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1 Auflistung der Einzelarbeiten
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2 Kurzfassung

Chrom-Kupfer-Arsen-Salze (“chromated copper arsenate”, CCA) werden nach wie vor in grofem
Umfang als Holzschutzmittel eingesetzt. Obwohl Bodenbelastungen an Standorten ehemaliger Im-
pragnierwerke, die liber die Kontamination von Grund- und Oberflichenwasser ein betriachtliches Ri-
siko fiir die menschliche Gesundheit und die Umwelt darstellen kénnen, in vielen Landern dokumen-
tiert sind, haben sich bisher vergleichsweise wenige Studien dem Verhalten von CCA-
Holzschutzmitteln in Boéden gewidmet. Bisherige Studien haben die ausgeprigte Mobilitét von Arsen
und Chrom illustriert und legen eine Gefédhrdung des Grundwassers nahe. In dieser Arbeit wird eine
umfassende und systematische Charakterisierung von Mechanismen, die die Bindung und den Trans-
port von Arsen und Chrom in einem durch den konzentrierten Eintrag von Holzschutzmitteln stark
belasteten Boden kontrollieren, prisentiert. Die intensive und rdumlich hoch aufgeloste Beprobung
sowie der Einsatz vielfiltiger Methoden erlaubten dariiber hinaus eine Evaluierung von Versuchsan-
sdtzen zur Abschitzung der Mobilitédt von Arsen und Chrom.

Die Untersuchungen fanden auf dem Lagerplatz eines ehemaligen Holzimpragnierwerkes in Bayern
statt, das vor mehr als 10 Jahren den Betrieb einstellte. Die Belastung des Bodens resultierte aus dem
direkten Abtropfen iiberschiissiger Holzschutzmittelmengen bzw. aus dem Auswaschen mit dem Nie-
derschlag iiber einen Zeitraum von etwa 70 Jahren. Aus den am Versuchsstandort vorliegenden
pleistozdnen Flugsanden hat sich ein Podsol entwickelt. Der Lagerplatz weist zwei Besonderheiten
auf, die das geochemische Miliecu und den Stofftransport entscheidend pragen: (1) Neben CCA-
Verbindungen wurden auch Teerdldestillate als Holzschutzmittel eingesetzt. Dieses fiihrte zu der
Ausbildung einer hydrophoben Bodenoberflache. Die daraus resultierende stark punktuelle Infiltration
hat gravierende Folgen fiir Wasserfluss und Stofftransport. (2) Hohe Chromatkonzentrationen im
Grundwasser Mitte der achtziger Jahre waren der Anlass fiir eine oberflichliche Ausbringung von
Fe(Il)-Sulfat mit dem Ziel der Reduktion und Immobilisierung von Cr(VI). Diese Bodenbehandlung
bewirkte eine fundamentale Anderung der Festphasenzusammensetzung der oberflichennahen Boden-
schichten.

Auf dem Lagerplatz wurde ein Messfeld (2,8 x 4 m®) eingerichtet und in ein Raster unterteilt. Der Bo-
den wurde bis in eine Tiefe von 200 cm beprobt; dabei wurden sieben Schichten unterschieden. Fest-
phasenkonzentrationen von As und Cr wurden sowohl in Mischproben, die iiber die gesamte Fliche
des Messfeldes gewonnen wurden, als auch in rasterbezogenen Proben bestimmt, so dass die rdumli-
che Variabilitit der Gesamtgehalte bewertet werden konnte. Die fiir die Bindung von As und Cr rele-
vanten Festphasen wurden in selektiven Extraktionen mit Oxalat- und Dithionitldsungen und in pH-
Titrationsexperimenten untersucht. Die Mobilisierung von Arsen und Chrom aus der Festphase wurde
in verschiedenen standardisierten Elutionsversuchen (z.B. Bodensittigungsextrakt, BoSE), in einem
einfachen Sdulenversuch und durch die kontinuierliche Beprobung von Sickerwasser in-situ iiber ei-
nen Zeitraum von zehn Monaten charakterisiert. Sickerwassersammler wurden in zwei Tiefen, 100
und 150 cm, in jeweils vier Parallelen installiert. Zu den Freilandarbeiten gehorten weiterhin die Un-
tersuchung der Hydrophobizitit des Bodens und die Durchfithrung eines Farbtracer-Experiments zur
Visualisierung dominierender FlieBmuster. Die Entnahme von Grundwasser erfolgte aus einer Tiefe
von ca. 4,5 m Uber den Zeitraum von zehn Wochen. Simulationen mit einem numerischen 2D-
Transportmodell evaluierten die Konsequenzen der hydrophoben Bodenoberflache fiir die Verteilung
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und Verlagerung von Stoffen.

Gesamtgehalte von As und Cr nahmen mit der Tiefe ab und lagen zwischen 103 — 384 mg kg As und
168 — 1086 mg kg™ Cr innerhalb der obersten 65 cm. Die raumliche Variabilitit war hoch auf einer
Skala von mehreren Dezimetern (cv(As)= 31-101%, cv(Cr)= 14-126%). Auch die Eisengehalte nah-
men von 3,5 g kg in der obersten Schicht bis auf 0,5 g kg unterhalb 65 cm ab. Diese fiir einen Pod-
sol untypische Fe-Verteilung wurde auf die durch die Applikation von Fe(Il)-Sulfat erfolgte Anreiche-
rung von Fe im Oberboden zuriickgefiihrt. Die selektiven Extraktionen wiesen auf die Dominanz von
gering kristallinen Fe(Ill)-Hydroxiden hin. Die Bodenbehandlung mit Fe(II)-Sulfat hatte somit zwei
Effekte, ndmlich die Immobilisierung von Chromat und die Entstehung zusétzlicher Adsorbenten. A-
luminium wies die hochsten Gehalte mit 7,3 g kg™ in der Schicht auf, die dem Bs-Horizont eines Pod-
sols entsprach, und lag hier hochstwahrscheinlich in gering kristallinen Protoimogolitphasen vor, die
sich durch ein ausgeprégtes Anionensorptionsvermdgen auszeichnen. Der Boden verfiigt folglich vor
allem in den obersten 65 cm iiber Bindungskapazitit. Cr wurde entweder als Chromat bis in das
Grundwasser verlagert oder zu Cr(IlI)-Hydroxiden und —Oxidhydroxiden innerhalb der obersten Bo-
denschichten reduziert. Die Ausbringung von Fe(Il)-Sulfat stellte einen effektiven Redoxpartner fiir
Chromat bereit und fiihrte zu der Bildung eines gering kristallinen Mischhydroxids [(CrFe;)(OH);].
Die Ausfillung einer reaktiven Cr(Ill)-haltigen Festphase bedeutete eine Erh6hung des Bindungsver-
mogens des Bodens. As lag als As(V) adsorbiert in innersphérischen Oberflichenkomplexen mit Fe-
und Cr-Hydroxiden vor. In den selektiven Extraktionen wurde eine enge Assoziation zwischen As und
Al in der dem Bs-Horizont dquivalenten Schicht deutlich. Die pH-Titrationsexperimente unterstiitzten
diese Hypothesen und bestétigten die Existenz einer Cr(Ill)-haltigen Festphase. Sowohl in den Eluti-
onsversuchen als auch in den Sdulenexperimenten zeigte sich eine hohe Auslaugbarkeit von As und
Cr iiber das gesamte beprobte Profil. Die Konzentrationen im BoSE lagen zwischen 68-412 pg L™ As
und 295-915 pg L' Cr. Die im Saulenversuch beobachteten Maximalkonzentrationen bewegten sich
in dem im BoSE ermittelten Bereich. Der Stoffaustrag aus den Bodenséulen konnte fiir As mit einem
linearen Modell und fiir Cr mit einer asymptotisch verlaufenden Funktion beschrieben werden. Die
Beprobung des Sickerwassers bestétigte die hohe Mobilitit der beiden Elemente auch im Freiland; die
mittleren Konzentrationen betrugen 167 pg L™ As und 62 ug L™ Cr. Die Sickerwasserkonzentrationen
variierten rdumlich um zwei bis drei Groflenordnungen, wéhrend die zeitliche Variabilitdt moderat
blieb. Sowohl der BoSE als auch der Sdulenversuch waren geeignet, die in-sifu auftretenden Maxi-
malkonzentrationen abzuschitzen. Das Farbtracer-Experiment offenbarte einen stark priferenziellen
Wasserfluss in diesem Boden, der durch die ausgeprigte Hydrophobizitit der Bodenoberflache verur-
sacht wird. Unter diesen Bedingungen ist eine repréisentative Beprobung von Sickerwasser nicht mog-
lich. Die Simulationsstudie zeigte, dass die rdumliche Variabilitdt sowohl der Festphasengehalte als
auch der Sickerwasserkonzentrationen dem préferenziellen Transportregime zugeschrieben werden
kann. Der préferenzielle Fluss bewirkt in der jetzigen Phase, in der kein Stoffeintrag mehr stattfindet,
dass belastete Bodenzonen effektiv umflossen und vor einer Auswaschung geschiitzt werden. Die Be-
probung des Grundwassers illustrierte, dass Cr hinsichtlich einer Verlagerung bis in das Grundwasser
nach wie vor ein Problem an diesem Standort darstellt. Die Chromkonzentrationen in den Grundwas-
serproben lagen zwischen 53 und 326 ug L', wihrend As in nur geringen Konzentrationen
(<10 pg L") gemessen wurde. Auch nach der Stilllegung von Holzimprignierwerken kann das Risiko
einer Grundwasserkontamination durch Stoffeintrdge aus der ungesittigten Bodenzone fiir viele Jahre
fortbestehen.
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3 Summary

Chromated copper arsenate (CCA) compounds have widely been used as very effective wood pre-
servatives. Severe soil contaminations at sites of former wood preserving plants, which may pose a
serious threat to human health and the environment through the pollution of ground- and surface wa-
ter, have been reported in many countries. However, only few studies have been published on the en-
vironmental fate of CCA components in soils. These studies demonstrated the pronounced mobility of
arsenic and chromium and strongly suggest an existing risk of groundwater contamination. This thesis
presents a systematic and comprehensive characterisation of processes governing the environmental
fate and transport of CCA-derived arsenic and chromium in a heavily contaminated soil of a former
wood preserving site. Due to the intensive sampling strategy with spatially high resolution and the
implementation of various methods, it was also possible to evaluate techniques that aim at assessing
the mobility of pollutants.

The experimental site was located in Central Bavaria, Germany. In this region, the dominant soil
types are Podzols that had developed over Pleistocene dune sand. Investigations were conducted on
the former drip pad of the impregnation plant where freshly treated wood had been stored for fixation.
Contamination of the soil resulted from dripping of surplus preservatives and leaching through pre-
cipitation. The plant had been in operation for 70 years; wood preservation ceased more than 10 years
ago. The drip pad exhibits two features that are of particular importance for geochemical soil charac-
teristics and the solute transport: (1) Apart from CCA, also creosote had been used as wood preserva-
tive resulting in a pronounced water repellency of the surface soil. This phenomenon induces a non-
uniform infiltration which has major implications for water flow and solute transport. (2) The detec-
tion of high chromate concentrations in the groundwater in the mid eighties prompted remedial ac-
tions, including the superficial application of Fe(Il) sulphate solution on the drip pad. The objective
was the reduction and immobilisation of Cr(VI). This soil treatment fundamentally modified the char-
acteristics of the solid phase.

On the drip pad, an experimental plot was established (2.8 x 4 m?) and divided into a grid. The soil
was sampled to a depth of 200 cm. Seven layers were defined. Solid phase concentrations of As and
Cr were determined in homogenised soil samples of each layer representing the entire area of the ex-
perimental plot as well as in grid-related samples in order to allow for evaluation of spatial variability.
The partitioning of As and Cr to solid phases was investigated by selective extractions with ammo-
nium oxalate and dithionite-citrate-bicarbonate, respectively, and by pH titration experiments. The
mobilisation of As and Cr was examined by several standardised batch tests (e.g. saturated soil paste
SSP), by a simple column experiment, and by continuously sampling soil water in-sifu over a period
of ten months. Soil water samplers were installed in two depths, 100 and 150 cm, respectively, in four
replicates each. Field experiments also included the characterisation of the water repellency of the
surface soil. A dye tracer experiment after completion of the soil water extraction visualised dominant
flow patterns. The groundwater was sampled in a monitoring well adjacent to the experimental plot at
a depth of 4.5 m below surface over a period of ten weeks. Simulations with a numerical 2D transport
model highlighted the effects of the hydrophobic surface soil on distribution and transport of solutes.

Total solid phase concentrations of As and Cr decreased with depth, ranging from 103 — 384 mg kg
and 168 — 1086 mg kg™, respectively, within the upper 65 cm. Spatial variability on a scale of several
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decimetres was high, with coefficients of variation of 31-101% for As and 14-126% for Cr. Total iron
concentrations also decreased within the profile from 3.5 g kg in the surface layer to 0.5 g kg™ below
65 cm. This Fe distribution which is unusual in a Podzol was attributed to the accumulation of Fe in
the surface soil due to the application of Fe(Il) sulphate. Selective extractions suggested the domi-
nance of poorly crystalline Fe(Ill) hydroxides. The application of Fe(Il)-sulphate, thus, had two ef-
fects, the immobilisation of chromate and the formation of additional soil adsorbents. Aluminium
showed maximum concentrations of 7.3 g kg in the layer equivalent to the Podzol Bs horizon. The
selective extractions indicated the existence of Al as predominantly poorly ordered imogolite-type
materials which have been shown to exhibit a pronounced anion sorption capacity. Thus, soil adsorb-
ents were mainly present within the upper 65 cm of the profile. Cr was either transported as chromate
into the groundwater as mentioned above or reduced to Cr(Ill) hydroxides and oxyhydroxides within
the surface soil. The application of Fe(Il) sulphate introduced an effective redox partner and resulted
in the formation of a poorly crystalline solid solution [(CrcFe;)(OH);]. Thus, the precipitation of re-
active Cr(IIl)-containing solid phases led to a significant modification of the sorption characteristics
of the soil. Arsenic was most likely present as As(V) and adsorbed in inner-sphere surface complexes
to Fe- and Cr-hydroxides. The selective extractions suggested a close association between As and Al
in the Bs-horizon equivalent layer. The pH titration experiments supported these hypotheses, confirm-
ing the occurrence of a Cr(Ill)-containing solid phase.

The batch tests as well as the column experiments demonstrated the high leachability of As and Cr in
surface layers as well as in the subsoil. Concentrations in the extracts of the saturated soil paste
ranged from 68 to 412 pg L' of As and from 295 to 915 pg L™ of Cr. Maximum concentrations de-
termined in the column experiments were in the range as those observed in the extracts of the SSP.
The solute masses leached from the soil columns could be described with a linear model for As and
with an asymptotic function for chromium. The monitoring of soil water concentrations confirmed the
high mobility of the two elements, yielding mean concentrations of 167 ug L' As and 62 ug L Cr,
respectively. Concentrations, however, varied spatially by two to three orders of magnitude whereas
temporal variations were moderate. Both the saturated soil paste and the column experiment that was
tested within this study were suitable to predict in-situ maximum concentrations.

The dye tracer experiment revealed a markedly preferential water flow in this soil, which is induced
by the extreme water repellency of the surface soil layer. Under these conditions, a representative
sampling of soil water is not possible. The simulation study showed that the spatial variability of solid
phase concentrations as well as of concentrations in the liquid phase could be ascribed to the distribu-
tion of solutes via preferential flow paths. In the current situation without pollutants being introduced
into the soil anymore, contaminated soil zones are effectively bypassed and leaching is considerably
reduced as a consequence of the preferential flow regime. The groundwater monitoring illustrated the
ongoing groundwater contamination by chromium. Cr concentrations ranged between 53 and
326 pg L' whereas As concentrations were below 10 pg L. The investigation of the environmental
fate of CCA-derived arsenic and chromium at a former wood preserving site that was presented in this
study demonstrates that even after the closure of impregnation plants the risk of groundwater con-
tamination may persist for many years.
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4 Ausfuhrliche Zusammenfassung

4.1 Einfuhrung in die Fragestellung

Die in dieser Dissertation zusammengefassten Einzelarbeiten charakterisieren Verteilung, Bindungs-
partner, Mobilitét und zeitabhéngiges Freisetzungsverhalten von Arsen und Chrom in einem mit Holz-
schutzmitteln belasteten Boden. Bodenbelastungen aus der Holzimpriagnierung, die {iber die Kontami-
nation von Grund- und Oberflichenwasser ein betrdchtliches Risiko fiir die menschliche Gesundheit
und die Umwelt darstellen konnen, sind in vielen Landern dokumentiert, z.B. in den USA (U.S. EPA,
2005), in Deutschland (GAB, 2005), Osterreich (UBA, 2005), Kanada (EC, 2002), Ungarn (Intergeo,
2005) und in Skandinavien (Kitunen et al., 1987; Lindberg et al., 1997; Andersen et al., 1996). Dabei
kommt den arsen- und chromhaltigen Holzschutzmitteln (z.B. chromated copper arsenate CCA) auf-
grund ihres intensiven und weit verbreiteten Einsatzes einerseits und der auch fiir den Menschen stark
toxischen Wirkkomponenten andererseits ein besonderer Stellenwert zu (Humphrey, 2002). Es ist da-
her von groBer Wichtigkeit, Mechanismen, die Bindung und Transport von Arsen und Chrom in mit
Holzimpréignierungsmitteln kontaminierten Boden kontrollieren, und schadensfallspezifische Implika-
tionen benennen und in ihrer umwelt- und gesundheitsgeféhrdenden Bedeutung einschitzen zu kon-
nen.

4.1.1 Schadensfall Holzimprignierung

HolzschutzmaBnahmen sollen eine Wertminderung bzw. Zerstérung von Bauholz verhindern, die
durch Feuchtigkeit und Organismen, z.B. Insekten, Bakterien, Pilze und Meerestiere, verursacht wer-
den kann. Vorbeugender Holzschutz umfasst baulich-konstruktive und chemische MaBinahmen (Alfa-
web, 1995). Die chemischen Holzschutzmittel enthalten folglich biozide Komponenten. Zu den weit
verbreiteten Imprignierungsmitteln zdhlen z.B. Chrom-Kupfer-Arsensalze, Steinkohlenteeroldestillate
und friher auch Pentachlorphenole. Chrom-Kupfer-Arsensalze (chromated copper arsenate, CCA)
werden seit etwa Mitte des letzten Jahrhunderts verwendet und sind das am umfangreichsten einge-
setzte Holzschutzmittel (Hingston et al., 2001), weil sie ihre Wirksamkeit im Holz iiber Jahrzehnte
hinweg beibehalten. In den letzten Jahren hat es vermehrt Bedenken gegeniiber einem Einsatz von
arsen- und chromhaltigen Mitteln gegeben. Daher ist z.B. in den USA, Kanada und Australien mitt-
lerweile die private Nutzung von CCA-behandeltem Holz verboten (U.S. EPA, 2002; PMRA, 2002;
APVMA, 2005), und auch in der Europdischen Union wurde das Inverkehrbringen und die Anwen-
dung As-haltiger Holzschutzmittel stark eingeschrénkt (Europdische Kommission, 2003).

