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ABSTRACT

Sediment-Water-Equilibria.- On the Sorption of Volatile Chlorinated Hydrocar-

bons and of the Dichloro Benzenes by Sediments.

Sorption of selected organic contaminants by aquatic sediments was examined. The

sorbates used were dichloro methane, trichloro methane, 1,1,1-trichloro ethane,

trichloro ethene, tetrachloro ethene and 1,2-, 1,3- as well as 1,4-dichloro benzene.

For comparison parathion and hexachloro benzene were also introduced to the ex-

periments. The sediments were taken from a freshwater tidal marsh of the Elbe river

near the city of Hamburg.

Sorption equilibria were accomplished in less than one hour. Sorption was generally

reversible and could be described adequately by linear partition coefficients. Sorption

increased with increasing organic carbon content of the sediments. The sorption

coefficients of a compound based on the organic corbon fraction, K , however, wereoc

quite equal for all sediments tested. Sorption experiments under varied conditions

brought out the following results: (1) Sorption decreased with increasing temperature.

The sorption enthalpies are about 8.6 kJ/mol for all sediments and dichlorobenze-

nes. (2) The pH has no effect on the sorption of the dichlorobenzenes. (3) Increasing

the salinity enhances the sorption. (4) Acetic acid, NTA, as well as methanole in-

troduced to concentrations up to some g/l, showed no effect. (5) Detergents caused

a marked desorption at concentrations above their critical micelle concentrations.

The anionic compound TBS, however, enhanced the sorption of an acidic sediment

(pH 3.5), when the concentration of the detergent was increased. The cationic TCAB

exhibited at concentrations somewhat below the critical micelle concentration a mar-

ked increase of the sorption of DCB, Parathion and HCB. These phenomena can be

explained by the surface charge characteristics of the sediment particles.



KURZFASSUNG

Untersucht wurde das Sorptionsverhalten von Dichlormethan, Trichlormethan, 1,1,1-

Trichlorethan, Trichlorethen, Tetrachlorethen und von 1,2-, 1,3- und 1,4-Dichlorben-

zol sowie -zum Vergleich- von Parathion und Hexachlorbenzol an Sedimenten aus

einem Süßwasserwatt der Elbe bei Hamburg. 

Die Sorptions/Desorptionsgleichgewichte stellen sich in weniger als einer Stunde ein.

Die Sorption verläuft reversibel. Sie läßt sich in der Regel gut durch lineare Vertei-

lungskoeffizienten beschreiben. Die Sorption nimmt mit steigendem Kohlenstoffanteil

der Sedimente zu. Der auf den organischen Kohlenstoffanteil bezogene Verteilungs-

koeffizient K  zeigt dagegen bei allen Sedimenten annähernde Übereinstimmung.oc

Untersuchungen zum Einfluß verschiedener Randbedingungen auf die Sorption

ergaben: (1) Mit steigender Temperatur nimmt die Sorption ab. Die Sorptionsenthal-

pien liegen für 1,3-DCB bei allen Sedimenten um 8,6 kJ/mol. (2) Der pH hat keinen

Einfluß auf die Sorption von DCB. (3) Bei steigenden Chloridkonzentrationen nimmt

die Sorption zu. (4) Essigsäure, NTA und Methanol zeigen bis in den g/l-Bereich

keinen Effekt. (5) Tenside führen ab den kritischen Mizellarkonzentrationen zu einer

starken Desorption. Allerdings war bei dem anionischen TBS an einem stark sauren

Sediment eine starke Sorptionssteigerung mit steigender Tensidkonzentration

festzustellen. Außerdem verursachte das kationische Tensid TCAB wenig unterhalb

der kritischen Mizellarkonzentration eine ausgeprägte Zunahme der Sorption von

DCB, Parathion und HCB. Diese Erscheinungen werden mit dem Einfluß der Tensi-

de auf die elektrischen Ladungseigenschaften der Sedimentpartikelchen erklärt.



1. EINLEITUNG

"Die Gesellschaft Deutscher Chemiker hat vom Umweltbundesamt im Auftrag des

Bundesministeriums des Innern und in Abstimmung mit den zuständigen Länder-

ressorts den Auftrag für die Erarbeitung einer wissenschaftlich-technischen Studie

"Halogenorganische Ver-bindungen in Gewässern" durch ihre Fachgruppe Wasser-

chemie über-nommen. Ziel dieser Studie ist es, die Problematik dieser Ver-bindun-

gen aufzuhellen, um Verbesserungsmaßnahmen und gesetzliche Schritte einzulei-

ten. Im ersten Teil der Studie werden Herkunft, Eigenschaften, Verwendung und

Verbleib einiger wichtiger ausge-wählter Halogenorganischer Verbindungen behan-

delt und ihr Ver-halten in der Umwelt unter den verschiedensten Bedingungen bei-

spielhaft aufgezeigt. Ausgewählt wurden Dichlormethan (Methyl-enchlorid), Trichlor-

methan (Chloroform), 1,1,1-Trichlorethen (Tri), Perchlorethen (Per) und die Dichlor-

benzole. Von diesen beansprucht Chloroform besonderes Interesse, weil es bei der

Des-infektion mittels Chlor und auch bei der Abwasserbehandlung (z.B. der oxidati-

ven Cyanidentgiftung durch Chlor) entstehen kann und als kanzerogen gilt. Die übri-

gen Verbindungen machen von der Ge-samtproduktion der nicht an Ort und Stelle

verarbeiteten Stoffe (wie z.B. Vinylchlorid zu PVC) den Hauptanteil derjenigen Halo-

genorganischen Verbindungen aus, die über die Verwendung in die Gewässer ge-

langen" (GdCh, 1983).

Bei der Bearbeitung der Studie erhielten wir den Auftrag, im Rahmen des Teilbe-

reichs "Verhalten und Verbleib in der Umwelt" (Koordinator: Prof. Dr. K. Ballschmit-

ter) das Kapitel "Geoakkumulation (Sedimentation)" zu bearbeiten. Um den Verbleib

in der Umwelt bilanzieren zu können, ist es notwendig zu wissen, welche Anteile in

den Sedimenten als Senke deponiert werden, und in welchem Maße Rücklösungs-

prozesse stattfinden.

Auf Grund der vorliegenden Erfahrungswerte ist bei den Stoffen der HOV-Studie

allerdings nicht mit sehr weitreichenden Anreich-erungsprozessen zu rechnen. Dabei

ist die vergleichsweise geringe Anreicherung verbunden mit hoher Mobilität

(SCHWARZENBACH & al., 1983); es erhebt sich die Frage, wie weit über das Sy-

stem Wasser-Sediment-Grundwasser eine Belastung des genutzten Grundwassers

zu erwarten ist. Im Gegensatz zu den als relativ gering mitgeteilten Konzentrationen



in Sedimenten aus Flüssen (siehe Kapitel 2.5.1.) werden an anderen Matrices (z.B.

Klärschlamm: Konzentrationen von TRI im Wasser: 1,8 mg/l, im Schlamm 3000

mg/kg , SELENKA und BAUER, 1977) doch erhebliche Anreicherungen beobachtet.tr

Angesichts der z.T. hohen Bakterientoxizität (Minderung der Schlammatmung bei

einigen Substanzen schon im unteren ppm-Bereich, SELENKA und BAUER, 1977)

ist zu fragen, ob, und wenn ja, auf Grund welcher Sedimenteigenschaften, bedenk-

liche Akkumulationen stattfinden können.

Bei der Durchsicht der Literatur wurde die Notwendigkeit deutlich, zusätzlich eigene

experimentelle Arbeiten durchzuführen. Diese Arbeiten hatten zum Ziel, an ausge-

suchten Sedimenten Adsorptions- und Desorptionsisothermen für die Stoffe der

HOV-Studie zu bestimmen. Durch verschiedene Methoden sollte die Bedeutung der

Sedimentbestandteile so weit untersucht werden, daß eine Prognose über Sorptions-

und Desorptionsverhalten auf Grund der Sedimenteigenschaften versucht werden

kann. Dabei waren die wichtigsten Umweltvariablen in die Untersuchungen mit

einzubeziehen: Welchen Einfluß haben pH, Temperatur, Salzgehalt auf die

Sorptions- bzw. Desorptionsvorgänge? Wie verhalten sich die Stoffe der HOV-Studie

bei gleichzeitiger Anwesenheit von Lösungsvermittlern, Tensiden, Chelatbildnern,

Karbonsäuren? Mit diesen Untersuchungszielen wurde beim BMFT das Forschungs-

projekt "Sediment-Wasser-Gleichgewichte: Verhalten flüchtiger Chlorkohlenwasser-

stoffe und der Dichlorbenzole an Gewässersedimenten und ihren Bestandteilen"

beantragt und bewilligt; die Ergebnisse werden mit diesem Bericht vorgelegt.

Der Abschlußbericht umfaßt zwei Teile: im ersten wird ein Literaturüberblick über

Sorptionsvorgänge gegeben. Die Einbeziehung von Lösungsvermittlern und Tensi-

den sowie - zum Vergleich - auch von schwerer flüchtigen Stoffen, wie Parathion und

Hexachlorbenzol, machten es nötig, diesen Teil nicht auf die hydrophobe Sorption

flüchtiger Stoffe zu beschränken, sondern den Versuch eines umfassenden Über-

blicks der Literatur zu machen. Der zweite, experimentelle Teil untersucht die Stoffe

der HOV-Studie, sowie in einigen Aspekten zusätzlich Parathion und Hexachlorben-

zol.



2. SEDIMENT-WASSER-GLEICHGEWICHTE: LITERATURÜBERSICHT

Die Fließgewässer und ihre Sedimente werden durch Einleitung an-thropogener

Schadstoffe mit einer Vielzahl organischer Substanzen belastet. So unübersehbar

die Zahl möglicher Kontaminanten ist, so sind es doch nur wenige Grundprozesse,

die ihr Verhalten in der aquatischen Umwelt bestimmen, und man kann diese wieder-

um zu Verteilungsprozessen einerseits und Transformationsprozessen andererseits

zusammenfassen.

Im Idealfall, wie er für einige Schadstoffe im System Schweb-stoff/Wasser annä-

hernd zu finden ist, stellen sich bei gegebener Konzentration quantitativ bestimm-

bare Gleichgewichte durch Sorp-tion und Desorption ein. Jeder weitere Verteilungs-

prozeß, der die Konzentration in einem der beiden Kompartimente verändert, ver-

schiebt auch diese Gleichgewichte: die Konzentration im Wasser wird durch Ver-

flüchtigung oder Sorption am Gewässersediment ver-ändert, außerdem kann auch

die Schwebstoffkonzentration wechseln. Darüber hinaus werden die Konzentrationen

durch Transformations-prozesse bestimmt: chemische und mikrobielle Umsetzungen

führen einerseits zum Abbau von Kontaminanten, andererseits können Meta-boliten

entstehen, die als langlebige Schadstoffe die Umwelt be-lasten.

Die organisch-chemischen Austauschvorgänge in aquatischem Milieu sind also kom-

plex und dynamisch, oft laufen sie auch nur unvoll-ständig ab. Zwei Beispiele seien

genannt:

1. Die Sorption der organischen Schadstoffe steht nicht immer mit einer Desorption

im dynamischen Gleichgewicht. Häufig verläuft die Desorption wesentlich langsamer

(Tage bis Monate) als die Sorption, und die Schwebstoffe oder Sedimente können

"ererbte Zustände" über lange Zeit erhalten.

2. Das gewachsene Sediment steht meist nicht mehr im Gleichge-wicht mit dem

Oberflächenwasser. Der Austausch Porenwasser - Oberflächenwasser ist, wenn

überhaupt, oft sehr gering. Lediglich die oberste Sedimentschicht steht im direkten

Kontakt mit dem Wasser. Ansonsten stellen sich horizont- bzw. schichtenabhängige

Gleichgewichte zwischen dem Porenwasser und dem Sediment ein.



RT � � kn [C] [Pn] (1)

Obwohl die Austauschprozesse kompliziert sind, ist es ein Ziel ökotoxikologischer

Forschung, Transport und Verbleib von Schad-stoffen in solchen Modellen zu be-

schreiben, die Vorhersagen über das Schicksal neuer oder bekannter Stoffe unter

verschiedenen Um-weltbedingungen erlauben. Ein solches kinetisches Modell müßte

alle relevanten Verteilungs- und Transformationsprozesse berück-sichtigen. Ein ver-

einfachtes Modell geht nach MILL, 1980, von zwei Grundannahmen aus:

1. Die Konzentrationen der Chemikalien und ihre Verlustraten werden an jedem

Ort und zu jeder Zeit durch Kombinationen voneinander unabhängiger Vertei-

lungsprozesse und Umsetzungsraten bestimmt.

2. Für jeden Einzelprozeß existiert eine quantitative Beziehung zwischen der Kon-

zentration der Chemikalie und den jeweiligen re-levanten Umweltbedingungen.

Unter diesen Annahmen würde für die Netto-Umsetzungsrate (1) und für jeden Ein-

zelprozeß (2) gelten:

R = Netto-UmsetzungsrateT

R = Umsetzungsrate des n-ten Prozessesn

k = Geschwindigkeitskonstante des n-ten Prozessesn

[C] = Konzentration des Schadstoffes

[P ] = Abhängigkeit des n-ten Prozesses von den jeweils relevanten Umweltbedin-n

gungen, ausgedrückt als eine k  kompartible Konzentrationn

Für eine vertrauenswürdige Voraussage des Verhaltens eines Schadstoffes nennt

MILL, 1980, folgende Voraussetzungen:

1. Daten über chemisches Verhalten und relevante Beziehungen zur Umwelt müs-

sen vorhanden sein. Dazu sind Testverfahren erforderlich, mit denen die kineti-

schen Daten erhalten werden, die für einen spezifischen Prozeß von Bedeutung

sind, und für quantitative Beziehungen wie Gleichung (2) herangezogen werden

können.



2. Über die Verhältnisse und Prozesse am betrachteten Ort müssen detaillierte

Kenntnisse vorhanden sein, oder sich ermitteln lassen (Tabelle 1).

3. Es müssen Methoden entwickelt werden, um die einzelnen kineti-schen Prozeß-

gleichungen so zu verknüpfen, daß Informationen über die Konzentrationen von

Stoffen als Funktion von Ort und Zeit ge-geben werden.

Tabelle 1:  Umweltmedien und Prozesse. Aus: MILL, 1980

Luft Wasser

Meteorologischer Transport Sorption/Desorption
Photolyse Bio-Aufnahme
Oxidation Verflüchtigung
Auswaschung Photolyse

Hydrolyse
Oxidation
biochemischer Abbau

Boden und Sedimente

Sorption/Desorption
Bio-Aufnahme
Oberflächenabfluß
Verflüchtigung
Versickerung

chemische Oxidation
Transformationen Photolyse

Hydrolyse

Reduktion

biochemischer Abbau

Im folgenden sollen von den in Tabelle 1 genannten Prozessen die Sorption/Desorp-

tion behandelt werden.

2.1. Sorptions- und Desorptionsvorgänge

Die meisten Untersuchungen über das Verhalten von organischen Stoffen an geoge-

nen Adsorbern wurden an Böden durchgeführt. Die Ergebnisse müssen - mit der



nötigen Vorsicht - auf die generell ähnlich aufgebauten Gewässersedimente über-

tragen werden. Bei Sedimenten wurde überwiegend in Seen und im marinen Bereich

gearbeitet; Untersuchungen über Fließgewässersedimente sind vergleichsweise rar.

2.1.1. Sorptionsmechanismen

Die Anlagerung eines gelösten Stoffes (des Adsorbates) an der Grenzfläche von der

Lösung zum Feststoff (der Adsorbent oder Sorbent, hier das Gewässersediment

oder seine Bestandteile) wird als Adsorption oder Sorption bezeichnet. Gelegentlich

wird noch Adsorption und Absorption unterschieden; bei letzterer wird das Sorbat

nach erfolgter Adsorption ins Innere eines Sorbenten übernommen. Der Terminus

Absorption wird vor allem für die Inkorporation in biologische Matrices verwandt. In

dem Mischsubstrat Gewässersediment mit belebten und unbelebten Bestandteilen

ist eine derartige Unterscheidung nicht sinnvoll, und im weiteren wird nur der Termi-

nus Sorption und für den gegenläufigen Vorgang Desorption verwandt.

Grundsätzlich werden zwei Arten der Sorption unterschieden: die Chemisorption und

die Physisorption, die in ihrer Bindungsenergie wesentlich differieren.

Die Chemisorption ist charakterisiert durch hohe Enthalpien von 60 bis 200 KJ/mol.

Als Bindungsmechanismen kommen kationische, anionische und koordinative

Bindungen sowie Kation-Dipol-Bindungen in Betracht. Die Desorption erfordert Akti-

vierungsenergien, die die Sorptionsenthalpien überschreiten. Steht diese Energie

nicht zur Verfügung, ist die Bindung irreversibel.

Die Stärke von Ion-Dipol-Bindungen ist abhängig von der Ladung der Oberfläche

und von der Stärke der Dipole des Sorbates (VOICE & WEBER, 1983). So können

zwischen Metallkationen mit hoher Elektronenaffinität, z.B. Übergangsmetalle mit

unaufgefüllten d-Orbitalen und polaren, organischen Molekülen mit elektronenliefern-

den Gruppen, Ion-Dipol-Bindungen entstehen (HUANG, 1980). Ion-Dipol-Kräfte hän-

gen stark von der räumlichen Orientierung der Dipole ab. In wäßriger Lösung steht

die direkte Ion-Dipol-Beziehung in Konkurrenz zur starken Ion-Wasser-Wechsel-

wirkung. MORTLAND, 1970, schreibt für "urea and amide type molecules", daß

"usually little or none of these compounds will be adsorbed on clay minerals from a



Tonmineral-Me+ . . . O - H . . . O = C

H R

R

water suspension". In wäßriger Lösung werden Tonmineralpartikel von einer Hydrat-

hülle umgeben, austauschbare Kationen liegen mit Wasser assoziiert vor. Diese Hy-

drathülle kann nur unter Einsatz von Energie aufgebrochen werden, wozu die im Ver-

gleich zum Wasser im allgemeinen viel schwächeren organischen Dipol-Bindungs-

energien nicht ausreichen. Eine Bindung wird also  - wenn überhaupt - am Wasser-

molekül der ersten Hydrathülle stattfinden, das organische Dipol-Molekül wird also

keine direkten Bindungen zum Ton ausbilden können. Dementsprechend werden

viele Schadstoffe von "trockenen" Böden erheblich stärker sorbiert, da sie nicht mit

Wasser um Sorptionsplätze konkurrieren müssen. So wird Parathion im Gewässer-

sediment locker über Wasserstoffbrücken an das Hydratationswasser von

Austauschkationen gebunden; in trockenen Böden wiesen dagegen YARON &

SALTZMAN, 1978, die viel festere direkte Kation-Dipol-Bindung nach.

Die Wasserstoffbrückenbindungen nehmen mit Bindungsenthalpien um 12 - 40

KJ/mol eine Zwischenstellung zwischen Chemisorption und Physisorption ein. Der

Effekt wird durch stark elektronenanziehende Atome wie Fluor, Sauerstoff und Stick-

stoff verursacht, die einen starken Elektronensog auf den gebundenen Wasserstoff

ausüben. Dieses erhält einen positiven Ladungsschwerpunkt; durch seinen kleinen

Radius ist es bei Dipol-Dipol-Reaktionen sterisch nicht gehindert, und wird bevorzugt

gebunden. Im wäßrigen Milieu liegt die Energie einer O-H-Wasserstoffbrücke bei 25

KJ/mol (STAAB,1975).

Bei der Bindung von organischen Molekeln an Tonminerale unterscheidet  MORT-

LAND, 1970, drei Wasserstoffbrückenbindungs-Mechanismen:

1. die oben bereits erwähnte Wasserbrücke mit einem Wasserstoffatom der Hydrat-

hülle eines austauschbaren Metallkations



Tonmineral - R - N - H+ . . . O = C
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2. die "organic-organic hydrogen bonding", bei der ein austauschbares organisches

Kation, wie z.B. ein kationisches Tensid, ein geringer basisches Molekel direkt zu

binden vermag

3. die Bindung des organischen Moleküls am Tonmineral-Sauerstoff oder -Hydroxyl

Die Physisorption ist viel schwächer als die Chemisorption, die Enthalpien liegen im

Bereich von 4 bis 8 KJ/mol. Sie ist das Ergebnis der Wirkung Van der Waals'scher

Kräfte, elektrostatische Wechselwirkungen zwischen dauernden oder zeitweiligen

Dipol-Molekülen. Bei den Dipol-Dipol-Wechselwirkungen ziehen sich zwei gleichge-

richtete, nebeneinander liegende Dipole elektrostatisch an. Die Anziehung zwischen

zwei Punktladungen ist, vergleichbar mit zwei Magneten, stark von der räumlichen

Orientierung der Dipole beeinflußt, und wird als Richteffekt bezeichnet. Die Kraft ist

temperaturabhängig und nimmt mit der Distanz der Ladungen stark ab. Der Richt-

effekt gewinnt bei Molekeln mit großem Dipolmoment und sehr kleiner Polarisierbar-

keit, wie z.B. einfachen Aldehyden und Ketonen, an Bedeutung (ALLINGER & al,

1980).

Die Wechselwirkungen zwischen Dipol und induziertem Dipol beruhen darauf, daß

ein Dipolmolekel in einem polarisierbaren Molekel ein elektrisches Feld induzieren

kann. Diese elektrostatische Kraft ist im Gegensatz zum Richteffekt unabhängig von

der Orientierung und immer anziehend. Diese Wechselwirkung wird als Induktions-

effekt bezeichnet. Sie gilt als temperaturabhängig. Die Bedeutung unter den Van der

Waals'schen Kräften soll gering sein. Außer diesen elektrostatischen, zählen zu den

Van der Waals Kräften die elektrokinetischen Wechselwirkungen, die  LONDON -

Dispersionskräfte. Die Theorie von LONDON, 1930, beschreibt die Existenz oszillie-

render, temporärer Dipol- und Quadrupolmomente durch resonant schwingende



Elektronenwolken: Atome und dipollose Molekeln sind wegen der ständigen Elek-

tronenbewegung in jedem Augenblick elektrisch unsymmetrisch und haben Dipolmo-

mente, die sich nur im zeitlichen und räumlichen Mittel aufheben. Jedes derartige

Elektronensystem wirkt als fluktuierender Dipol polarisierend auf die Elektronensys-

teme seiner Nachbaratome oder -molekeln. Nähert sich also ein Molekül aus der

Lösung der Oberfläche eines Feststoffes, kommt es durch die Wechselwirkungen

der Elektronen zur Induzierung zusätzlicher Dipol- bzw. Quadrupolmomente, die sich

so ordnen, daß ein optimaler energetischer Zustand entsteht; dadurch bilden sich an

den Phasengrenzflächen Anziehungskräfte aus. Diese Wechselwirkung ist tempera-

turunabhängig und nicht absättigbar, sie addiert sich auf und nimmt mit größer

werdendem Abstand der beiden Interagenten rasch ab. Je unpolarer das nichtio-

nische Molekül ist, desto größer wird der Anteil dieses Dispersionseffektes.

