschiedenen Zusammensetzungen des kinstlichen AMD etc.) ge-
testet werden.

Im Rahmen dieser Arbeit ergaben sich folgende Erkenntnisse:

1. Um die Leistungsfahigkeit der verschiedenen Wetlandsysteme zur Behand-
lung eines Modellabwassers zu erfassen, wurden detaillierte Untersuchungen in den
drei verschiedenen Wetlandsystemen subsurface flow Wetland (SSF), schwimmende
Pflanzenmatte (HP) und surface flow Wetland (SF) im Labormalstab realisiert, wel-
che mit der Flatterbinse (Juncus effusus) bepflanzt waren.

- Die Behandlung des kunstlichen AMD in den verschiedenen Wetlandsystemen oh-
ne Wasserstoffzudosierung ergab nur eine unwesentliche Veranderung des pH-
Wertes. Der Einfluss der Wurzelraumpassage auf die Basenkapazitatsentfernung
und Schwermetallentfernung (wie z.B. Eisen, Zink), bzw. Sulfatentfernung war aus-

gepragter.

1.1 Die durchschnittliche Abnahme der Basenkapazitatsfrachten im Ablauf er-
reichten in der Versuchsphase A beim SSF ca. 32%, beim SF ca. 25% und beim HP
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nur ca. 17%. Die durchschnittlichen Abnahmen bei der Wurzelraumpassage betrugen
beim SSF ca. 58% fur Fe und 21% fur Sulfat; beim SF ca. 51% fur Fe und ca. 21%
fur Sulfat und beim HP nur ca. 38% fur Fe und ca.11% fur Sulfat. In der Herbstzeit
(Phase B) waren die Werte trotz einer langeren hydraulischen Verweilzeit geringer.
So betrug die durchschnittliche Abnahme der Basenkapazitatsfracht in den Ablaufen
beim SSF ca. 21%, beim SF 23% und HP ca. 15%. Die durchschnittlichen Abnah-
mewerte der Schwermetallfrachten in den Ablaufen lagen wahrend dieser Versuchs-
phase im SSF bei ca. 58% fur Eisen und 32% fur Zink. Beim SF waren es 51% fur
Eisen und 28% fur Zink, und im HP 38% flur Eisen und 31% fur Zink. Fur Sulfat waren
die Werte in den drei Wetlands mit ca. 10% annahernd gleich.

1.2 Aufgrund der hohen Protonenfracht (niedriger pH-Wert) und der geringen Kon-
zentration an DOC im Porenwaser der Wetlandsysteme waren die Pflanzen nicht in
der Lage, unter diesen Versuchsbedingungen genidgen Reduktionsaquivalente (bio-
verfugbare Rhizodepositionsprodukte) fur die mikrobielle dissimilatorische Sulfatre-
duktion zu liefern, so dass der pH-Wert noch weitgehend unter dem physiologischen
Optimum der entsprechenden Bakteriengruppen lag, und es somit auch nicht zur Sul-
fidbildung kam.

1.3 In den drei verschiedenen Wetlandsystemen wurde die Abnahme der Schwer-
metall-, Sulfatfracht bzw. Basenkapazitatsfracht unter den gegebenen Bedingungen
(insbesondere relativ hohes Redoxpotential) im Wesentlichen durch die Bildung und
Ausfallung von Fe-Hydroxosulfat und Hydroxiden bewirkt. Damit ergab sich das Po-
tenzial fur die Adsorption weiterer Schwermetalle bzw. von Sulfat an der Oberflache
der sedimentierenden Eisen(lll)-Minerale.

1.4  Bei der Einschatzung der Leistungsfahigkeit der verschiedenen Wetlandsyste-
me fur die Behandlung saurer Grubenwasser war im Allgemeinen die Behandlungs-

effektivitdt des SSF am besten, gefolgt vom SF und HP.

2. In weiteren Arbeiten wurden in Bioreaktoren mit kontinuierlicher Betriebsweise
Voraussetzungen geschaffen, die die Nutzung von Wasserstoff als Elektronendona-
torquelle und Methanol bzw. Propionat als Kohlenstoffsubstrat fir das Bakterien-
wachstum von sulfatreduzierenden Bakterien unter verschiedenen Versuchsbedin-
gungen erlaubten.

2.1 Die erhaltenen Ergebnisse zeigten, dass die Verwendung von Wasserstoff als

Elektronendonator zur mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion in beiden Bio-
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reaktoren flr die Behandlung des eingesetzten kinstlichen AMD sehr effizient war.
Durch die Sulfidbildung wurden Protonen und Metallionen aus der Losung entfernt.
Die durchschnittlichen pH-Werte stiegen in den Bioreaktoren von 2,7 im Zulauf auf 7-
8 im Ablauf an. In Anwesenheit von relativ hohen Restkonzentrationen an Sulfid war
die Restkonzentration an Schwermetallen (wie z.B. an Eisen) im Ablauf unwesent-
lich, d.h. Eisen wurde unter diesen Bedingungen fast vollstandig entfernt.