Nach der Trankung des Holzes mit Holzschutzmitteln muss das Holz eine gewisse Zeit gelagert wer-
den, um eine optimale Fixierung und damit Auslaugbestidndigkeit zu erreichen. Bei Chrom-Kupfer-
Arsensalzen, die die Metalle als Oxide (Cr(VI)-, As(V) und Cu(II)-Oxide) enthalten, findet eine Fixie-
rung iiber die Reduktion des Chromats durch im Holz enthaltene Verbindungen wie Lignin statt; es
bilden sich als unldsliche Verbindungen z.B. Cr(IlI)-Arsenat, Cr(Ill)-Hydroxid und Cu(Il)-Komplexe
mit Lignin und Cellulose (Hingston et al., 2001; Bull, 2001). Faktoren wie das Cr:As-Verhiltnis,
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Temperatur wahrend und nach der Behandlung und Wassergehalt des Holzes beeinflussen entschei-
dend den Imprégnierungserfolg (Cooper et al., 1997; Kaldas and Cooper, 1996; Hingston et al., 2001).

Zahlreiche Studien haben sich mit der Auslaugbestindigkeit von CCA in verbautem Holz beschéftigt
und den Einfluss verschiedener Faktoren wie Kontakt mit Huminséduren und UV-Einstrahlung unter-
sucht (z.B. Cooper et al., 2001; Lebow et al., 2003). Es wurden oftmals hohere Stoffgehalte im Boden
in direkter Umgebung des Holzes nachgewiesen, die aber bereits nach 15 bis 30 cm in horizontaler
und 20 bis 100 cm in vertikaler Richtung auf Hintergrundgehalte absanken (Morrell and Huffman,
2004; Stilwell and Graetz, 2001; Townsend et al., 2003; Zagury et al., 2003). Ebenso gibt es einige
Arbeiten iiber die Auswirkungen auf aquatische Organismen. Weis und Weis (1993, 1994) erkannten
in der Ndhe von CCA-behandelten Unterwasserkonstruktionen eine Anreicherung von Arsen, Chrom
und Kupfer in aquatischen Organismen wie Austern und Schnecken und eine reduzierte Artenanzahl
in Sedimenten.

In terrestrischen Systemen geht eine Gefahr weniger von verbautem behandeltem Holz aus als viel-
mehr von den Standorten der Impragnierwerke. Holzimpragnierung ist ein weltweit verbreiteter und
o6konomisch bedeutsamer Industriezweig, der seit Mitte des 19. Jahrhunderts betrieben wird. An den
Betriebsstandorten resultiert eine Belastung des Bodens mit Holzimpriagnierungsmitteln aus Lecka-
gen, Deponierung von Betriebsabféllen und Abtropfen vom frisch behandelten Holz. Es handelt sich
folglich um rdumlich klar umrissene und meist intensive Bodenbelastungen. Das von derartigen
Standorten ausgehende Risiko ist in vielen Landern erkannt worden (Andersen et al., 1996; Lindberg
et al., 1997; Alfaweb, 1995). Die U.S. EPA listet in ihrer ,,National Priorities List* des ,,Superfund
Program® zahlreiche ehemalige Holzimpragnierstandorte auf, an denen oftmals eine Verlagerung von
Holzschutzmitteln bis in das Grundwasser Anlass fiir umfangreiche Sanierungsmafinahmen war (U.S.
EPA, 2005).

Dennoch haben sich bisher vergleichsweise wenige Studien dem Verhalten von As- und Cr-haltigen
Holzschutzmitteln in Boden solcher Standorte gewidmet. Andersen et al. (1996) beprobten nach meh-
reren Regenereignissen Sickerwasser im Boden eines ehemaligen Holzimpréignierwerkes in Norwegen
und stellten stark erhdhte Konzentrationen an Arsen (15-50 mg L") und Chrom (0,05-5 mg L") fest.
Lund und Fobian (1991) untersuchten die Tiefenverteilung von Arsen und Chrom an zwei stillgeleg-
ten Holzimprégnierstandorten in Dénemark. Trotz unterschiedlicher Bodentypen (Podsol und Pa-
rabraunerde) waren die prinzipiellen Verteilungsmuster sehr dhnlich: Chrom hatte sich nur in den Bo-
denbereichen angereichert, die sich durch hohe Gehalte an organischer Substanz auszeichneten. Arsen
hingegen schien zum einen ebenfalls an organische Substanz gebunden zu sein, zum anderen lief3 sich
aber ein Zusammenhang mit hohen Gehalten an Aluminium- und Eisenoxiden in den B-Horizonten
der Boden herstellen. Bhattacharya et al. (2002) untersuchten die Verteilung von Arsen und Chrom im
Boden eines ehemaligen Holzimpriagnierwerks in Schweden. Wéhrend die Arsengehalte im Boden
hoch waren (186 mg kg in 0-10 cm), konnte bei Chrom eine signifikante Anreicherung in Sedimen-
ten eines Entwésserungsgrabens beobachtet werden; Chrom war folglich wesentlich mobiler als Ar-
sen. Jang et al. (2002) stellten in Elutionsversuchen mit Oberbodenmaterial eines mit CCA-
Holzschutzmitteln belasteten Bodens fest, dass sich Arsen wesentlich stirker als Chrom im Boden
akkumuliert hatte (100 mg kg” As bzw. 75 mgkg" Cr) und sich auch in héherem Umfang im Eluti-
onsversuch mobilisieren lie (880 pg L' As bzw. 20 ug L' Cr). Die pH-abhiingige Freisetzung er-
brachte fiir beide Elemente die geringste Mobilisierung zwischen pH 6-8. Eine Ausweitung der Eluti-
onsdauer auf 720 h zeigte eine deutliche Zeitabhingigkeit der Freisetzung von Arsen und Chrom.
Rasmussen und Andersen (1999) konnten mit Hilfe eines Bioindikators (Wassermoos Fontinalis anti-
pyretica) nachweisen, dass es wihrend Regenereignissen zu einer Auswaschung von Arsen und
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Chrom aus einem mit Impragnierungsmitteln belasteten Boden in einen Vorfluter kam. Die mikrobiel-
le Aktivitdt kann in mit CCA-Holzschutzmitteln kontaminierten Béden ebenso hoch sein wie in unbe-
lasteten Boden. Die Mikroorganismenpopulationen reagieren allerdings mit einer Verschiebung der
Artenzusammensetzung zugunsten arsenresistenter Arten auf die Belastung (Turpeinen et al., 2004).

Es gibt auch einige Laborstudien iiber das Verhalten von CCA-Ldsungen im Boden. Balasoiu et al.
(2001) versetzten verschiedene kiinstliche Bodengemische mit CCA-Ldsung. Chrom wurde deutlich
starker in organischen als in mineralischen Bdden zuriickgehalten. Arsen hingegen konnte sowohl in
mineralischen als auch in organischen Gemischen zu einem hohen Anteil (70-80 %) retardiert werden.
Dariiber hinaus konnte in stark organischen Bodenproben eine Reduktion von As(V) zu As(Ill) fest-
gestellt werden. Allinson et al. (2000) zeigten, dass sich nach der Applikation von CCA-Ldsung auf
15 cm hohe ungestorte Bodensdulen, die dem Oberboden eines miBig sauren Sandbodens entstamm-
ten, Chrom und Arsen in den Perkolaten nachweisen lieen. Gleichzeitig fand eine Akkumulation die-
ser Elemente in den obersten sechs Zentimetern statt. Carey et al. (2002) applizierten eine CCA-
Lo6sung auf vier Bodenmonolithen (& 50 cm, Hohe 70 cm). Innerhalb der Versuchsdauer von 102 Ta-
gen konnte kein Arsen im Perkolat nachgewiesen werden (analytische Nachweisgrenze allerdings bei
50 pg L), aber etwa 26 % des aufgebrachten Chroms wurden ausgewaschen. Die Autoren stellten
einen eindeutigen Zusammenhang zwischen Kontaktzeit und Hohe der maximalen Durchbruchskon-
zentration fest: Je spéter der Durchbruch, desto niedriger die Maximalkonzentration. Eine Analyse der
Stoffverteilung nach Abschluss des Experimentes erbrachte eine starke Anreicherung der Stoffe in
den obersten 20 — 25 cm. Mao et al. (2004) untersuchten den Austrag von As und Cr nach Applikation
von CCA-Losung auf eine ungestorte Bodensdule. Besonders Chrom zeichnete sich durch eine hohe
Mobilitdt aus. Die experimentellen Ergebnisse lieBen sich mit einem geochemischen Modell aufgrund
unzureichender Kenntnisse der Wechselwirkungen zwischen CCA-Komponenten und Bodenmatrix
nicht befriedigend simulieren.

Die oben zitierten Studien konnten die nach der Stilllegung von Holzimpréignierwerken weiterhin e-
xistierende Gefahr einer Verlagerung von Arsen und Chrom in Oberflichen- und Grundwasser de-
monstrieren. Sie haben sich jedoch jeweils auf die Beschreibung einzelner Aspekte wie Tiefenvertei-
lung, Bindungspartner und Mobilitdt beschrankt. Bisher fehlt eine systematische Charakterisierung
des Verhaltens von Arsen und Chrom im Boden eines Holzimpragnierstandorts, die sowohl die repra-
sentative in-situ-Messung von Sickerwasser- und Grundwasserkonzentrationen als auch detaillierte
Laborversuche zur Aufklarung von relevanten Bindungs- und Mobilisierungsmechanismen beinhalten
sollte. Solche Kenntnisse wéren beispielsweise auch wichtig zur Optimierung von geochemischen
Modellierungsansitzen. Es war somit bisher nicht moglich, eine umfassende Modellvorstellung des
umweltrelevanten Verhaltens von arsen- und chromhaltigen Holzschutzmitteln im Boden zu entwer-
fen.

4.1.2 Das Verhalten von Arsen und Chrom im Boden

Arsen und Chrom kommen im Boden jeweils hauptsiachlich in zwei Oxidationsstufen vor, die sich
wesentlich in ihren toxikologischen Eigenschaften, ihrer Bindung im Boden und in ihrer Mobilitét
unterscheiden.

4.1.2.1 Arsen

Arsen wird als kanzerogen und teratogen eingestuft. Akute Vergiftungssymptome beim Menschen
umfassen Durchfille, Krampfe, Kreislauf-, Leber- und Nierenversagen. Eine chronische Exposition
bewirkt Ausschldge auf Haut und Schleimhduten, Geschwiire, Hautkrebs und motorische Stérungen
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(Roche Lexikon Medizin, 2003; WHO, 2001). Die physiologische Bedeutung von Arsen fiir Organis-
men ist noch nicht geklért.

Die wichtigsten Oxidationsstufen des Arsens in Boden sind +3 und +5. Arsen bildet Oxoanionen in
beiden Oxidationszustéinden. Abbildung 1 zeigt das Eh-pH-Diagramm des As-O-H-Systems. Zwi-
schen pH 2 und 7 liegt Arsenat hauptsichlich als H,AsO, vor, zwischen pH 7 und 12 als HAsO,.
Arsenige Saure H;AsO; dissoziiert erst oberhalb pH 9 zu Arsenit-Anionen. Bei den in sehr vielen Bo-
den herrschenden neutralen bis sauren pH-Werten existiert As(V) folglich als einfach negativ gelade-
nes Anion, As(IIl) hingegen als neutrale Spezies. Auch wenn im oxidierenden Milieu As(V) thermo-
dynamisch stabiler ist und im reduzierenden Milieu As(Ill), finden sich oftmals beide Spezies neben-
einander, weil die beteiligten Redoxprozesse unter bestimmten Bedingungen nur langsam ablaufen
(Masscheleyn et al., 1991). Neben den anorganischen Spezies sind auch viele organische Arsenver-
bindungen bekannt, so z.B. methylierte Spezies, Arsenobetain, Arsenocholin und arsenhaltige Zucker
(Francesconi and Kuehnelt, 2002). Bis auf die methylierten Spezies kommen organische Arsenver-
bindungen hauptséchlich in aquatischen Organismen vor. In Béden héufig vorzufindende methylierte
Spezies sind Monomethylarsonat und Dimethylarsinat, die allerdings weniger giftig sind als die anor-
ganischen Arsenspezies (Turpeinen et al., 1999).
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Abb. 1: Eh-pH-Stabilititsdiagramme fiir Arsen (links) und Chrom (rechts) unter Standardbedingungen (25°C,
10° Pa) (nach: Brookins, 1988; Katz und Salem, 1994).

Arsenit weist auf vielen Sorbenten ein Adsorptionsmaximum im leicht alkalischen Bereich bei etwa
pH 8 auf (Goldberg, 2002). Arai et al. (2001) beobachteten bis pH 9 eine Zunahme der Arsenit-
Adsorption auf Aluminiumoxid (y-AL,Os;). Die Bindung von As(IlI) im Boden ist insgesamt weniger
pH-abhingig als die von As(V), das unterhalb von pH 9 mit sinkendem pH-Wert eine zunehmend
hohere Sorption auf Eisen(hydr)oxiden (Goldberg, 2002; Grossl and Sparks, 1995; Raven et al.,
1998), Aluminiumoxid (Arai et al. 2001; Halter and Pfeifer, 2001) und Tonmineralen (Lin and Puls,
2000) erfahrt. Manning und Goldberg (1997) hingegen zeigten, dass auf amorphem Al(OH); Arsenat
iiber einen pH-Bereich von 4 bis 10 in konstanter Stoffmenge adsorbiert wurde, wihrend die Sorption
von Arsenit auf AI(OH); und Tonmineralen deutlich pH-beeinflusst war und mit dem pH-Wert stark
absank.
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sank.

Innersphérische Komplexbildung von As(IIl) und As(V), oft in Form bidentater, binuklearer Oberfla-
chenkomplexe, konnte fiir viele reine Mineralphasen nachgewiesen werden, so auf Goethit o-FeOOH
(Fendorf et al., 1997; Manning et al., 1998; Sun and Doner, 1996), Lepidokrokit y-FeOOH (Farquhar
et al., 2002), Ferrihydrit (Hsia et al., 1994; Waychunas et al., 1993), amorphem Eisenhydroxid (Pierce
and Moore, 1980) und auf y-Al,O; (Arai et al., 2001), aber auch auf Tonmineralen (Manning and
Goldberg, 1997) und in Bodenmaterial (Khaodhiar et al., 2000; Smith et al., 1999). Dariiber hinaus
sind auch auBlersphirische Komplexe bekannt, so von As(Ill) auf y-Al,O; (Arai and Sparks, 2002),
amorphen Aluminium- und Eisenoxiden (Goldberg and Johnston, 2001) und Gibbsit (Weerasooriya et
al., 2003) und von As(IIl) und As(V) auf Sulfiden (Farquhar et al., 2002).

Waltham und Eick (2002) und Pierce und Moore (1980) berichteten von einer raschen und vollstdndi-
gen Adsorption von As(III) und As(V) innerhalb weniger Stunden; viele Studien indes belegen auch
eine zweistufige, stark nicht-lineare Adsorption, die sich aus einer schnellen Bindung relativ grofler
Stoffmengen an die Oberfliche im Bereich von Minuten bis Stunden und einer nachfolgenden raten-
limitierten Diffusion in das Kristallgitter bzw. in das Aggregatinnere zusammensetzt (Fuller et al.,
1993; O’Reilly et al., 2001; Williams et al., 2003; Arai and Sparks, 2002). In einigen Arbeiten fanden
sich Hinweise auf eine teilweise irreversible Adsorption (Zhao and Stanforth, 2001). Die Alterung
von Oxiden, z.B. die Umwandlung von Ferrihydrit zu Goethit oder Hamatit, fithrt zu einem Verlust an
Sorptionsplatzen und mithin zu einer Desorption von gebundenem Arsen (Fuller et al., 1993).

Konkurrenz zwischen Arsenit und Arsenat wurde von Goldberg (2002) nur bei Tonmineralen und
nicht bei (Hydr)Oxiden nachgewiesen. Arsenit wird — aufler bei sehr niedrigen Losungskonzentratio-
nen — gegeniiber Arsenat bevorzugt auf Ferrihydrit sorbiert (Grafe et al., 2002; Raven et al., 1998).
Jain und Loeppert (2000) beobachteten eine Konkurrenz auf Ferrihydrit in Abhéngigkeit von pH-Wert
und Arsenkonzentration; bei niedrigem pH-Wert und niedrigen Arsenkonzentrationen war As(V) ge-
geniiber As(Ill) begiinstigt. Tonminerale adsorbieren mehr Arsenat als Arsenit (Lin and Puls, 2000).