Obwohl die Van der Waals'schen Kräfte sehr schwach sind, kommt es durch ihre

additive Wirkung bei größeren Molekülen doch zu erheblicher Bindungsstärke. So

werden beispielsweise bei Paraffinen mit Kettenlängen von 70 und mehr C-Atomen

die Hauptvalenzkräfte übertroffen (STAAB, 1975). GREENLAND, 1965, nimmt an,

daß Van der Waals'sche Kräfte bei  langkettigen kationischen Tensiden den Sorp-

tionsprozeß dominieren.

Bei der hydrophoben Wechselwirkung handelt es sich um keinen neuen

Bindungstyp. Diese Wechselwirkung, von HAMAKER & THOMPSON, 1972, ausführ-

lich beschrieben, beruht auf der Tendenz von nicht- oder leicht polaren Molekeln,

aus wäßriger Lösung zu "entfliehen" und sich mittels Dispersionskräften an hydro-

phoben Bereichen des Sorbenten zu binden; dabei spielt die Struktur des Wassers

eine wesentliche Rolle: Im flüssigen Zustand soll einerseits wie beim Eis ein H O-2

Molekül tetraedrisch über Wasserstoffbrücken mit vier weiteren H O-Molekülen ver-2

bunden sein; in den Zwischenräumen dieser lockeren Struktur sind andererseits

ungeordnete, dichter gepackte H O-Agglomerate eingelagert. Werden hydrophobe2

Substanzen gelöst, ordnen sich mehr H O-Moleküle zur tetraedrischen Struktur und2

können die Stoffe in den entstehenden Zwischenräumen einlagern. Der Lösungs-

enthalpie steht eine durch höhere Strukturierung negative Entropie gegenüber. Wer-

den die Moleküle aus dem Wasserverband "herausgequetscht" und über die

Feststoffoberfläche verteilt, wird die Sorption thermodynamisch durch den Entropie-



gewinn begünstigt, wobei hydrophobe Anlagerungsplätze des Sorbenten bevorzugt

werden.

MORTLAND, 1970, erwähnt einen zweiten, thermodynamischen Prozeß, der die

Sorption, insbesondere großer Molekeln (Molekülgewicht > 200) begünstigt: für die

Anlagerung eines Polymers müssen viele kleine Wassermolekeln desorbieren.

Durch Zunahme der Bewegungsfreiheitsgrade der H O-Molekeln und allgemein der2

Transversalenergie kommt es zu einer thermodynamischen Begünstigung des Pro-

zesses. GREENLAND, 1965, konnte einen solchen Entropieeffekt für die Anlagerung

eines Glycerin-Polymers an Montmorillonit feststellen. 

Als Reaktionspartner für hydrophobe Molekeln dienen hydrophobe Sedimentober-

flächen wie Wachse, Fette, Harze, aliphatische Seitenketten von Humin- und Fulvin-

säuren sowie Ligninderivate mit hohem Kohlenstoffgehalt und wenigen polaren

Gruppen (WEED & WEBER, 1974). Die hydrophobe Sorption ist pH-unabhängig

(WALKER & CRAWFORD, 1968 und HANCE, 1969) und steigt mit der Molekelgrö-

ße, einer abnehmenden Wasserlöslichkeit, dem Methylierungsgrad und dem

Molekulargewicht des organischen Materialanteils (HUANG, 1980).



2.1.2. Sorptionskinetik

Das Sorptionsgleichgewicht von hydrophoben Verbindungen an Feststoffphasen

stellt sich in den meisten Fällen schnell ein. Laboruntersuchungen an Böden und

Sedimenten haben gezeigt, daß die Sorptionseinstellung zu 90 % in weniger als

einer Stunde und oftmals innerhalb von Minuten verläuft (VOICE & WEBER, 1983,

WIENBERG & al., 1987).

 

Versuche mit wäßrigen Lösungen flüchtiger Chlorkohlenwasserstoffe (CKW) an ver-

schiedenen Sedimentarten ergaben Gleichgewichtseinstellungen in weniger als 30

Minuten (MILDE & al., 1982). Andererseits fand WIRTH, 1985, daß die Sorption von

Lindan an Na-Bentonit, einem smectitischen Tonmaterial, sehr langsam verläuft, und

ein Gleichgewicht auch nach 20 Tagen nicht erreicht wurde.

Die Sorptionskinetik von PCB an aufweitbaren Smectiten wurde von DI TORO, HOR-

ZEMPA und CASEY, 1982, aufgenommen: ein schnelles Erreichen eines Gleichge-

wichtszustandes wird innerhalb der ersten 15 Minuten erreicht, im Verlauf weiterer 2

Stunden steigt sie jedoch noch langsam weiter an. HAMAKER & THOMPSON, 1972,

verweisen darauf, daß ein "steady state which can be mistaken for equilibrium" sehr

schnell erreicht werden kann, wenn der Sorptions-prozeß langsam ablaufende Pha-

sen enthält oder das Sorbens feinporöse  Strukturen besitzt. Dieser "zweistufige"

Mechanismus findet bei HUANG & LIAO, 1970 und KARICKHOFF, 1980, folgende

Erklärung: Es wird angenommen, daß die Sorption an äußeren Partikeloberflächen

schnell verläuft, während die Anlagerung von Molekeln an inneren Flächen bedeu-

tend langsamer erfolgt. Dies gilt insbesondere, wenn der Ton in trockenem Zustand

zugegeben wird, und die inneren Sorptionsplätze erst sehr langsam durch die Auf-

quellung des Tons zugänglich werden. Nach VOICE und WEBER, 1983, läuft die

Kinetik der Desorption im Vergleich zur Sorption langsamer ab.

Die Reversibilität einer Sorption, also die Desorbierbarkeit von den Sedimentteilchen,

hängt von der Stärke der Bindung zum Sor-benten ab. Die Molekeln, die über schwa-

che physisorptive Kräfte assoziiert sind, gelten im allgemeinen als vollständig re-

versibel sorbiert. Jeder Gleichgewichtszustand muß sich damit sowohl durch Sorp-



tion als auch durch Desorption erreichen lassen; weichen beide Punkte voneinander

ab, spricht man von einer Hysterese.

Hystereseerscheinungen entstehen z.B., wenn die Desorption langsamer als die

Sorption verläuft. Das Gleichgewicht ist noch nicht erreicht, da noch vermehrte Antei-

le im Sorbens gebunden sind. Daneben kann es durch milieubedingte Veränderun-

gen zu Verschiebungen des Sorptionsverhaltens von Stoffen kommen. Stärkere

Bindungen in Richtung Chemisorption können sich ergeben (HAMAKER & THOMP-

SON, 1972), so daß "chemical bound residues" entstehen.

Eine Voraussage für das Reversibilitätsverhalten hydrophober Sorbate fällt schwer.

Während sich die Sorption flüchtiger, aliphatischer CKW in Desorptionsversuchen an

Gewässersedimenten als vollständig reversibel zeigte (HAUG, 1985), stellten DI

TORO, HORZEMPA und CASEY, 1982, für Hexachlorbiphenyl signifikante irrever-

sible Anteile an marinen Sedimenten fest. Über die ermittelten Verteilungskoeffizien-

ten für die Sorption K  und Desorption K  wurde das irreversible Verhältnis über  p(S)   p(D)

K /K  bestimmt. Die berechneten Werte lagen in Größenordnungen zwischen 1,4p(D) p(S)

und 3,4 und zeigten damit deutliche irreversible Anteile. WIRTH, 1985, kommt für

Lindan an verschiedenen Tonmineralen ebenfalls zu nichtreversiblen Anteilen der

Sorption.

2.1.3. Sorptionsmodelle

Bei Sorptionsuntersuchungen wird üblicherweise so vorgegangen, daß bekannte

Feststoffmengen mit wäßrigen Lösungen der interessierenden Stoffe equilibriert

werden. Jeweils der Anteil, der an den Feststoffen sorbiert vorliegt, und derjenige,

der sich in Lösung befindet, wird unter Gleichgewichtsbedingungen bestimmt. Die

Darstellung der Beziehung dieser beiden Fraktionen wird als Sorptionsisotherme

bezeichnet. Mehrere mathematische Modelle beschreiben diese Beziehungen, kei-

nes ist jedoch generell anwendbar, da sie von unterschiedlichen Voraussetzungen

ausgehen (Tabelle 2). 



Das Langmuir-Modell wurde ursprünglich zur Beschreibung des Verhaltens von

Gasen an Feststoffen entwickelt, und geht davon aus, daß (1) die Sorptionsenergie

konstant und unabhängig von der Oberflächenbedeckung ist, und (2) die Sorption

nur an lokalisierbaren Sorptionsplätzen stattfindet, (3) keine Interaktionen zwischen

sorbierten Molekülen wirken und (4) die höchstmögliche Sorption eine vollständige

monomolekulare Belegung der Sorptionsplätze darstellt (LANGMUIR, 1918). Dem-

entsprechend nähert sich die sorbierte Menge unter Gleichgewichtsbedingungen mit

steigender Sorbatmenge asymptotisch einem Maximalwert. Die Langmuir-Isotherme

ist besonders dann adäquat, wenn Ionenaustausch der vorherrschende Mechanis-

mus ist, und die maximale Sorption durch die Austauschkapazität begrenzt ist, oder

wenn sehr hohe Sorbatkonzentrationen in die Untersuchung einbezogen werden. 

Bei Sorbatkonzentrationen bis zur halben Wasserlöslichkeit (bzw. etwa 30 mg/l)

beschreibt jedoch in den meisten Fällen die Freundlich-Isotherme (FREUNDLICH,

1926) das Sorptionsverhalten besser. Es handelt sich dabei um ein rein empirisches

Modell ohne theoretische Begründung. Der Term K  kann allerdings als Maß für dief

Sorptionskapazität, 1/n als Hinweis für die Sorptionsintensität herangezogen werden

(GRIFFIN & CHOU, 1981). In vielen Fällen ist 1/n etwa 1, und man erhält das Modell

der linearen Sorption oder konstanten Verteilung. K  wird dabei zum "linearenf

Verteilungskoeffizienten", K . p

          

Als weitere Modelle sind in Tabelle 2 noch die BET-Isotherme und die Sorptions-

berechnung nach GIBBS aufgeführt. BRUNAUER, EMMET & TELLER, 1938, erwei-

terten mit ihrem BET-Modell die Langmuir-Isotherme, indem auch mehrschichtige

Sorption zugelassen wird; dabei kann eine weitere Schicht bereits aufgebaut werden,

bevor die erste vollständig ist. 

Die GIBBS-Isotherme geht von der Beobachtung aus, daß viele Stoffe die Span-

nung der Wasseroberfläche durch Anreicherung an den Grenzflächen reduzieren,

und damit die Grenzflächen vergrößern. Das Modell nach GIBBS, 1878, erfordert

exakte Messungen der Oberflächenspannung und ist für die Bestimmung von

Sorptionsgleichgewichten schwer anwendbar.
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Tabelle 2:  Isothermen für die Sorption organischer Substanzen an Feststoffphasen

Art der Isotherme Gleichung

LANGMUIR, 1918

in linearisierter Form

FREUNDLICH, 1926 q   =  K    Ce    f   e
.  1/n

lineare Sorption: q   =  K    Ce    p   e
.

BET, 1938

GIBBS, 1878

C Konzentration der organischen Substanz in der Lösung unter Gleichge-e

wichtsbedingungen
q am Feststoff sorbierter Anteile

Q maximal mögliche Sorption (vollständige, monomolekulareo

Belegung; bei der BET-Isotherme ist eine Sorption in mehreren Schichten
möglich)

b Sorptionskoeffizient; Ausdruck für Sorptionsenthalpie
K ; 1/n empirische Konstantenf

K linearer Verteilungskoeffizientp

C Konzentration der gesättigten Lösungs

B Konstante, Ausdruck für die Sorptionsenergie
� "surface excess", grenzflächengebundener Anteil des Sorbatesi

a Aktivität des Sorbates ii

� Oberflächenspannung
R Gaskonstante
T absolute Temperatur



2.2. Gewässersedimente als Sorbenten

2.2.1. Korngrößenverteilung

Einen wesentlichen Einfluß auf die Sorption organischer Substanzen an Gewässer-

sedimenten hat die Korngrößenverteilung. Dies ist für Schwermetalle seit längerem

bekannt; bereits 1964 wies DE GROOT auf den Zusammenhang zwischen dem

Anteil der Sedimentfraktion < 6 µm und den Schwermetallgehalten in der Gesamt-

probe hin. Korngrößeneffekte werden ausführlich von FÖRSTNER und WITTMANN,

1983, behandelt. Bei unpolaren, organischen Spurenstoffen (Kohlenwasserstoffe,

PAH, HCB und PCB) stellte HELLMANN, 1983, ebenfalls die höchsten Konzentratio-

nen im feinkörnigsten Anteil fest: sie finden sich überwiegend in der Fraktion < 20

µm. Der Gehalt in der Fraktion  20 - 60 µm  war im allgemeinen kleiner als 5 %, in

der Fraktion 60 - 200 µm kleiner als 1 %. Diese Ergebnisse ließen sich nur bei

Naßsiebung im Ultraschallbad erzielen, bei Trockensiebung war kein Konzentrations-

unterschied nachzuweisen.

Tabelle 3: Paraquat-Verteilung  in verschiedenen  Korngrößenfraktionen  eines
Gewässersediments (Georgia localstream I) (Gewicht der  Gesamt-
probe: 1000 g; K  : Verteilungskoeffizient berechnet aus derP

i

Langmuir-Isotherme; KAK:  Kationenaustauschkapazität). Aus: KA-
RICKHOFF & BROWN, 1978.

Fraktion µm Kpi mg ppm Paraquat in
Korngröße (median) Total Sediment % der KAK

Paraquat Paraquat-
konz.

Sand 400 0,8 1 0,26

Sand > 64 530 0,8 1 0,26

Grubschluff 64 - 20 25 000 0,9 21 0,35

Mittelschluff 20 - 5 35 000 1,7 52 0,69

Feinschluff 5 - 2 250 000 4,6 330 3,3

grober Ton 2 - 0,2 750 000 13,6 1 000 4,6

mittlerer Ton 0,2- 0,08 750 000 0,4 760 4,6

feiner ton < 0,08 750 000 0,06 150 4,6



Untersuchungen von KARICKHOFF und BROWN, 1978, mit dem hochsorptiven

kationischen Herbizid Paraquat zeigten ähnliche Korngrößeneffekte. Nach Tabelle 3

ist der größte Anteil in der Fraktion < 20 µm zu finden. Ebenso nimmt der

Verteilungskoeffizi-ent mit abnehmender Teilchengröße stark zu.

Die Korngrößeneffekte zeigen, daß vor allem die kolloidalen Bestandteile der Sedi-

mente die Wechselwirkungen zwischen dem Sor-benten und den organischen Mole-

külen bestimmt; besondere Bedeu-tung haben Tonpartikel, die organische Substanz

des Sediments, und daneben kristalline und amorphe Oxide und Hydroxide des Sili-

ziums, Eisen und Aluminiums.

2.2.2. Tonminerale, Oxide und Hydroxide

Das Verhalten der Tonminerale wird vor allem durch die negativen Schichtladungen,

Aufweitbarkeit und Oberfläche, Art der Zwischenschichtkationen und die Austausch-

kapazität bestimmt. Dementsprechend sind starke Wechselwirkungen mit ionischen

und stark polaren organischen Stoffen zu erwarten, am stärksten, wie bei den

Schwermetallen, wenn sie als Kationen vorliegen. Daneben treten an den seitlichen

Bruchstellen der Tonplättchen positive Ladungen auf, so daß auch eine schwächere,

pH-abhängige Anionenaustauschkapazität vorliegt; dies erklärt zum Teil die Sorption

organischer Säuren an Tonteilchen. Sowohl das Verhalten der Tonminerale, als

auch der Sorbatmoleküle wird vom pH bestimmt: mit abnehmendem pH und zuneh-

mender Protonierung der Tonoberflächen werden Anionen und Säuren besser ge-

bunden. Derjenige pH, bei dem die Anzahl negativer und positiver Ladungen gleich

und die Nettoladung somit 0 wird, bezeichnet man als Ladungsnullpunkt bzw. iso-

elektrischen Punkt. Dieser liegt für die Tonminerale der Gewässersedimente recht

niedrig und wird unter Umweltbedingungen kaum unterschritten (STUMM & MOR-

GAN, 1970, und SOMASUNDARAMA & AGAR, 1967) (Tabelle 4). Für einige amor-

phe und kristalline Oxide und Hydroxide von Silizium, Eisen und Aluminium liegt

der Ladungsnullpunkt dagegen im neutralen oder basischen Bereich. Nach WHITE,

1976, kommen sie als seperate Phasen oder als "Coatings" an den Oberflächen von

Schichtsilikaten vor. Sie sind sehr verbreitet, werden aber oft wenig beachtet. Einige

der kristallinen Substanzen besitzen eine geringe Oberfläche, während z.B. die des



amorphen Allophans sehr groß (500 m /g) und positiv geladen ist. Daher ist zu er-2

warten, daß diese Gruppe von Sorbenten wichtige Interaktionspartner für saure und

anionische  Substanzen darstellen.

Tabelle 4: Ladungsnullpunkte verbreiteter Sorbenten in Gewässersedimenten.
Aus: STUMM & MORGAN, 1970; Calcit-Werte aus SOMASUNDA-
RAM & AGAR, 1967

Material Ladungsnullpunkt

�-Al O 9,12 3

�-Al(OH) 5,03

��-Fe O 6,72 3

Fe(OH) ; amorph 8,53

MnO 2 - 4,52

SiO 2,02

Kaolinit 4,6
Montmorillonit 2,5
Calcit 8 - 9,5

2.2.3. Organisches Material

Der "master factor" für Sediment-Wasser-Gleichgewichte ist der Gehalt an organi-

schem Material. Die Huminstoffe machen den größten und wichtigsten Anteil aus.

Nach REUTER und PERDUE, 1977, bestehen im limnischen Bereich etwa 60 - 80 %

der gelösten organ-ischen Substanz aus Huminstoffen, extrem heterogenen Polyme-

ren mit variablen Molekülgewichten (1 000 bis 1 000 000). Beim Humin-stoffmolekül

unterscheidet man zwischen hochgradig verknüpften Kernbereichen mit hohem aro-

matischen Anteil und Randbereichen aus Aminosäuren, Peptiden, Kohlehydraten

und deren Umwandlungsprodukten. Beide Strukturen sind über eine Vielzahl funktio-

neller Gruppen miteinander verbunden.

Das Sorptionsverhalten des organischen Materials wird geprägt
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1. durch die große Oberfläche der Huminstoffe. GAPON, 1947, gibt für Huminstoffe

aus Böden etwa 1900 m /g an, dies ist mehr als das Doppelte eines vollständig auf-2

geweiteten Montmorillonits;

2. durch die hohe Kationenaustauschkapazität (170 bis 590 meq/100g: MARSHALL,

1964) und daneben auch durch ein erhebliches Vermögen zum Anionenaustausch,

z.B. für organische Säuren wie 2,4-D oder 2,4,5-T (WERSHAW & al., 1969, und

HAQUE, 1975);

3. durch zahlreiche hydrophobe Sorptionsplätze für schwach oder nicht polare orga-

nische Moleküle.

Die überragende Bedeutung des organischen Materials wurde von LAMBERT, 1965,

1966, 1967 und 1968, durch die Untersuchung zahlreicher Böden und Sedimente

gezeigt. Er definierte einen auf das organische Material (K ) bzw. auf den organi-om

schen Kohlenstoff (K ) normierten, linearen Verteilungskoeffizienten:oc

(f  bzw. f  : Anteil des organischen Materials bzw. des organischen Kohlenstoffesom  oc

am Sediment). Diese Verteilungskoeffizienten waren für viele Substanzen und einen

weiten Bereich von f- Werten recht konstant; Abweichungen überschritten in der

Regel nicht den Faktor 2, Differenzen, wie sie methodisch bedingt auch zwischen

verschiedenen Bearbeitern auftreten (Abb. 1). Im Gegensatz dazu finden sich in der

neueren Literatur einige Einschränkungen. Bei sehr niedrigen f -Werten scheintoc

nach HASSET, 1981, die Sorption von �-Naphtol vor allem von der Tonfraktion ab-

hängig zu sein. Erst wenn das Verhältnis % oc-Gehalt/% Montmorillonit-Gehalt einen

Wert von 0,1 überschritt, konnte er eine Korrelation zwischen Sorption und organi-

schem Kohlenstoffgehalt angeben. Nach SHIN & al., 1970 nimmt die Sorption von

DDT  zu, und nicht ab, wenn man den organischen Anteil des Bodens teilweise ent-

fernt. Zu einem ähnlichen Ergebnis kommt PIERCE & al., 1974; er folgert, daß von

dem gesamten organischen Material die unlösliche Huminstoffraktion (die nur unter



extrem oxidierenden Bedingungen zu entfernt werden kann) die höchste Bedeutung

hat. WILKEN & WIRTH, 1985, bestimmten für Torf, Klärschlamm und Elbeschweb-

stoffe bei Hexachlorbenzol K -Werte zwischen 39 000 und 87 000, während sie beioc

den Tonen Kaolinit, Illit und Na-Bentonit mit oc-Anteilen von nur 0,18 bis 1,13 % weit

darüber (100 000 bis 250 000) lagen. WIENBERG & al., 1985, fand bei einer Reihe

von natürlichen Tonen (oc-Gehalte von 0,0 bis 0,86 %) keinerlei Einfluß des organi-

schen Materials auf die Sorption von HCB, Parathion, Toluol und 2,4-D. Eine mögli-

che Erklärung liefert STEVENSON, 1972: in natürlichen, oc-reichen Sedimenten

liegen die Tone überwiegend als Organo-Ton-Komplexe mit organischen Coatings

an äußeren und z.T. auch an inneren Oberflächen vor. Das Sorptionsverhalten die-

ser Komplexe wird ausschließlich von der organischen Substanz bestimmt, der Ein-

fluß der Tonminerale ist "maskiert". Unterschreitet der f  jedoch etwa 1 - 2 % beioc

gleichzeitig hohem Tonanteil, wird die Sorption durch die Tonoberflächen bestimmt,

die keine "coatings" tragen.