2.2 Bei der kontinuierlichen Kultivierung im Reaktor | (mit Propionat als Kohlen-
stoffquelle) waren die durchschnittlichen Bakterienwachstumsraten 0,089 und 0,126
h™ und die durchschnittlichen Sulfatreduktionsraten ca. 0,81 und 1,14 mmol/L h bei
Phase A (mit VWZ. 0,47 Tagen und Konzentration an Propionat 3,7 mmol/L) und
Phase B. (mit VWZ. 0,33 Tagen und Konzentration an Propionat 5,4 mmol/L). Wah-
rend der kontinuierlichen Kultivierung im Reaktor Il (mit Methanol als Kohlenstoffquel-
le) erreichten die Bakterienwachstumsraten Werte von nur 0,008 (Phase A) und
0,009 h™' (Phase B) und die durchschnittliche Sulfatreduktionsrate betrug 0,035
(Phase A) und 0,05 mmol/L h (Phase B).

2.3  Der hochste durchschnittliche Hp-Ertragskoeffizient wurde bei der kontinuierli-
chen Kultivierung im Reaktor | (mit Propionat als Kohlenstoffquelle) mit ca. 58,62%
bei einer Begasungsrate von 12 ml/min erreicht.

2.4 Anhand der Ergebnisse kann man zur Leistungsfahigkeit der verschiedenen
Bioreaktoren zur Behandlung eines Modellabwassers auswertend sagen, dass im
Allgemeinen die Verwendung von Wasserstoff als Elektronendonator zur autotrophen
mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion fir die Behandlung von AMD sehr ef-
fektiv war. Unter den gegebenen Versuchsbedingungen dieser Arbeit erreichte die
Verwendung von Propionat als Kohlenstoffsubstrat fur das Bakterienwachstum eine

bessere Behandlungseffektivitat als die Verwendung von Methanol.

3 Nach der Verfahrenskonzeption der aktiven Stimulation von autotrophen sul-
fatreduzierenden Bakterien wurde unter ausgewahlten Bedingungen (verschiedene
Zusammensetzungen des AMD, verschiedene Frachten etc.) der Einfluss einer
Kombination von HP mit einer Wasserstoffzudosierung auf die Wasserparameter un-
tersucht. Unter diesen Bedingungen spielten die Rhizodepositionsprodukte dieser
Pflanzenklaranlage als leicht bioverfugbare organische Verbindungen fur das Bakte-
rienbiomassewachstum der SRB und flr dissimilatorische Sulfatreduktionsprozesse

eine essentielle Rolle. Die Wasserstoffzudosierung spielte als Elektronendonator zur
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Stimulation der autotrophen mikrobiellen dissimilatorischen Sulfatreduktion ebenfalls

eine wichtige Rolle.

3.1 Die Wasserstoffzudosierung in das HP lieferte genigend Reduktionsaquiva-
lente fur die mikrobielle Sulfatreduktion, wodurch Sulfid gebildet wurde. Weiterge-
hend wirkte sich dies positiv auf die Behandlung des kunstlichen AMD aus. Durch die
Sulfidbildung wurden Protonen und Metallionen entfernt. Die durchschnittlichen pH-
Werte stiegen von ca. 4,0 £ 0,3 im Zulauf auf ca. 6,6 £ 0,24 im Ablauf an.

3.2 Unter diesen Bedingungen wurde im Wetlandsystem die Abnahme der Metall-
fracht im Wesentlichen durch die Bildung von Metallsulfid bzw. Metallhydroxiden (wie
z.B. AI(OH);) bewirkt. Damit ergab sich das Potenzial fur die Adsorption weiterer
Schwermetalle bzw. Sulfat an die Oberflache der sedimentierenden Metallminerale.
Die Abnahme der Sulfatfracht fand im Wesentlichen durch die mikrobiellen Sulfatre-
duktionsprozesse statt. Aullerdem trugen vermutlich auch die Sorptionsprozesse an
der Oberflache des Sediments und Mitfallungsprozesse zur Sulfatentfernung bei.

3.3 Unabhangig von der Jahreszeit (Sommer oder Herbst) war die Metallentfer-
nung im Ablauf fir Eisen fast vollstandig (99%). Sie betrug 92 bis 97% fur Zink, 72
bis 96% fur Mangan und 98 bis 99,5% fir Aluminium.

3.4  Fuir die Sulfatentfernung erreichte die durchschnittliche Abnahme der Sulfat-
fracht im Ablauf ca. 82% bei der Phase A und 50% bei der Phase B.

3.4 Es ist zu schliel3en, dass die Verwendung von Wasserstoff als zusatzliche E-
lektronendonatorquelle die geforderten Kriterien zur Behandlung von AMD im Wet-
landsystem erfullte. Wichtige Faktoren waren hierbei die Bereitstellung von gentugend
Reduktionsaquivalenten fur die mikrobielle Sulfatreduktion, die Erzielung hoher Sul-
fatreduktionsraten sowie fast vollstandiger Schwermetallentfernung, die Anhebung
des pH-Wertes im System sowie niedrige Bereitstellungskosten des Elektronendona-

tors.
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