Eine Reihe von Oxoanionen konkurriert mit Arsenat und Arsenit um Bindungspldtze. Am wirkungs-
vollsten kann Phosphat aufgrund seiner dhnlichen Ladung und Dissoziationskonstanten die Adsorpti-
on von As(IIl) und As(V) behindern, z.B. auf Goethit (Gao and Mucci, 2001; Liu et al., 2001), Ferri-
hydrit (Jain and Loeppert, 2000) und Huminsduren (Thanabalasingam and Pickering, 1986) und zu
einer erhohten Arsenauswaschung filhren (Peryea and Kammereck, 1997; Darland and Inskeep,
1997). Sulfat hemmte die Adsorption von As(IIl) auf Ferrihydrit bei pH <7 (Jain and Loeppert,
2000). Waltham und Eick (2002) illustrierten in ihren Experimenten eine deutliche Konkurrenz durch
Siliziumséure. Geloste organische Substanzen (dissolved organic carbon, DOC) konnen ebenfalls als
Konkurrent um Sorptionsplatze auftreten (Lin and Puls, 2000; Pigna and Violante, 2003). Grafe et al.
(2001 und 2002) stellten eine wechselseitige, pH-Wert-abhidngige Konkurrenz zwischen Arsen-
Oxoanionen und DOC (Huminstoffe, Zitronensaure) auf Goethit und Ferrihydrit fest. Die unterschied-
lichen pH-Bereiche, in denen die organischen Verbindungen wirksam waren gegeniiber Arsenat und
Arsenit, deuten darauf hin, dass verschiedene funktionelle Gruppen der Eisenoxide fiir die Bindung
von Huminstoffen zustdndig sind. Simeoni et al. (2003) konnten eine Hemmung der As(V)-
Adsorption an Ferrihydrit und Gibbsit durch Fulvosduren, besonders bei sauren pH-Werten, belegen.
Thanabalasingam und Pickering (1986) untersuchten die Adsorption von As(IIl) und As(V) an Hu-
minsduren und erkannten eine maximale Sorption im Bereich von pH 5,5, wobei As(V) in groerem
Umfang gebunden wurde. Ein hoherer Ca-Gehalt der Huminsduren erhohte die Arsen-Adsorption,
wohingegen die Zugabe von Fluorid eine hemmende Wirkung hatte. Redman et al. (2002) wiesen
wasserlosliche As(IIl)- und As(V)-Komplexe mit natiirlichem organischem Material (NOM) nach,
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deren Auftreten vor allem mit dem kationischen Eisengehalt des NOM korreliert werden konnte.
NOM verminderte die Arsen-Adsorption an Hamatit und nahm Einfluss auf den Redoxzustand der
Arsen-Spezies. Insgesamt war der mobilisierende Effekt von NOM auf Arsenit grofer und erklart so-
mit moéglicherweise z. T. die oft festgestellte leichtere Verlagerung von Arsenit in Boden.

As(IIT) und As(V) konnen durch biotische und abiotische Redoxprozesse ineinander umgewandelt
werden. Die Reduktion von As(V) kann durch Mikroorganismen oder abiotisch z.B. durch Sulfide
(H,S, HS) erfolgen. As(V) wird entweder durch reduktive Auflosung von Eisen(hydr)oxiden freige-
setzt und in der Losung reduziert, kann aber auch im Oberflichenkomplex reduziert werden, wobei im
Falle einer Sorption an Aluminiumphasen anschlieBend eine Desorption des entstandenen Arsenits
erfolgt (Zobrist et al., 2000). In Anwesenheit von Sulfid kann eine As(IIl)-Sulfid-Phase ausfallen. Im
aeroben Milieu ist der biotische Reduktionspfad der vorherrschende. Es gibt eine Vielzahl von Bakte-
rienstimmen, die As(V) aerob oder anaerob als terminalen Elektronenakzeptor nutzen koénnen
(Pongratz, 1998; Zobrist et al., 2000). Mikroorganismen konnen andererseits As(IIl) zu As(V) oxidie-
ren, was beispielsweise in heilen Quellen nachgewiesen wurde (Langner et al., 2001). Eine chemi-
sche Oxidation von As(IIl) kann wirksam durch Mn(IV)-Oxide wie Birnessit (Manning et al., 2002;
Scott and Morgan, 1995) und Mn(III)OOH (Chiu and Hering, 2000) stattfinden, wobei sich die Oxida-
tionsraten im Bereich von Minuten bis Stunden bewegen und durch niedrige pH-Werte begiinstigt
werden; daneben kdnnen unter bestimmten Bedingungen auch Fe(Ill), H,O, (Pettine et al., 1999) und
in Oberflichengewdssern durch UV-Licht gebildete freie Radikale (Inskeep et al., 2002) Arsenit
oxidieren.

Ma et al. (2001) entdeckten auf einem ehemaligen Holzimprégnierstandort einen Farn (Pteris vittata),
der zu einer starken Akkumulation von Arsen in seinen oberirdischen Teilen fahig ist, wobei er Arsen
iiberwiegend als anorganische As(IIl)-Spezies speicherte. Diese Pflanze eignet sich daher méglicher-
weise fur den Einsatz in der Phytoremediation.

4.1.2.2 Chrom

Chrom gilt als kanzerogen und allergieauslosend. Akute Vergiftungen duflern sich mit Erbrechen,
Kreislauf-, Leber- und Nierenversagen und Hautveratzungen. Symptome einer chronischen Chromex-
position sind Geschwiire auf Haut und Schleimhduten, Staublunge und Lungenkrebs. Chrom(VI) wird
als etwa 100x toxischer eingeschatzt als Chrom(III) (MRI Tox, 2001; Roche Lexikon Medizin, 2003).
Chrom ist fiir den tierischen Glucosestoffwechsel essentiell, da es Bestandteil des so genannten Glu-
cosetoleranzfaktors ist.

Auch wenn die mdglichen Oxidationsstufen von Chrom in Verbindungen von +2 bis +6 reichen (Katz
and Salem, 1994), umfassen die in natiirlichen Kompartimenten stabilen Zustéinde +3 und +6. Cr(VI)-
Verbindungen sind dabei nur als Oxoverbindungen stabil. Aus dem Eh-pH-Diagramm (Abb. 1) wird
ersichtlich, dass Cr(VI) stark oxidierend wirkt, da es nur bei hohem Redoxpotential besténdig ist. Ge-
16ste Cr(VI)-Verbindungen umfassen die beiden Chromat-Spezies HCrO, und CrO4* und das Dich-
romat-Ion Cr,0,”. Oberhalb von pH 6 liegt das deprotonierte Chromat-Ion vor. Zwischen pH 6 und
pH 2,2 stehen HCrO, und Cr,0,% im Gleichgewicht, wobei Dichromat nur bei héheren gelosten
Cr(VI)-Konzentrationen und stark oxidierendem Milieu entstehen kann (Rai et al., 1989). Im sauren
pH-Bereich dominiert folglich HCrO,4. Cr(III) bildet mit OH -Ionen stabile Komplexe. Zwischen pH 6
und pH 11,5 liegt Cr(IIl) als schwerlosliches Cr(OH); vor. Unterhalb pH 6 bilden sich kationische
Cr(IIT)-Aquakomplexe, oberhalb pH 11,5 anionische Hydroxyl-Komplexe. Neben der schwerldslichen
Cr(OH);-Phase kann Cr(III) auch als unlosliches, chemisch inertes Cr(I11)-Oxid Cr,O; ausfallen. Unter
natiirlichen Bedingungen unterliegen die beiden Chromspezies zahlreichen Redoxreaktionen, Fél-
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lungs- und Lésungsmechanismen und Sorptionsprozessen, die entscheidend die Mobilitdt von Chrom
bestimmen.

Es gibt einige Cr(VI)-Festphasen. So kann Chromat als BaCrO4 (Palmer and Wittbrodt, 1991), als
PbCrO, (Krokoit) und auch als CaCrO,4 (Peterson et al., 1997) vorliegen und mit Sulfat, das einen
dhnlichen lonenradius aufweist, Mischphasen bilden, so z.B. Ba(Cr, S)O,4 (Rai et al., 1989). Baron et
al. (1996) konnten in einem chromatbelasteten Boden eine dem sulfathaltigen Jarosit analoge Eisen-
Chrom-Verbindung nachweisen.

Solange keine reduzierend wirkenden Substanzen auftreten, bleibt das Chromat-Ion als CrO,* bzw.
HCrOy4 gel6st. Chromat kann in Béden sorbiert werden und bildet innersphirische Komplexe mit Fer-
rihydrit und Goethit (Hsia et al., 1993; Fendorf et al., 1997; Grossl et al., 1997). Als Oxoanion wird
Chromat mit abnehmendem pH-Wert zunechmend stirker gebunden, wobei die Adsorptionskante zwi-
schen pH 6 und pH 9 verlauft (Ainsworth et al., 1989). Die Adsorption von Chromat kann z.B. durch
andere Oxoanionen wie Sulfat, Carbonat und Arsenat deutlich vermindert werden (Zachara et al.,
1989; Khaodhiar et al., 2000).

Aufgrund seiner stark oxidierenden Eigenschaft wird Chromat leicht reduziert. Die wichtigsten redu-
zierend wirkenden Substanzen sind Fe(II), Sulfid S*, Huminstoffe und andere organische Verbindun-
gen mit funktionellen Gruppen. Die Reduktionsraten sind positiv mit dem Gehalt des Bodens an orga-
nischer Substanz korreliert (Bolan et al., 2003; Jardine et al., 1999; Stewart et al., 2003) und erhohen
sich mit sinkenden pH-Werten. Kozuh et al. (2000) konnten darlegen, dass feste organische Substanz
ein hoheres Reduktionspotential aufwies als geloste. Fe(Il) kann durch die Verwitterung Fe(Il)-
haltiger Minerale freigesetzt werden oder durch die Reduktion von Fe(Ill)-haltigen Verbindungen
durch eisenreduzierende Bakterien oder durch organische Sduren entstehen. Selbst Fe(I)-haltige Mi-
nerale wie Biotit kdnnen eine Reduktion bewirken (Bidoglio et al., 1993; Ilton and Veblen, 1994).
Gelostes Fe(Il) reduziert Cr(VI) spontan (Saleh et al., 1989; Wittbrodt and Palmer 1996). Im Gegen-
satz dazu ist die Reduktion von Chromat durch organische Verbindungen kinetisch kontrolliert (Eary
and Rai, 1991). Wittbrodt und Palmer (1995, 1996, 1997) untersuchten eingehend die Reduktion von
Cr(VI) durch Huminstoffe und belegten die katalytische Wirkung von Eisen auf die Cr(VI)-Reduktion
durch organische Verbindungen. Der katalytische Effekt beruht darauf, dass die Reduktion von Fe(III)
durch Huminstoffe und die Reduktion von Cr(VI) durch Fe(Il) sehr rasch ablaufen, die direkte Reduk-
tion von Cr(VI) durch Huminstoffe hingegen deutlich langsamer verlduft, so dass der Elektronentrans-
fer liber das Redoxpaar Fe(Ill)-Fe(Il) giinstiger ist. Auch Zweischicht-Tonminerale wie Illite und O-
xidoberflichen wie Goethit und Aluminiumoxid (y-Al,O;) kénnen die Cr(VI)-Reduktion durch nie-
dermolekulare organische Verbindungen beschleunigen (Deng and Stone, 1996a und b; Deng et al.,
2003).

Viele Mikroorganismen verfligen {iber Chromat-Reduktasen, wobei sowohl schwefelreduzierende als
auch Eisen(Ill)-reduzierende Bakterien Cr(VI) als terminalen Elektronenakzeptor nutzen kdénnen
(Francis et al., 2000; Tebo and Obraztsova, 1998). McLean et al. (2000) isolierten an einem Holzim-
pragnierstandort ein Bakterium, das in der Lage war, Cr(VI) in CCA-belastetem Grundwasser zu
Cr(II) zu reduzieren; es bildete sich ein Cr(IlI)-Prazipitat auf der Zelloberflache. Auch die mikrobiel-
le Chromatreduktion ist oftmals von Fe(Il) katalysiert; eisenreduzierende Bakterien 16sen Fe(IIl) aus
Mineralen, welches wiederum Cr(VI) reduziert (Wielinga et al., 2001). In eisenlimitierten Systemen
tritt das Eisen in einen Zyklus aus Reduktion und Re-Oxidation ein (Hansel et al., 2001). In anaeroben
Milieus ist die abiotische Reduktion mittels Fe(Il) oder Sulfid der biotischen eindeutig iiberlegen
(Fendorf et al., 2000). Fiir Oberflichengewaisser ist die photochemisch katalysierte Cr(VI)-Reduktion
durch z.B. organische Sauren von Bedeutung (Hug et al., 1997).
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Cr(I1I), das durch Reduktion entstanden ist bzw. in das System eingetragen wird, ist ebenfalls Gegens-
tand von Sorptions- und vor allem Fallungsprozessen. Neben der Bildung von Cr(III)-Hydroxid fiihrt
die Reduktion von Cr(VI) durch Fe(Il) oftmals zur Fallung eines Misch-Hydroxids [(CrFe;)(OH)s]
(Sass et al., 1987; Rai et al., 1989; Patterson et al., 1997) in einer dem Ferrihydrit dhnlichen Struktur
(Loyaux-Lawniczak et al., 2000). Je niedriger der Chromanteil in diesem Mischkristall ist, desto ge-
ringer ist die Loslichkeit. Der Ubergang von Sorption zu Oberflichenprizipitation ist flieBend. Cr’*
adsorbiert auf Goethit und Ferrihydrit in Form eines innerspharischen Komplexes, der bei zunehmen-
der Cr-Sattigung der Oberflache in ein reines y-CrOOH als Oberflachenpréizipitat tibergeht (Charlet
and Manceau, 1992). Peterson et al. (1997) und Fendorf und Sparks (1994) detektierten nach der
Sorption von Cr(IIl) auf Feldspat und Quarz ebenfalls diec Formation von y-CrOOH. Crawford et al.
(1993) konnten zeigen, dass bei gegebenem pH-Wert die Koprézipitation von geléstem Cr(IIl) und
Fe(Ill) zu einer effektiveren Abnahme der gelosten Cr(Ill)-Konzentration fiihrte als die Adsorption
von Cr(III) an Eisen(III)-Hydroxid. Die Adsorption von Cr’* steigt zwischen pH 3 und 5,5 von nahezu
Null auf 100% an (Crawford et al., 1993; Karthein et al., 1991). Hansel et al. (2003) beobachteten in
ihren Experimenten, dass die sich bildende Cr(IlI)-Verbindung abhingig von der Art der Reduktion
war: die enzymatische Reduktion ermoglichte 16sliche Cr(III)-Komplexe mit organischen Verbindun-
gen, wihrend die Reduktion durch Fe(Il) die Entstehung von Eisen-Chrom-Hydroxiden bewirkte.
Karthein et al. (1991) untersuchten die Adsorption von Cr(Ill)-Aquakomplexen Cr(H,O)s" auf
8-A1,0; und konnten einen Ubergang von einer unspezifischen zu einer spezifischen Komplexbildung
wihrend der Versuchsdauer beobachten.

Es gibt nur wenige Verbindungen in der natiirlichen Umwelt, die zu einer Oxidation von Cr(Ill) in der
Lage sind. Dazu gehéren Manganoxide wie Pyrolusit (MnO,) und Birnessit (Eary and Rai, 1987; Fen-
dorf et al., 1993). Pantsar-Kallio et al. (2001) fanden Hinweise auf eine Unterdriickung der Cr(III)-
Oxidation durch MnQO, in Anwesenheit von Fe(OH); und natiirlicher organischer Substanz. In DOC-
reichen Béden wurden auch stabile 16sliche Cr(IlI)-Komplexe mit organischen Verbindungen nach-
gewiesen (Buerge and Hug, 1998). Nach Bartlett und James (1988) kann Cr(Ill) dariiber hinaus aber
auch mit Phosphat und Fluorid stabile Komplexe eingehen.

4.1.3 Methoden zur Beschreibung der Mobilitit von Schadstoffen

Diese Arbeit entstand im Rahmen eines Forschungsprojektes zur Optimierung von Verfahren fiir die
Sickerwasserprognose bei der Altlastenuntersuchung (Durner et al., 2004). Das Instrumentarium der
Sickerwasserprognose soll eine Abschitzung der zu erwartenden Schadstoffeintrige aus einem be-
lasteten Boden in das Grundwasser ermdglichen (BBodSchV, 1999). Ein Schwerpunkt lag daher auf
der Durchfiihrung von Verfahren, die als gemeinsame Zielsetzung die Charakterisierung der Mobilitét
von Arsen und Chrom verfolgten. Ubergeordnetes Ziel war die Ableitung von , fiir diesen Standort
typischen* Konzentrationen. Mobilitdt wird im Kontext dieser Arbeit definiert als Eluierbarkeit von
an der Festphase gebundenen Stoffen im Kontakt mit wéssrigen Losungen, die zu der Einstellung ana-
lytisch messbarer Konzentrationen in der Losungsphase fiihrt. Die Bewertung der Konzentrationen
erfolgt dabei anhand des Vergleichs mit Grenz- und Priifwerten aus einschlidgigen Regelwerken (im
Falle des Boden- und Grundwasserschutzes z.B. mit den Priifwerten aus der Bundes-
Bodenschutzverordnung).

Die Beschreibung der Mobilitdt fand in dieser Studie auf drei verschiedenen Komplexitdtsebenen
statt: durch standardisierte, statische Elutionsverfahren, durch Sdulenversuche und durch die Sicker-
wasserbeprobung im ungestort lagernden Boden. Jeder dieser Ansétze bringt gewisse technische und
konzeptionelle Herausforderungen mit sich, die im Folgenden dargelegt werden.
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4.1.3.1 Elutionsversuche

Elutionsversuche, bei denen eine gestérte Bodenprobe mit einem wissrigen Elutionsmittel in einem
festgelegten Feststoff-/Losungsverhaltnis iiber einen definierten Zeitraum hinweg — meist unter Schiit-
teln der Probe - eluiert wird, sind die technisch einfachste und schnellste Methode, das Auslaugver-
halten eines Stoffes zu untersuchen. Sie weisen den grundlegenden Nachteil auf, dass die gewonnenen
Parameter nicht typisch fiir den ungestort lagernden Boden sind und der Einfluss des eventuell hete-
rogenen FlieBfeldes auf den Freisetzungs- und Transportprozess nicht beriicksichtigt werden kann.
Die Experimentbedingungen tragen in der Regel den fiir die Stofffreisetzung relevanten Verhiltnissen
im Freiland kaum Rechnung (Hopp et al., 2003). Dies gilt insbesondere in Bezug auf das eingesetzte
Feststoff-/Losungsverhaltnis, die Kontaktzeit zwischen Bodenlosung und Festphase und die Zugéng-
lichkeit von Partikel- bzw. Austauscheroberflichen. Es besteht daher grundsatzlich das Problem, die
in diesen Versuchen ermittelten Konzentrationen auf die ungestorte ungeséttigte Bodenzone zu tiber-
tragen. Diese Laborverfahren erlauben jedoch die gezielte Variation einzelner Einflussfaktoren unter
kontrollierten Bedingungen und koénnen einen ersten Eindruck von der Mobilitdt der relevanten Stoffe
vermitteln. Aus Kosten- und Zeitgriinden sind derartige Elutionsversuche, zu denen z.B. die Elution
nach DIN 38414-S4 (1984) und der Bodensittigungsextrakt (BBodSchV, 1999) zihlen, in der Altlas-
tenuntersuchung weit verbreitet. Nach wie vor werden die Aussagekraft der einzelnen Verfahren und
ihre Eignung fiir die Altlastenuntersuchung kontrovers diskutiert (z.B. BayLfW, 2003; Lang und
Kaupenjohann, 2003).