Abbildung 1: Einfluß  des Gehalts an organischem  Material auf die Sorption hy-
drophober organischer Schadstoffe, dargestellt am Beispiel von Py-
ren und Phenanthren (Aus: KARICKHOFF, 1981)

2.3. Organische Moleküle als Sorbate



Die Sorptionseigenschaften der organischen Sorbatmoleküle werden nach BAILEY &

WHITE, 1970, von folgenden Eigenschaften gesteuert: chemisches Verhalten, Konfi-

guration und Konstitution, Azidität und Basizität (ausgedrückt als der jeweilige pKa

bzw. pK ), Ladungsverteilung, Wasserlöslichkeit, Polarität, Polarisierbarkeit und Mo-b

lekülgröße.

2.3.1. Chemisches Verhalten

Das chemische Verhalten des Sorbates ist bestimmt durch die Art, Anordnung und

Zahl der Substituenten, funktionellen Gruppen und ungesättigten Bindungen im Mo-

lekül. Die funktionellen Gruppen bestimmen, ob eine Substanz sauer oder basisch

reagiert, oder einen amphoteren Charakter besitzt. Von ihnen ist es abhängig, ob

Wasserstoffbrücken oder koordinative Bindungen - chelatartige Bindungen mit Über-

gangsmetallen - gebildet werden. Von der Art und Anordnung der Substituenten

werden diese Eigenschaften verstärkt oder abgeschwächt. Der aromatische Charak-

ter einer Verbindung beeinflußt die Sorbateigenschaften durch die Ausbildung unter-

schiedlicher Resonanzstrukturen. Die molekulare Konfiguration bestimmt die Orien-

tierung der Moleküle an äußeren und inneren Sorbentoberflächen, insbesondere zu

den Kraftfeldern der Tonoberflächen. Sterische Anordnungen bestimmen mit, wie H-

brückenfähige funktionelle Gruppen mit silikatischen Oberflächen in Wechselwirkung

treten.

2.3.2. Azidität und Basizität

Da es sich bei den sorptionsaktivsten Bestandteilen der Gewässersedimente um

vorwiegend geladene Kolloidteilchen handelt, ist zu erwarten, daß besonders starke

Wechselwirkungen mit ebenfalls geladenen Sorbatmolekülen zu beobachten sind.

Dabei spielen für  die Sorbatmoleküle ihre Säuren- bzw. Basenstärke, ausgedrückt

als ihr jeweiliger pK  bzw. pK , die entscheidende Rolle.a  b

Die Anwendung des Massenwirkungsgesetzes ergibt die Dissoziationskonstante der

Säuren, K :a
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Entsprechend wird für die konjugierte Säure einer Base, H B, die Dissoziationskon-+

stante K  berechnet:a

Analog zum pH wird der pK  als negativer, dekadischer Logarithmus der Dissozia-a

tionskonstanten einer Säure definiert. Wenn der pK  einer Säure oder Base gleicha

dem pH der Lösung ist, liegen 50 % der Moleküle ionisiert vor. Die Abbildung 2 (aus

GREEN, 1974) verdeutlicht die pH-Abhängigkeit der Dissoziation am Beispiel zweier

Pestizide, der Base Prometron und der Säure Dinoseb. Der pK  beträgt 4,28 bzw.a

4,40. Es zeigt sich, daß bei der Base mit Abnahme des pH durch zunehmende Pro-

tonierung der Anteil der ionischen Form ansteigt; umgekehrt steigt bei der Säure der

Anteil undissoziierter Moleküle.

Abbildung 2: Ionisierung von Prometron und Dinoseb in Abhängigkeit vom pH
(aus: GREEN, 1974)



Am Beispiel von Prometron und Dinoseb soll der Einfluß von Ladungsnullpunkt, pKa

und pH näher erklärt werden. Dazu soll angenommen werden, daß der Ladungsnull-

punkt des Sediments unterhalb des pK  liege, also zum Beispiel bei pH 2. Danna

lassen sich folgende pH-Bereiche abgrenzen: Bei der Base Prometron liegen ober-

halb von pH 4,3 die Moleküle zunehmend ungeladen vor; die Sorption erfolgt auf

Grund der schwachen Van der Waals'schen Kräfte. Unterhalb von pH 4,3 können die

zunehmend protonierten Moleküle sehr stark durch Coulomb'sche Bindung sorbiert

werden. Mit weiter sinkendem pH konkurriert die Base jedoch mit den Hydroniumio-

nen und wird unterhalb des Ladungsnullpunktes von ihnen verdrängt.

Bei der Säure Dinoseb wird oberhalb des pK  wegen der gleichen (negativen) La-a

dung von Sorbent und Sorbat keine Sorption oder sogar negative Sorption (die Sor-

batkonzentration in der Doppelschicht ist niedriger als in der Lösung) zu finden sein.

Allenfalls in Fällen hoher Anionenaustauschkapazität (z.B. bei Allophanreichen Bö-

den) ist eine gewisse Sorption feststellbar. Unterhalb des pK  - die Säure liegt zuneh-a

mend undissoziiert vor - wird sie durch polarisierte Ladungen (H-Brückenbindung)

und Van der Waals'sche Kräfte gebunden. Am höchsten ist das Sorptionspotential,

wenn auch der Sorbent ungeladen ist, also im Bereich des Ladungsnullpunktes. Im

darunter liegendem pH-Bereich müssen die ungeladenen Säuremoleküle mit Anio-

nen aus der Lösung um Sorptionsplätze konkurrieren. Es zeigt sich also, daß sich

sowohl die organischen Säuren als auch die Basen auf Grund unterschiedlicher

Mechanismen pH-abhängig gleichsinnig verhalten. Dies wird auch von zahlreichen

Autoren bestätigt. Beobachtete Abweichungen sind nach WEBER, 1972, durch zu-

sätzlich wirkende Einflußgrößen wie Löslichkeit, Polarität, Molekülgröße oder steri-

sche Verhältnisse zu erklären.

Eng mit den Ladungsverhältnissen und dem pH verknüpft ist die Kationenaus-

tauschkapazität. Sie nimmt mit abnehmendem pH ebenfalls ab, bei den Humin-

stoffen wesentlich stärker als bei den Tonteilchen. HELLING & al., 1964, bestimmten

die Austauschkapazität der Tonfraktion und der organischen Substanz an 60 Böden

Wisconsins. Der (lineare) Anstieg der Austauschkapazität der organischen Substanz

betrug zwischen pH 2,5 und 8 nahezu 50 mval/100 g pro pH-Schritt. Soweit Katio-

nenaustausch der wirksame Sorptionsmechanismus ist, ist die stärkste Sorption in

einem pH-Bereich zu erwarten, bei dem einerseits genügend protonierte Sorbatmo-
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leküle vorhanden sind, andererseits noch ausreichend viele Austauschplätze zur

Verfügung stehen. Ist die Austauschkapazität der sorptionsbegrenzende Faktor, so

wird ein relativ scharf abgegrenztes Sorptionsmaximum in der Nähe des pK -Wertesa

erwartet. Stehen dagegen Austauschplätze im Überschuß zur Verfügung, wird sich

dieses Maximum auf einen breiten Bereich zwischen Ladungsnullpunkt und pKa

erstrecken. 

Kationische Substanzen.- Einige quarternäre Ammoniumverbindungen sind starke

Basen und im Wasser vollständig ionisiert. Am besten untersucht sind die beiden

Bipyridylium-Herbizide Paraquat und Diquat, die divalente Kationen bilden:

Diquat Paraquat

Zusammenfassende Darstellungen über ihr Verhalten an Böden und Sedimenten

finden sich bei HAYES & al., 1975, BURNS & HAYES, 1974, sowie KHAN, 1974. Sie

werden unter anderem wegen ihrer guten Wasserlöslichkeit zur chemischen Ent-

krautung von Gräben und Bächen eingesetzt. Als divalente Kationen werden sie an

Tonen sehr stark entsprechend der Kationenaustauschkapazität sorbiert. Die Bin-

dung ist auf Grund der Molekülgröße und zusätzlich wirkender Van der Waals'scher

Kräfte besonders fest an inneren Tonoberflächen; die Paraquat/Tonmineral-Wech-

selwirkungen sind so stark, daß beim Montmorillonit die Zwischenschichten bis auf

die Molekülgröße des Sorbats kollabieren und das Hydratationswasser aus den Zwi-

schenschichten entweicht. Die so gebundenen Moleküle sind auch durch konzen-

trierte Lösungen anorganischer Austauschkationen kaum Maße rücktauschbar,

lediglich von den Außenflächen von Tonteilchen läßt sich Paraquat durch eine kon-

zentrierte Ammoniumchloridlösung entfernen. Auch an das organische Material der

Böden und Sedimenten werden Paraquat und Diquat durch Kationenaustausch stark

gebunden. TUCKER & al., 1967, unterscheiden bei Paraquat und Diquat zwei Bin-

dungsformen: mit Ammoniumchlorid austauschbare (loosely bound) und fest gebun-

dene Substanz. Letztere läßt sich erst durch mehrstündiges Kochen mit 18 N H SO2 4



am Rückfluß gewinnen. Die lose gebundene Fraktion ist offenbar überwiegend iden-

tisch mit dem huminstoffgebundenen Anteil.

2.3.3. Wasserlöslichkeit

BRIGGS, 1981, betrachtet die Wasserlöslichkeit als "Verteilung zwischen sich selbst

und Wasser", und verbindet sie mit anderen Verteilungskoeffizienten wie dem Koc

und dem K  über die Bezieh-ung nach COLLANDER, 1950ow

   log K  = a log K  + b (1)1    2

und erhält dabei für nicht ionische Stoffe die Beziehung

   log K  = 0,9 - 0,52 log WS (2)om

(WS = Wasserlöslichkeit in mol/l). Diese Beziehung steht in guter Übereinstimmung

mit der empirischen Gleichung von CHIOU et al., 1979:

   log K  = 0,74 - 0,55 log WS (3)om

BRIGGS, 1981, führt in seine Gleichung noch das Korrekturglied 0,01 T  - 0,25 fürm

die Energie ein, die nötig ist, um bei festen Sorbaten die Kristallstruktur aufzubre-

chen, wobei T  der Schmelzpunkt, angegeben in �C, ist. Die von ihm angegebenem

empirische Berechnung lautet:

  log K  = 0,8 - 0,51 log WS + (0,01 T  - 0,25) (4)om         m

KENAGA und GORING, 1979, berechneten aus einer großen Zahl von Literatur-

daten folgende Beziehung:

   log K  = 3,64 - 0,55 log WS (5)oc



wobei die Wasserlöslichkeit in mg/l eingesetzt wurde. Berechnet man nun

K  = 1,724 K , und geht von einem mittleren Molekulargewicht von 200 für die ge-oc   om

prüften Sorbate aus, läßt sich die Gleichung (5) umrechnen zu:

   log K  = 1,13 - 0,55 log WS (6)om

was noch in guter Übereinstimmung mit der Gleichung (2) steht.

SMITH und BOMBERGER, 1979, haben eigene, sowie Daten von KARICKHOFF et

al.,1979, KENAGA und GORING,1979, zusammengefaßt (Abb.3). 

Abbildung 3: Auf den organischen Kohlenstoff bezogene Verteilungskoeffizienten
Boden/ bzw.  Sediment/Wasser,K , für  verschiedene organischeoc

Substanzen inAbhängigkeit von ihrer  Wasserlöslichkeit (SMITH und
BOMBERGER, 1979, entnommen bei Mill, 1980)

Ausgehend von der Wasserlöslichkeit können die Verteilungskoeffizienten für die

meisten unpolaren Chemikalien mit einer Genauigkeit von etwa ein bis zwei



Zehnerpotenzen vorausgesagt werden, allerdings gelegentlich mit erheblichen

Abweichungen. So finden sich in der Abbildung 3 zwei Stoffe mit gleichem Vertei-

lungskoeffizienten (ca. 5 � 10 ), die sich in ihrer Wasserlöslichkeit um mehr als 62

Zehnerpotenzen unterscheiden. Solche Unterschiede weisen darauf hin, daß hier

offensichtlich sehr unterschiedliche Stoffe erfaßt wurden. BAILEY und WHITE, 1970,

zeigten ebenfalls eine starke Abhängigkeit der Sorption von der Wasserlöslichkeit,

beschränkten dies jedoch jeweils auf einzelne Stoffklassen. Dabei ergeben die nicht

ionischen unpolaren Substanzen ganz allgemein gute inverse Sorptions-

Wasserlöslich-keitsbeziehungen. Bei den polaren, nicht ionischen Stoffen sind die

Literaturdaten widersprüchlich. So fanden zahlreiche Bearbei-ter bei der Gruppe der

Phenylharnstoffherbizide ebenfalls eine inverse Sorptions-Wasserlöslichkeitsbezie-

hung, während BAILY und WHITE, 1970, eine direkte Abhängigkeit nachwiesen.

HANCE, 1965, wiederum konnte keinerlei Zusammenhang zwischen diesen beiden

Größen finden. WARD und UPCHURCH, 1965, untersuchten 52 strukturell ähnliche

N-Phenylcarbamate, Acetanilide und Aniline an Modelladsorbern. Eine statistische

Analyse zeigte steigende Sorption mit sinkender Wasserlöslichkeit, jedoch nur 60 %

der Variation wurde durch die Löslichkeit bestimmt. Die übrigen 40 % bezogen die

Autoren auf solche Faktoren wie spezifische sterische oder elektronische

Unterschiede im Molekülaufbau.

Bei ionischen Sorbaten spielt die Ladung, der pK  und der pH eine weit wichtigerea

Rolle als die Wasserlöslichkeit, und eindeutige Beziehungen sind bei ihnen selten.

Wasser ist ein gutes Lösungsmittel für diese Stoffklassen; so ist Paraquat, wie oben

berichtet, sehr gut wasserlöslich, wird aber auf Grund seiner Ladung im starken Ma-

ße vom Sediment sorbiert. Sorption ist also das "Netto-Resultat" der Sorbat-Wasser,

Sorbat-Sediment und Wasser-Sediment Wechselbeziehungen. Die relativen Anteile

aller Komponenten des Systems sind also mehr zu beachten als allein solche Grö-

ßen wie die Wasserlöslichkeit.
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log Kom � 0,0062 (P�100n) � 0,58 (2)

2.3.4. Molekülgröße: der Parachor

BRIGGS, 1981, beschreibt eine "Loch Theorie der Löslichkeit"; sie geht davon aus,

daß die Moleküle in das Lösungsmittel ein Loch machen müssen, sollen sie in Lö-

sung gehen. Je größer das Molekül, desto größer auch das Loch, und desto geringer

die Wasserlöslichkeit, solange nicht Wasserstoffbrückenbindungen oder andere Lö-

sungsmittel-Substanz-Wechselwirkungen dominieren. Als Maß für die Molekülgröße

wählte LAMBERT, 1966, den Parachor. SUGDEN, 1929, definierte den Parachor

einer organischen Substanz mit dem Ziel, einen Ausdruck für das Volumen eines

Moleküls zu erhalten, der, anders als das Molvolumen, unabhängig von äußeren

Bedingungen wie Druck und Temperatur ist. Dazu verknüpfte er das Molvolumen V

einer flüssigen Substanz mit ihrer Oberflächenspannung:

Dabei ist P der Parachor, M das Molekulargewicht, D und d die Dichten des flüssigen

und des gasförmigen Stoffes bei beliebiger, aber gleicher Temperatur und � die

Oberflächenspannung bei der gegebenen Temperatur. Da in der Regel d viel kleiner

als D ist, kann vereinfacht werden zu:

P = V � .1/4

LAMBERT, 1966, zeigte, daß bei einer Reihe von Herbiziden eine gute, lineare Ab-

hängigkeit des log K  vom Parachor besteht. BRIGGS, 1981, fand dagegen, daßom

diese Beziehung für andere Stoffe nicht zutrifft. HANCE, 1969, nahm an, daß eine

direkte Beziehung zum Parachor nur für solche Stoffe gilt, die nicht dissoziierbar

sind, und auch keine Wasserstoffbrücken ausbilden. Er führte ein Korrekturglied N

ein, wobei N die Anzahl möglicher H-Brücken angibt. Seine empirische Formel lautet:

log Kom = 0,0067 (P - 45 N) - 0,65) (1)

BRIGGS, 1981, wies für 38 Stoffe (Aniline, Anilide, Nitrobenzole, verschiedene Phe-

nylharnstoffe und Alkylphenylcarbamate) bei folgendem empirischen Ansatz eine

gute Übereinstimmung der berechneten Werte mit Einzelmessungen nach:



Dabei ist n = 1 für jedes nicht an einen aromatischen Ring gebundene oder konju-

gierte O-Atom (aber einschließlich des Äthersauerstoffs bei Phenoxyverbindungen),

1 für jedes einfach gebundene N, 1 für jeden heterozyklischen aromatischen Ring

und 0,25 für jedes an ein gesättigtes C-Atom gebundenes Halogen. Da der Parachor

additiv die Eigenschaften der Molekülbestandteile wiedergibt, wird er in vereinfachter

Form berechnet. Dabei werden den Atomen und Mehrfachbindungen folgende Zah-

lenwerte zugeordnet und summiert: 

C = 9; O = 20; H = 15; N = 17,5; P = 40; S = 49; F = 26; Cl = 55; Br = 68; Doppelbin-

dung = 18; Dreifachbindung = 40.

2.3.5. Der Oktanol-Wasser-Verteilungskoeffizient

Ein anderer Weg, sorptionsbestimmende chemische Eigenschaften mit einem ein-

fachen Zahlenwert zu charakterisieren, wurde von LEO und HANSCH, 1971, be-

schritten: um die sogenannte hydrophil-hydrophobe Balance eines Stoffes zu be-

stimmen, wird seine Verteilung zwischen Wasser und einer nicht mischbaren organi-

schen Phase gemessen. Als besonders geeignet erwies sich dabei n-Oktanol. Ver-

teilungskoeffizienten n-Oktanol/Wasser K  liegen inzwischen in großer Zahl vor, undow

wurden von HANSCH und LEO, 1979, in einer Übersichtsarbeit zusammengetragen.

BRIGGS, 1973, stellte an 30 Chemikalien fest, daß folgende empirische Beziehung

hergestellt werden konnte:

log K  = 0,52 log K   + 0,62 (1)om    ow

Eine neuere Arbeit des gleichen Autors (BRIGGS, 1981) bestätigt diese Beziehung.

In der Tabelle 5 sind die entsprechenden empirischen Gleichungen für 13 einzelne

Stoffklassen angegeben. 



log Koc � 0,72 log Kow� 0,49 (2)

log Koc � 1 log Kow� 0,21 (3)

Tabelle 5: Beziehungen  zwischen den Verteilungskoeffizienten Boden/Wasser
bzw. Sediment/Wasser (bezogen auf das organische Material),  K ,om

und den entsprechenden Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizienten,
K , für 13 einzelne Stoffklassen. Aus: BRIGGS, 1981.ow

log K  = a log K  + bom    ow

chemical group a b n r range, log Kow

anilines 0.48 0.80 8 0.94 0.90 - 2.78
anilides 0.52 0.62 14 0.86 1.16 - 2.54
nitrobenzenes 0.45 0.93 6 0.98 1.37 - 3.25
dimethylphenylureas 0.53 0.57 14 0.94 0.96 - 2.92
methylmethoxyphenylureas 0.92 -0.44 4 0.97 2.30 - 3.09
methylphenylureas 0.59 0.42 5 0.97 1.17 - 2.94
cycloalkylphenylureas 0.40 0.77 4 0.86 1.65 - 2.95
phenylureas 0.57 0.68 15 0.95 0.80 - 2.80
N-phenylcarbamates 0.48 0.59 8 0.84 1.76 - 3.80
N-alkylcarbamates 0.50 0.62 5 0.99 -0.57 - 2.92
organophosphates 0.58 0.32 7 0.97 0.79 - 4.26
halogenated compounds 0.54 0.76 10 0.96 1.11 - 7.4  
remaining compounds 0.57 0.60 5 0.99 1.46 - 3.82

all compounds 0.53 0.64 105 0.95 -0.57 - 7.4

Die Werte weichen nur wenig von Gleichung (1) ab (mit Ausnahme von Methylmeth-

oxyphenylharnstoff). Eine ähnliche Abhängigkeit fanden SCHWARZENBACH et al.,

1981, für eine weite Spanne von log K -Werten:ow

Diese beiden Beziehungen, und die von KARICKHOFF et al., 1979,

unterscheiden sich vor allem im oberen K -Bereich.ow



2.4. Sorbateigenschaften der Stoffe dieser Studie

2.4.1. Flüchtige Haloalkane und -alkene

Bei den flüchtigen Haloalkanen und -alkenen sind nur geringe Wechselwirkungen mit

Schwebstoff- und Sedimentoberflächen zu erwarten. So führt im Fall von z.B. Chlor-

methan sein hoher Dampfdruck, die niedrige Wasserlöslichkeit und der niedrige

Oktanol/ Wasser-Verteilungskoeffizient vor allem zu einem schnellen Austrag aus

dem aquatischen System in die Luft. Allerdings sollen nach McCONNEL et al., 1975,

Sedimente mit viel organischem Detritus eine relativ hohe Sorptionskapazität besit-

zen.

Verteilungsgleichgewichte wurden von einigen Autoren für diese Stoffklasse zwi-

schen Böden und Wasser gemessen. CHIOU, PETERS und FREED, 1979, stellten

für eine Reihe dieser Stoffe an einem schwach humosen, schluffigen Lehm lineare

Sorption fest mit einer gut absicherbaren Beziehung zwischen dem Verteilungskoeffi-

zienten organischer Bodenanteil/Wasser und dem Oktanol/Wasser Verteilungskoeffi-

zienten bzw. der Wasserlöslichkeit (Abbildung 4 und 5).

Abbildung 4: Boden-Wasser-Gleichgewichte:  Isothermen für einige flüchtige
HOV und 1,2-Dichlorbenzol. Boden: "Willa- mette silt loam", ein
schwach  humoser, schluffiger Lehm (Aus: CHIOU, PETERS und
FREED, 1979)



Abbildung 5: Verteilungskoeffizient organisches  Material des Bodens/Wasser,
K , in Abhängigkeit von der Wasserlöslichkeit  der Sorbate  (nich-om

tionische organische Substanzen) (Aus: CHIOU, PETERS und
FREED,1979)

Umfangreiche Versuche zum Sorptions- und Desorptionsverhalten flüchtiger Chlor-

kohlenwasserstoffe an Böden führten FRIESEL, MILDE und STEINER, 1984, durch.

Auch sie bestätigten, daß die Sorption reversibel und linear verläuft; als wichtigster

Sorbentfaktor beeinflußt vor allem der Anteil des organischen Materials die Vertei-

lungskoeffizienten. Für eine Reihe von Böden werden folgende aufs organische

Material bezogene Verteilungskoeffizienten K  mitgeteilt: Trichlorethen: 58; Tetra-om

chlorethen: 138; 1,1,1,-Trichlorethan: 62 (bzw. log K : 1,76; 2,14; 1,79).om

2.4.2. Dichlorbenzole

Durch seine aromatische Struktur ist der Kohlenwasserstoffring sehr stabil und re-

aktionsträge. Die freie Beweglichkeit der sechs �-Elektronen ist energetisch günstig

und wird als resonanzstabil-isiert bezeichnet. Die beiden Chloratome besitzen einen

starken induktiven Effekt, der über die freien �-Elektronen des Benzolringes z.T.

kompensiert werden kann und desaktivierend wirkt. Zum polaren Wasser hin bildet

das Chloratom nur schwache zwischen-molekulare Wasserstoffbrücken aus, weil es



sich auf Grund seines großen Durchmessers nur wenig intermolekular annähern

kann. Weiterhin können die beiden Chloratome die Sorptionsmöglichkeiten durch

sterische Hinderung einschränken. Die Polarität der Dichlorbenzole weichen stark

voneinander ab. Während das 1,2-DCB als Gesamtmolekel ein starker Dipol ist

(2,56 D) und 1,3-DCB noch über ein erhebliches Dipolmoment verfügt (1,59 D), he-

ben sich beim 1,4-DCB die beiden Cl-C-Bindungsmomente (0 D) gegenseitig auf

(McCLELLAN, 1963).

Die Dichlorbenzole haben eine relativ geringe Wasserlöslichkeit (ca.70 bis 140 mg/l);

korrespondierend dazu liegt der log Verteilungskoeffizient Oktanol / Wasser, log K ,ow

bei allen drei Isomeren bei etwa 3,4. An einem Boden (schwach humoser, schluffiger

Lehm) fanden CHIOU, PETERS und FREED, 1979, lineare Sorption (Abbildung 4).

CHIOU, PORTER und SCHMEDDING, 1983, bestimmten folgende log K -Werte:om

1,2-Dichlorbenzol: 2,27; 1,3-Dichlorbenzol : 2,23; 1,4-Dichlorbenzol: 2,20.

HABERER et al., 1985, bestimmten die Sorptionsisothermen von 1,4-Dichlorbenzol

an 3 Standardböden (LUFA Speyer) sowie an einem Beckensediment des Wasser-

werkes Wiesbaden-Schierstein und an einem schlammigen Sediment aus dem

Rhein beim Wasserwerk (Abb.6). Entnimmt man die Werte der Abbildung 6, und

unterstellt man, daß die bei HABERER et al., 1985, angegebenen Glühverluste dem

organischen Anteil der Böden und Sedimente entsprechen, lassen sich folgende Log

K -Werte abschätzen: Böden: 2,2 - 2,5; Becken-sediment: 2,8; Rheinsediment: 3,1.om

Zu einem ähnlichen Ergebnis kommen SCHWARZENBACH und WESTALL, 1981.

An einer Lockergesteinssiebfraktion < 125 µm mit einem organischen Kohlenstoff-

anteil von 0,15 % ermittelten sie einen Verteilungskoeffizienten von 260, entspre-

chend einem log K  von 2,41. (Beachte: K  entspricht 1,724  K ; der entsprechen-oc    oc    om
.

de log K -Wert ist 2,18). FRIESEL, MILDE und STEINER, 1984, fanden bei denom

Dichlorbenzolen ebenso wie bei den o.g. Haloalkanen und -alkenen reversible, linea-

re Sorption am Boden mit folgenden K -Werten: 1,2-DCB: 307; 1,4-DCB: 277; 1,4-om

DCB: 249 (die entspr. log K -Werte sind 2,49, 2,44, 2,40).om
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Abbildung 6: Sorptionsisothermen  von  1,4-Dichlorbenzol an Standardböden
(2.1.-2.3.), Beckensediment (I) und Rheinschlamm (R) bei 10�C
(Aus: HABERER et al., 1985)

2.4.3. Parathion und HCB

Parathion und HCB wurden zum Vergleich mit den flüchtigen Chlor-aliphaten und

den Dichlorbenzolen für einige Versuche in dieser Studie mit herangezogen, Pa-

rathion als "Modell" für eine nicht-ionische Substanz, die auf Grund ihrer Thio- und

Nitrogruppen in der Lage sein sollte, Wasserstoffbrückenbindungen einzugehen.



In wassergesättigten Böden wird Parathion locker über Wasserstoffbrücken an das

Hydratationswasser von Austauschkationen gebunden. Dementsprechend spielt die

Art der Kationenbelegung bei Tonmineralen für die Sorptionsverhalten eine wichtige

Rolle; die Sorptivität von Parathion nimmt nach SALTZMAN, 1977, in der Reihenfol-

ge Li > Al > Mg > Na > K > Ca ab (Tab. 6). Diese Reihe steht in keiner  Übereinstim-

mung mit irgendeiner Ionen-Serie (z.B. bzgl. Größe, Valenz, Hydratationsenergie,

Elektronegativität); die Interaktionen sind also komplex und andere Faktoren (z.B.

Dispersion, sterische Effekte, Art der Hydrationshülle) scheinen den Sorptionsprozeß

zu bestimmen. Die Sorption an Tonmineralien ist nach SALTZMAN, 1977, vollstän-

dig reversibel.

Die Sorption von Parathion korreliert im starken Maße mit dem Gehalt an organi-

schem Material (Abbildung 7). Dabei zeigt sich nach SALTZMAN et al.,1972, bei

Böden - im Gegensatz zu den Tonmineralen - eine starke  Sorptions/Desorptions-

Hysterese (Abb. 8).

Aus Abbildung 7 können folgende K -Werte geschlossen werden: 2000 (bei 2 %om

om) bis 3300 (bei 4,6 % om) (log K : 3,3 bis 3,5). KARICKHOFF, 1981, teilt zurom

Sorption von Parathion an Böden folgende log K -Werte mit: 3,7 bis 4,0.om

Tabelle 6: Freundlich-Konstante für die Sorption von Parathion an Montmoril-
lonit. Aus: SALTZMAN, 1977.

Kation Li Na K Ca Mg Al

K 560 200 185 125 200 470f

1/n 0,8 0,97 1,02 1,04 0,93 0,80



Abbildung 7: Verteilungskoeffizient Boden/Wasser für Parathion in Abhängig-
keit vom Gehalt an organischem Material (Aus: SALTZMAN,
1977)

Abbildung 8: Sorptions/Desorptions-Hysteresis bei Parathion an verschiede-
nen Böden (Aus: SALTZMAN, 1972)



Hexachlorbenzol wurde als Modellsubstanz für eine unpolare, äußerst gering was-

serlösliche (�6 µg/l) und sehr lipophile Substanz (log K : 5,44) herangezogen. Inow

Wasserlöslichkeit und Lipophilie ist es vergleichbar mit Pentachlorbiphenyl und DDT.

Geht man von der empirischen Beziehung zwischen Wasserlöslichkeit und K  nachoc

KENAGA und GORING, 1979, (siehe Kapitel 2.3.3.) aus, ergibt sich ein Erwartungs-

wert für den log K  von 4,9. Tatsächlich gibt BRIGGS, 1981, einen log K  von 4,25oc         om

(entspr. log K : 4,48) an. Im Gegensatz dazu finden RIPPEN et al., 1982, nur Werteoc

zwischen K  400 bis 500; allerdings wurden im OECD-Labor-Ringtest nach RIPPENoc

et al., 1982, Werte um 21 000 bis 35 000 (= log K : 4,32 bis 4,54) erhalten. An Torf,om

Klärschlamm und Elbeschwebstoffen fanden WILKEN und WIRTH, 1985, K -Werteoc

zwischen 39 000 und 87 000 (entsprechend log K  = 4,59 bis 4,94).om

2.4.4. Tenside

Tenside können auf Grund ihres amphiphilen Charakters sowohl mit unpolaren Sor-

batmolekülen als auch mit hydrophilen und hydrophoben Feststoffoberflächen in

Wechselwirkung treten. Erfahrungen liegen vor allem aus den verschiedenen An-

wendungsbereichen vor: Sorptionsverhalten an Textilfasern, Waschmittelhilfsstoffen

wie Zeolithe und Bentonite, sowie an Arzneimittelhilfsstoffen. Zu letzterem liegt eine

umfangreiche Übersichtsarbeit von RUPPRECHT, 1978, vor, bei der vor allem die

Sorption von Tensiden aus wäßrigen Lösungen an hydrophilen und hydrophoben

Kieselgelen behandelt wird.

Kationische Tenside, wie das in dieser Studie eingesetzte Cethyl-

trimethylammoniumbromid, werden vor allem durch Kationenaustausch an Tonmi-

nerale und Huminstoffe gebunden. Schematische Darstellungen über die möglichen

Anordnungen von Alkylammoniumionen an aufweitbaren Tonmineralien gibt WEISS,

1969. Die Form der Ausbildung ist dabei abhängig von der Art des Tonminerals, der

Kettenlänge des Alkylrestes, der Verzweigung und Anwesenheit sowie Eigenschaf-

ten weiterer Alkylreste (Abb. 9). Dabei werden die hydrophoben Kohlenwasserstoff-

reste durch die zusätzlich wirkenden Van der Waals'schen Kräfte stark aneinander

gebunden und liegen untereinander dicht gepackt vor. Auch an den äußeren

Sorptionsplätzen lagern sich die kationischen Tenside an, den kationischen "Kopf"



zur negativ geladenen Oberfläche gerichtet, der hydrophobe "Schwanz" ragt in die

Lösung. Mit steigender Tensidkonzentration wird die Oberfläche des Sorbenten zu-

nehmend hydrophober, bis die Austauschkapazität erreicht ist. Bei weiter steigender

Tensidkonzentration können weitere Moleküle in einer Doppelschicht durch hydro-

phobe Interaktion gebunden werden. In diesem Fall wird der "Schwanz" zur Fest-

oberfläche gerichtet, der hydrophile "Kopf" ragt ins Wasser. Die Oberfläche des

Feststoffes wird auf diese Weise positiv umgeladen (KALB und CURRY, 1967) (Abb.

10) und wieder hydrophil.

Abbildung 9: Einlagerungsmöglichkeiten von Alkylammoniumionen in den Zwi-
schenschichten aufweitbarer Tonminerale (Aus: WEISS, 1969)



Abbildung 10: Sorptionsmöglichkeit von kationischen Tensiden an äußeren Ton-
oberflächen (Aus: KALB und CURRY, 1967)

Die Bindung von anionischen Tensiden durch Coulombsche Kräfte dürfte wegen der

geringen Anionenaustauschkapazität von Sedimenten nur eine geringe Rolle spie-

len. An hydrophobe Oberflächen werden dagegen beide Typen ionogener Tenside

mit ihrem hydrophoben "Schwanz" gebunden, und zwar umso stärker, je länger die

Kohlenwasserstoffkette ist (HON NAM und HANYA, 1980). So sorbiert nach RUPP-

RECHT, 1978, eine hydrophobe, mit Methylgruppen belegte Kieselsäure sowohl

anionische als auch kationische Tenside, wobei stets die jeweiligen Gegenionen

mitgebunden werden. Er zieht daraus den Schluß, daß die Bindung der Tensidionen

in diesem Fall unmittelbar durch Anlagerung der Kohlenwasserstoffketten an die

Grenzflächen erfolgt und die polaren Gruppen der Tenside zur Wasserphase orien-

tiert sind.

Nichtionogene Tenside, wie z.B. Polyethylenglycolsorbitanfettsäureester, werden

nach RUPPRECHT, 1978, im stärkeren Ausmaß an unpolare als an polare Ober-

flächen gebunden (Abb. 11). Die bei Sättigung maximal sorbierte Menge nimmt mit

Verlängerung des polaren Polyethylenglycol-Anteils ab, da der Platzbedarf offen-

sichtlich vom Polyglycolrest entscheidend bestimmt wird. Im Fall hydrophiler Kiesel-

säure kommt es wahrscheinlich zu einer Zwei-schichtsorption: die erste Schicht ist



Abbildung 11: Sorption von PÄG-Nonylphenolen an modifizierte kolloide
Kieselsäure aus wäßrigen Milieu (* Handelprodukte der Fa.
DEGUSSA) (Aus RUPPRECHT, 1978)

mit dem Polyäthylenglycol-rest über Wasserstoffbrücken mit der Kieselsäureober-

fläche verbunden, die zweite Schicht wird über hydrophobe Bindung aus der Was-

serphase angelagert.

Erst in jüngster Zeit wurde auch das Sorptionsverhalten von Tensiden an Gewässer-

sedimenten bearbeitet. Nach HON-NAMI und HANYA, 1980, wurden in japanischen

Flüssen bis zu 100 mg LAS/kg trockenes Sediment gemessen. Nach MATTHIJS und

DE HENAU, 1985, finden sich ähnliche Konzentrationen auch in belasteten belgi-

schen Gewässern. DE OUDE, 1983, schätzt mit Hilfe von Rechenmo-dellen Tensid-

konzentrationen im Fluß, und seine Abbildungen zeigen Maximalkonzentrationen um

0,4 mg/l. Demnach wären Sedimentanreicherungen von 2 - 3 Zehnerpotenzen denk-

bar. Experimentelle Untersuchungen mit einem Alkylbenzolsulfonat (C-Ketten-länge:

13) führten MATTHIJS und DE HENAU, 1985, durch. Bei ihren Sedimenten (OC-

Anteil um 1 %) finden sich Freundlich-Parameter 1/n um 0,85 und K  um 250. BeiF

Tensidkonzentrationen um 2 mg/l wäre demnach ein K  um 24 000 (log K : 4,62)oc     om



Abbildung 12:
Konzentration verschiedener Schad-
stoffe (bzw. -gruppen) in stabilisier-
tem Klärschlamm (mg/kg ). LAS:tr

lineares Alkylbenzolsulfonat; NP: 4-
Nonylphenole; PCB: polychlorierte
Biphenyle; PAH: Polyaromaten; Di:
Dieldrin; Li: Lindan; DDE: 1,1,bis-(4-
Chlorphenyl)-2,2 Dichlorethan; Cd:
Cadmium (Aus:McEVOY und
GIGER, 1985)

zu erhalten. Durch Fehlinterpretation ihrer eigenen Daten kommen die Autoren zu

einer erheblichen irreversiblen Sorption; tatsächlich zeigen die Daten vollständige

Reversibilität.

Nach INOUE et al., 1978, wird der biochemische Abbau von LAS durch Sorption an

Böden inhibiert. Besonders in Klärwerken und in der Nähe von Abwässern dürfte die

unerwartet starke Tensidsorption erhebliche Konzentrationen verursachen. McEVOY

und GIGER, 1985, fanden in Klärschlämmen 3 - 12 g LAS/kg . Sie stellen somit dietr

mengenmäßig wichtigste Gruppe anthropogener Kontaminanten im Schlamm dar

(Abb. 12).

Untersuchungen über die Sorption von organischen Schadstoffen an Gewässersedi-

menten in einer Mehrkomponentenlösung unter Beteiligung von Tensiden liegen uns

nicht vor. Dagegen wurde an Böden von KANNELLOPOULOS, WISSON und KIRK-

LAND, 1979, die Sorption eines Harnstoff-Herbizids (Metoxuron) bei gleichzeitiger

Anwesenheit relativ hoher Tensidkonzentrationen untersucht. Dabei zeigten nichtio-

nische und anionische Tenside geringe oder keine Wirkung, das kationische Tensid

Adogen 462 verursachte dagegen eine erheb-lich höhere Sorption des Herbizids.

2.5. Untersuchungen an natürlichen Proben



Für die Untersuchungen an Gewässersedimenten sind vor allem solche Beispiele

interessant, bei denen die entsprechenden Wasserkonzentrationen mit bestimmt

wurden. Leider liegen hierzu bislang keine Daten von Schwebstoff/Wasser-Messun-

gen für die Modellstoffe vor.

2.5.1. Flüchtige Haloaliphaten

Das BATTELLE COLUMBUS LABRATORY, 1977, führte eine Studie über die Kon-

zentration von 1,1,1-Trichlorethan und Trichlorethen in Luft, Wasser, Sediment und

Boden in der Umgebung von 6 Produzenten bzw. Nutzern in den Vereinigten Staaten

durch. Die in  Tabelle 7 wiedergegebenen Meßwerte zeigen sehr große Schwank-

ungen. Die Medianwerte, K  = 0,07 für Trichlorethen und K  = 0,05 für 1,1,1-Trichlor-p      p

ethan, liegen außerordentlich niedrig. 

Tabelle 7: Konzentrationen von  1,1,1-Trichlorethan undTrichlorethen in Sedi-
ment  und Wasser in derUmgebung von  Industrieanlagen  in den
USA. Daten aus: BATELLE COLUMBUS LABRATORY, 1977.

1,1,1-Trichlorethan µg/kg Trichlorethen µg/kg

Firma Meßpunkt Sediment Wasser K Sediment Wasser Kp p

DOW A 1 6,1 117 0,050 0,21 126 0,002
Chemical A 5 0,34 0,8 0,430 ND 5 -

A 7 0,31 0,1 3,100 0,04 0,9 0,040

Vulcan E 1 0,13 2 0,065 0,25 5 0,050
Materials E 3 2,6 169 0,015 3,2 24 0,130

Ethyl C 2 0,81 0,4 2,020 ND 0,4 -
Corp. C 3 ND 20 - 116 37 3,140

PPG F 1 2,2 132 0,017 146 353 0,410
Industries F 3 1,1 58 0,019 15 179 0,084

BOEING J 4 0,04 6 0,007 0,42 8 0,053
J 5 ND 6 - ND 5 -

Background D 1 0,67 0,4 1,680 2,2 <0,05 -
0,23 0,4 0,580 ND <0,05 -

K 0,050 0,070p,median

K 0,730 0,490p

In der Studie fehlen Angaben über die oc-Gehalte der untersuchten Sedimente.

Jedoch selbst wenn man von nur rund 1 % organischem Material im Sediment aus-



geht, liegen die entsprechenden K -Werte bei etwa 5 bis 7, und somit um eine Zeh-om

nerpotenz unter dem Erwartungswert nach Kapitel 2.4.1. (geht man - trotz der gro-

ßen Schwankungen - von den Mittelwerten aus, erhält man mit Kom- Werten um 50 -

70 eine bessere Übereinstimmung). 

In der Studie "Chlorierte Kohlenwasserstoffe - Daten der Elbe von Schnackenburg

bis zur See - 1980-1982" der Arbeitsgemeinschaft für die Reinhaltung der Elbe

(ARGE-ELBE, 1983) wurden neben Wasserproben auch eine Reihe von Elbsedi-

menten auf die Stoffe Trichlormethan, Trichlorethen und Tetrachlorethen untersucht.

Es wurden bevorzugt Bereiche untersucht, in denen eine Aufladung mit feinkörnigem

Material stattfindet. Die Bestimmung der Chlorkohlenwasserstoffgehalte wurde je-

weils an der Gesamtprobe durchgeführt. Da bestimmte chlorierte Kohlenwasser-

stoffe (u.a. die hier untersuchten Modellstoffe) bei einer Korngrößenfraktionierung,

z.B. durch eine Siebung, entweichen können, ist eine Untersuchung einer bestimm-

ten Fraktion - wie beispielsweise bei den Schwermetalluntersuchungen - in diesem

Fall nicht sinnvoll. Da jedoch das Anlagerungsvermögen von Kohlenwasserstoffen

an Schwebstoffe bzw. Sedimente im starken Maße auch von der Sedimentbeschaf-

fenheit abhängt, wurde für jede Probe an einem abgetrennten Teil eine Korngrößen-

bestimmung durchgeführt. Zusätzlich wurde jeweils der Glühverlust als Maß für den

organischen Anteil am Sediment bestimmt.

Für die nachfolgenden Interpretationen wurde die Untersuchungsregion in drei Ab-

schnitten aufgeteilt: Der Abschnitt A umfaßt das Längsprofil von Schnackenburg bis

Geesthacht und liegt außerhalb des Tiedeeinflusses; der Abschnitt B reicht von Ge-

esthacht bis Wedel unterhalb von Hamburg mit der Zone größerer Belastungen aus

dem Großraum Hamburg; im unteren Tidebereich zwischen Wedel und Scharhörn

tritt durch zunehmende Verdünnung mit geringer belastetem Nordseewasser eine

Konzentrationsabnahme der zivilisatorisch eingetragenen Stoffe ein (Abschnitt C). In

Abbildung 13 sind die gelösten Trichlormethangehalte (ungefilterte Wasserproben)

wiedergegeben (mit Mittelwerten, Extremwerten und Standardabweichungen aus

den monatlichen Messungen). Während die Trichlormethangehalte bei Schnacken-

burg im Mittel 0,77 µg/l und bei Glückstadt 0,26 µg/l betrugen, gehen die Werte im

marinen Bereich bei Scharhörn auf 0,04 µg/l zurück.



In den Sedimentproben wurden von den niedermolekularen Chlorkohlenwasserstof-

fen nur die Verbindungen Trichlormethan, Tetrachlormethan, 1,1,1-Trichlorethan,

1,1,1,2-Tetrachlorethan, Trichlorethen, und Tetrachlorethen nachgewiesen. Für die

anderen im Meßprogramm enthaltenen halogenorganischen Verbindungen lagen die

Werte überwiegend unterhalb der Nachweisgrenze von 0,1 µg/kg Trockengewicht.

Großräumig lagen die mittleren Konzentrationen an Trichlormethan in der Größen-

ordnug von rd. 3 µg/kg Trockengewicht. An einzelnen Probenentnahmestellen wur-

den deutlich höhere Konzentrationen gemessen, die auf örtliche Einleitungen

hindeuten. In unmittelbarer Nähe von solchen Einleitungen, z.B. vom Bützflehter

Anleger und in der Glückstädter Nebenelbe, wurden Trichlormethankonzentrationen

festgestellt, die um das Hundertfache über diesem Niveau lagen. Bemerkenswert ist,

daß diese örtlichen Verschmutzungen räumlich sehr eng begrenzt vorliegen und

nicht auf größere Gebiete ausstrahlen (Bericht ARGE-ELBE). Für Trichlorethen wur-

de im großräumigen Mittel eine Belastung des Sediments in der Größenordnung von

rd. 2 µg/kg Trockensubstanz nachgewiesen. Interessant ist, daß z.B. bei Zollenspie-

ker an derselben Probenentnahmestelle, an der erhöhte Trichlormethan- (und

Tetrachlormethan-) Gehalte angetroffen wurden, ebenfalls deutlich erhöhte Trichlo-

rethenkonzentrationen im Sediment vorlagen. Die Tetrachlorethenkonzentrationen

im Sediment lagen überwiegend in der Größenordnung von 1 µg/kg Trockensubs-

tanz. An einzelnen Probenentnahmestellen im hamburger Bereich wurden leichte Er-

höhungen festgestellt (Bericht ARGE-ELBE). 