4.1.3.2 Saulenversuche

Die Vorbereitung und Perkolation von Bodensdulen bedeutet bereits einen erheblich héheren techni-
schen und auch zeitlichen Aufwand als die Durchfiihrung von Elutionsversuchen. Einige der mit Elu-
tionsversuchen verbundenen Nachteile konnen aber durch Sdulenversuche vermieden werden. Siu-
lenversuche bieten den entscheidenden Vorteil, die zeitabhdngige Stofffreisetzung in die — im Unter-
schied zu Elutionsversuchen - perkolierende Phase charakterisieren und damit wichtige Erkenntnisse
zur Kinetik des Phaseniibergangs liefern zu konnen. Die sich einstellenden Konzentrationen werden,
ebenso wie bei Elutionsversuchen, von einer Reihe von Randbedingungen beeinflusst, so z.B. von der
chemischen Zusammensetzung des Perkolationsfluids, der Durchflussrate, den Dimensionen der Saule
und dem Séttigungsgrad (Pang et al., 2002; Toride et al., 2003; Miinch et al., 2002; Maraqga et al.,
1999; Ma and Selim, 1996; Akratanakul et al., 1983). Bisher existierende standardisierte Perkolati-
onsverfahren (z.B. LUA NRW, 2000; BUWAL, 2000; NEN 7343, 1995) beinhalten in den meisten
Féllen eine gesittigte Durchstromung von im Labor mit homogenisiertem Bodenmaterial befiillten
Saulen unter Einstellung einer definierten Flussrate. Sie spiegeln somit nicht die hydraulischen Ver-
héltnisse im Freiland wider. Dariiber hinaus haben Studien gezeigt, dass sich der Transport reaktiver
Stoffe in ungestorten und gestorten Sdulen deutlich voneinander unterscheiden kann (Camobreco et
al., 1996). Um den Informationsgehalt gegeniiber Elutionsversuchen zu erhdhen, sollten Séulenversu-
che immer die Mitfithrung eines konservativen Tracers einschliefen. Aus der Durchbruchskurve des
Tracers konnen Riickschliisse auf den Grad der physikalischen Heterogenitit des Porensystems inner-
halb der Bodensdule gezogen werden. Falls die Tracerdaten einen iiberwiegend konvektiven Wasser-
fluss anzeigen, lésst sich das nicht-ideale Austragsverhalten eines reaktiven Stoffes auf das Vorliegen
kleinskaliger Ungleichgewichtsprozesse zurilickfithren (Brusseau et al., 1989). Diese Prozesse umfas-
sen kinetische chemische Reaktionen zwischen geldsten Stoffen und Adsorberoberfldchen und physi-
kalische Ungleichgewichtserscheinungen auf lokaler Skala, die durch zeitabhéngige Transportvorgin-
ge, z.B. Film- und Partikeldiffusion und diffusiven Massentransfer zwischen Regionen unterschiedli-
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cher Porenwassergeschwindigkeiten, hervorgerufen werden. Diese unterschiedlichen kinetischen Pha-
nomene koénnen nicht anhand des Tracerdurchbruchs voneinander abgegrenzt werden. Eine Flie3un-
terbrechung wéhrend des Sadulenversuchs und das Verhalten der Konzentrationen sowohl des Tracers
als auch des betreffenden reaktiven Stoffes im Perkolat, nachdem die Perkolation wieder gestartet
wurde, ermoglichen die Identifizierung der effektiven ratenlimitierten Prozesse auf lokaler Skala
(Brusseau et al., 1997; Reedy et al., 1996; Johnson et al., 2003; Wehrer and Totsche, 2003).

Allerdings stellen auch Séulenversuche im Labormallstab und unter kiinstlichen Randbedingungen
keine ideale Nachbildung von Freilandverhéltnissen dar, besonders im Hinblick auf die Verweilzeit
der Bodenlosung, denn im Gegensatz zur kontinuierlichen Durchstrémung einer Laborsdule wird der
abwirts gerichtete Sickerwasserstrom im Boden immer wieder von Stagnationsphasen oder Stro-
mungsumkehr unterbrochen. Es besteht hier folglich ebenso wie bei den Elutionsversuchen die Her-
ausforderung, die gemessenen Konzentrationen in eine Modellvorstellung iiber das Stoffverhalten im
Freiland zu inkorporieren.

4.1.3.3 Die Beprobung von Sickerwasser in der ungesittigten Bodenzone

Es gibt verschiedene Ansitze, Sickerwasser bzw. Bodenldsung im ungestort lagernden Boden zu be-
proben (Wilson, 1995). Die technische Herausforderung besteht vor allem in einer Minimierung der
durch die Installation eintretenden Systemstorungen. Flachige Sammelgerite, die ohne Unterdruck
betrieben werden (,,zero-tension lysimeters bzw. ,,passive pan samplers®), fangen frei drdnendes
Wasser auf, das unter Umstidnden die chemische Beschaffenheit des Bodenwassers, das sich durch
Grob- und Makroporen Richtung Grundwasser bewegt, besser reflektiert (Jemison and Fox, 1992;
Hendershot and Courchesne, 1991). Die Grundvoraussetzung fiir diese Art der Sammelsysteme ist,
dass das Matrixpotential direkt {iber dem Lysimeter Null oder hoher ist, d.h. dass der Boden gesittigt
ist, so dass ein Umflieen des Sammlers verhindert wird. Dieses kann ein Problem in grobkdrnigen
Bdden sein und fiihrt in derartigen Substraten zu oft niedrigen Sammeleffizienzen dieser Systeme
(Zhu et al., 2002). Uberdies sind solche Sammelgerite meist aufwindiger im Einbau und im Betrieb.
Probenahmesysteme, die Kapillarkriafte oder Unterdruck anwenden, umfassen Dochtlysimeter und
Saugkerzen (Grossmann and Udluft, 1991; Louie et al. 2000; Brandi-Dohrn et al., 1996; Boll et al.,
1992). In Abhingigkeit vom angelegten Unterdruck stammt das extrahierte Bodenwasser aus be-
stimmten Porengréfen. Auch wenn Saugkerzen relativ einfach zu installieren und zu warten sind,
weisen sie die Nachteile auf, dass die GroBe ihres Einzugsgebiets nicht bekannt ist und sie Makropo-
renfluss quantitativ nicht auffangen kdnnen (Barbee and Brown, 1986). Sie liefern — im Gegensatz zu
frei drinenden Lysimetern — keine flieBgemittelten Konzentrationen, die jedoch wesentlich fiir Aus-
waschungsprozesse sind (Magid and Christensen, 1993). Sickerwasserproben, die mit Saugkerzen
gewonnen wurden, konnen in ihrer Zusammensetzung zwar typisch fiir den Bereich der Probenahme
sein, reprasentieren aber nicht zwangsléufig das Richtung Grundwasser sickernde Bodenwasser, das
im Falle der Altlastenuntersuchung und der Sickerwasserprognose von groBer Bedeutung ist. In Ab-
héngigkeit des verwendeten Sammlertyps und der sich daraus ergebenden Kontaktflache mit dem Bo-
den stellt die Extraktion von Bodenwasser eine mehr oder weniger punktformige Beprobungstechnik
dar. Eine ausreichend hohe Anzahl von eingebauten Parallelsammlern ist daher fiir représentative
Aussagen vonndten.
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4.1.4 Ziel dieser Arbeit

Die Zielsetzungen dieser Arbeit bestanden in der Aufkldrung von Prozessen und Mechanismen, die
den Transport von Arsen und Chrom als typische Komponenten von Holzschutzmitteln in der unge-
sdttigten Bodenzone kontrollieren, und in der Evaluierung von Methoden zur Abschitzung der Mobi-
litdt dieser beiden Elemente. Dieses geschah am Beispiel eines ehemaligen Holzimpréagnierstandorts,
an dem eine reprasentative Messung von Arsen- und Chromkonzentrationen im Sicker- und Grund-
wasser in Kombination mit der Untersuchung der Tiefenverteilung, der Assoziation mit der Festphase
und des Auslaugverhaltens in Laborversuchen erfolgte. Besonderes Gewicht wurde dabei auf eine
intensive und rdumlich hoch aufgeloste Beprobung sowie den Einsatz vielfdltiger Methoden gelegt.
Die vorliegende Arbeit ermoglicht daher, im Gegensatz zu bisherigen Studien an vergleichbaren
Standorten, die Konstruktion eines Gesamtbildes hinsichtlich des umweltrelevanten Verhaltens von
Arsen und Chrom in einem durch den konzentrierten Eintrag von Holzschutzmitteln stark belasteten
Boden.

4.2 Material und Methoden

Die in dieser Arbeit beschriebenen Untersuchungen fanden am Standort eines ehemaligen Holzim-
pragnierwerkes in Bayern statt, das vor mehr als 10 Jahren den Betrieb einstellte. Das frisch impréag-
nierte Holz wurde zur Fixierung der Holzschutzmittel auf einem Lagerplatz unter freiem Himmel auf-
bewahrt. Die Belastung des Bodens resultierte aus dem direkten Abtropfen {iberschiissiger Holz-
schutzmittelmengen bzw. aus dem Auswaschen noch nicht fixierter Anteile mit dem Niederschlag
iiber einen Zeitraum von etwa 70 Jahren. Der Versuchsstandort liegt im Bereich pleistozéner Flugsan-
de, die als Verwitterungsprodukt des Sandstein-Keupers identifiziert wurden (Habbe, 1997). Aus die-
sem Ausgangsmaterial hat sich am Versuchsstandort ein Podsol entwickelt. Die Schwere der Konta-
mination des Lagerplatzes wurde Mitte der achtziger Jahre erkannt, als hohe Chromatkonzentrationen
im Grundwasserabstrom gemessen wurden. Der untersuchte Lagerplatz weist zwei Besonderheiten
auf, die das geochemische Milieu und den Stofftransport entscheidend préigen:

(1) Neben chromathaltigen Impragnierlésungen, die zu der in dieser Arbeit im Mittelpunkt stehen-
den Belastung des Bodens mit Chrom und Arsen fiihrten, wurden auch Steinkohlenteerdldestilla-
te in groBem Umfang eingesetzt. Dieses spiegelte sich in sehr hohen Feststoffgehalten an Poly-
zyklischen Aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK) in den obersten 50 cm des Bodens wider,
die im Rahmen einer Vorerkundung bestimmt wurden. Die Anreicherung von PAK resultierte in
der Entstehung einer hydrophoben Bodenoberflache, die eine nur punktuelle Infiltration des Nie-
derschlags erlaubt. Dieser Umstand iibt einen erheblichen Einfluss auf die Verteilung und den
Transport von eingetragenen Stoffen aus.

(2) Die Entdeckung hoher Chromatkonzentrationen im Grundwasser 16ste eine Reihe von Sanie-
rungsmallnahmen aus, zu der auch eine oberflachliche Ausbringung von Fe(Il)-Sulfat auf dem
Lagerplatz gehorte. Das Ziel war die Reduktion von im Boden befindlichem Chromat durch
Fe(Il) und eine damit einhergehende Immobilisierung. Diese Bodenbehandlung bewirkte eine
fundamentale Anderung der Festphasenzusammensetzung der oberflichennahen Bodenschichten.

Auf dem Lagerplatz wurde ein Messfeld mit den Abmessungen 2,80 x 4 m? eingerichtet und in ein
Raster mit 4 x 5 Teilflichen unterteilt. Diese Versuchsflache wurde im Laufe der Probenahme bis auf
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2 m Tiefe abgegraben. Uber die Profiltiefe wurden sieben Schichten abgegrenzt (0-2 cm, 2-6 cm, 6-
30 cm, 30-65 cm, 65-110 cm, 110-160 cm, 160-200 cm). Da die Podsolcharakteristik durch den Ein-
trag der Teerdle deutlich {iberpragt war, entsprachen die definierten Schichten nicht exakt bodenkund-
lichen Horizonten. Dennoch waren der Eluvialhorizont zwischen 2 — 6 cm und der Illuvialhorizont in
einer Tiefe von 30 — 65 cm deutlich zu erkennen.

Die zu untersuchenden Aspekte wurden in verschiedenen experimentellen Ansdtzen beleuchtet. Die
Verteilung von Arsen und Chrom in der Festphase wurde sowohl in Mischproben, die das gesamte
Messfeld repréisentierten, als auch in rasterbezogenen und damit rdumlich differenzierten Proben iiber
die gesamte Profiltiefe in Konigswasseraufschliissen (DIN EN 13346, 2001) untersucht, so dass eben-
falls die rdumliche Variabilitit der Gesamtgehalte beurteilt werden konnte (Einzelarbeiten A, E).

Die fiir die Bindung von Arsen und Chrom relevanten Festphasen wurden in zwei verschiedenen An-
sdtzen charakterisiert (Einzelarbeit B). Zum einen wurden Extraktionen mit Oxalat- und Dithionitlo-
sungen durchgefiihrt, die bestimmte Festphasen und damit assoziierte Stoffe selektiv in Losung brin-
gen; zum anderen wurde die pH-abhéngige Freisetzung von Arsen und Chrom im Bereich zwischen
pH 2 und pH 10 in zwei Schichten (2-6 cm und 30-65 c¢cm) untersucht. Im Rahmen dieser Experimente
war auch eine Abschitzung der durch die Fe(Il)-Sulfat-Bodenbehandlung induzierten Modifikation
der Festphasenzusammensetzung des Bodens moglich.

Die Mobilisierbarkeit von Arsen und Chrom aus der Festphase im Kontakt mit wéssrigen Losungen
wurde im Labor sowohl in verschiedenen standardisierten Elutionsversuchen (Einzelarbeit A) als
auch in einem hinsichtlich des apparativen Aufwands einfachen Sdulenversuch (Einzelarbeit C) cha-
rakterisiert. Die angewendeten Standardverfahren umfassten einige der in der Altlastenuntersuchung
iiblichen Methoden wie den Elutionstest nach DIN 38414-S4 (,,S4%; 1984), den Bodenséttigungsex-
trakt (,,BoSE®; BBodSchV, 1999), die Ammoniumnitratextraktion (,,AN*; DIN 19730, 1997) und den
pH4-stat-Versuch (nach Cremer und Obermann, 1992). Der im Rahmen dieser Arbeit getestete Séu-
lenversuch unterschied sich von bisher existierenden Perkolationsverfahren durch eine ungesittigte,
instationére Durchstromung der Bodensdulen von oben nach unten, wobei keine definierte Durch-
flussrate erzwungen wurde, sondern der Fluss individuell bei jeder Bodensiule so eingestellt wurde,
dass sich an der Siulenoberkante ein nur minimaler Uberstau ergab. Er kommt damit den hydrauli-
schen Verhéltnissen im Freiland ndher. Der Einbau einer FlieBunterbrechung von fiinf Tagen und die
Mitfiihrung eines konservativen Tracers dienten der Detektion von Ungleichgewichten chemischer
oder physikalischer Art. Es konnte somit auch die Bedeutung der Kontaktzeit zwischen Fest- und
Fliissigphase fiir die Stofffreisetzung abgeschitzt werden. Fiir den Perkolationstest wurden sowohl im
Freiland aus den drei Bodenschichten zwischen 30 cm und 160 cm entnommene Bodensiulen (,,Feld-
sdulen) als auch im Labor mit dem korrespondierenden Mischprobenmaterial befiillte Sdulen (,,La-
borsdulen) verwendet. Eine enge Fraktionierung des Perkolats ermoglichte die Aufnahme von Aus-
tragskurven in hoher zeitlicher Auflésung. Die Untersuchung von Freiland- und gepackten Bodensdu-
len in mehrfacher Wiederholung erlaubte eine Bewertung der Représentativitdt und der Reproduzier-
barkeit der Perkolationsmethodik (Einzelarbeit C). Der kumulative Stoffaustrag von Arsen und Chrom
aus den Laborsdulen in Abhéngigkeit der Durchflussmenge wurde mittels empirischer Ansétze be-
schrieben (Einzelarbeit D).

Die Mobilitdt von Arsen und Chrom wurde auch in-situ am Versuchsstandort untersucht. Das Boden-
sickerwasser wurde in einer Tiefe von 100 cm und 150 cm in jeweils vier riumlichen Wiederholungen
iiber einen Zeitraum von zehn Monaten kontinuierlich beprobt (Einzelarbeit E). Als Sammler wurden
100 cm lange Saugrohre aus pordsem Polyethylen verwendet, die waagerecht in die Seitenwénde der
durch die Probenahme entstandenen Grube eingebaut wurden und mit konstantem Unterdruck Si-
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ckerwasser extrahierten. Diese Sammeltechnik stellte eine Neuentwicklung dar. Ein im Anschluss an
die Sickerwassererfassung durchgefiihrter Farbtracer-Versuch visualisierte die im Bereich der Si-
ckerwassersammler dominierenden FlieBmuster. Zu den Freilandarbeiten gehorte ebenfalls die expe-
rimentelle Untersuchung der hydrophoben Bodeneigenschaften der oberflichennahen Schichten. Die
Entnahme von Grundwasser erfolgte an einer Grundwasser-Messstelle in unmittelbarer Néhe des
Messfeldes. Das Grundwasser entstammte dem obersten Grundwasser-Stockwerk in einer Tiefe von
etwa 4,50 m und wurde liber einen Zeitraum von zehn Wochen sieben Mal beprobt. Es wurde beson-
derer Wert darauf gelegt, das Grundwasser knapp unterhalb des jeweiligen Grundwasserspiegels zu
entnehmen.

Eine Simulationsstudie mit dem numerischen Transportmodell Hydrus-2D (Siminek et al., 1999)
evaluierte die Bedeutung der am Versuchsstandort identifizierten hydrophoben Bodenoberflédche fiir
die Verteilung und die Verlagerung von Stoffen in einer zweidimensionalen Modellregion (Einzelar-
beit F), die in ihren bodenhydraulischen Eigenschaften den Beobachtungen am Versuchsstandort ent-
sprach. Dabei wurden die Stofffliisse in einem homogenen Bodenprofil verglichen mit den Stofffliis-
sen in einem Profil, das eine teilweise nur sehr gering leitfahige Oberflachenschicht und préferenziel-
len Fluss aufwies. Besondere Herausforderungen bestanden in der Realisierung der durch die
Hydrophobizitit makroskopisch hervorgerufenen FlieBmuster.