Eine statistische Auswertung ergibt für die Verhältnisse zur Feinkornfraktion keine

signifikante Abhängigkeit; im Verhältnis zum organischen Anteil in den Sedimenten,

ausgedrückt durch den Glühverlust, ist häufig eine schwach signifikante Korrelation

feststellbar. Der Bericht der ARGE-ELBE stellt fest, " daß aus der Tatsache dieser

relativ schwachen Anhängigkeiten nicht geschlossen werden kann, daß sich diese

Stoffe nicht an Schwebstoffen anreichern; vielmehr ist die Ursache für die nur

schwache Korrelation darin zu sehen, daß regional starke Belastungsunterschiede

unabhängig von der Beschaffenheit der Sedimente auftreten, die die Statistik ent-





sprechend beeinflussen". In der Tabelle 8 sind die Effekte der Korngröße und des

organischen Anteils (Glühverlust) auf die Anreicherungsfaktoren fest/gelöst

zusammengestellt, wobei besonders auf die heterogenen Einflußfaktoren hinzuwei-

sen ist, die nur zu einer groben Abschätzung führen können (s. ARGE-ELBE-Bericht

S. 76).

Trotz einer gewissen Affinität der hier aufgeführten Verbindungen zu den feinkörni-

gen Feststoffkomponenten, insbesondere zu den organischen Anteilen, ist der Zu-

sammenhang auch hier nicht sehr signifikant. Vielmehr deuten nach der Interpreta-

tion der ARGE-ELBE diese Befunde darauf hin, daß sich die niedermolekularen

Chlorkohlenwasserstoffe nicht direkt an die Sedimentkomponenten anlagern, son-

dern vermutlich überwiegend im Porenwasser vorkommen. Auch für die weit verbrei-

tet angewendeten Lösungsmittel Trichlorethen und Tetrachlorethen ergeben sich

keine gravierenden Anreicherungen in den Sedimenten. Aus der Tabelle 8 läßt sich

ablesen, daß die Anreicherung in den feinkörnigen Komponenten besonders Ausge-

prägt ist für den Flußabschnitt Wedel-Scharhörn (Trichlormethan und Trichlorethen)

bzw. Geesthacht-Wedel (Tretrachlorethen), während die Anreicherung in den organi-

schen Komponenten (mit eindeutiger Korrelation) im Flußabschnitt Geesthacht-We-

del für alle drei Substanzen am höchsten ist. Nicht bestätigt wurde durch die Werte

der Tabelle 8 die theoretische Abfolge der Verteilungskoeffizienten fest/gelöst; im

Gegenteil - die Adsorptionskoeffizienten in der Elbe gehen in der Reihenfolge

Trichlormethan - Trichlorethen - Tetrachlorethen zurück, wobei insbesondere der

sehr niedrige Anreicherungsfaktor für Tetrachlorethen auffällt. Diese Diskrepanz

kann damit zusammenhängen, daß die Sedimentkonzentrationen nicht nur durch

Sorption/Desorption, sondern durch alle ablaufenden Verteilungs- und

Transformationsprozesse bestimmt wird. BOUWER und McCARTHY, 1983, fanden

unter anaeroben Verhältnissen sowohl in Labor- als auch in Durchfußversuchen ein

Verschwinden von Tetrachlorethen, dafür wurde aber Trichlorethen gefunden. 

Ein biologischer Abbau von Tetrachlorethen im Sediment unter reduzierenden Bedin-

gungen könnte also durch Dechlorierung zu einer relativen Anreicherung von Tri-

chlorethen führen. Zum anderen können die äußerst niedrigen Sedimentkonzen-

trationen der Battelle-Studie auch mit einer Unterschätzung der extremen Flüchtig-

keit dieser Substanzen zusammenhängen. Bei der Battelle-Studie wurden die Pro-



ben in Aluminiumfolie eingeschlagen und tiefgefroren. Bei einer ähnlichen Methode

fand WIENBERG, 1986, bei Wiederholungsmessungen 4 Wochen nach der ersten

Analyse nur noch 1 - 10 % der ursprünglich gefundenen flüchtigen CKW. Selbst aus

Glasfläschchen, die mit teflonkaschierten Septen verschlossen waren, traten bei

Wasserproben Verluste bis zu 10 % innerhalb von 48 Stunden auf. Die Flüchtigkeit

aus dem Wasser, gemessen als Verteilungskoeffizient Wasser/Luft, nimmt in der

Reihenfolge Chloroform - Trichlorethen - Tetrachlorethen stark zu (d.h. die Vertei-

lungskoeffizienten werden kleiner: 8,6 - 2,7 - 1,2). Genau dies korrespondiert mit den

Ergebnissen der ARGE-Studie, so daß auch in diesem Fall die hohe Flüchtigkeit die

Ergebnisse mit bestimmt haben könnte.

Tabelle 8: Anreicherungsfaktoren (Verteilungskoeffizienten fest/gelöst) von
Trichlormethan, Tri- und Tetrachlorethen in Proben aus der Elbe
(Aus: ARGE-Elbe: "Chlorierte Kohlenwasserstoffe - Daten der Elbe
1980/82")

Wasserkon- Sedimentkon- Anreicherungsfaktoren

zentration zentration
Korngröße Glühverlust

Flußabschnitt µg/l n µg/kg n grob ) fein ) niedrig ) hoch )1 2 3 4

Chloroform B: Geesthacht-Wedel 0,45 (52) 4,1 (6) 5,2 9,0 5,6 11,7

A: Schnackenburg-Geesthacht 0,59 (28) 3,2 (9) 3,1 5,4 2,2 7,1

C: Wedel-Scharhörn 0,17 (83) 3,7 (8) 12,6 22,0 12,7 8,0

Trichlorethylen B: Geesthacht-Wedel 0,70 (52) 5,2 (6) 2,4 7,5 1,9 9,3

A: Schnackenburg-Geesthacht 0,97 (28) 1,7 (9) 2,3 1,8 2,4 3,2

C: Wedel-Scharhörn 0,31 (79) 3,0 (8) 2,0 9,8 2,4 2,3

Tetrachlorethylen B: Geesthacht-Wedel 0,47 (52) 2,2 (6) 0,8 4,6 0,8 3,0

A: Schnackenburg-Geesthacht 0,57 (28) 0,6 (9) 0,6 1,1 0,5 0,9

C: Wedel-Scharhörn 0,84 (84) 0,5 (7) 1,0 1,7 0,9 1,2

                                                                                                        

Probenentnahme der Elbsedimente: Schnackenburg bis Bunthaus 21.9. bis 23.9.1981       

Bunthaus bis Wedel        30.9. bis 1.10.1981  

Wedel bis Brunsbüttel             14.10.1981  

Brunsbüttel bis Scharhörn          3.12.1981

)  Ton und Schluffanteil < 25 %1

)  Ton und Schluffanteil > 50 %2

)  Glühverlust - Anteil < 5 %3

)  Glühverlust - Anteil > 10 %4



2.5.2. Dichlorbenzole

Umfangreiche Erhebungen zur Herkunft, Verbreitung und zum Verbleib von Chlor-

benzolen wurden im Bereich des Niagara-Flusses und seiner Einmündung in den

Ontario-See durchgeführt (ELDER & al., 1981; OLIVER & NICOL, 1982; DURHAM &

OLIVER, 1983). Ein Sedimentkern aus dieser Mündungszone des Niagara-Flusses

(Abbildung 14 nach Daten von DURHAM & OLIVER, 1983) zeigt extreme Belas-

tungssituationen, vor allem mit 1,3- und 1,4-Dichlorbenzol, in den vierziger und dann

insbesondere in den sechziger Jahren an. Es scheint, als ob diese Verschmutzung

des Niagara-Flusses und größerer Teile des Ontario-Sees - die Konzentrationen von

Chlor-benzolen in den Sedimenten des Ontario-Sees waren bei Messungen

1980/1981 ca. zwanzigmal höher als in den Sedimenten des Oberen Sees, des

Huron-Sees und des Erie-Sees (OLIVER & NICOL, 1982) - vor allem auf den Einfluß

der Hooker Electrochemical Company zurückzuführen war, die 1915 die erste

Chlorbenzol-Anlage in den USA in Betrieb nahm (8.200 Tonnen/Jahr). Diese an den

Niagara-Fällen gelegene Firma war auch an dem Umweltskandal von Love Canal

beteiligt. Der Rückgang der Chlorbenzolbelastung könnte auf die veränderten Pro-

duktionsbedingungen von Phenolen Ende der sechziger Jahre zurückzuführen sein

(OLIVER & NICOL, 1982).

In den Tabellen 9 und 10 sind die Verteilungskoeffizienten zwischen festen und

gelösten Phasen der drei untersuchten Dichlorbenzole für die Station Niagara-on-

the-Lake an der Mündung des Niagara-Flusses in den Ontario-See nach Daten aus

den Jahren 1980 und 1981 abgeschätzt. In den Schwebstoffen sind die Dichlorben-

zole um einen Faktor von ca. 10.000 gegenüber den Wasserkonzentrationen (unfil-

triertes Wasser) angereichert; der etwas höhere Anreicherungsfaktor für 1,4-Dichlor-

benzol in den Sedimentproben von derselben Station könnte dadurch erklärt werden,

daß ältere Sedimente mit höheren Gehalten an dieser Verbindung (siehe Daten des

Profilkerns in Abbildung 14 ) erfaßt wurden (allerdings wäre dann auch ein höherer

Verteilungskoeffizient von meta-Dichlorbenzol zu erwarten gewesen). Nimmt man

einen Verteilungskoeffizienten von ca. 1 x 10  für die Dichlorbenzole an Schweb-4

stoffen und Sedimenten an, so kann man auf Konzentrationen von ca. 100 ng/l an

meta- und para-Dichlorbenzol im Wasser des Niagara-Flusses an dessen Mündung

in den Ontario-See während der sechziger rückschließen. In der Höhe lagen die



Durchschnittskonzentrationen von 1,4-Dichlorbenzol im Frühjahr und Herbst 1980 im

Niagara-Wasser unmittelbar unterhalb des Abwasserzuflusses der Chemiefirma bei

Niagara Falls, N.Y. (OLIVER & NICOL, 1982).

Abbildung 14:

Konzentrationen von ortho- meta- und para-
Dichlorbenzol in einem Sedimentkern aus
dem Ontario-See (Station 208, ca.12 km vor
der Niagara-Mündung) (Nach Daten von
DURHAM & OLIVER, 1983).

Tabelle 9: Mittelwerte  von Dichlorbenzol im  Schwebstoff (C ;28 Proben,ss

1980;  aus:  KUNTZ & WARRY, 1983) und im Wasser (C ; 6 Pro-w

ben, je 3 im Frühjahr und im Herbst1980; aus: OLIVER & NICOL,
1982) bei Niagara-on-the-Lake.

C µg/kg C C /Csed w

µg/kg 1/kg

ss w

1,2-DCB 148 0,012 1,2 x 10

1,3-DCB 95 0,006 1,6 x 10

1,4-DCB 180 0,019 1,0 x 10

4

4

4



Tabelle 10: Konzentrationen von Dichlorbenzolen in Sedimentproben (C ;s

mehrere Fraktionen; drei Proben 1981) und im Wasser (C ) beiw

Niagara-on-the-Lake (Aus: FOX, CAREY & OLIVER, 1983).

C µg/kg C C /Csed w

µg/kg 1/kg

ss w

1,2-DCB 72 5,5 1,3 x 10

1,3-DCB 76 5,2 1,5 x 10

1,4-DCB 330 10,5 3,1 x 10

4

4

4

Die starke Anreicherung von Dichlorbenzolverbindungen - insbesondere von 1,4-

Dichlorbenzol - in den Sedimenten des Niagara-Flusses und dessen Mündungs-

gebiet im Ontario-See hat entsprechende Konzentrationserhöhungen in den ben-

thischen Organismen zur Folge. Die Tabelle 11 (nach Daten von FOX & al., 1983)

zeigt noch eine leichte Konzentrationserhöhung der drei Dichlorbenzole in den Tubi-

ficiden verglichen mit dem umgebenden Sediment an. In den Amphipoden gehen

die Konzentrationen zwar deutlich zurück, doch liegen die Biokonzentrationsfakto-

ren mit Werten um ca. 1.000 (gegenüber den Gehalten im Wasser des Ontario-

Sees) um das 10- bis 20-fache höher als die in Fischen (Forellen) gemessenen

DCB-Anreicherungen (OLIVER & NICOL, 1982). Daraus läßt sich eine beträchtliche

Bedeutung des Sedimentpfades bei der Anreicherung von Dichlorbenzol in benti-

schen Organismen ableiten.

Tabelle 11: Konzentrationen von Dichlorbenzol-Verbindungen in Sedimenten
und bentischen Organismen in der Mündung des Niagara-Flusses
in den Ontario-See (Nach FOX & al., 1983).

1,2-DCB 1,3-DCB 1,4-DCB
ng/l ng/g ng/l

Sediment 24 63 307 Stationen 207,208, 209
Oligochaeten* 28 93 400 Stationen 208 und 209
Amphipoden** (8) 40  84 Stationen 207,208, 209

*  vorherrschend: Tubifex tubifex
** vor allem: Pontoporeia hoyi; geringere Anteile von Gammarus sp (für 1,2-DCB

nur an Station 207 meßbar)



3. SEDIMENT-WASSER-GLEICHGEWICHTE: EXPERIMENTELLE UNTERSU-

CHUNGEN

3.1. Material

3.1.1. Sorbatstoffe und Chemikalien

Folgende Chemikalien wurden als Sorbate eingesetzt: Dichlormethan, Trichlorme-

than, 1,1,1-Trichlorethan, Trichlorethen, Tetrachlorethen, 1,2-, 1,3- und 1,4-Dichlor-

benzol (alle von Fa. E. MERK, Darmstadt, Reinheitsgrad "p.A."). Parathion-Ethyl

wurde von der Firma Promochem bezogen. Daneben wurde mit C-14-markierten

Sorbaten gearbeitet: (U-C )-1,3-Dichlorbenzol, spezifische Aktivität 2,3 m Ci/mmol;14

(U-C )-Hexachlorbenzol, spezifische Aktivität 62 m Ci/mmol, (Ring-2,6-C )-14       14

Parathion-Ethyl, spezifische Aktivität 21 m Ci/mmol; Vertreiber der Radiochemika-

lien: Fa. Amersham und Buchler, Braunschweig.

Als Tenside wurden eingesetzt: Das nichtionische TWEEN 20, Poly-

oxy[20]ethylensorbitanmonolaurat; TCAB, das kationische Tensid N,N,N-Trimethyl-

N-Cethylammoniumbromid (beide "zur Synthese", E. MERK, Darmstadt) sowie das

anionische TBS, Tetra-propylenbenzolsulfat (als 5 %-ige Lösung "für die Bestim-

mung der MBAS nach den DEV", E. MERK).

Alle anderen in dieser Studie verwandten Chemikalien sind - soweit nicht anders

vermerkt - ebenfalls von der Fa. E. MERCK bezogen worden und haben den

Reinheitsgrad "p.A.".

3.1.2. Die verwendeten Sedimente und ihre Eigenschaften

Die Sedimente stammen aus einem Süßwasserpriel des unter Naturschutz stehen-

den Tideauwaldes Heuckenlock an der Süderelbe bei Hamburg. Dieses Gebiet wird

im Flutstrom noch durch den Hamburger Hafen und seine Emissionen belastet;

andererseits finden sich keine Einleitungen in unmittelbarer Nähe und der Priel wird

nicht bebaggert. Eine Reihe von Untersuchungen in der Vergangenheit wurden am



Heuckenlock durchgeführt (z.B. MANG, 1978, PFANNKUCHE & al., 1975, ZIELKE,

1983, FRITZ, 1983) und auch gegenwärtig arbeiten mehrere Hamburger Institute in

diesem "Modellsystem".

Aus der Mitte des Priels wurde gelbbrauner, mittelkörniger Sand sowie feinkörniger,

dunkler, schlickiger Sand entnommen. Wenige Meter daneben fand sich feinkörni-

ger, schwarzer Schlick. Eine weitere Schlickprobe kam aus einer benachbarten

Schilfwuchszone; dieses Material enthielt noch viele unzerkleinerte Pflanzenteile.

Die Proben wurden an der Luft getrocknet und der Skelettanteil durch ein 2 mm-

Sieb abgetrennt. Vor den weiteren Untersuchungen erfolgte eine Trocknung über

Nacht bei 105 Grad Celsius.

Der Gesamtkohlenstoffgehalt wurde mit Hilfe einer Wösthoff-Apparatur durch Ver-

brennung im Sauerstoffstrom bei 1000�C und anschließender konduktometrischer

Bestimmung des entstandenen Kohlendioxids ermittelt. Die Bestimmung des

anorganischen Kohlenstoffs erfolgte mit der gleichen Apparatur durch Aufschluß mit

5 % HCl-Lösung. Der organische Kohlenstoff ergibt sich als Differenz aus diesen

beiden Werten (alle Messungen als Doppelbestimmungen).

Tabelle 12: Die Sorbenten: Gesamtkohlenstoffgehalt (TC) und organischer
Kohlenstoffanteil (OC), pH, Kationen-austauschkapazität (KAK),
sowie Ladungsnullpunkte (IEP)

Sorbent TC OC pH KAK IEP

% % mVal/100g ph

Sand 0,40 0,39 6,86 3 2 - 3

schlickiger Sand 0,84 0,83 6,89 5 2,5 - 3,5

Schlick I 3,72 3,67 6,92 20 ca. 2

Schlick II 6,00 5,98 3,49 15 3,5 - 4



Tabelle 13: Korngrößenverteilung der Sedimente, in %

Fraktion Sand schlickiger Schlick I Schlick II
Sand

Grobsand 6,5 5,2 7,9 8,8
(2000 - 630 µm)

Mittelsand 52,0 49,3 25,1 27,2
(630 - 200 µm)

Feinsand 41,2 44,7 51,9 49,5
(200 - 63 µm)

Schluff u. Ton 0,2 0,7 10,0 13,7
( < 63 µm)

Bei den Sorptionsexperimenten mit den Chloraliphaten betrug der organische Koh-

lenstoffanteil der Sedimente: Sand: 0,46 %; schlickiger Sand: 0,71 %; Schlick: 2,8

%. Für alle anderen Versuche wurden bei einer späteren Probennahme Sedimente

mit etwas abweichenden OC-Anteilen genommen (Tabelle 12).

Die Bestimmung des pH der Sedimente erfolgte in einer Aufschlämmung Sediment

zu 0,01 N CaCl -Lösung (1 : 2,5). Die Kationenaustauschkapazität wurde durch Ein-2

tausch mit NH  im Perkolationsverfahren und Bestimmung des überschüssigen NH4       4

titrimetrisch nach isolierender Wasserdampfdestillation ermittelt (Tabelle 12).

Die Korngrößenverteilung wurde durch Naßsiebung bestimmt; anders, als in der

Bodenkunde üblich, jedoch ohne Zerstörung des Karbonatanteils und des organi-

schen Materials (Tabelle 13).

Die Charakterisierung der pH-abhängigen Ladung des feinkörnigen Matrials erfolgte

durch die Messung der isoelektrischen Punkte (IEP), also derjenigen pH-Werte, bei

denen die Partikelchen durch Protonierung ungeladen vorliegen.  Dazu wurden

deren Zeta-Potentiale bei verschiedenen pH im erwarteten IEP-Bereich gemessen;

zunächst wurde nach einem Sedimentationsverfahren (ohne Verwendung eines

Dispergators) eine Sedimentsuspension der Fraktion < 20 µm gewonnen, anschlie-

ßend das Zeta-Potential mit Hilfe  des Zeta-Meters nach RIDDICK, 1968, über die



elektrophoretische Beweglichkeit der Teilchen ermittelt. Die Berechnung erfolgte

nach NEY, 1973, ohne Korrektur nach HENRY, 1931, und OVERBEEK, 1943. Die

pH-Einstellung erfolgte mit stark verdünnter Perchlorsäure und Natriumperchlorat

bei konstanter Ionenstärke. Bei einem Mischsubstrat wie den Gewässersedimenten

ist zu erwarten, daß sich die verschiedenen Partikelchen erheblich in ihren

Ladungsverhältnissen unterscheiden. Dementsprechend schwankten die Zeta-Po-

tentiale aus einer Probe bei den einzelnen Teilchen bei neutralem pH zwischen -12

und -30 mV. Allerdings waren die Mittelwerte bei Messung von 10 bis 20 Partikel-

chen sehr gut reproduzierbar (Maximal ± 2 mV). Auch war der IEP - die elektropho-

retische Beweglichkeit ist 0, oder gleich viele Teilchen wandern zur Anode wie zur

Kathode - mit der Genauigkeit von 0,5 bis 1 pH-Einheit sicher angebbar (Tabelle

12).

3.2. Methoden

3.2.1. Gaschromatographie

Für die Analysen stand ein Gaschromatograph folgender Ausstattung zur Verfü-

gung:

Gerät: Packard Instruments Gaschromatograph Gc 

433 mit Peakintegration und Plotter;

Trennsäule: Supelco Glas-Kapillar-Säule SPB-5, 

  Länge 60 m, Innendurchmesser 0,75 mm,

 Beschichtungsdicke 1,0 µm;

Stationäre Phase: SPB-5 (ein Dimethyl-polysiloxan: 5 % 

Diphenyl-, 94 % Dimethyl-, 1 % Vinyl-

Polysiloxan), chemisch gebunden;

Detektor: ECD (Elektroneneinfangdetektor);

Probeneingabe: Purge- und Trap-Apparatur.

Das hier verwendete Purge- und Trap-Verfahren wurde von BELLAR und LICH-

TENBERG, 1974, entwickelt: Ein Ausblasgefäß mit der wäßrigen Probe wird von

einem Purge-Gas (purge = reinigen), hier Stickstoff, durchströmt. Flüchtige Be-



standteile werden ausgetrieben und auf einem Stahlrohr an einem starken Sorbens

festgehalten (trap = Falle ). Als Sorbens dient TENAX, ein poröses, thermisch stabi-

les Polymer auf der Basis von 2,6-Di-phenyl-p-Phenylenoxid. Es wird oft als Sor-

bens für unpolare, organische Verbindungen verwendet. Die Probe wird durch ther-

mische Desorption von der TENAX-Falle auf die Säule gegeben.

Die folgende Liste gibt die Versuchs- und Geräteparameter an:

Träger/Purge-Gas: Stickstoff, Qualität 5,0
Gasnachreinigung: Molekularsieb, Aktivkohle
Gasvordruck: 100 kPascal
Gasfluß Säule: 10 ml/min
Gasfluß MakeUp: 30 ml/min
Gasfluß Purge und
Trap: 30 ml/min

Purge- und
Trap-Zyklus DCB Haloaliphaten
Purgen: 10 min 5 min
Trocknen:  2 min 2 min
Aufheizen:  2 min 2 min
Injektion:  2 min 2 min
Trap-Temperatur: 20�C auf 250�C 20�C auf 250�C

Temperaturen
Detektor: 270�C 250�C
Injektion: 230�C 150�C
Zusatzheizung 6-Wege-
Ventil: 200�C 150�C
Temperaturprogramm: 15 min 60�C, 14 min 35�C,

dann mit 6�C/min dann mit 20�C/min
auf 130�C, dann auf 135�C, 5 min 
mit 25�C/min auf 135�C
250�C

Die Eichung erfolgte, indem 2 µl frisch angesetzter methanolischer Standardlösung

(500; 50; 5 und 0,5 µg/ml Haloalkane und -alkene bzw. 68; 6,8; 0,68; 0,068 µg/ml

Dichlorbenzole) zu 5 ml CKW-freiem Wasser in die Purge-Apparatur gegeben wur-

den. Messungen in Triplikaten ergaben relative Standardabweichungen, die in den



Extremen von 0,1 % bis 4,1 % reichten. Der Gesamtfehler der gaschromatographi-

schen Analyse wird bei genauem Einhalten der Versuchsparameter und ständiger

Überprüfung der Gültigkeit der Eichkurven und der Standards kleiner als 4 % einge-

schätzt, der Fehler bei Dichlormethan auf Grund der geringeren ECD-Empfindlich-

keit und wegen Verschleppungserscheinungen bei geringen Konzentrationen auf

kleiner als 8 %.

3.2.2. ß-Scintillometrie

Für die Messung der C-14-Aktivitäten bei den radioaktiv markierten Schadstoffen

1,3Dichlorbenzol, Hexachlorbenzol und Parathion stand ein Flüssigscintillations-

meßgerät der Fa. Searle, das Mark II Liquid Scintillation System Model 6880, zur

Verfügung. Für die Quench-Korrektur wurde mit einer Serie von 11 unterschiedlich

gelöschten Proben gleicher und bekannter Aktivität eine Eichung durchgeführt. Die

Löschkorrektur wurde über einen externen Standard vorgenommen. Die Richtigkeit

der Quench-Korrektur wurde durch C-14 dotierte Sedimentextrakte überprüft und

ergab gute Übereinstimmung.

Als Scintillatorgel wurde Instantgel der Fa. Packard Technologies eingesetzt, ein

Flüssigscintillator für wäßrige Proben auf Dioxan-Basis. Bis zu 5 ml wäßriger Probe

konnten in 10 ml des Scintillators gemessen werden. Für einige Untersuchungen

wurde die nichtgelbildende Scintillationslösung Unisolve 100 der Fa. Zinsser Analy-

tik, Stuttgart, verwendet. Dieser Scintillator ist auf Pseudocumolbasis aufgebaut.

Durch einen internen Rechner im Scintillationsmeßgerät wurden die gemessenen

Impulse entsprechend der Eichung und des Ergebnisses der Messung mit dem

internen Standard in Zerfälle pro Minute, dpm, umgerechnet (60 Bq entsprechend 1

dpm). Der Hintergrund (vor allem durch Eigenimpulse des Gerätes oder natürliche

Zerfälle) betrug etwa 20 - 25 dpm. Jede Messung dauerte so lange, bis 40 000 dpm

gemessen wurden, oder höchstens 10 Minuten. Für einwandfreie Messungen soll

die Aktivität zumindest dreimal dem Untergrund entsprechen.

Im Vergleich zur Gaschromatographie sind die Scintillationsmessungen wesentlich

weniger aufwendig und genauer. Bei der Analyse ist die Genauigkeit im wesentli-



chen durch Pipett- und Wägefehler bestimmt. Bei gleichmäßiger Arbeitsweise betra-

gen die Abweichungen von Mehrfachproben weniger als 1 %.

3.2.3. Durchführung der Sorptions- und Desorptionsversuche

Bei den Sorptions- und Desorptionsversuchen wurden bekannte Sedimentmengen

mit wäßrigen Lösungen der Schadstoffe equilibriert und anschließend die jeweiligen

Konzentrationen im Sediment und im Wasser ermittelt. Die Herstellung der wäß-

rigen Lösungen erfolgte folgendermaßen: Die 5 Haloalkane und -alkene wurden

durch Mikroliterspritzen in 1 l CKW-freies Wasser (deionisiert, pH 6,6 - 6,8) gege-

ben, so daß die Konzentration um 10 und 1 mg/l betrugen. Weiterhin wurde durch

Verdünnung eine Lösung mit 0,1 mg jeder Komponente hergestellt. Anschließend

wurden die Lösungen vorsichtig gerührt und die Konzentrationen gaschromatogra-

phisch überprüft. Ähnlich wurde bei 1,2- und 1,4-Dichlorbenzol verfahren; die Aus-

gangskonzentration betrug 30 bis 50 mg/l, und die Verdünnung entsprach der Reihe

1 : 10 : 100 : 1000. Bei den Untersuchungen an 1,3-Dichlorbenzol und Parathion

wurde jeweils die C-14 markierte Substanz mit inaktiver gleicher Substanz verdünnt,

so daß die spezifische Aktivität genau bekannt war. Ansonsten wurde wie oben

verfahren; die Ausgangskonzentrationen betrugen 30 mg/l 1,3-Dichlorbenzol bzw.

10 mg/l Parathion. Die Verdünnungsstufen betrugen im ersten Fall 1 : 10 : 100 :

1000, im zweiten Fall 1 : 5 : 25 : 125. Die genaue Konzentration ließ sich über die

bekannte spezifische Aktivität scintillometrisch bestimmen. Bei Hexachlorbenzol

wurde wie bei KROGMANN, 1986, verfahren: 5 µg  C-14 HCB gelöst in 5 ml n-He-

xan wurden in eine liegende 500 ml Steilbrustflasche gegeben. Durch horizontales

Drehen um die Längsachse der Flasche ließ sich das Hexan verdunsten und das   

C-14 HCB somit auf die Glaswände auftragen. Anschließend wurde mit Wasser

aufgefüllt und vorsichtig gerührt. Nach 1 - 2 Tagen war die HCB gesättigte Lösung

(ca. 5 - 6 µg/l) gebrauchsfertig.

Die Sorptionsversuche wurden in 30 ml fassenden Glas-Zentrifugengläsern durch-

geführt. Die Sedimenteinwaage betrug bei den Versuchen mit Chloralkanen und -

alkenen 15 g, mit Dichlorbenzol und Parathion 2 g und bei Hexachlorbenzol 200

mg. In die Zentrifugengläser wurden bei Chloraliphaten 20 ml, sonst 25 ml der

Schadstofflösungen gegeben; bei Hexachlorbenzol wurden die Verdünnungen (1 : 5



: 25 : 125) aus der gesättigten Lösung erst im Zentrifugenglas hergestellt. Die Glä-

ser wurden mit Glasstopfen mit Teflonmanschetten verschlossen, dann 2 Stunden

(Chloraliphaten), 4 Stunden (Dichlorbenzole) oder 20 Stunden (Parathion und HCB)

über Kopf geschüttelt, anschließend bei 3000 upm 20 Minuten zentrifugiert (Kühl-

zentrifuge, 20�C) und die Konzentration der Schadstoffe im klaren Überstand gas-

chromatographisch bzw. scintillometrisch bestimmt.

Für anschließende Desorptionsmessungen  wurde der Überstand bei den Chlora-

liphaten dekantiert und die Restwassermenge durch Wägung festgestellt. Bei den

anderen Sorbaten wurde der Überstand bis auf einen Rest von 5 ml entnommen

(Kontrolle durch Wägung) und mit schadstofffreiem Wasser wieder auf insgesamt

25 ml aufgefüllt. Anschließend wurde wiederum 2, 4 oder 20 Stunden (s.o.) ge-

schüttelt, und die Equilibriumkonzentration der Lösung ermittelt. Bis zu drei aufein-

ander folgende Desorptionsschritte wurden ausgeführt.

Bei den C-14 markierten Sorbaten wurde nach dem letzten Desorptionsschritt (oder,

wenn keine Desorption erfolgte, nach der Adsorption) die Sedimentkonzentration

bestimmt. Dazu wurde statt mit Wasser mit 20 ml des nicht gelbildenden Scintilla-

tors Unisolve 100 aufgefüllt, um den am Sediment sorbierten Anteil zu extrahieren.

Die Probe wurde mit Ultraschall behandelt, zentrifugiert, und die Aktivität des Über-

standes (5 ml) gemessen. Vorversuche ergaben gute Extraktionserfolge (mehr als

90 % Wiederfindung).

Aus den Wägeprotokollen und den gaschromatographischen bzw. scintillometri-

schen Bestimmungen ließen sich die Konzentrationen des sorbierten Anteils, der

Gleichgewichtslösung und der Verluste berechnen. Letztere betrugen pro

Sorptions- bzw. Desorptionsschritt 5 - 10 %. Sie sind im wesentlichen auf Kapillar-

kräfte der Lösungen, die zwischen Schliff und Teflonmanschette hindurchdiffundie-

ren, zurückzuführen. So gingen bei Schüttelzeiten von 20 Stunden für die Desorp-

tionsschritte im Mittel zwischen 0,8 und 1,2 g Lösung verloren, bei 25 g Einwaage

entspricht dies ca. 4 %. Die übrigen Verluste entstehen vor allem durch Verdun-

stung. Im Gegensatz zu Diffusions- und Verdunstungsverlusten spielt Sorption an

den Wandungen der verwendeten Glas-Zentrifugengläser keine Rolle; lediglich bei



HCB war eine geringe Sorption festzustellen, die jedoch bei der hohen Sorptivität

der Sedimente nicht ins Gewicht fällt.

Bei den nicht radioaktiven Sorbaten war eine Bestimmung des sedimentgebunde-

nen Schadstoffanteils nicht mit vertretbarem Aufwand möglich, ließ sich jedoch aus

der Massenbilanz unter Einrechnung der Erfahrungswerte für die Verluste berech-

nen.

Für die flüchtigen Chloraliphaten und die Dichlorbenzolen wurde an den vier Sedi-

menten auch die Sorptionskinetik bestimmt. Die Untersuchung erfolgte, indem

Sorptionsversuche unter Variation der Schüttelzeiten durchgeführt wurden (0,5; 1;

2; 4; und 20 Stunden, bei den Dichlorbenzolen noch mit Zwischenzeiten). Die Sor-

batkonzentration betrug in diesen Versuchen jeweils 1 mg/l der Chloraliphaten bzw.

100 µg/l der Dichlorbenzole.

3.2.4. Variation der Randbedingungen

Sorptionsversuche zum Einfluß verschiedener Randbedingungen wurden nach der

gleichen Methode wie oben beschrieben durchgeführt. Allerdings wurde jeweils nur

eine Sorbatkonzentration vorgelegt. Desorptionsversuche entfielen. Ein Versuch

bestand jeweils aus einem Gradienten bzw. einer Verdünnungsreihe der zu

untersuchenden Größe. Es wurde jeweils an allen 4 Sedimenten gearbeitet, jeder

Versuch in Triplikaten durchgeführt. Als Sorbat wurde überwiegend 1,3-Dichlor-

benzol, daneben Parathion und Hexachlorbenzol eingesetzt. Die nicht aktiven 1,2-

und 1,4-Isomere des DCB wurden nur an markanten Teilpunkten in ihrem Verhalten

überprüft.

Temperatur. - Die Proben wurden bei 5 ± 0,2�C; 20 ± 0,2�C und 40 ± 0,2�C in

einem wassertemperierten Horizontalschüttler, Frequenz 300/min, equilibriert.

pH.- Der pH wurde durch je 2 ml Pufferlösung (Tab. 14) im Bereich von 1,2 bis 12,6

in neun Stufen eingestellt. 



Salinität. - Die Sorptionsversuche unter variierter Salinität erfolgten in syn-

thetischem Meereswasser (Rezeptur Tab. 15) und hatten unverdünnt eine Chlorid-

Ionen-Konzentration von 3,4 % ; folgende Stufen wurden eingesetzt: 0,14 %, 0,4 %,

1,1 %, 2,0 % und 3,1 %. Bei den getrennten Versuchen mit Natriumchlorid allein

betrugen die verwendeten Konzentrationen 6,1 %, 0,61 %, 610 ppm, 61 ppm und

6,1 ppm.

Methanol, Essigsäure, Nitrilotriessigsäure (NTA) und Tenside.

Für die Prüfung wurden die jeweils höchsten Konzentrationen mit Wasser ange-

setzt. Die weiteren Konzentrationen ergaben sich über entsprechende Verdün-

nungsreihen (Tab. 16). Zum Sediment wurde zunächst jeweils 5 ml der radioaktiven

Sorbatlösung gegeben und dann 20 ml der in Tabelle 16 angegebenen Lösung

zugefügt. Die Ausgangskonzentrationen der Sorbate betrugen nach dieser Verdün-

nung 100 µg/l DCB, 2 mg/l Parathion, 1 µg/l HCB. Das kationische Tensid TCAB

mußte bei Konzentrationen über 100 mg/l mit Hilfe von Methanol als Lösungs-

vermittler in Lösung gebracht werden. Um einen biochemischen Abbau der Tenside

zu vermeiden, war ein Zusatz von Natriumazid erforderlich. Vorversuche zeigten

keinen Einfluß von Natriumazid auf die Sorptionsvorgänge. Für die Untersuchung

des Einflusses von Tensiden auf die Sorption hydrophober Schadstoffe ist auch die

Sorption der Tenside selbst an den Sedimenten von Interesse. Dazu wurden Versu-

che mit Tensiden durchgeführt. Die Sedimenteinwaage betrug dabei jeweils 2 g und

die Konzentration der ionischen Tenside 10; 1; 0,1 und 0,01 g/l (Versuche mit

TWEEN 20 stehen noch aus). Die Analyse erfolgte beim anionischen TBS nach

DEV, H 23, bei TCAB nach FREIER, 1964, photometrisch als Bromphenolblau

Komplex. Zur Charakterisierung der Oberflächenladung der Tensid/Sediment-Sorp-

tionskomplexe wurden wie in Kapitel 3.1.2. beschrieben deren Zeta-Potentiale in

Abhängigkeit von der Tensidkonzentration gemessen.



Tabelle 14: Zusammensetzung der eingesetzten Pufferlösungen
(Nach MERCK, o.J.*)

pH Zusammensetzung
(25�C)

1,2 25 ml 0,2 M Kaliumchloridlösung und
42,5 ml 0,1 N Salzsäure

3,1 50 ml Kaliumhydrogenphthalatlösung  und1)

18,8 ml 0,1 N Natronlauge

4,2 50 ml Kaliumhydrogenphthalatlösung  und1)

3,0 ml 0,1 N Natronlauge

5,5 50 ml Kaliumhydrogenphthalatlösung  und1)

36,6 ml 0,1 N Natronlauge

6,5 50 ml 0,1 M Kaliumhydrogenphosphatlösung und
13,9 ml 0,1 N Natronlauge

7,4 50 ml 0,1 M Kaliumhydrogenphosphatlösung und
39,1 ml 0,1 N Natronlauge

8,4 50 ml Borsäure  und2)

8,6 ml 0,1  N Natronlauge

10,9 51,5 ml Glycin  und3)

48,5 ml 0,1 N Natronlauge

12,6 30 ml Glycin  und3)

70 ml N Natronlauge

1) Kaliumhydrogenphthalatlösung: 20,42 g Kaliumhydrogenphthalat z.A. in 1000
ml destilliertem Wasser lösen

2) 6,18 g Borsäure z.A.  in 0,1 M Kaliumchloridlösung zu 1000 ml gelöst

3) 7,507 g Glycin z.A. und 5,84 g Natriumchlorid z.A. mit destilliertem Wasser
auf 1000 ml auffüllen

* Man mischt jeweils die in der Tabelle aufgeführten Mengen und füllt mit de-
stilliertem Wasser auf 1000 ml auf.



Tabelle 15:  Zusammensetzung des synthetischen Meerwassers

Einwaage in 500 ml destilliertem Wasser

NaCl 21,0 g

MgSO  . 7 H O 6,0 g4   2

MgCl  . 6 H O 5,0 g2   2

CaCl  . 2 H O 1,0 g2   2

KCL 0,8 g

NaHCO 0,2 g3

NaBr 0,1 g

H BO 0,06 g3 3

Sr(NO ) 0,03 g3 2

Tabelle 16: Übersicht über die eingesetzten Lösungskonzentrationen für Me-
thanol, Essigsäure, NTA und Tenside

Methanol Tensid Tensid Tensid

Essigsäure NTA Kation. Anion. Nichtion.

12,3 g/l 10 g/l 1 g/l 10 g/l 10 g/l 10 g/l

1,0 g/l 1 g/l 100 mg/l 4 g/l 4 g/l 4 g/l

100 mg/l 100 mg/l 10 g/l 2 g/l 2 g/l 2 g/l

10 mg/l 10 g/l 4  g/l 1 g/l 1 g/l 1 g/l

1 g/l 1 mg/l 100 mg/l 100 mg/l 400 mg/l

400 µg/l 10 mg/l 5 mg/l 100 mg/l

100 µg/l 1 mg/l 250 µg/l 5 mg/l

40 µg/l 100 µg/l 12,5 µg/l 250 µg/l

1 µg/l 0,63 µg/l 12,5 µg/l
 



3.3. Ergebnisse

3.3.1. Sorptionskinetik

Bei den Sorptionsversuchen mit den flüchtigen CKW und den Di-chlorbenzolen

unter variierter Schüttelzeit zeigte sich, daß  eine Gleichgewichtseinstellung sehr

schnell vor sich geht. Aus den Abbildungen 15 bis 17 ist ersichtlich, daß sie bei den

flüchtigen Chloraliphaten bereits nach 30 min erfolgt ist und die Sorption mit länge-

ren Schüttelzeiten nicht mehr zunimmt. Auch bei 1,3-Dichlorbenzol ist nach einer

halben Stunde Equilibrierzeit bei allen drei geprüften Sorbenten das Gleichgewicht

erreicht. Auch nach 20-stündiger Schüttelzeit lagen die Verteilungsgleichgewichte

höchstens geringfügig höher, was wahrscheinlich nur durch zeitabhängig zuneh-

mende Verdunstungsverluste vorgetäuscht worden sein dürfte (Abb. 18).

Auch bei einem Desorptionsversuch mit 1,3-Dichlorbenzol wurde die Zeitabhängig-

keit der Gleichgewichtseinstellung geprüft. Wie aus Abbildung 18 zu ersehen ist,

lassen sich keine Unterschiede zwischen Sorptionskinetik und Desorptionskinetik

erkennen.

3.3.2. Sorptionsisothermen/Verteilungskoeffizienten

Bei den flüchtigen Chloraliphaten nahm die Sorption in der Rei-henfolge Methy-

lenchlorid < Chloroform < 1,1,1-Trichlorethan < Trichlorethen < Tetrachlorethen zu.

Die Sorption läßt sich sehr gut als "lineare Sorption" durch den linearen

Verteilungskoeffizienten darstellen (Tab. 17). Wie zu erwarten, nimmt die Sorption

bezogen auf die Sedimente in der Reihenfolge Sand < schlickiger Sand < Schlick

zu. Bezieht man die Verteilung jedoch auf den Kohlenstoffanteil der Sorbenten, so

ergibt sich im Rahmen der Meßgenauigkeit eine sehr gute Übereinstimmung (le-

diglich die K -Werte für Tetrachlorethen am schlickigen Sand scheinen zu hoch zuoc

liegen). Demnach wäre auch bei den Gewässersedimenten wie bei den Böden und

anderen untersuchten Sorbenten der OC-Anteil der überragende "Master factor",

der die Sorptivität des Sediments bestimmt. Die Sorptionsisothermen sind in Ab-

bildung 19 unter Einbeziehung aller Daten auch aus Desorptionsversuchen  darge-

stellt. 



Abbildung 15: Sorptionskinetik für flüchtige Chloraliphaten, dargestellt am
Beispiel "Sand" (a Dichlormethan; b Trichlormethan; c 1,1,1-
Trichlorethan; d Trichlorethen; e Tetrachlorethen)

Abbildung 16: Sorptionskinetik für flüchtige Chloraliphaten, dargestellt am
Beispiel "Schlickiger Sand" (a Dichlormethan; b Trichlorme-
than; c 1,1,1-Trichlorethan; d Trichlorethen; e Tetrachlorethen)



Abbildung 17: Sorptionskinetik für flüchtige Chloraliphaten, dargestellt am
Beispiel "Schlick" (a Dichlormethan; b Trichlormethan; c 1,1,1-
Trichlorethan; d Trichlorethen; e Tetrachlorethen) 

  

Abbildung 18: Sorptionskinetik für 1,3-Dichlorbenzol. Sorbent:
��: Schlick II;  � : Schlickiger Sand;  � : Sand 



Abbildung 19: Sorption/Desorption flüchtiger Chloraliphaten am Schlick
(Sorption: gefüllte Symbole; Desorption: leere Symbole)
��: Dichlormethan;  ��: Trichlormethan;
��: 1,1,1-Trichlormethan;  ��: Trichlorethen;
��: Tetrachlorethen

Es zeigt sich, daß die Isothermen sowohl durch die Sorption als auch durch die

Desorption beschrieben werden können, die Sorption verläuft vollständig reversibel.

Die Sorptions- und Desorptionsgleichgewichte stellten sich nach Ab-
bildung 19 in der Regel gut reproduzierbar ein, lediglich bei Dichlor-
methan streuen die Werte stärker. Wegen der geringen Sorptivität (Kp

<1) ist die Ausgangskonzentration der Sorbatlösung und die Gleich-
gewichtskonzentration C  fast gleich; da aber die Differenz dieser bei-eq

den Werte wesentlich in die Berechnung eingeht, schlagen sich be-
reits geringe prozentuale Meßfehler als große Differenzen im K -Wertp

nieder.



In Abbildung 20 bis Abbildung 23 sind die Sorptionsisothermen für die drei Dichlor-

benzol-Isomere dargestellt, die entsprechenden Freundlich-Parameter für die

Freundlich Isotherme (siehe Kap. 2.1.3.) finden sich in der Tabelle 18. Es zeigt sich,

daß sich die drei Dichlorbenzol-Isomeren in ihrem Sorptionsverhalten nicht unter-

scheiden (lediglich die Meßwerte streuen bei den gaschromatograpisch bestimmten

1,2- und 1,4-Isomeren stärker als beim scintillometrisch bestimmten 1,3-Dichlor-

benzol). 