4.3 Ergebnisse

Die Gesamtgehalte an Arsen und Chrom nahmen im Bodenprofil von oben nach unten ab (Einzelar-
beit A) und wiesen besonders hohe Gehalte in der Zone oberhalb von 65 cm auf (103 — 384 mg kg
As bzw. 168 — 1086 mgkg' Cr). Die rdumlich differenzierte Bestimmung der Gesamtgehalte im
Messfeld zeigte dariiber hinaus eine deutliche rdumliche Variabilitdt mit Variationskoeffizienten von
31-101% fiir Arsen bzw. 14 - 126% fiir Chrom auf einer Skala von mehreren Dezimetern (Abb. 2;
Einzelarbeit E).

0-2cm % 0-2.cm
2-6 cm Y 2:6.cm
6-30 cm 7 6-30 cm
Ej 30-65 cm Y ﬁi 30-65 om
@ 65-110 cm Y ® 65-110cm
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Abb. 2: Gesamtgehalte an Arsen (links) und Chrom (rechts) im beprobten Profil. Balken geben Minimum- und
Maximumwerte der rdumlich differenzierten Probenahme an (n=5), die Punkte (m) die in den Misch-
proben tiber die gesamte Messfeldfliche ermittelten Gehalte.

Die Festphasenzusammensetzung zeichnete sich durch folgende Merkmale aus (Einzelarbeit B): Die
Eisengehalte nahmen im Profil von oben nach unten ab und lagen zwischen 3,5 gkg” und 0,5 g kg™
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Dieses widersprach der in einem Podsol zu erwartenden Eisenverteilung und reflektierte die durch die
Applikation von Fe(II)-Sulfat erfolgte Anreicherung von Eisenverbindungen in den oberfldichennahen
Schichten. Diese liegen als {iberwiegend gering kristalline Fe(Ill)-Hydroxide vor und erhdhen in die-
sen Schichten das Angebot an Adsorbenten. Die Effekte einer derartigen Bodenbehandlung auf die
Festphasenzusammensetzung und die Sorptionseigenschaften eines Bodens sind bisher noch nicht
dargestellt worden. Die Aluminiumgehalte zeigten in der Schicht 30-65 cm, die dem Illuvialhorizont
des Podsols entspricht, ihr Maximum mit 7,3 gkg"' gegeniiber Gehalten zwischen 1,6 gkg' und
2,4 g kg im restlichen Profil. Die Ergebnisse der selektiven Extraktionen und Literaturangaben geben
Anlass zu der Vermutung, dass in dieser Schicht Aluminium vorwiegend in Form von gering kristalli-
nen Protoimogolit-Phasen (auch ,,imogolite-type materials ITM* genannt) vorliegt, die eine hohe spe-
zifische Oberfldche und ein ausgeprigtes Anionensorptionsvermdgen aufweisen (Karltun et al., 2000;
Zysset et al., 1999; Gustafsson et al., 1995). Bis zu einer Tiefe von 65 cm kommen folglich sorbieren-
de Bodenbestandteile vor, wahrend unterhalb dieser Tiefe nur mit einer geringen Bindungskapazitét
zu rechnen ist.

Arsen existiert als flinfwertiges Arsenat und ist in innersphérischen Oberfldchenkomplexen an Eisen-,
Chrom- und (Fe,Cr)-Mischhydroxide gebunden. Die Ergebnisse der selektiven Extraktionen fiir die
Schicht 30-65 cm deuten auf eine starke Assoziation mit Aluminium hin, was sich durch die belegte
Anionensorptionskapazitit von ITM erklaren lieBe. Die Bindung von Arsenat an natiirliche ITM ist in
der Literatur allerdings noch nicht beschrieben worden.

Das Verhalten von Chrom in diesem Boden ist komplexer. Ein Teil des eingetragenen Chromats wur-
de bis in das Grundwasser verlagert, wie durch Grundwasseruntersuchungen nachgewiesen wurde.
Der jetzt noch im Boden befindliche Chrom-Anteil liegt wahrscheinlich in der Oxidationsstufe +3
iiberwiegend in Form von Hydroxiden und Oxidhydroxiden vor. Als Redoxpartner fiir Chromat ka-
men organische Substanz oder bei der Mineralverwitterung freigesetztes Fe(Il) in Frage, wobei letzte-
rer Prozess bei dem vorliegenden Ausgangsmaterial nur eine untergeordnete Rolle spielt. Die Aus-
bringung von Fe(II)-Sulfat stellte einen effektiven Redoxpartner fiir Chromat bereit. Die Bildung von
amorphen Fe-Cr-Mischphasen ist wahrscheinlich und wird durch die molaren Verhiltnisse von Fe zu
Cr in den selektiven Extraktionen unterstiitzt (Loyaux-Lawniczak et al., 2000). Die entstandenen
Cr(Ill)-Verbindungen, ob mit oder ohne Eisen, stellen ihrerseits einen effektiven Adsorbenten dar und
haben somit ebenfalls eine Zunahme der Sorptionskapazitit fiir nachfolgend eingetragenes As und Cr
bewirkt.

Die aus den selektiven Extraktionen entwickelten Modellvorstellungen {iber die Bindung von As und
Cr in diesem Boden wurden durch die Untersuchung der pH-abhéngigen Freisetzung unterstiitzt, wo-
bei eine eindeutige Interpretation dadurch erschwert wurde, dass sich Freisetzung aufgrund von De-
sorption und Freisetzung aufgrund von Aufldsung der Adsorbenten nicht trennen lieBen.

Basierend auf den in den vorangegangenen Absitzen dargelegten Uberlegungen beruht die Freiset-
zung von Chrom vor allem auf der Auflésung einer Festphase, wihrend die Freisetzung von Arsen
durch Desorption aus Oberflachenkomplexen verursacht wird.

Die Standard-Elutionsversuche demonstrierten ein hohes Mobilisierungspotential von Arsen und
Chrom. Besonders in den stark belasteten Schichten oberhalb 6 cm stellten sich in allen Verfahren
hohe Konzentrationen mit As> 275 ugL" und Cr> 184 ng L™ ein (Einzelarbeit A). Im Bodensitti-
gungsextrakt hingegen wurden iiber das gesamte Profil hohe Arsen- und Chromkonzentrationen ge-
messen (Abb. 3). Die Normierung der freigesetzten Stoffmengen mit den jeweiligen Gesamtgehalten
lieB eine in den unteren Schichten stark erhohte Eluierbarkeit erkennen. Die eingesetzten Verfahren



Ausfihrliche Zusammenfassung - Ergebnisse 27

waren nicht geeignet, fiir As und Cr einen mobilisierenden Faktor eindeutig zu identifizieren.

Die Elutionsversuche und die Extraktionen zeigten dariiber hinaus auf, dass die hohen PAK-
Feststoffgehalte in den oberflichennahen Schichten die Freisetzung von Arsen und Chrom und die
Effizienz der Extraktionsmittel durch eine Abschirmung von Oberfldchen vermutlich beeintrachtigten
(Einzelarbeiten A und B).

E 30-65 cm % %
L
O
D 65-110 cm % b
222 84 m vz s4 m
110-160 cm %Z [ BoSE B [—1BoSE
EFEFE pH-stat | ] pH-stat [
160-200 cm gﬂ:& N AN bg— N AN
L L B R S L R R S LR SR R R L B e L A B A |
0 200 400 600 800 1000 O 200 400 600 800 1000 1200
As [ug L] Crlug L]

Abb. 3: Arsen- und Chromkonzentrationen in den Standard-Elutionsversuchen.

Auch in den Sédulenversuchen, die fiir die Schichten zwischen 30 cm und 160 cm durchgefiihrt wur-
den, wurde die ausgeprigte Mobilisierbarkeit von As und Cr bestitigt (Einzelarbeit C). Die in den
Perkolaten gemessenen Maximalkonzentrationen lagen jeweils im GroBenbereich der im BoSE ermit-
telten Konzentrationen und traten immer zu Beginn der Perkolation auf. Die Chromkonzentrationen
zeigten innerhalb des ersten ausgewaschenen Porenvolumens einen steilen Abfall, der in diesem Aus-
mal nicht bei Arsen beobachtet wurde. Die Feldsdulen spiegelten die hohe rdumliche Variabilitdt der
Gesamtgehalte durch hohe Streuungen der gemessenen Konzentrationen in den Perkolaten innerhalb
einer Schicht wider. Die Perkolationsmethodik bot gegeniiber den Elutionsversuchen (Einzelarbeit A)
Mehrinformation in der Hinsicht, dass nicht nur — wie in den Elutionsversuchen — Konzentrationen
nach einer ldngeren Equilibrierungsphase ermittelt wurden, sondern auch die Stoffnachlieferung in
die perkolierende Phase bewertet werden konnte. Trotz des einfachen technischen Aufbaus und der
Durchstromung mit sich passiv einstellenden Flussraten lieferten die mit Mischprobenmaterial
manuell gepackten Laborsdulen gut reproduzierbare Austragskurven fiir jeweils eine Schicht. Die
mittleren Eigenschaften der Feldsédulen wurden durch die Laborsdulen gut reprasentiert (Einzelar-
beit C).

Die Saulenversuche erlaubten eine Evaluierung der zeitabhdngigen Stofffreisetzung (Einzelarbeit D).
Der Arsenaustrag konnte in allen drei Schichten mit einem linearen Modell beschrieben werden; unter
den Experimentbedingungen ergab sich eine in Abhéangigkeit der Durchflussmenge konstante Freiset-
zung von Arsen in die LoOsungsphase. Die aus den Modellanpassungen abgeleiteten Arsen-
Freisetzungsraten der Laborsdulen unterschieden sich deutlich in den drei untersuchten Schichten
(Abb. 4). Die FlieBunterbrechung hatte keinen messbaren Einfluss auf den Arsenaustrag. Falls die
Arsenfreisetzung kinetisch limitiert war, reichten finf Tage nicht zur Detektion aus. Auf Basis des
linearen effektiven Freisetzungsmechanismus wurde fiir jede Schicht ein Verteilungskoeffizient K,
abgeschitzt; er betrug in H4 1493 cm’ g, in H5 450 cm’ ¢! und in H6 125 cm’ g, Die K-Werte
implizieren, dass die Sorptionskapazitit des Bodens fiir Arsen mit der Tiefe sinkt, und bestétigen da-
her die in den Elutionsversuchen beobachtete, mit der Tiefe zunehmende Eluierbarkeit von Arsen.



28

Ausfihrliche Zusammenfassung - Ergebnisse

100

kumulativer As-Austrag [ug kg'1]

0 T T T T
0 20 40

kumulative Perkolationshéhe [cm]

60

kumulativer Cr-Austrag [ug kg'ﬂ]

80

40
kumulative Perkolationshéhe [cm]

60

Abb. 4: Beschreibung des kumulativen Austrags von Arsen (links) und Chrom (rechts) aus den Laborsdulen in
Abhdngigkeit der Durchflussmenge mit empirischen Modellen. H4: 30-65 cm, H5: 65-110 cm, H6: 110-
160 cm. B bezeichnet die Freisetzungsrate von Arsen.

Chrom zeichnete sich durch eine zu Beginn des Versuchs starke Freisetzung aus. Im weiteren Verlauf
der Perkolation nahmen die Freisetzungsraten jedoch deutlich ab, besonders in den Schichten zwi-
schen 65 cm und 160 cm (Abb. 4). An die kumulativen Austragskurven konnte gut eine asymptotische
Funktion angepasst werden. Die FlieBunterbrechung resultierte in einem deutlichen Anstieg der
Chromkonzentrationen in den Perkolaten. Da die Dauer der FlieBunterbrechung nicht variiert wurde,
konnte nicht abschlielend beurteilt werden, ob die Chromkonzentrationen bei Wiederaufnahme der
Perkolation nahe am Gleichgewicht lagen. Die Reaktion auf die FlieBunterbrechung verdeutlichte je-
doch, dass wihrend der Durchstromung der Bodenséulen hinsichtlich der Chromverteilung ein Un-
gleichgewicht zwischen Fest- und Losungsphase herrschte.
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Abb. 5: Riumliche Variabilitit der mittleren Sickerwasserkonzentrationen (fett, in ug L") der acht Sickerwas-
sersammler (kursive Ziffern, ungerade: 150 cm Beprobungstiefe, gerade: 100 cm). Einordnung in Klas-
sen von niedrig (weif3), mittel (grau), hoch (schraffiert) und sehr hoch (schwarz). Klasseneinteilung un-
terschiedlich fiir As und Cr.

Die in den Laborversuchen beobachtete hohe Eluierbarkeit von As und Cr wurde in der zehnmonati-
gen Sickerwasserbeprobung bestitigt (Einzelarbeit E). Die gemessenen Sickerwasserkonzentrationen
lagen, gemittelt {iber Raum und Zeit, bei 167 pg L™ As bzw. bei 62 pg L' Cr. Die Konzentrationen
variierten allerdings rdumlich stark {iber zwei bis drei Grélenordnungen, wahrend die zeitliche Varia-
bilitdt moderat blieb (Abb. 5). Es bestand weder ein Zusammenhang mit der Beprobungstiefe noch
mit hydrochemischen Parametern wie pH-Wert und elektrische Leitfahigkeit. Es wurde deutlich, dass
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fiir diesen Standort keine ,,typischen* Sickerwasserkonzentrationen abgeleitet werden konnten. Die
aufgefangenen Sickerwassermengen betrugen etwa 1-5% der abgeschétzten Nettoinfiltration wahrend
des Beprobungszeitraums und waren damit sehr niedrig.

Die obersten fiinf Zentimeter des Bodens zeichneten sich in den meisten Féllen durch eine extreme
Hydrophobizitit aus. Da die obersten Bodenschichten ein Einzelkorngefiige aufwiesen, mussten sich
diese wasserabweisenden Eigenschaften auf hydrophobe Hiillen um die Korner zuriickfiihren lassen.
Der Farbtracer-Versuch offenbarte einen stark praferenziellen Wasserfluss, der durch die hydrophobe
Bodenoberfldche induziert wurde. Das Phidnomen der priferenziellen Wasserbewegung in Form von
Fingerfluss in wasserabweisenden Bdden ist experimentell und mittels Computermodellen intensiv
untersucht worden (z.B. Dekker und Ritsema, 1994; Bauters et al., 1998; Nguyen et al., 1999b; Carril-
lo et al., 2000; de Rooij and de Vries, 1996; Nieber et al., 2000; van den Bosch et al., 1999). Konkrete
Untersuchungen der Implikationen speziell des Fingerflusses in grobkdrnigen Substraten fiir den
Stofftransport sind nur fiir nicht-reaktive Stoffe dokumentiert (Kim et al., 2005; Clothier et al., 2000;
Nguyen et al., 1999a; Larsson et al., 1999; Van Dam et al., 1990). Sie weisen darauf hin, dass die
Verweilzeit von Stoffen in Boden durch Fingerfluss, dhnlich wie in Béden mit Makroporenfluss, deut-
lich verringert wird.

Die Untersuchung der Effekte der hydrophoben Bodenoberflache auf den Stofftransport in der Simu-
lationsstudie (Einzelarbeit F) ergab, dass die praferenzielle Infiltration zu einem im Vergleich mit
dem homogenen Fall verstarkten Stoffaustrag fiihrt, solange der Stoffeintrag in den Boden anhélt. So-
bald aber kein Eintrag mehr erfolgt und die priaferenziellen FlieBbahnen ausgewaschen sind, sinken
die Stoffaustrdge deutlich unter die des homogenen Vergleichsprofils ab. Der praferenzielle Fluss
fiihrt also zu einem effektiven Umflieen der kontaminierten Bereiche in den oberflichennahen Bo-
denschichten. Die rdumliche Variabilitit sowohl der Gesamtgehalte als auch der Sickerwasserkon-
zentrationen, die im Freiland beobachtet wurde, kann mit dem préferenziellen FlieBgeschehen erklart
werden.

Ohne direkte Untersuchung war die Riickhaltewirkung der ungeséttigten Bodenzone unterhalb 200 cm
bis zum Grundwassersaum kaum einzuschétzen. Das Ausgangsmaterial - quarzreicher Flugsand im
Mittel- bis Grobsandbereich - lie3 eine nur geringe Riickhaltekapazitit vermuten. Die Beprobung des
Grundwassers stellte daher das letzte und entscheidende Glied in der Untersuchungskette dar (Einzel-
arbeit E). Es zeigte sich, dass die hohe Mobilitit von Chrom bestétigt wurde; die Chromkonzentratio-
nen in den Grundwasserproben lagen zwischen 53 und 326 pg L. Arsen hingegen wurde in nur ge-
ringen Konzentrationen (< 10 pg L™") gemessen.

4.4 Schlussfolgerungen

Mit einer Vielzahl von Methoden wurden am Beispiel eines Holzimpragnierstandortes die Mechanis-
men beleuchtet, die die Verlagerung von Arsen und Chrom als wirksame Komponenten in Holz-
schutzmitteln in der ungeséttigten Bodenzone bestimmen. Gleichzeitig wurden verschiedene Ansitze
zur Abschétzung der Mobilitdt von Arsen und Chrom im Boden im Hinblick auf ihre Aussagekraft
bewertet. Nachstehend werden die wesentlichen Schlussfolgerungen dieser Studie hinsichtlich der
formulierten Zielsetzungen zusammengefasst.
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Transportkontrollierende Mechanismen

Eine Festlegung von Arsen und Chrom fand vor allem in den obersten 65 cm des Bodenprofils statt.
Dabei lagen die Gesamtgehalte in der Schicht, die dem Bs-Horizont eines Podsols entsprach (30-
65 cm), trotz der hier zu erwartenden hohen Sorptionskapazitit des Bodens durch die Anreicherung
von Eisen- und Aluminiumverbindungen deutlich niedriger als in den oberflichennahen Schichten.
Dieses lasst sich auf zwei Faktoren zuriickfiihren:

(1) Auch wenn der Lagerplatz seit Jahrzehnten vegetationsfrei war, enthielten die oberflachennahen
Schichten sicherlich in ausreichendem Umfang organische Substanzen, die zu einer Reduktion
des eingetragenen Chromats zu Cr(II) an Ort und Stelle gefiihrt haben. Durch die Redoxeigen-
schaften von Chrom ergaben sich bedeutsame Wechselwirkungen fiir die Zusammensetzung der
Festphase: Die Reduktion von Cr(VI) fiihrte zur Neubildung reaktiver Cr(IlI)-Festphasen, die ih-
rerseits als Adsorbenten fiir nachfolgend eingetragenes Arsen und Chrom wirken konnten, d.h.
der hohe Eintrag von Chromat modifizierte die Sorptionseigenschaften des Bodens.