Die Sorptivität der Sedimente nimmt wie bei den flüchtigen Chloraliphaten in der

Reihenfolge der OC-Gehalte zu: Sand < schlickiger Sand < Schlick I < Schlick II ;

bezüglich der OC-Anteile unterscheidet sich die Sorptivität der Sedimente für

Dichlorbenzole dagegen erwartungsgemäß nicht. Die Freundlich-Parameter liegen

etwas unter 1, d.h. die Sorption nimmt mit steigender Sorbatkonzentration ab. Wie

jedoch Abbildung 24 zeigt, ist diese Tendenz erst bei Konzentrationen ab 1 mg (und

dann auch nur schwach ausgeprägt) zu erkennen. Es ist also gerechtfertigt (zu-

mindest bei Konzentrationen < 1 mg/l) zur Charakterisierung der Sorption mit linea-

ren Verteilungskoeffizienten, K  bzw. K , zu arbeiten.p  oc

Tabelle 17: Lineare Verteilungskoeffizienten K  für flüchtige Chloraliphaten an Se-p

dimenten (kap. 3.2.3.), organischer Kohlenstoffgehalt, OC und K -OC

Werte

Stoff Sand Schlickiger Sand Schlick

K OC K K OC K K OC Kp

(%) (%) (%)
oc p oc p oc

Dichlormethan 0,10 0,46 21,7 0,20 0,71 28,2 0,75 2,8 26,8

Trichlormethan 0,40 0,46 86,9 0,57 0,71 80,3 2,22 2,8 79,3

1,1,1-Trichlor- 0,45 0,46 97,8 1,05 0,71 147 4,59 2,8 164
ethan

Trichlorethen 1,01 0,46 220 1,92 0,71 270 7,86 2,8 281

Tetrachlor- 1,44 0,46 313 6,07 0,71 855 13,47 2,8 481
ethen



Abbildungen 20 - 23: Sorptionsisothermen für die Dichlorbenzole an Sand (oben links), schlickigem Sand (oben rechts),
Schlick I (unten links) und Schlick II (unten rechts) (alle Angaben in µg/l Gleichgewichtslösung, C ,eq

bsw. µg/kg Sedimente, C )s





An Schlick II wurden mit 1,3-Dichlorbenzol auch Desorptionsversuche durchgeführt.
Die Abbildung 25 und die dort ebenfalls angegebenen Freundlich-Parameter der
Sorptions- und der Desorptionsisotherme zeigen fast völlige Übereinstimmung; die
Sorption ist also völlig reversibel.
 
(Die Bestimmung der Reversibilitätist gerade bei flüchtigen Stoffen ein Problem.
Wird lediglich der Sorbatanteil in wäßriger Lösung gemessen und die Sedimentkon-
zentration aus der Differenz Einsatzkonzentration und Gleichgewichtskonzentration
des Sorbats berechnet, werden Verluste und Verflüchtigung der sorbierten Menge
zugerechnet. Bei der Berechnung der Verteilungskoeffizienten können dadurch bei
mehreren aufeinanderfolgenden Desorptionsschritten Hystereseerscheinungen
vorgetäuscht werden: Wird die Flüchtigkeit unterschätzt, ergibt sich bei solcher Be-
rechnung zwangsläufig ein höherer K -Wert für die Desorption als für die Sorption,p

die Sorption ist nur scheinbar irreversibel).

Parathion und Hexachlorbenzol sind wesentlich sorptiver als die bisher behandel-
ten Sorbate; grundsätzlich zeigt sich jedoch ein gleiches Verhalten: Die Sorptivität
der Sedimente steigt entsprechend deren OC-Anteil (Abb. 26, 27). Der auf den
organischen Kohlenstoffanteil bezogene Verteilungskoeffizient unterscheidet sich
nicht mehr als um den Faktor 2. 

Desorptionsversuche mit Hexachlorbenzol an Schlick II ergaben fast identische
Sorptions-und Desorptionsisothermen, die Sorption ist also reversibel. Die Sorption
von Hexachlorbenzol läßt sich gut nach dem Modell der konstanten Verteilung als
linearer Verteilungskoeffizient darstellen; bei Parathion liegt der Freundlich-Para-
meter 1/n dagegen etwas unter 1, bei höheren Sorbatkonzentrationen wird die
Sorption also geringer (Tab. 18).



Tabelle 18: Sorption von Dichlorbenzolen, Parathion und Hexachlorbenzol an
Gewässersedimenten. Parameter der Freundlich-Isotherme  KF

und 1/n, Korrelationskoeffizient  r, sowie die linearen Verteilungs-
koeffizienten Sediment/Wasser K  und organischer Kohlenstoffp

des Sediments Koc

Sorbat/Sorbens K 1/n r K KF p oc

1,3-DCB
Sand 3,9 0,946 0,9986 3,7 950
Schl. Sand 12,1 0,931 0,9987 11,2 1350
Schlick I 49,0 0,940 0,9995 46,2 1260
Schlick II 67,6 0,952 0,9995 64,6 1080

1,2-DCB
Schl. Sand 14,5 0,921 0,9959 9,4 1120
Schlick II 70,2 0,992 0,9945 69,0 1150

1,4-DCB
Schl. Sand 8,6 0,990 0,9859 8,5 1010
Schlick II 67,8 0,995 0,9751 70,8 1180

Parathion
Sand 17,7 0,882 0,9750 18,0 4621
Schl. Sand 21,1 0,946 0,9916 21,7 2610
Schlick I 90,2 0,886 0,9985 108,9 2967
Schlick II 128,0 0,874 0,9978 158,1 2643

HCB
Sand 169 1,033 0,9956 166 42500
Schl. Sand 321 1,040 0,9949 293 35400
Schlick I 2177 1,003 0,9973 2169 59100
Schlick II 2534 0,980 0,9935 2770 46300

Dies mag mit den Konzentrationen den eingesetzten Sorbate zu erklären sein; He-
xachlorbenzol wurde entsprechend seiner Wasserlöslichkeit bis 6 µg/l, Parathion
dagegen bis 10 000 µg/l geprüft.
An dieser Stelle sei auf ein analytisches Problem hingewiesen: durch die hohe
Sorptivität von HCB wird die Lösungskonzentration im Versuch sehr gering und die
Grenzen der Analytik werden schnell erreicht. Dem begegnet man, indem die Sor-
bentmenge herabgesetzt wird, dies ist jedoch wegen der Heterogenität des Sedi-
ments problematisch. Außerdem konnten WILKEN und WIRTH, 1986, zeigen, daß
bei sehr geringen Sorbentmengen die Sorptivität sich verändert, sie nimmt stark zu.
Für Sorptionsversuche sind also die Extreme wie z.B. Methylenchlorid und HCB für
den Experimentator schwierig, die Dichlorbenzole sind dagegen vergleichsweise
leicht zu handhaben. 



Abbildung 24: Sediment/Wasser-Verteilungskoeffizient, K , in Abhängigkeitp

von der Equilibriumskonzentration m Wasser, dargestellt für
die Sorption der Dichlorbenzole an Schlick II (C  in µg/l)eq



Abbildung 25: Sorptions- und Desorptionsisotherme für 1,3-DCBan Schlick II. Die
Freundlich-Parameter lauten:

KF 1/n

Sorption 73,6 0,969

Desorption 79,7 0,958



Abbildung 26: Sorptionsisothermen für Parathion an � Schlick II; � Schlick I;
� schlickigem Sand und � Sand

Abbildung 27: Sorptionsisothermen für Hexachlorbenzol an � Schlick II; �
Schlick I; � schlickigem Sand und � Sand
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3.3.3. Einfluß verschiedener Randbedingungen auf die Sorption

3.3.3.1. Einfluß der Temperatur

Der Einfluß der Temperatur auf die Sorption von 1,3-DCB ist für alle Sedimente bei

5�C, 20�C und 40�C untersucht worden. Dabei entsprechen 5�C und 20�C unge-

fähr dem Jahresschwankungsbereich eines natürlichen Gewässers. Die 40�C-Mes-

sung wird als zusätzlicher Wert für die Berechnung der Sorptionswärmen und

Regressionsgeraden herangezogen.

Bei allen vier Sedimenten ist ein Temperatureinfluß feststellbar: Die Sorption nimmt

mit sinkender Temperatur zu (Abb. 28). Dies entspricht der Natur der Sorption mit

einem in der Regel exothermen Reaktionsverlauf. Nach HAMAKER und THOMP-

SON, 1972, ist ein geringer Temperatureinfluß ein Hinweis auf schwächere

Bindungskräfte. 

Mit den Verteilungskoeffizienten aus den Regressionsgeraden werden über die

Clausius-Clapeyron-Gleichung die isosterischen Sorptionswärmen berechnet, um

Aussagen über die Stärke der Bindung machen zu können. (Die Gültigkeit der Be-

ziehung setzt reversibel ablaufende Prozesse voraus.)

H = isosterische Sorptionswärme (J/mol)

K = K -Wert bei Tp1 p   1

K = K -Wert bei Tp2 p   2

T /T = Temperatur in Kelvin1 2

R = Gaskonstante

Wegen der Beeinflussung des Systems durch das Lösungsmittel kön-nen die er-

mittelten Werte keine alleinige Aussage über die DCB-Sediment-Beziehung ma-

chen, sondern sie erscheinen als Nettobilanz von drei Teilprozessen, DCB-

Sediment-, DCB-H O- und H O-Sediment-Reaktion (GREEN, 1974).2   2



In Abbildung 28 sind die berechneten Sorptionswärmen zusammen-gefaßt. Es zeigt

sich, daß die Werte erwartungsgemäß im Bereich der Physisorption in den Größen-

ordnungen von Van der Waals'schen Kräften liegen (4 - 8 kJ/mol). Nach HAUFFE

und MORRISON, 1974, werden damit für die Reaktionen keine Aktivierungsener-

gien be-nötigt; die Sorption gilt als rasch ablaufend und reversibel. Alle vier Sedi-

mente haben trotz sehr unterschiedlicher Sediment/ Wasser- Verteilungskoeffizien-

ten annähernd identische Sorptionswärmen. Sie unterscheiden sich somit nicht in

ihren Sorptionseigenschaften bezüglich DCB, lediglich die Zahl der Bindungsplätze

ist unterschiedlich groß.

Abbildung 28: Einfluß der Temperatur auf die Verteilungs-koeffizienten Sedi-
ment/Wasser für die Sorptionvon  1,3-DCB  (Sedimente von
oben nach  unten:Schlick II,  Schlick I,  schlickiger Sand  und
Sand). OC: Anteil des organischen Kohlenstoffs am Sediment;
H : SorptionsenthalpieS



3.3.3.2. Einfluß des pH-Wertes

Der pH-Effekt wurde am 1,3-DCB mit einem pH-Gradienten im Bereich von stark

sauer (pH 1,2) bis stark alkalisch (pH 12,7) überprüft, an den anderen beiden Iso-

meren nur bei pH 1,2 und pH 10. Die verwendeten Puffer besaßen überwiegend

anorganische Zusammensetzung, um Wechselwirkungen mit den Dichlorbenzolen

gering zu halten.

Eine starke Gelbfärbung der Schüttellösungen im basischen und im sauren Bereich

konnte beobachtet werden. Die ermittelten Vertei-lungskoeffizienten zeigten jedoch

keine pH-Abhängigkeit (Abb.29). Die Färbung der Schüttellösung deutete auf ver-

mehrte Anteile säuren- und basen-löslicher Fulvo- und Huminsäuren in Lösung hin.

Damit verbundene, vermehrte hydrophobe Sorptionsplätze für DCB in saurem und

basischem Milieu scheinen jedoch geringe Bedeutung zu besitzen. Sie lassen sich

aus den Verteilungskoeffizienten nicht interpretieren.

Auf neutrale Moleküle, wie DDT und chlorierte Kohlenwasserstoffe hat der pH kei-

nen Einfluß (HAMAKER & THOMPSON, 1972), weil bei der Sorption hydrophober

Stoffe an hydrophoben Sorptionsplätzen keine Konkurrenz durch Ionen auftritt. Die

Bindung an hydrophoben Bereichen des Sorbenten ist die häufigste Erklärung. Am

sehr viel polareren Lindan konnte WIRTH, 1985, ebenfalls keine pH-Effekte be-

obachten. Lediglich für stärker polare Substanzen, die Wasser-stoffbrücken auszu-

bilden vermögen, konnte, wie am Beispiel Diuron mit einer stark polaren Ketogrup-

pe nachgewiesen, ein pH-Einfluß festgestellt werden (HAMAKER & THOMPSON,

1972). 



Abbildung 29: Einfluß des pH auf die Verteilungskoeffizienten Sediment / Was-
ser für die Sorption von 1,3-DCB. Sedimente: + Schlick II;    �
Schlick I;  � Sand; � schlickiger Sand



3.3.3.3. Einfluß der Salinität

Die Sorptionsverläufe im salzhaltigen Milieu sind in den Abbildungen 30 und 31

dargestellt. Die angegebenen Salinitäten beziehen sich auf die Konzentrationen der

Chloridionen in Lösung. Die Salzkonzentration wurde kontinuierlich gesteigert, beim

Versuch mit Meerwasser bis zur annähernd marinen Konzentration, beim Versuch

mit Natriumchlorid bis 65 %. Beide Abbildungen zeigen für alle Sedimente eine

Sorptionszunahme mit steigender Salinität.   

 

Abbildung 30: Einfluß von Seewasser auf die Verteilungskoeffizi-enten Sedi-
ment / Wasser für die Sorption von 1,3-Dichlorbenzol



Abbildung 31: Einfluß von Natriumchlorid auf die Sorption von 1,3-Dichlorben-
zol an Gewässersedimenten 

Die Kurven haben eine exponentiell ansteigende Tendenz. Der absolute Zuwachs

ist am stärksten beim Schlick II, bezieht man ihn auf den organischen

Kohlenstoffgehalt, ist der relative Zuwachs allerdings für alle Sedimente gleich groß.

Nimmt man die Meerwasser-Werte und fügt sie in die NaCl-Grafik ein, liegen sie in

guter Übereinstimmung mit der Kurve.

1,2- und 1,4-DCB haben K -Werte in vergleichbaren Größenordnungen zum 1,3-p

DCB und unterliegen damit dem gleichen Einfluß des Elek-torlyts. Eine steigende

Elektrolytkonzentration vermindert die Dicke der elektrischen Doppelschicht ge-

ladener Kolloidteilchen. Damit kommt es zu einer Agglomeration hochmolekularer,

gelöster Huminstoffe (YARIV & CROSS, 1979) und somit zur Ausflockung.An den

Huminstoffen sorbierte DCB-Molekeln werden mit ausgefällt und aus der Lösung

entfernt. Sie gehen als zusätzlicher Beitrag zur DCB-Konzentration ins Sediment

ein.



Aus der Literatur konnten keine Angaben zum Sorptionsverhalten der DCB in Ab-

hängigkeit von der Salinität herangezogen werden. Für HCH und für HCB erhielten

WIRTH, 1985, sowie WILKEN und WIRTH, 1985, bei Zugabe von 3,0 % NaCl zu

Schwebstoffmaterial eine Sorptionszunahme. HUANG, 1971, untersuchte den Ein-

fluß von NaCl auf die Sorption der Pestizide Dieldrin, Heptachlorbenzol und DDT an

Montmorillonit und fand lediglich für Dieldrin einen leichten Anstieg der Sorption bei

3,0 % Salinität.

3.3.3.4. Kurzkettige Karbonsäuren (Essigsäuren)

Der Einfluß von Essigsäure wurde an allen vier Sedimenten über-prüft. Die maximal

eingesetzte Säurekonzentration betrug 10 g/l. Im untersuchten Bereich war für alle

drei Isomeren kein Einfluß zu erkennen (Abb. 32).

Abbildung 32: Einfluß von Essigsäure auf die Verteilungskoeffizienten Sedi-
ment/Wasser für die Sorption von 1,3-Dichlorbenzol

Essigsäure entsteht unter anaeroben Bedingungen bei vielen Abbau-prozessen als

Zersetzungsprodukt. Hohe Konzentrationen im Gewäs-sersediment sind daher vor

allem bei frisch abgelagerten organi schen Schlämmen zu erwarten. WIENBERG,



1984, fand im Sickerwasser von Mülldeponien bis zu 5,6 g/l Essigsäure bzw. 22,3

g/l C  bis C -Säuren. Die hier überprüften Konzentrationen sind also durch-aus um-2  6

weltrelevant.

Essigsäure befindet sich höchstens an Anionenaustauschplätzen und konkurriert

mit den Dichlorbenzolen nicht um hydrophobe Sorptionsplätze. Wechselwirkungen

zwischen hydrophoben Schadstoffen und Essigsäure sind, wie Abbildung 32 auch

belegt, nicht zuerwarten.

3.3.3.5. Komplexbildner (NTA)

Nitrilotriessigsäure gehört zur Gruppe organischer Komplexbildner und wird zur Zeit

in der BRD vorrangig als Phosphatersatzstoff in Wasch- und Reinigungsmitteln

diskutiert, während es in Ländern wie Kanada, Norwegen, Schweden und den Nie-

derlanden bereits seit längerem Anwendung findet (LINCKENS & REICHERT,

1982). Im Rahmen einer NTA-Studie laufen Untersuchungen zur Auswirkung des 

Einsatzes auf die aquatische Umwelt (BERNHARDT, 1984). Dabei hat sich gezeigt,

daß das Sorptionsverhalten von Schwermetallen bereits bei Konzentrationen von

0,3 mg/l NTA signifikant beeinflußt wird (FÖRSTNER & al., 1983).

Bei den Sorptionsversuchen mit 1,3-DCB lagen die eingesetzten NTA-Konzentratio-

nen in Mengen bis 1 g/l in der Schüttellösung vor. Das Ergebnis zeigt die Abbildung

33: Im gesamten Konzen-trationsbereich konnten keine Effekte beobachtet werden.

NTA bildet mit Metallen über koordinative Bindungen Komplexe aus, die je nach

Partikeloberfläche und Milieubedingungen an geladenen Oberflächen sorbieren. Die

Sorption von DCB wird nicht beeinträchtigt, weil dabei offensichtlich hydrophobe

Sorptionsplätze nicht berührt werden, und auch keine DCB-NTA-Interaktionen statt-

finden.



Abbildung 33: Einfluß von NTA (Nitrilotriessigsäure) auf die Verteilungskoeffi-
zienten Sediment / Wasser für die Sorption von 1,3-Dichlorben-
zol

3.3.3.6. Lösungsvermittler (Methanol)

Durch den vielfältigen Einsatz von Lösungsvermittlern treten sie auch in erhebli-

chem Umfang in Gewässern auf. Methanol ist in Was-ser vollständig löslich und

somit eine Modellsubstanz für ein polares Lösungsmittel.

Um der Hypothese  nachzugehen, daß es unter dem Einfluß von Lösungsvermitt-

lern zu verminderter Sorption und somit evtl. zu einer Remobilisierung hydrophober

Schadstoffe mit verstärkter Ausbreitung im Sediment und Aquifer kommen könne,

wurde Methanol den DCB-Lösungen in Konzentrationen bis zu 10 g/l zugesetzt. Die

Ergebnisse des Sorptionsversuchs veranschaulicht Abbildung 34. Es zeigt sich

keinerlei Beeinflussung der Dichlorbenzole durch die Anwesenheit von Methanol.



Methanol kann durch seine OH-Gruppen Wasserstoffbrücken ausbilden, lagert sich

an hydrophilen Sorptionsplätzen an und steht mit DCB-Bindungsplätzen nicht in

Konkurrenz. Auch scheinen (im untersuchten Konzentrationsbereich) keine Sorbat-

Methanol-Interaktionen stattzufinden.

Das Ergebnis erlaubt es, DCB-Lösungen in Form methanolischer Lösun-
gen den Versuchen zuzugeben. Die einfachere Handhabung und die Sta-
bilität der DCB in Methanol bis zu einem Monat (WARNER & al., 1984)
erleichtern die Versuche. Desweiteren konnte das schwerlösliche, katio-
nische Tensid mit Methanol in Lösung gebracht werden.

Abbildung 34: Einfluß von Methanol auf die Verteilungskoeffizienten Sedi-
ment/Wasser für die Sorption von 1,3-Dichlorbenzol



3.3.4. Einfluß von Tensiden auf die Sorption hydrophober Schadstoffe

3.3.4.1. Sorption von TBS und TCAB an den Sedimenten

Die Sorption von Tensiden an Sedimenten ist Gegenstand gegenwärtig laufender

Untersuchungen. Da Sorption immer das Nettoresultat von Sorbat-Lösungsmittel-,

Sorbat-Sorbent- und Sorbent-Lösungsmittel Interaktionen ist, interessiert sowohl die

Tensidkonzentration am Sediment als auch in der Lösung, will man den Einfluß der

Tenside auf die Sorption hydrophober Schadstoffe untersuchen. In Tabelle 19 sind

die ermittelten Werte dargestellt.

TCAB wird, wie erwartet, als kationische Substanz offensichtlich durch Ionenaus-

tausch sehr stark gebunden: Mit Ausnahme des Sandes ist selbst bei Ausgangs-

konzentrationen bis zu 100 mg/l kein De-tergents in der Gleichgewichtslösung nach-

zuweisen (Nachweisgrenze: 1 mg/l). Beim Schlick II ist selbst noch bei einer

Ausgangs-konzentration von 1000 mg/l in der Equilibriumslösung nur eine Konzen-

tration um 1 mg/l, im Bereich der Nachweisgrenze, festzu-stellen. Andererseits

nimmt der Verteilungskoeffizient bei den übrigen Sedimenten ab 1000 mg, bei

Schlick II bei 10 000 mg sehr stark ab. Bei der höchsten Konzentration liegen die

Sediment-Equilibriumskonzentrationen in der Größenordnug der Austauschka-pazi-

täten: Umgerechnet auf TCAB (1 Val entsprechend 365 g) und 1 g Sediment könn-

ten folgende Tensidmengen bei vollständigem Ein-tausch gebunden werden: Sand:

11 mg/g; schlickiger Sand: 18 mg/g; Schlick I: 73 mg/g; Schlick II: 55 mg/g. Lediglich

der Sand zeigt eine erheblich höhere Sorption, als es der Austauschkapazität ent-

spricht, was als Mehrschichtsorption erklärt werden kann. In den anderen Fällen

korrespondiert die sorbierte Menge gut mit der Austauschkapazität. Allerdings lau-

fen bei den höchsten Einsatz-konzentrationen gleichzeitig Ionenaustausch, hydro-

phobe Mehr-schichtsorption und Ausfällungen aus der übersättigten Lösung ab; die

Einzelprozesse sind nur schwer voneinander zu trennen.