(2) Die diesen Standort auszeichnende oberfldchliche Applikation von Fe(II)-Sulfat als Sanierungs-
malnahme bewirkte zusétzlich eine starke Erhohung des Angebots an Bindungspartnern und
damit eine verstiarkte Anreicherung von Arsen und Chrom in den obersten Schichten.

Die Wechselwirkungen von Arsen mit der Festphase sind adsorptiver Natur. Besonders aufféllig war
in diesem Zusammenhang die Assoziation von Arsen mit schwach kristallinen Aluminiumverbindun-
gen in der mit einem Podsol-Bs-Horizont korrespondierenden Schicht. Chrom hingegen liegt iiber-
wiegend als Cr(Il)- bzw. Cr(Ill)/Fe(Ill)-Festphase vor. Beide Elemente zeigen ein deutlich unter-
schiedliches Freisetzungsverhalten in die perkolierende Losungsphase.

Neben der Fe(Il)-Applikation weist dieser Standort als weitere Besonderheit einen durch die
Hydrophobizitit der Oberflichenschicht induzierten stark praferenziellen Fluss auf, der hinsichtlich
mehrerer Aspekte wichtige Konsequenzen hat. Er beeinflusst mafigeblich den Stofftransport, indem
ein Grofiteil der Bodenmatrix nicht mehr oder nur in geringem Ausmal durchstromt wird. In der Pha-
se des Eintrags von Schadstoffen in den Boden bedeutet das, dass grofle Stoffmengen in kurzer Zeit
bis in das Grundwasser transportiert werden konnen. Die Filterwirkung der ungeséttigten Bodenzone
ist in diesem Falle stark herabgesetzt. Dieses gilt auch fiir Stoffe, die normalerweise im Boden einer
starken Retention unterworfen sind, und wurde beispielsweise im Zusammenhang mit der Verlage-
rung von Pestiziden in Bdden vielfach experimentell belegt (z.B. Jury et al., 1986; Kladivko et al.,
1991; Shipitalo and Edwards, 1996; Scorza et al., 2004). Sobald kein Stoffeintrag mehr stattfindet,
verursacht das priferenzielle FlieBgeschehen ein effektives UmflieBen kontaminierter Bereiche, wo-
durch eine mégliche Grundwassergefahrdung deutlich verringert wird. Mit dem Phdanomen des préfe-
renziellen Flusses lédsst sich auch die beobachtete hohe rdumliche Variabilitdt der Gesamtgehalte und
der Sickerwasserkonzentrationen von Arsen und Chrom am Versuchsstandort erkldaren. Beprobungs-
strategien an derartigen Standorten miissen entsprechend angepasst werden, z.B. durch eine rdumlich
hoch aufgeloste Bestimmung von Gesamtgehalten. Die technischen Anforderungen an eine repriasen-
tative Charakterisierung von Sickerwasser in einem Boden mit priferenziellem Transportregime sind
sehr hoch und oftmals kaum realisierbar. Dieses wurde wéhrend der Sickerwassererfassung im Rah-
men dieser Studie deutlich. Kontaktprobleme zwischen Sammler und Boden mégen in einigen Fillen
zu den geringen Sammeleffizienzen der zur Sickerwasserbeprobung eingesetzten PE-RShren gefiihrt
haben. Die hauptsdchliche Ursache lag jedoch in dem durch die Hydrophobizitit hervorgerufenen pra-
ferenziellen Fluss begriindet.
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Evaluierung von Methoden zur Abschiitzung der Mobilitit

Die in den Elutionsversuchen ermittelten Arsen- und Chromkonzentrationen ergaben ein sehr variab-
les Bild hinsichtlich der auftretenden Konzentrationsbereiche innerhalb der einzelnen Schichten. Der
Bodensittigungsextrakt, der aufgrund seines engen Feststoff-/Losungsverhéltnisses und dem Verzicht
auf Schiitteln der Bodensuspension mit Einschrankungen als relativ naturnah bezeichnet werden kann,
deutete eine hohe Mobilitdt beider Elemente iiber das gesamte beprobte Profil an. Dieses korrespon-
dierte mit den in den S&dulenversuchen gemachten Beobachtungen. Die im Freiland aus den Schichten
zwischen 30-160 cm entnommenen Sédulen zeichneten sich durch eine ausgepragte Streuung der mobi-
lisierten Konzentrationen aus. Die Perkolationsexperimente mit im Labor befiillten Sdulen lieferten
hingegen gut reproduzierbare Ergebnisse. Beide Varianten der Sdulenversuche bestdtigten die in den
Bodensittigungsextrakten gemessenen Konzentrationsspannen und somit die hohe Mobilitdt von Ar-
sen und Chrom auch in den Bodenbereichen mit relativ geringen Gesamtgehalten. Die zehnmonatige
Sickerwasserbeprobung im Freiland zeigte, dass sowohl der Bodensittigungsextrakt als auch die im
Rahmen dieser Arbeit entwickelte Perkolationsmethodik gleichermalien geeignet waren, die in-situ
auftretenden Maximalkonzentrationen abzuschdtzen. Auch im Feld treten Arsen und Chrom zumin-
dest in den obersten 200 cm der ungesattigten Zone in hohen Konzentrationen auf.

Ein Vergleich mit den in der Bundes-Bodenschutzverordnung (BBodSchV, 1999) angegebenen Priif-
werten fiir den Wirkungspfad Boden-Grundwasser (Arsen: 10 pg L', Chrom (gesamt): 50 pgL™)
zeigte, dass die im Bodensickerwasser gemessenen Konzentrationen in vielen Féllen deutlich hoher
lagen. Diese Priifwerte gelten fiir den Ubergangsbereich von ungesiittigter zu gesittigter Zone (,,Ort
der Beurteilung®), konnen aber als Orientierungshilfe herangezogen werden. Da das Grundwasser an
dem in der Bundes-Bodenschutzverordnung spezifizierten ,,Ort der Beurteilung® entnommen wurde,
konnten die Messwerte direkt den Priifwerten fiir den Wirkungspfad Boden-Grundwasser gegeniiber-
gestellt werden. Hinsichtlich einer Verlagerung bis in das Grundwasser stellt Chrom nach wie vor ein
Problem an diesem Standort dar. Der Priifwert wurde wahrend des gesamten Beprobungszeitraums
deutlich iiberschritten. Auch wenn keine chemische Speziesbestimmung durchgefiihrt wurde, besteht
die begriindete Vermutung, dass es sich dabei um - im Vergleich zu Chromat - erheblich weniger toxi-
sches dreiwertiges Chrom handelt. Angesichts der im Bodensickerwasser teilweise stark erhdhten Ar-
senkonzentrationen waren die im Grundwasser geringen Arsenwerte {iberraschend. Hier werden
gleichzeitig die Grenzen der zur Beurteilung der Mobilitit von Arsen und Chrom eingesetzten Metho-
den deutlich. Zum einen kann die Riickhaltekapazitdt der ungesittigten Bodenzone unterhalb des in-
tensiv untersuchten Bereichs ohne direkte Beprobung nur unzureichend eingeschétzt werden. Zum
anderen miissen bei der Wahl der Technik der Sickerwasserbeprobung Kompromisse eingegangen
werden. Der am Versuchsstandort vorliegende Boden im Mittel- bis Grobsandbereich erforderte den
Einsatz von Unterdruck fiir das erfolgreiche Sammeln von Bodensickerwasser. Auf diese Weise liefl
sich zwar die Sickerwasserbeschaffenheit in der Bodenzone der Probenahme bestimmen, es kann aber
nicht ausgeschlossen werden, dass die eingesetzte Technik nur zu einem Teil die Zusammensetzung
des Sickerwassers widerspiegelt, das sich Richtung Grundwasser bewegt. Unter dem Aspekt der aus-
gepréagten rdumlichen Heterogenitét der FlieBprozesse reicht die Einrichtung einer Grundwassermess-
stelle allerdings nicht aus, um eine représentative Charakterisierung der Beschaffenheit des Grund-
wassers unter dem Lagerplatz zu gewéhrleisten.

Die hier evaluierten Methoden zur Abschétzung der Mobilitdt von Stoffen ermdglichen allesamt keine
Identifizierung der der Stofffreisetzung zugrunde liegenden Prozesse. Dieses kann nur iiber die
Durchfiihrung gezielter Versuchsansétze im Labor geleistet werden.
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Fazit

Die Effekte der Fe(Il)-Applikation auf die Bindung von Arsen und Chrom im Boden und die sich
durch das priferenzielle Transportregime ergebenden Implikationen fiir die Stoffverlagerung sind spe-
zifisch fiir den in dieser Studie betrachteten Versuchsstandort. Als wesentliche, tiber den Standort
hinausgehende Erkenntnisse konnen folgende festgehalten werden:

Die im Rahmen dieser Studie erstmals eingesetzte Technik der Sickerwassererfassung stellt eine ro-
buste und aufgrund der GroBe der Sammelkorper im Vergleich zu konventionellen Saugkerzen repré-
sentativere Methode dar. Der getestete, einfache Sdulenversuch liefert reproduzierbare Ergebnisse
und rechtfertigt den technischen und zeitlichen Mehraufwand mit einem erheblich héheren Informati-
onsgehalt, als statische Elutionsversuche ihn aufweisen.

Das in den Holzschutzmitteln enthaltene Chromat wird in Boden schnell reduziert und bildet eine re-
aktive Cr(IIl)-Festphase, die das Retentionsvermdgen und somit die Filterwirkung des Bodens erhoht.
An Standorten mit Arsen- und Chrombelastungen aus dem Eintrag von Holzschutzmitteln ist mit einer
ausgepragten Mobilitdt und mit hohen Konzentrationen im Bodensickerwasser zu rechnen. Auch nach
der Stilllegung von Holzimpragnierwerken kann das Risiko einer Grundwasserkontamination durch
Stoffeintrdge aus der ungeséttigten Bodenzone fiir viele Jahre fortbestehen.
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Eingereicht bei Vom Wasser

Kurzfassung

In der vorliegenden Studie wurde die Mobilitdt von Arsen und Chrom im Boden eines ehemaligen
Holzimprégnierwerkes abgeschitzt, indem zusétzlich zu der Durchfiihrung von Standard-
Elutionsversuchen (S4-Elution, Bodenséttigungsextrakt, pH-stat-Versuch, Ammoniumnitratextrakti-
on) selektive Extraktionen eingesetzt wurden, um Bindungspartner zu charakterisieren. In den Eluti-
onsverfahren wurden iiber das gesamte beprobte Profil hinweg bis in zwei Meter Tiefe teils hohe Ar-
sen- und Chromkonzentrationen ermittelt, obwohl sich As und Cr nur in den obersten 65 cm stark an-
gereichert hatten. Eine Betrachtung der mobilisierten Stoffmengen, bezogen auf den Gesamtgehalt,
ergab, dass die Mobilitdt im Unterboden deutlich anstieg. Diese Beobachtung konnte mit der Zusam-
mensetzung der Festphase erklart werden. Eine frithere Bodenbehandlung mit Fe(Il)-Sulfat im Rah-
men von Sanierungsmafnahmen hatte zu einer Anreicherung von Eisen und damit zu einer Zunahme
der Sorptionskapazitit in den oberen Bodenschichten gefiihrt. Hier standen Eisenoxide, schwachkri-
stalline Aluminiumverbindungen und hochstwahrscheinlich eine Fe(III)-Cr(Ill)-Mischphase als Ad-
sorbenten zur Verfiigung. Aluminium schien fiir die Adsorption von Arsen eine wichtige Rolle zu
spielen. Im Unterboden hingegen war der Gehalt an Sorptionspartnern nur gering. Die verwendeten
Elutionsverfahren waren nicht geeignet, einen mobilisierenden Faktor fiir As und Cr eindeutig zu i-
dentifizieren und somit Riickschliisse auf Bindungsmechanismen zu ermdglichen. Sie illustrierten a-
ber, dass an diesem Standort mit einer hohen Mobilitidt von As und Cr zu rechnen ist.

Schlagworter: Holzimpragnierung, Boden, Altlasten, Podsol, Sickerwasserprognose

Einleitung

Eine Abschitzung der Mobilitit von Schadstoffen in Boden ist wichtig, wenn beispielsweise das von
Altlaststandorten ausgehende Risiko bewertet werden soll. Fiir den Wirkungspfad Boden - Grundwas-
ser wurde das Instrumentarium der Sickerwasserprognose entwickelt (BBodSchV, 1999), das eine

.
Korrespondenzautor
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Abschitzung der zu erwartenden Schadstoffeintrdge aus dem Boden in das Grundwasser ermoglichen
soll. Die Aussagen sollen sich dabei auf den so genannten ,,Ort der Beurteilung®, den Ubergang zwi-
schen ungeséttigter und geséttigter Zone, beziehen. Da diese Stelle oftmals nicht unmittelbar beprobt
werden kann, sind eine Reihe indirekter Verfahren erlaubt, die eine Extrapolation der fiir den Ort der
Probenahme gewonnenen Ergebnisse auf den Ort der Beurteilung beinhalten. Zu diesen Verfahren
gehoren Materialuntersuchungen im Labor, also Extraktionen bzw. Elutionen von Bodenproben. Die
Aussagekraft dieser Verfahren ist jedoch nach wie vor umstritten (Lichtfuss, 2003).

Seit etwa Mitte des letzten Jahrhunderts werden Chrom-Kupfer-Arsensalze (chromated copper arsena-
te, CCA) zur Holzimprédgnierung verwendet und sind mittlerweile das am umfangreichsten eingesetzte
Holzschutzmittel (Humphrey, 2002). Aufgrund der stark toxischen Eigenschaften von Arsen und
Chrom fiir Mensch und Umwelt hat es in den letzten Jahren vermehrt Bedenken gegeniiber einem
Einsatz derartiger Mittel gegeben. Beide Elemente gelten als kanzerogen (Katz and Salem, 1994; Ro-
che Lexikon Medizin, 2003). Daher sind beispielsweise in den USA seit 01.01.2004 CCA-haltige
Holzschutzmittel fiir die Nutzung im Wohnbereich inkl. Gérten u.4. verboten. (U.S. EPA, 2002), und
auch in der Européischen Union wurde das Inverkehrbringen und die Verwendung von As-haltigen
Holzschutzmitteln stark eingeschréinkt (Europdische Kommission, 2003).

Es gibt eine Vielzahl von Altlaststandorten aus der Holzimpragnierung, die eine Gefahr fiir das
Grundwasser darstellen konnen (Andersen, 1996; VADEQ, 2004; Alfaweb, 1995; Jang et al., 2002).
Uber die Verteilung und die Mobilitit von in Béden eingetragenen CCA-Verbindungen sind bisher
allerdings nur relativ wenige Studien verdffentlicht worden. Es konnte gezeigt werden, dass nach der
Zugabe von CCA-Losungen zu Bodensdulen die Elemente vor allem in den obersten Bodenschichten
akkumuliert wurden (Allinson et al., 2000; Carey et al., 2002). Chrom und Arsen schienen mobiler als
Kupfer zu sein. Balasoiu et al. (2001) fanden heraus, dass Chrom deutlich starker in organischen als
in mineralischen Béden zuriickgehalten wurden, Arsen hingegen sowohl in mineralischen als auch in
organischen Gemischen zu einem hohen Anteil (70-80 %) retardiert werden konnte. Dariiber hinaus
konnte in stark organischen Bodenproben eine Reduktion von As(V) zu As(Ill) festgestellt werden.
Andersen et al. (1996) untersuchten einen ehemaligen Holzimpréignierungsstandort und stellten sehr
hohe Feststoffgehalte und ebenfalls sehr hohe Konzentrationen in der Bodenldsung fest. In einem For-
schungsprojekt tiber Moglichkeiten der Immobilisierung von Schadmetallen in Béden wurde die aus-
gepragte Mobilisierbarkeit von As und Cr aus Boden eines ehemaligen Holzimpréagnierwerkes in Sdu-
lenversuchen demonstriert (BayLfU, 2003). Es kann also davon ausgegangen werden, dass in den
Boden eingetragene CCA-Verbindungen mobil sind.

Arsen und Chrom kdénnen im Boden in unterschiedlichen Oxidationsstufen vorkommen. Anorgani-
sches Arsen kommt im Boden in den Oxidationsstufen +3 und +5 vor und bildet in beiden Zustéinden
Oxoanionen (Cullen, 1989). Auch Chrom tritt in natiirlichen Kompartimenten in zwei Oxidationsstu-
fen auf, +3 und +6 (Fendorf, 1995). Cr(VI)-Verbindungen (Chromate) sind nur als Oxoanionen stabil.
Die Mobilitdt wird maBgeblich von der Oxidationsstufe bestimmt, denn sie bestimmt die Bindungs-
mdglichkeiten und —partner und damit die Retention im Boden.

In der vorliegenden Studie wurde untersucht, inwieweit sich mittels der in der Altlastenuntersuchung
zurzeit Ublichen Labormethoden Aussagen iiber die Verteilung und die Mobilitdt von Arsen und
Chrom im Boden, am Ort der Probenahme, treffen lassen. Zu diesem Zweck wurde Bodenmaterial an
einem ehemaligen Holzimprignierungsstandort in Bayern entnommen. Dariiber hinaus wurden mit
selektiven Extraktionen Erkenntnisse iiber die vorherrschenden Bindungspartner von Arsen und
Chrom gewonnen.
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Material und Methoden

Der Versuchsstandort

Die Untersuchungen fanden auf einem ehemaligen Lagerplatz fiir frisch imprégniertes Holz statt, der
von etwa 1920 bis Mitte 1994 in Benutzung war. Als Impragnierungsmittel kamen unter anderem
Chrom-Salze (vor allem Chrom-Kupfer-Arsen) und Steinkohlenteerdldestillate {iber einen Zeitraum
von mehreren Jahrzehnten zum Einsatz. In diesen Formulierungen war Chrom als Chromat und Arsen
als Arsenat enthalten. Die Hauptkomponenten von Teerdldestillaten sind polyzyklische aromatische
Kohlenwasserstoffe. Eine Vollanalyse im Rahmen einer Vorerkundung erbrachte PAK-
Feststoffgehalte (Summe der 16 U.S.-EPA PAK) im Boden von 335 mg kg™ in der Schicht 0 — 50 cm
und wesentlich geringere Gehalte zwischen 0,35 und 0,7 mg kg'1 in 50 — 200 cm Tiefe. Wahrend der
Lagerung kam es zu einem relativ stetigen, flichigen Eintrag der fliissigen Schutzmittel in den Boden,
entweder durch direktes Abtropfen iiberschiissiger Mengen oder durch Auswaschung noch nicht fest
gebundener Anteile mit dem Niederschlag. Eine Abschitzung der im Laufe der Betriebsdauer einge-
tragenen Stoffmengen erwies sich aufgrund mangelnder Informationen als unmdoglich. Die Verlage-
rung von Chromat bis in das Grundwasser wurde fiir den untersuchten Standort nachgewiesen. Im
Zuge erster Sanierungsmafinahmen auf dem Lagerplatz erfolgte Ende der achtziger Jahre eine groB3-
flichige einmalige in-situ-Behandlung des Lagerplatzes mit Eisen(Il)-Sulfat-Lésung. Ziel war die Re-
duktion und eine damit einhergehende Immobilisierung von Chromat. Die Losung wurde oberfléch-
lich ausgebracht. Die Applikationsmenge konnte nicht mehr nachvollzogen werden.

Das Ausgangsmaterial am Standort bildete ein 20 - 30 m méchtiger Schwemmsand, der wihrend des
Spétglazials dolisch aus der Hauptterrasse der Rednitz an den Stufenrand der Frankischen Alb dstlich
vom Untersuchungsgebiet transportiert (Flugsand) und nachfolgend durch Schneeschmelzwisser auf
der Talsohle abgelagert wurde. Der Flugsand wurde als Verwitterungsprodukt der mittel- bis grobkor-
nigen Sandsteine des Keupers erkannt (Habbe, 1997). Auf diesen quarzreichen, kalkfreien Sanden
haben sich in dieser Region bevorzugt Braunerden oder machtige Podsole ausgebildet (Schilling und
Hammerl, 2002). Die starke anthropogene Uberprigung des Bodens durch die eingetragenen Teerdle
machte jedoch eine klassische bodenkundliche Ansprache des Oberbodens unméglich und bedingte
ein sehr variables Erscheinungsbild des Profils. Die Ansprache des Profils erfolgte an einem zwei Me-
ter machtigen Schiirf. Die Abgrenzung von Schichten richtete sich vor allem nach optischen und Tex-
turmerkmalen (Farbe, Feuchtezustand, Kérnung). Der ca. 30 cm méchtige Oberboden wurde in drei
Schichten unterteilt: Die obersten 6 cm waren stark dunkel gefarbt und unterschieden sich optisch
durch den deutlich trockeneren Eindruck am unteren Rand (H1, H2). Teils waren Teerklumpen und
6lige Zusammenballungen des Sandes enthalten. In der darunter befindlichen Schicht (H3) vermischte
sich fahl gebleichtes Oberbodenmaterial bereits mit rotbraunem Material. Die néchst tiefere Schicht
(H4) war stark rotbraun gefirbt, enthielt Verkrustungen und wurde daher als Aquivalent eines Bs-
Horizontes angesehen. Auch unterhalb dieser Schicht zeigten sich stellenweise entlang von fritheren
Wurzelgdngen Verbraunung und Rostfleckigkeit (HS). Ab einer Tiefe von ca. 110 cm war allgemein
der Ubergang zum unverfestigten, hellen C-Horizont erreicht (H6, H7). Ein Referenzprofil auerhalb
des Firmengeldndes konnte eindeutig als Podsol klassifiziert werden. Der Lagerplatz ist frei von Ve-
getation.

Der Boden war iiber die gesamte Profiltiefe skelettfrei und wies, abgesehen von den Teer-
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Verklumpungen der obersten Schicht und den Ortsteinbildungen, ein Einzelkorngefiige auf. Uber das
ganze Profil lag, korrespondierend zum Ausgangsmaterial, Mittel- bis Grobsand vor. Der Anteil der
Schluff- und Tonfraktion blieb im gesamten Profil unterhalb von einem Prozent. Die Lagerungsdich-
ten nahmen mit der Tiefe zu und lagen zwischen 1,5 g cm™ und 1,7 g cm™ (Durner et al., 2002). Die
Boden-pH-Werte (in 0,01M CaCl,) bewegten sich im mafig sauren Bereich und zeigten keine Ten-
denz tiber die Tiefe (Tab. 1).

Tab. 1: Schichtbezeichnungen und Boden-pH-Werte am Versuchsstandort.

Schicht Tiefe Boden-pH caci,
[cm]
H1 0-2 4,96
H2 2-6 5,24
H3 6-30 5,32
H4 30-65 5,06
H5 65-110 5,08
H6 110-160 5,81
H7 160-200 4,87

Experimente

Auf dem ehemaligen Lagerplatz wurde ein Messfeld mit der Grundfliche 2,8 x 4,0 m abgesteckt. U-
ber dieses Messfeld wurde ein 4 x 5 - Raster (Rasterteilfeld 0,7 x 0,8 m) gelegt. Mischproben tiber die
gesamte Schicht hinweg wurden gewonnen, indem aus jedem Rasterteilfeld eine bestimmte, immer
gleiche Menge Boden in eine Wanne gefiillt und griindlich durchmischt wurde. Nach der Beprobung
eines Horizonts wurde der Boden flachig abgetragen und die nichst tiefere Schicht freigelegt. Die
Zieltiefe betrug 2,0 m. Die Lagerung der Bodenproben aus dem Feld erfolgte in verschlossenen
Kunststoffeimern bei einer Kiithltemperatur von 4°C. Es wurden, wenn moglich, Kunststoff-Gefalle
und —Geridte verwendet. Die Behéltnisse, in denen Eluate bzw. Extrakte iiber langere Zeit hinweg auf-
bewahrt wurden, wurden vorher mit 1Vol.-% HNOj; suprapur konditioniert. Die Versuche fanden bei
Raumtemperatur statt und wurden zur statistischen Absicherung der Ergebnisse in drei Parallelen
durchgefiihrt.

Die Gesamtgehalte an Arsen und Chrom wurden nach DIN EN 13346 (2001) im Konigswasserauf-
schluss bestimmt. Der Gesamtgehalt an Kohlenstoff wurde an einem CNS-Analyser (vario EL, Ele-
mentar Analysensysteme GmbH) gemessen.

Die Charakterisierung von Eisen- und Aluminiumverbindungen und damit assoziierter Arsen- und
Chromanteile erfolgte mittels Oxalat- und Dithionitextraktion. Wahrend mit einer Extraktion mit
0,2M Ammoniumoxalat im Dunkeln (nach Schwertmann, 1964) die schlecht kristallinen Aluminium-
und Eisenoxide' (z.B. Zwischenschicht-Al-Hydroxy-Polymere, Ferrihydrit) sowie auch die nur gering
kristallinen Aluminiumsilikate Allophan und Imogolit erfasst werden, 16sen sich im Dithionit-
aufschluss (nach Mehra & Jackson, 1960) zusiétzlich die stiarker kristallinen Eisenoxide (z.B. Goethit).
Aluminium, das mit Dithionit gelost wird, stammt hauptsichlich aus der Substitution von Fe’" in

*,Oxide“ bezeichnet hier neben den reinen Oxiden auch Hydroxide und Oxidhydroxide.
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schwach und gut kristallinen Eisenoxiden. Beide Extraktionsmethoden fiihren auch zu einer Freiset-
zung von organisch komplexierten Stoffanteilen. Bei der Interpretation derartiger Daten muss die eher
operational definierte Selektivitét beriicksichtigt werden.

Die Mobilitdt von Arsen und Chrom wurde mittels des Elutionsverfahrens nach DIN 38414-S4, des
Bodensittigungsextraktes (BoSE), des pH4-stat-Versuchs und der Ammoniumnitratextraktion (AN)
untersucht.

Die Elution nach DIN 38414-S4 (,,S4-Elution; 1984) beinhaltet eine 24stiindige Auslaugung des
feldfrischen Original-Bodenmaterials mit destilliertem Wasser im Feststoff-/Losungsverhéltnis 1:10.
Wihrend des Versuchs werden die Proben kontinuierlich im Uberkopfschiittler bei geringen Umdre-
hungen bewegt.

Die Herstellung von Sittigungsextrakten aus Bodenpasten wurde vom U.S. Salinity Laboratory zur
Kennzeichnung von alkalinen und Salzbdden entwickelt (U.S. Salinity Laboratory Staff, 1969). In der
vorliegenden Arbeit erfolgte die Durchfiihrung des Bodensittigungsextraktes nach BBodSchV (1999):
Die feldfrische Bodenprobe (ca. 250 g) wurde in zwei Schritten mit destilliertem Wasser bis zur
Fliessgrenze aufgesittigt und insgesamt 48 Stunden bei 5°C equilibriert.

Die Extraktion von Bodenmaterial mit einer ungepufferten Ammoniumnitrat-Lésung soll die mobilen
Anteile von Spurenelementen im Boden unter Standortbedingungen charakterisieren (DIN 19730,
1997). Die feldfrische Bodenprobe wurde zwei Stunden mit 1M Ammoniumnitrat-Lésung im Fest-
stoff-/Losungsverhaltnis 1:2,5 ausgeschiittelt.

Der pH-stat-Versuch wurde in Anlehnung an die Vorgaben von Cremer und Obermann (1992) durch-
gefiihrt. 100 g Bodenmaterial (Trockensubstanz) wurden 24 Stunden lang mit destilliertem Wasser im
Feststoff-/Losungsverhéltnis 1:10 geschiittelt, wobei durch Titration von Salpetersdure der pH-Wert
der Losung iiber die Versuchsdauer hinweg konstant bei pH 4 gehalten wurde.

Alle Extrakte bzw. Eluate wurden nach Versuchsende membranfiltriert (0,45 pm Cellulose-Acetat
bzw. Nylon) und ggf. mit 1 Vol.-% HNO; suprapur stabilisiert. Der Bodenséttigungsextrakt wurde vor
der Filtration zusatzlich zentrifugiert (30 min bei 2000 g).

Analytik

Die Metallgehalte in den Konigswasseraufschliissen und in den Oxalat- und Dithionitextrakten wur-
den mit ICP-AES (Integra XMP, GBC Scientific Equipment) gemessen. Die Analyse von Arsen und
Chrom in den Eluaten bzw. Extrakten erfolgte mit Graphitrohr-AAS (Zeenit® 60, Analytik Jena). Ei-
ne analytische Speziierung von Arsen und Chrom wurde nicht durchgefiihrt.

Zielsetzungen der Elutionsverfahren

Elutionen mit Wasser wurden vielfach zur Kennzeichnung wasserloslicher Salze in Boden verwendet
(Schlichting et al., 1995). Fiir die Ermittlung mobilisierbarer Spurenclemente, die im Boden in vielen
Féllen nicht als Salze, sondern in auller- oder innersphirischen Komplexen adsorbiert vorliegen, ist
die Interpretation eluierter Stoffmengen oder Konzentrationen problembehaftet. Weder kann man da-
von ausgehen, bei dem in der S4-Elution eingesetzten Feststoff-/Losungsverhdltnis von 1:10 alle
Stoffanteile in Losung gebracht und somit eine mobilisierbare Gesamtstoffmenge quantifiziert zu ha-
ben, noch lassen sich S4-Konzentrationen auf das Bodensickerwasser iibertragen. Dariiber hinaus
wird mit der S4-Elution kein spezifischer Einflussfaktor untersucht.

Der Bodensittigungsextrakt gehort zu den Gleichgewichtsbodenldsungen und weist mit seinem engen
Feststoff-/Losungsverhéltnis und dem Verzicht auf Zufuhr mechanischer Energie relativ naturnahe
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Bedingungen auf. Er kann daher unter Vorbehalten als Abschitzung einer moglichen chemischen Zu-
sammensetzung der Bodenlosung interpretiert werden. Allerdings muss im Falle der Schwermetalle
beachtet werden, dass die Versuchsdauer von 48 Stunden unter Umstdnden nicht ausreicht fiir eine
Gleichgewichtseinstellung.

In der Ammoniumnitratextraktion wird die Reaktion von im Boden gebundenen Stoffen auf eine hohe
Ionenstérke untersucht. Dadurch sollen neben den wasserldslichen auch die austauschbar und die in
leicht loslichen metallorganischen Komplexen gebundenen Schwermetalle charakterisiert werden
(Zeien, 1995). Diese Extraktion liefert eine Vorstellung iiber mobile und leicht nachlieferbare Ele-
mentanteile, kann aber nicht als realistische Nachbildung der Bodenlosung angesehen werden. Dank-
warth und Gerth (2002) wiesen darauf hin, dass die Ammoniumnitratextraktion moglicherweise nicht
geeignet ist, die mobilen Anteile von Anionen wie Arsenat oder Chromat zu beschreiben, denn die
hohe lonenstérke bewirkt eine Verschiebung des Oberflachenpotentials und dadurch eine festere Bin-
dung spezifisch sorbierter Anionen, so dass es zu einer weniger intensiven Desorption als in Losun-
gen mit geringerer Elektrolytkonzentration kommt.

Da die am Versuchsstandort gemessenen Boden-pH-Werte alle deutlich iiber 4 lagen, erlaubte der pH-
stat-Versuch bei pH 4 eine Abschitzung der mobilisierbaren Stoffmengen bei Zufuhr von Siure.

Bei einem Methodenvergleich darf nicht aufler acht gelassen werden, dass sich die Methoden nicht
nur durch ihr Elutionsmittel, sondern auch durch das eingesetzte Feststoff-/Losungsverhéltnis, die
Versuchsdauer und -durchfiihrung unterscheiden. Ein direkter Vergleich der Verfahren erscheint da-
her nicht sinnvoll. Vielmehr wurden zum einen die einzelnen Verfahren im Hinblick auf ihre oben
erlduterten Zielsetzungen interpretiert und zum anderen die Relation der Verfahren zueinander be-
trachtet.

Ergebnisse

Gesamtgehalte

Die Gesamtgehalte an Arsen und Chrom nahmen mit der Tiefe kontinuierlich ab (Abb. 1). Die bei
weitem hochsten Schadstoffgehalte fanden sich in den obersten beiden Schichten, also in den ersten
6 cm. Unterhalb dieser Schicht waren die Gehalte deutlich geringer.

Fiir As lieBen sich im Wesentlichen drei verschiedene Belastungszonen abgrenzen: 0-6 cm mit etwa
350 mg kg As, 6-65 cm mit ca. 110 mg kg und die Bodenschichten unterhalb 65 cm mit weniger als
10 mg kg, Bei Chrom erfolgte die Abnahme der Gesamtgehalte kontinuierlicher von Schicht zu
Schicht.

Die Variationskoeffizienten der Chromgehalte lagen, abgesehen von der Schicht H1 mit 20 %, unter-
halb 7 %. Die Arsengehalte wiesen hohere Variationskoeffizienten sowohl in H1 (16 %) als auch in
den Schichten H5 bis H7 auf (ca. 11 %).

Die Kohlenstoffgehalte nahmen von oben nach unten ab und lagen in den obersten 65 cm zwischen
2,4 und 0,4 %. Darunter sanken die C-Gehalte auf unter 0,1 % ab (ohne Abb.).
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Abb. 1: Konigswasserlosliche Arsen- und Chromgehalte am Versuchsstandort; die Standardabweichungen der
drei Parallelbestimmungen sind als Fehlerbalken eingetragen.

Selektive Extraktionen

Die oxalat- und dithionitloslichen Gehalte an Al, As, Cr und Fe sind in Abbildung 2 dargestellt. So-
wohl die oxalat- als auch die dithionitldslichen Aluminiumgehalte wiesen den Hochstwert in der
Schicht H4 (30-65 cm) auf, wobei die durch Oxalat mobilisierten Gehalte um Faktor 4 hoher lagen.
Abgesehen von H1 und H2 waren die oxalatloslichen Aluminiumanteile hoher als die im Dithionit-
extrakt freigesetzten. Verglichen mit der Schicht H4 waren die im gesamten Profil durch Oxalat und
Dithionit mobilisierten Al-Mengen deutlich geringer.

Die in den Oxalatextrakten gemessenen Eisenkonzentrationen zeigten ebenfalls ihren Maximalwert in
H4. In dieser Schicht waren die durch Oxalat und durch Dithionit gelésten Eisenmengen etwa gleich
grof3. Die dithionitloslichen Eisengehalte nahmen im Profil von oben nach unten ab und lagen in den
Schichten H1 bis H3 (entsprechend 0-30 cm) bei etwa 37 mmol kg, nahmen in H4 auf 23 mmol kg
ab und sanken in den darunter liegenden Schichten auf etwa ein Zehntel dieser Menge.

Arsen und Chrom lieen sich im Oxalataufschluss nur in den Schichten H1 bis H5 nachweisen. Die
Arsengehalte nahmen von H1 bis H4 zu und lagen in HS wiederum deutlich niedriger. Im Dithioni-
textrakt wurde As nur in Proben von H1 bis H4 nachgewiesen, wobei sich die Gehalte in H1 und H2
und in H3 und H4 jeweils sehr dhnelten. In H3 und H4 waren die oxalatloslichen Arsenanteile hoher
als die dithionitloslichen.

Oxalatlosliche Chromkonzentrationen waren im H4 am hochsten, wohingegen die mit Dithionit mobi-
lisierten Anteile von oben nach unten abnahmen und in H1 bis H3 deutlich hoher lagen als die oxalat-
16slichen Anteile.
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Abb. 2: Oxalat- und dithionitlosliche Gehalte an Arsen, Chrom, Aluminium und Eisen.

Kennzeichnung der Mobilitat

Die Ergebnisse fiir Arsen sind in Abbildung 3 dargestellt. In H1 wiesen alle Verfahren dhnliche Werte
auf, wihrend in H2 die Zugabe von Protonen bzw. Ammonium eine deutlich stérkere Mobilisierung
von Arsen bewirkte. Ab H3 fanden sich die jeweils hochsten Arsenkonzentrationen in den Bodensét-
tigungsextrakten. Die Unterschiede in den Konzentrationen im BoSE zwischen den Schichten waren
deutlich geringer als bei den anderen Verfahren. Bemerkenswerterweise stiegen unterhalb von HS,
also in einer Tiefe von 110 bis 200 cm, die gemessenen Konzentrationen in fast allen Verfahren wie-
der an. Die eluierten Konzentrationen in der Ammoniumnitratextraktion und im pH-stat-Versuch wa-
ren sich jeweils in H1 bis H4 sehr dhnlich; in H5 bis H7 hingegen wurden im pH-stat-Versuch héhere
Konzentrationen erzielt. Die jeweils niedrigsten Konzentrationen wurden fiir alle Methoden in den
Proben von H5 gemessen. Dieses Verhalten korrelierte nicht mit den Gesamtgehalten an Arsen im
Profil (s. Abb. 1).