  



Tabelle 19: Sorption eines  kationischen Tensids  (TCAB) undeines anioni-
schen Tensids an Gewässersedimenten: Equilibriumskonzen-
trationen  im  Wasser  und  amSediment, sowie  dazugehörige
Verteilungskoeffizienten Sediment/Wasser, Kp

Sediment

mg/l TCAB TBS

Ausgangs µg/g mg/l µg/g mg/l
konzentra- K Sedi- Wasser K Sedi- Wasser

tion ment ment
p p

Sand 10 - 200 <1 12 68 6
100 154 1770 12 5,9 460 78

1000 31 12100 400 8,4 5900 700
10000 4,7 37800 8100 8100 40300 7980

Schlicki- 10 - 200 <1 24 99 4
ger Sand 100 - 2000 <1 9,5 650 69

1000  97 16600 170 12 7400 630
10000 2,2 20100 8990    4,9 39100 8050

Schlick I 10 - 200 <1 20 100 5
100 1000 1960 2  38  1310 34

1000 150 17600 120 45 13900 310
10000 12 73900 6300 5,6 43300 7840

Schlick II 10 - 200 <1 290 160 0,6
(pH > 4) 100   - 2000 <1 110 1470 14

1000 10000 20000 1-3 16 7800 480
10000 5,2 41600 7900 39 112000 2890

Das anionische Tensid TBS wird im wesentlich geringerem Maße schwächer sor-

biert, als TCAB. Die Verteilungskoeffizienten liegen bei Sand, schlickigem Sand und

Schlick I zwischen 5 und 45, lediglich bei Schlick II erreichen sie bei der niedrigsten

Einsatzkonzentration maximal 290.  

Die Equilibriumskonzentrationen liegen unter den gegebenen Ver-suchsbedingun-

gen in ihrer Größenordnug nur wenig unterhalb der Einsatzkonzentrationen. Die

Equilibriumswerte legen Isothermenverläufe nach Freundlich nahe; allerdings

schien uns das Zahlen-material für Isothermenberechnungen noch unzureichend zu

sein.



3.3.4.2. Einfluß von Tensiden auf die Ladungseigenschaften der Sedimente

(Zeta-Potentiale)

Das nichtionische Tensid übte im gesamten Konzentrationsbereich, 10  bis 10 g/l-2

TWEEN 20, keinen merkbaren Einfluß auf die Zeta-Potentiale der Sedimentteilchen

aus. Die Zeta-Potentiale lagen bei -20 mV, beim Sediment Schlick II entsprechend

dem niedrigeren pH der Suspension (um pH 4) bei -13 mV (Abbildung 35 und 36).

Beim anionischen Tensid nahm das Zeta-Potential der Proben "Sand" und "schlik-

kiger Sand" im Bereich von 10  bis 10  TBS/l etwa von -20 mV auf -30 mV ab. Das-2  -1

gleiche erfolgte beim Schlick I, jedoch erst im Konzentrationsbereich zwischen 10-1

und 1 g TBS/l. Bei den höheren Konzentrationen veränderte sich das Potential nur

noch wenig. Das Sediment Schlick II hatte als Besonderheit bei 1 g/l TBS ein kräfti-

ges Minimum ( -60 mV) (Abbildung 36). Bei 10 g/l erreichte das Zeta-Potential wie

bei den anderen Proben etwas unter -30 mV.

Abbildung 35: Zeta-Potentiale der Sedimentteilchen < 20 µm desschlickigen
Sandes unter dem Einfluß eines kation-ischen Tensids (  ;
TCAB), eines anionischen Tensids (  ; TBS) und eines nichtio-
nischen Tensids (  ; TWEEN 20)



Abbildung 36: Zeta-Potentiale  der Sedimentteilchen < 20 µm desSchlickes II
unter dem Einfluß eines kationischenTensids  (    ; TCAB), eines
anionischen Tensids (  ; TBS) und eines  nichtionischen Tensids
(   ;TWEEN 20)

Das kationische Tensid verursachte bei den Sedimenten eine La- dungsumkehr.

Bei Schlick II (pH 4,1) waren die Teilchen bereits bei 0,01 g/l ungeladen, bei den

übrigen Sedimenten zwischen 0,01 und 0,1 g/l TCAB. Im höheren Konzentrations-

bereich nahm die Ladung auf ca. +33 mV (Schlick II) bzw. +45 mV übrige Sedimen-

te) zu.

3.3.4.3. Einfluß von Tensiden auf die hydrophobe Sorption

Nichtionisches Tensid: TWEEN 20 hat bis zu 0,1 g/l keinen spür- baren Einfluß

auf die Sorption. Ab 1 g/l wird der Verteilungskoeffizient, K , von HCB etwas kleinerp

und somit die Sorption etwas herabgesetzt. Ein Einfluß mit stark erniedrigtem

Verteilungskoeffizienten konnte erst bei 10 g/l festgestellt werden (Abbildung 37).



Abbildung 37: Einfluß des nicht-ionischen Tensids  TWEEN 20 aufdie Sorption
von Hexachlorbenzol an   Schlick II;   Schlick I;   schlickiger
Sand;   Sand

Abbildung 38: Einfluß des nicht-ionischen Tensids TWEEN 20 auf die Sorption

von Dichlorbenzol an  � Schlick II;  � Schlick I;  � schlickiger
Sand; � Sand

 



Abbildung 39: Einfluß des nicht-ionischen Tensids TWEEN 20 auf die Sorption

von Parathion an  � Schlick II;  � Schlick I;  � schlickiger Sand;
� Sand

1,3-Dichlorbenzol zeigte genau das gleiche Bild (Abbildung 38), während Parathion

bei einer Konzentration von 100 mg/l einen deutlicheren Tensideinfluß bei allen vier

Sedimenten erkennen ließ (Abbildung 39).

In allen Fällen traten die Effekte also erst bei relativ hohen Tensidkonzentrationen

oberhalb 100 mg/l auf. Diese Konzentration-en liegen im Bereich der kritischen

Mizellarkonzentration (cmc); unterhalb der cmc liegen die Tensidmoleküle in der

Lösung vereinzelt oder als Dimere vor, wird die cmc jedoch überschritten, treten die

Moleküle zu Agglomeraten, den sogenannten Mizellen zu-sammen (Abbildung 40).

Aus zahlreichen Anwendungsgebieten ist bekannt, daß eine Solubilisierung hydro-

phober Substanzen erst oberhalb der cmc stattfindet, und dies scheint auch hier

zuzutreffen: Als cmc für TWEEN 20 wird von MUKERJEE & al., 1971, 

140 mg/l angegeben.



Abbildung 40: Verschiedene mögliche Mizellenstrukturen (Nach ISRAELACH-
VILI und NINHAM, 1977)

Kationisches Tensid: Das kationische Tensid, TCAB, Trimethylcetylammonium-

bromid zeigt ein anderes Bild: Bei etwa 100 mg/l zunächst ein deutlicher Anstieg der

Sorptivität. Dies ist bei allen drei Sorbaten - am deutlichsten ausgeprägt bei 1,3-

DCB - und bei allen Sedimenten zu beobachten (Abbildung 41 bis 43). Ein Maxi-

mum stellte sich bei 1,3-DCB bei 1000 mg/l TCAB ein, danach nehmen die K -Wer-p

te rasch sehr stark ab. Bei Parathion und schlickigem Sand findet sich das Maxi-

mum ebenfalls bei 1000 mg/l, bei den anderen drei Sedimenten bereits bei 100

mg/l. Hier liegt auch das Maximum für Hexachlorbenzol; erhöht man allerdings die

Sorbentkonzentration von 8 g Sediment/l auf 40 g/l, so verschob sich das Maximum

(Ausnahme: Sand) auf 1000 mg/l. Bei Konzentrationen oberhalb von 100 bis 1000

mg/l findet sich eine starke Sorptionsminderung bis weit unterhalb der K -Werte beip

sehr geringen Tensidzusätzen. Die Erklärung für den Einfluß von TCAB auf die

hydrophobe Sorption liefern die oben angeführten Zeta-Potentialmessungen. Dem-

nach wird TCAB durch Ionenaustausch stark von den negativ geladenen Sediment-

teilchen gebunden. Die Oberflächen werden hydrophobiert und bieten zusätzliche

Anlagerungsplätze für hydrophobe Sorbate. Dadurch nehmen die K -Werte zu.p

Überschreitet die TCAB-Konzentration jedoch die kritische Mizellarkonzentration

(für TCAB gibt MUKERJEE & al., 1971, 335 mg/l an), findet als gegenläufiger Pro-

zeß eine Solubilisierung statt, die Sorption nimmt sehr stark ab.



Geht man nicht, wie in den Abbildungen 41 bis 43, von den TCAB-Einsatzkonzen-

trationen aus, sondern legt die TCAB-Wasserequilibriumskonzentrationen nach

Tabelle 19 zugrunde, so wird bei 40 g Sediment/Liter die cmc erst oberhalb von

1000 mg TCAB-Einsatz erreicht. Bei einer Sedimentkonzentration von 8 g/Liter

finden sich dagegen TCAB-Konzentrationen oberhalb der cmc beim Einsatz von

weniger als 1000 mg/Liter. Dies entspricht auch den in den Abbildungen 41 bis 43

dargestellten Ergebnissen.

Anionisches Tensid: Bei Sand, schlickigem Sand und Schlick I nimmt die Sorption

mit steigender Menge von TBS - wie beim nicht-ionischen Tensid - ab 100 mg/l TBS

zunächst leicht, im darüber-liegenden Konzentrationsbereich stark ab. Bei 10 bzw.

50 g/l war eine Sorption kaum noch meßbar (Abbildung 44 bis 46). Anders verhält

sich 1,3-Dichlorbenzol an Schlick II; die Sorption nimmt ab 1 g TBS/l stark zu.

Schlick II ist extrem sauer (pH 3,5) und besitzt einen isoelektrischen Punkt im glei-

chen Bereich (Tabelle 19). Damit kann es im Gegensatz zu den anderen untersuch-

ten Sedimenten eine beträchtliche Anionenaustauschkapazität besitzen. 

Abbildung 41: Einfluß des kationischen Tensids TCAB auf die Sorption von Di-
chlorbenzol an  � Schlick II; � schlickiger Sand



Abbildung 42: Einfluß des kationischen Tensids TCAB auf die Sorption von He-

xachlorbenzol an  � Schlick II;  � Schlick I;  � schlickigem Sand;
� Sand

Abbildung 43: Einfluß des kationischen Tensids TCAB auf die Sorption von Pa-

rathion an  � Schlick II;  � Schlick I;  � schlickigem Sand; �
Sand



Abbildung 44: Einfluß des anionischen Tensids TBS auf die Sorption von Hexa-

chlorbenzol (0,01 bis 50 g/l) an  � Schlick II;  � Schlick I;  �
schlickigem Sand; � Sand

Abbildung 45: Einfluß des anionischen Tensids TBS auf die Sorption von Hexa-

chlorbenzol (0 bis 500 mg/l) an  � Schlick II;  � Schlick I;  �
schlickigem Sand; � Sand



Abbildung 46: Einfluß des anionischen Tensids TBS auf die Sorption von Di-

chlorbenzol (0,01 bis 50 g/l) an  � Schlick II;  � Schlick I;  �
schlickigem Sand; � Sand

Durch Coulomb'sche Kräfte wird das Tensid, ähnlich wie das kat-ionische Tensid,

mit dem Kopf zum Sediment gebunden. Hydrophile Anlagerungsplätze werden da-

mit hydrophobiert, und die Sorption nimmt stark zu. Darüber hinaus weist die starke

Abnahme des Zeta-Potentials in Abbildung 36 darauf hin, daß eine

Mehrschichtsorption stattfindet.

Die Sorptionssteigerung bei Schlick II trat nicht beim Versuch mit HCB auf. Die Er-

klärung ist einfach: Versuchsbedingt muß bei hochsorptiven Stoffen mit geringeren

Sorbentkonzentrationen ge-arbeitet werden. Dadurch betrug der pH in diesem Ver-

such nur noch pH 4,3, und das Sediment besaß praktisch keine Anionenaustausch-

kapazität mehr. Dadurch kann es auch nicht mehr zur Hydrophobi-sierung ehemals

hydrophiler Sedimentoberflächen kommen. Die Sorption nimmt ab 100 mg TBS/l

leicht, ab 1 g/l stark ab. Als kritische Mizellarkonzentration gibt MUKERJEE & al.,

1971, für TBS 105 mg/l an, sodaß auch in diesem Fall Effekte erst oberhalb der

cmc zu erwarten waren.



TBS selbst ist, vor allem im höheren Konzentrationsbereich, rela-tiv gering sorptiv

(siehe Tabelle 19). Dementsprechend liegen die Wasser-Equilibriumskonzentratio-

nen etwas niedriger, als die in Abbildung 44 bis 46 angegebenen Einsatzkonzen-

trationen. Auf jeden Fall ist jedoch die cmc im Bereich zwischen 100 und 1000 mg

TBS-Einsatz erreicht.



4. DISKUSSION

Wie in Kapitel 2.2.3. dargestellt, ist von zahlreichen Bearbeitern festgestellt worden,

daß die Sorption hydrophober Schadstoffe an Gewässersedimenten und Böden

überwiegend vom Gehalt an organischem Kohlenstoff abhängt. Die Ergebnisse

unserer Untersuchungen zeigen, daß dies offensichtlich genauso für die flüchtigen

Chlorkohlenwasserstoffe und Dichlorbenzole gilt.

In den Kapiteln 2.3.3. und 2.3.5. sind eine Reihe empirischer Beziehungen zwi-

schen Wasserlöslichkeit (WS), Oktanol/Wasser-Verteilungskoeffizient (K ) undOW

organischem Kohlenstoff (f  und K ) hergeleitet worden, mit denen in der LiteraturOC  OC

Verteilungskoeffizienten zwischen Wasser- und Festkörpermaterialien einer gege-

benen Gruppe an Verbindungen abgeschätzt werden. Diese ermittelten Werte ge-

ben nach KARICKHOFF, 1981, innerhalb eines Faktors 2 die tatsächliche Sorptions

an. Die Berechnungen von KARICKHOFF, BROWN & SCOTT, 1979, SCHWAR-

ZENBACH und WESTALL, 1981, und KENAGA und GORING, 1979, sollen in die

folgende Diskussion eingehen.

K -Berechnungen:OC

KARICKHOFF, BROWN & SCOTT, 1979: log K  = 1  log K  - 0,21OC     OW
.

SCHWARZENBACH & WESTALL, 1979 : log K = 0,72  log K  + 0,49OC     OW
.

KENAGA & GORING, 1979 : log K  = 3,64 - 0,55  log WSOC
.

Den eigenen K -Werten werden in Tabelle 20 die nach den Autoren berechnetenOC

K -Werte gegenübergestellt. Es zeigt sich, daß die Beziehungen von KARICK-OC

HOFF, BROWN und SCOTT, 1979, und SCHWARZENBACH und WESTALL,

1981, für Schätzvoraussagen bei DCB sehr gut geeignet sind. Die berechneten

Verteilungskoeffizienten nach der Gleichung von KENAGA und GORING, 1979,

liegen dagegen deutlich zu niedrig und unterschreiten die experimentell ermittelten

Sorptionsstärken z.B. für 1,2-DCB um das Vierfache. Eine Abschätzung nur über

die Wasserlöslichkeit einer gegebenen Substanz erscheint nicht ausreichend zu

sein. Die Beobachtung findet sich auch bei BRIGGS, 1981, der die schlechte Korre-

lation auf die fehlende Einrechnung des Schmelzpunktes zurückführt.



Tabelle 20: Wasserlöslichkeit,  S  und Verteilungskoeffizient
Oktanol/Wasser, K , für die Stoffe dieser Studie OW

und die daraus aus folgenden, empirisch ermittel-
ten Beziehungen berechnete Verteilungskoeffizien-
ten Kohlenstoffanteil des Sediments/Wasser,  K ,OC

(1) log K  = 3,64 - 0,55  log  S 7)OC
.

(2) log K  = 1  log K  - 0,21 4)OC     OW
.

(3) log K  = 0,72 log K  + 0,49 6)OC    OW

sowie die in dieser Arbeit gemessenen  K -Werte.OC

S log K log K -Literatur log K  
mg/l gemessen

OW OC OC

7) 4) 6)

Dichlormethan 19600 1,25 1,28 1,04 1,39 1,412) 6)

Trichlormethan 7950 1,97 1,49 1,76 1,92 1,932) 6)

1,1,1-Trichlorethan 1300 2,12 1,93 1,91 2,03 2,142) 6)

Trichlorethen 270 2,29 2,30 2,08 2,15 2,412) 6)

Tetrachlorethen 160 2,88 2,43 2,67 2,58 2,742) 6)

1,2-Dichlorbenzol 134 3,38 2,46 3,17 2,94 3,051) 1)

1,3-Dichlorbenzol 111 3,38 2,51 3,17 2,94 3,061) 1)

1,4-Dichlorbenzol 69 3,39 2,81 3,18 2,95 3,041) 1)

Parathion 24 3,81 2,91 3,60 3,23 3,513) 1)

Hexachlorbenzol 0,006 5,44 4,86 5,23 4,41 4,665)

   HOOFTMANN und DE KREUK, 19821)

   STEPHEN, 19632)

   CHIOU, PETERS und FREED, 19793)

   KARICKHOFF & al., 19794)

   BRIGGS, 19815)

   SCHWARZENBACH & al., 19816)

   KENAGA und GORING, 19797)

Insgesamt ist die Sorption der flüchtigen Aliphaten gering (K  zwischen 0,1 und 13).p

Die Konzentrationen dieser Stoffe liegen üblicherweise im Mikrogrammbereich im

Gewässer, höhere Konzentra-tionen finden sich bei Verschüttungen oder Einleitun-

gen. 



Allerdings können im Fließgewässer auch erhebliche Konzentrationsgradienten

auftreten: Nach NEUMAYR, 1981 (Abbildung 47), wurde im Main z.B. in einer Tiefe

von 210 cm 168 µg/l Tetrachlorethen und 59 µg/l Trichlorethen festgestellt, während

an der Oberfläche lediglich Konzentrationen von 1,2  bzw. 0,5 µg/l zu messen wa-

ren. Bei solchen Tiefenkonzentrationen kann es durchaus schon zu bedenklichen

Sediment-Akkumulationen im mg/kg-Bereich kommen. Im allgemeinen dürfte aber

das Sediment als Senke für diese Stoffe keine große Rolle spielen. Dies bedeutet

nicht, daß sie deshalb weniger problematisch als hochsorptive Stoffe wären: mit der

geringen Sorptivität ist große Beweglichkeit verbunden. Bei Infiltration des Ober-

flächenwassers in das Aquifer werden diese Stoffe fast ungehindert mittransportiert

und im Grundwasser ausgebreitet, wie SCHWARZENBACH & al., 1981, eindrucks-

voll belegen und quantifizieren konnten.

Abbildung 47: Konzentrationsverteilung von Tetrachlorethen und  Trichlorethen
über  ein  vertikales  Main-Wasserprofil (Sept. 1980,  Rüssels-
heim) (Aus: NEUMAYR, 1981)



Die Dichlorbenzole werden etwas stärker sorbiert als die Chloraliphaten. Während

jedoch die Experimente - in sehr guter Übereinstimmung mit den Erwartungswerten -

Anreicherungen je nach OC-Gehalt zwischen K  = 4 und 70 ergaben, ließen sich beip

Niagara on the Lake aus den Daten von FOX, CAREY und OLIVER, 1983, Anreich-

erungen um den Faktor 10  abschätzen. Solche Diskrepanzen machen es erforder-3

lich, die Labordaten durch empirische Untersuchungen zur Verteilung der Schad-

stoffe in allen Kompartimenten des aqua-tischen Systems zu ergänzen. Dabei ist zu

beachten, daß biologi-sche Prozesse, wie z.B. selektive Aufnahme der Stoffe durch

sedimentbewohnende Bakterien die physikalischchemischen Prozesse überlagern

könnten.

Die Sorption der hydrophoben Stoffe scheint von äußeren Einflüssen wenig beein-

flußbar zu sein; pH-Änderungen zeigten keinen Effekt, Temperaturänderungen im

umweltrelevanten Bereich bringen wenig Unterschiede. Die Salinität hat erst bei

Chloridkonzentrationen nahe dem marinen Bereich eine sorptionssteigernde Wir-

kung. Lösungsvermittler (Ethanol), Chelatbildner (NTA) und Karbonsäure (Essigsäu-

re) hatten im Konzentrationsbereich bis in den Grammbereich keinen Einfluß.

Beim gleichzeitigen Auftreten von Tensiden und hydrophoben Konta-minanten tra-

ten allerdings Effekte auf, die ohne Tenside nicht zu beobachten sind. Durch die

Sorption der Tenside können zum einen polare bzw. geladene Oberflächen hydro-

phobiert werden oder, unter anderen Bedingungen, hydrophobe Oberflächen zu

hydrophilen, pola-ren oder geladenen Oberflächen modifiziert werden. Diese Verän-

derungen beeinflussen in charakteristischer Weise die Sorption hydrophober Schad-

stoffe an Gewässersedimenten. So zeigen die Versuche und zahlreiche andere

Arbeiten, daß die hydrophobe Sorp-tion pH-unabhängig verläuft. Die vorgetragenen

Versuche zeigen andererseits, daß bei zusätzlicher Wirkung ionogener Tenside der

pH ein entscheidender Faktor für das Sorptionsverhalten werden kann.

Alle Effekte traten bei hohen Tensidkonzentrationen auf: Tatsäch-lich liegen die

Umweltkonzentrationen wesentlich niedriger. DEOUNDE, 1983, schätzt mit Hilfe von

Rechenmodellen Tensidkonzen-trationen im "Fluß" und seine Abbildungen zeigen

Maximalkonzentrationen um 0,4 mg/l. BOCK und STACHE, 1982, geben für den

Rhein und seine Zuflüsse 0,02 bis 0,1 mg/l als Durchschnittswerte, die selten über-



schritten werden, an. Nichtionische Tenside sollen in Konzentrationen um 0,02 bis

0,1 mg/l BiAS auftreten. Nach HUBER, 1979, liegen bis zu 30 ppb kationische Ten-

side im Main-Wasser am Zufluß zum Rhein vor.

Extrem hohe LAS-Konzentrationen im Klärschlamm geben McEVOY und GIGER,

1985, an (bis zu 12 g/kg TS LAS). In Gewässersedimenten finden sich in japani-

schen Flüssen nach HON NAMI, 1980, bis zu 100 mg/kg TS. MATTHIJS und DE

HENAU, 1985, zitieren unpublizierte Arbeiten, die in belgischen Gewässern ähnliche

Konzentrationen zeigen. Die gleichen Autoren führen Sorptionsversuche mit LAS

durch. Bei ihren Sedimenten finden sich Freundlich-Parameter 1/n um 0,85 und KF

um 250. Daraus läßt sich überschlagsmäßig feststellen, daß auch bei den hochbela-

steten Klärschlämmen keine Wasser-Equilibriumwerte auftreten sollten, die auch nur

annähernd in den Bereich der cmc kommen. Beim gegenwärtigen Stand der Ge-

wässerbelastung mit Tensiden wären demnach auf Grund unserer Er-gebnisse kei-

ne Remobilisierungserscheinungen durch Tenside für hydrophobe Schadstoffe zu

erwarten.
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