In den S4-Eluaten wurden, wahrscheinlich vor allem durch das weite Feststoff-/Losungsverhéltnis in

Verbindung mit einer kiirzeren Versuchsdauer bedingt, geringere Konzentrationen als im BoSE ermit-
telt.
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Abb. 3: Mobilisierung von Arsen in den Elutionsverfahren.

Die Mobilisierung von Chrom war vor allem im Bodensattigungsextrakt sehr ausgeprigt (Abb. 4).
Dabei erwiesen sich die Unterschiede zwischen den Schichten als relativ gering. Ein Anstieg der
Chromkonzentrationen in tieferen Schichten konnte nur im BoSE beobachtet werden. Eine hohe lo-
nenstérke flihrte in den beiden obersten Horizonten, ein niedriger pH-Wert vor allem in H2 zu einer
hoheren Freisetzung. In den darunter befindlichen Schichten waren die durch diese beiden Verfahren
mobilisierten Konzentrationen wesentlich geringer.
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Abb. 4: Mobilisierung von Chrom in den Elutionsverfahren.
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Diskussion

Charakterisierung der Festphase

Da es sich bei dem Ausgangsmaterial um kalkfreie Flugsande handelte, konnte das Auftreten von
Carbonat ausgeschlossen werden; der gemessene Kohlenstoff umfasste folglich organische Verbin-
dungen. Hierbei spielte sicherlich der Eintrag groBer Teerdlmengen eine Rolle, die sich in den obers-
ten Zentimetern des Bodens akkumuliert hatten. Es wurde nicht zwischen bodenbiirtiger organischer
Substanz und den eingetragenen organischen Verbindungen unterschieden. Buczko (2003) stellte mit
Hilfe des Water Drop Penetration Time Tests auf dem Versuchsgeldnde eine ausgepriagte Hydropho-
bizitét der obersten 10 Zentimeter des Bodens fest. Da die Schichten H1 und H2 ein Einzelkorngefiige
aufwiesen, mussten sich diese wasserabweisenden Eigenschaften auf hydrophobe Hiillen um die Kor-
ner zuriickfithren lassen. Polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe besitzen keine funktionellen
Gruppen und sind daher reaktionstriage. Als Sorptionspartner diirften sie nur von sehr untergeordneter
Bedeutung sein. Inwieweit diese PAK-Umhiillungen die Versuchsergebnisse beeinflussten, konnte
nicht beurteilt werden, aber es ist denkbar, dass sie den Zugang zu Oberflédchen einschrankten.

Die hohen oxalatloslichen Aluminiumkonzentrationen in der Schicht H4, und in einem geringeren
Ausmale auch in H3, deuteten auf das Vorhandensein groer Mengen schwach kristalliner Al-Phasen
hin. Das in H4 im Oxalataufschluss freigesetzte Aluminium konnte nicht nur aus der Substitution von
Fe in Eisenoxiden stammen, weil dann die dithionitlosliche Al-Menge dhnlich hoch hétten sein miis-
sen. Dieses war aber nicht der Fall. Der Anteil an Zwischenschicht-Al-Hydroxy-Polymeren war ver-
mutlich zu vernachldssigen, da der Tonanteil im gesamten beprobten Profil sehr niedrig lag. Es ist
bekannt, dass Illuvialhorizonte von Podsolen betrachtliche Mengen an parakristallinen Aluminiumsi-
likaten wie Imogolite und Protoimogolit-Allophane (zusammen auch als ,,imogolite-type materials
ITM* bezeichnet) enthalten konnen (Farmer et al., 1980; Zysset et al., 1999; Dahlgren and Ugolini,
1991). ITM zeichnen sich durch eine grofle spezifische Oberflaiche und eine hohe Reaktivitdt aus
(Karltun, 2000; Dahlgren and Ugolini, 1991). Sie sind stabil bei pH-Werten gréBer als pH 4,8-5. Die
Voraussetzungen fiir das Vorliegen von ITM in der Schicht H4 sind folglich gegeben (s. Tab. 1).
Gustafsson et al. (1995) konnten nachweisen, dass ITM einen maB3geblichen Anteil an der Anionenad-
sorptionskapazitét in einem B-Horizont eines Podsols hatten. Im Vergleich zu H4 waren im restlichen
Profil sowohl schlecht kristalline Al-Verbindungen als auch die durch Ersatz von Fe’* in Eisenoxiden
enthaltenen Stoffanteile in eher geringen Mengen enthalten. Der Verlauf der Aluminiumgehalte ent-
sprach dem Bodentyp des Podsols.

Der Einsatz von Fe(II)-Sulfat fiihrte zu einer deutlichen Verédnderung der Eisenverteilung im Boden,
verglichen mit einem ungestorten Podsol. Das zweiwertige Eisen sollte Chromat reduzieren und somit
immobilisieren. Cr(VI) wird leicht von Fe(Il) zu Cr(Ill) reduziert (Saleh et al., 1989; Eary and Rai,
1991). In Abhéngigkeit vom pH-Wert dndern sich die Endprodukte. Bei stark sauren pH-Werten ii-
berwiegen geloste Spezies, wihrend es bei pH > 6 zur Ausféllung von Fe und Cr kommt (Sass et al.,
1987; Patterson et al., 1997). Eary und Rai (1988) formulierten folgende Fallungsreaktion:

xCr(Ill) + (1-x) Fe(Ill) — (Cr.Fe,_,)(OH )5 (s) (1)

Loyaux- Lawniczak et al. (2000) zeigten, dass die Festphase [(CrFe;.)(OH);] die Struktur von Cr-
substituiertem Ferrihydrit aufweist und sich somit ebenfalls im Oxalataufschluss 16sen sollte. Abge-
sehen von Chromat hétte Fe(II) in diesem gut durchliifteten Sandboden auch von Sauerstoff oxidiert
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werden konnen. Die Ausfillung von (Cr,Fe)-Oxidhydroxiden bzw. von reinen Eisenphasen fand vor
allem in den oberflichennahen Schichten des Profils statt, wie der Verlauf der dithionitlgslichen und
auch der in Konigswasser (Daten nicht gezeigt) 16slichen Eisengehalte nahe legt. In den ersten 30 cm
war offenbar ein groBer Anteil der pedogenen Eisenoxide in Form von hoher kristallinen Strukturen
wie z.B. Goethit enthalten, was der Annahme widersprechen wiirde, dass Fe vor allem in Form eher
amorpher Hydroxide und Oxidhydroxide vorlag. Moglicherweise wurde die Extraktionseffizienz der
Oxalatlosung durch die hohen PAK-Konzentrationen in den oberflichennahen Schichten beeintrich-
tigt. In der Schicht H4 lag Eisen vor allem als schwach kristalline Phase vor, z.B. Ferrihydrit oder die
oben beschriebene (Cr,Fe)-Mischphase. Ein Verhéltnis des oxalat- zu dithionitloslichem Eisen von
0,8-1 ist typisch fiir Podsol-B-Horizonte (Cornell & Schwertmann, 2003). Unterhalb von H4 domi-
nierten ebenfalls schlecht kristalline Eisenverbindungen, wenn auch in deutlich geringeren Mengen.
Sicherlich enthélt das Profil in den durch Bodenbildungsprozesse gepragten Schichten (H1 bis H4)
auch Anteile an Goethit.

Die kiinstliche Zufuhr von Fe(Il) hatte folglich zwei Effekte: zum einen eine Festlegung von mobilem
Chromat und zum anderen die Erh6hung der Sorptionskapazitit des Bodens durch zusétzlich entstan-
dene Festphasen. In einem vom Bayerischen Landesamt fiir Umweltschutz durchgefiihrten For-
schungsprojekt (BayLfU, 2003) wurde durch die Zugabe von Fe(Il)-Sulfat die Auswaschung von As
und Cr aus Séulen, die mit Bodenmaterial eines ehemaligen Holzimprégnierstandortes gefiillt waren,
erfolgreich unterbunden. Eine anschliefende Extraktion der Bodensdulen mit Dithionit zeigte, dass
sich die Eisengehalte der Festphase stark erhoht hatten.

Verteilung von Arsen und Chrom

Eine Anreicherung der mit den Impragnierungsmitteln eingetragenen Metalle Arsen und Chrom fand
vor allem in den obersten 65 cm des Bodens statt, d.h. dass hier das Riickhaltevermdgen des Bodens
aufgrund der geochemischen Bedingungen oder des Angebots an Adsorbenten am grofiten war. Die
selektiven Extraktionen demonstrierten, dass durch Oxalat und Dithionit deutlich mehr Chrom als
Arsen mobilisiert werden konnte, was den im Konigswasseraufschluss gewonnenen Erkenntnissen
entsprach. Allerdings spiegelten sich die von oben nach unten abnehmenden Gesamtgehalte nur in
den Dithionitaufschliissen, jedoch nicht in den Oxalatextraktionen wider.

Khan et al. (2004) belegten eine Auswaschung von Arsen aus CCA-impréigniertem Holz als Arsenat.
Arsen wurde also vermutlich als As(V) in den Boden eingetragen. Eine Reduktion zu As(IIl) durch
Sulfide oder Mikroorganismen war in diesem Boden wahrscheinlich nicht von Bedeutung, da es sich
um einen gut beliifteten Sand handelt. Arsenat adsorbiert an Eisen- und Aluminiumoxide und —
hydroxide in innersphérischen Oberflichenkomplexen (Hsia et al., 1994; Waychunas et al., 1993;
Fendorf et al., 1997; Sun und Doner, 1996; Arai et al., 2001). Die fiir Arsen wichtigsten Adsorptions-
partner in den Schichten H1 und H2 und zu einem geringeren Anteil auch in H3 waren wahrscheinlich
Eisenoxide und die (Cr,Fe)-Oxidhydroxide. Die in der Schicht H4 durch Oxalat deutlich stirkere Mo-
bilisierung von Arsen gegeniiber der Dithionitextraktion wies darauf hin, dass Al eine wichtige Rolle
fiir die Bindung von As in dieser Schicht spielt. Wire Arsen hauptsidchlich an die in dieser Schicht
dominierende Eisenphase (Ferrihydrit) adsorbiert gewesen, hitten die durch Oxalat und durch Dithio-
nit gelosten Arsenmengen sehr &hnlich sein miissen. Dieses war aber nicht der Fall. Die deutlich ho-
here Arsenmobilisierung durch Oxalat passte hingegen gut zu den bei Al gemachten Beobachtungen.
Die Bindung von Arsenat an natiirliche ITM ist in der Literatur noch nicht dargestellt worden.
Gustafsson et al. (1998) beschrieben in einem Forschungsbericht die Untersuchung der As(V)-
Adsorption an synthetischen Imogolit als Funktion des pH-Wertes. Die Adsorption war sehr ausge-
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pragt unterhalb pH7 und nahm oberhalb dieses pH-Wertes kontinuierlich ab.

Hinsichtlich Chrom mussten zwei Zeitperioden unterschieden werden. Der Applikation von Fe(II)
ging ein jahrzehntelanger Eintrag von Chromat in den Boden voraus. Chromat wird in Béden schnell
reduziert, z.B. von Fe(Il), organischer Subtanz oder durch chromatreduzierende Mikroorganismen
(Wittbrodt und Palmer, 1997; McLean et al., 2000). Sogar Fe(Il)-haltige Minerale wie Biotit konnen
eine Reduktion bewirken (Bidoglio et al., 1993; Ilton und Veblen, 1994). Die Untersuchung von Ma-
terial aus den Schichten H6 und H7, die als représentativ fiir das Ausgangsmaterial angesehen wur-
den, mittels Rontgendiffraktometrie ergab jedoch einen hohen Anteil an Quarz. Fe(Il) aus Mineralen
spielte daher als Redoxpartner von Chromat hdchstwahrscheinlich keine Rolle. Falls Reduktion durch
organische Substanzen oder Mikroorganismen auftrat, war sie vermutlich auf die oberflachennahen
Schichten beschriankt und fiihrte zur Ausfillung von Cr(Ill)-haltigen Festphasen, z.B. Hydroxide.
Falls keine Ausfillung oder sogar keine Reduktion stattfand, konnte Cr’" bzw. Chromat in inner-
sphérischen Komplexen an Oxide und Hydroxide gebunden worden sein (Hsia et al., 1993; Charlet
and Manceau, 1992). Charlet und Manceau (1992) zeigten dariiber hinaus, dass der Cr(III)-
Oberflachenkomplex mit zunehmender Sittigung der Oberfldche mit Cr in ein Oberfldchenprézipitat
iibergehen kann. Wie schon an friiherer Stelle erwédhnt, wurde Chromat auch in erheblichen Mengen
in das Grundwasser verlagert. Chrom, das in den Boden vor der Fe(Il)-Behandlung eingetragen und
nicht ins Grundwasser ausgewaschen wurde, wurde vermutlich zu Cr(Ill) reduziert und ausgefallt
bzw. adsorbiert innerhalb der obersten 65 cm. Durch die Aufbringung von zweiwertigem Eisen wurde
ein wirksamer Redoxpartner fiir Chromat in den Boden eingebracht und fiihrte wahrscheinlich zu der
im vorigen Kapitel beschriebenen Bildung von Cr-substituiertem Ferrihydrit. Auf diese Weise wurde
nicht nur Chromat, das sich zu dem Zeitpunkt im Boden befand bzw. kurz danach eingetragen wurde,
immobilisiert, sondern auch der Gehalt an adsorbierenden Bodenkomponenten in den oberflichenna-
hen Schichten signifikant erhoht, was durch die Akkumulation von As und Cr in den obersten 30 cm
reflektiert wird.

Tab. 2: Ausgewdhlte molare Verhdltnisse der oxalatloslichen zu dithionitloslichen Stoffmengen.

Schicht Arsen Chrom
Al/As, Fe,/Cr, Fey/Cry

H1 28 6,5 3,6
H2 23 4,0 4,1
H3 34 5,0 8,3
H4 146 5,8 71
H5 196 7,6 4,2
H6 - - 11,7
H7 - - 22,1

Chrom schien besonders in HI und H2 und auch in H3 in einer chemischen Bindung vorzuliegen, die
erst nach der reduktiven Wirkung des Dithionitextraktes verfligbar war. Unter der Annahme, dass Cr
in den obersten 30 cm iiberwiegend in Cr-substituierten Ferrihydritphasen vorliegt, der sich durch die
Oxalatextraktion 16sen sollte, sind die hohen dithionitléslichen Chromanteile in H1 bis H3 zunéchst
unplausibel. Dieses konnte als Indiz dafiir interpretiert werden, dass der hohe PAK-Gehalt vor allem
in H1 und H2 tatsdchlich zu einer abgeschwichten Wirkung vor allem des Oxalatextrakts fiihrte, und
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wiirde bedeuten, dass Oxalat zur Untersuchung der Festphase eines stark mit PAK belasteten Boden
nicht geeignet ist. In den Schichten H4 und H5 dominierte eine oxalatldsliche Bindungsform; mogli-
cherweise war Chrom als Cr’* z.B. an Ferrihydrit adsorbiert oder lag in Mischhydroxiden der Zusam-
mensetzung [Cr,Fe;.(OH);] vor. Die molaren Verhéltnisse von Eisen zu Chrom sowohl im Oxalat- als
auch im Dithionitaufschluss lagen fiir die Schichten H1 bis HS in einem engen Bereich zwischen etwa
4 und 8 (Tab. 2) und waren fiir eine rein adsorptive Bindung von Cr an Fe-Oxiden zu niedrig. Dieser
Befund sprach fiir die Existenz einer Cr-haltigen Festphase. Wahrscheinlich existiert ein Nebeneinan-
der von ausgefilltem und adsorbiertem Cr(IIl) in diesem Boden, wobei ausgefilltes Cr teilweise mit
Fe(Ill) assoziiert ist.

Die Betrachtung der Verhiltnisse der in den selektiven Extraktionen geldsten Arsen- und Chrommen-
gen zu den im Konigswasseraufschluss ermittelten Stoffmengen (Tab. 3) zeigte, dass Oxalat eine ef-
fektivere Mobilisierung von Arsen als Dithionit in den Schichten H3 bis H5 bewirkte. Die in H4 und
HS5 um etwa 60% hohere Wiederfindung der im Kdnigswasseraufschluss ermittelten Gesamtgehalte
lieB sich nur durch Inhomogenititen des Probenmaterials erklédren, die sich allerdings nicht so ausge-
pragt in den Chromdaten widerspiegelten. In den obersten 30 cm des Profils, vor allem in H1 und H2,
mobilisierten die selektiven Extraktionen wesentlich geringere Anteile des gesamten As und Cr. Da
wir fiir As eine adsorptive Bindung und fiir Cr ein Vorliegen vor allem als Festphase liber mindestens
die obersten 65 cm postulieren, ist es nicht plausibel, dass As und Cr in den oberen Schichten deutlich
schwieriger 16slich vorliegen sollten. Diese Beobachtungen sprechen ebenfalls fiir eine Behinderung
der Extraktionen durch PAK-Hiillen auf Adsorber-Oberflédchen.

Tab. 3: Verhdltnisse der oxalat- bzw. dithionitloslichen Stoffmengen (Ox bzw. Dith) zu den im Kénigswasserauf-
schluss gelosten Stoffmengen (Kowa).

Schicht Arsen Chrom
Ox/Kéwa Dith/Kdwa Ox/Koéwa Dith/Kdwa

H1 0,1 0,2 0,1 0,5
H2 0,1 0,1 0,1 0,4
H3 0,6 0,2 0,4 0,8
H4 1,6 0,2 1,1 1,0
H5 1,6 - 1,3 1,4
H6 - - - 0,7
H7 - - - 0,7

Mobilitat von Arsen und Chrom

Ausgehend von der Interpretation der Extraktionsergebnisse muss eine Freisetzung von Arsen und
eventuell von Chrom auf Desorption aus Oberflichenkomplexen bzw. im Falle von Chrom vor allem
auf Auflésung der Cr(Ill)-haltigen Festphase beruhen. Die Loslichkeit von [CrFe;(OH);] steigt mit
zunechmendem Cr-Anteil und unterhalb pH6 mit abnehmendem pH-Wert. Geloste Konzentrationen
liegen z.B. bei pH 5 bei etwa 10* Mol L fiir Cr(OH); und 10° Mol L™ fiir [(Cro4sFeos4)(OH)s] und
bei pH4 bei ca. 107 Mol L™ bzw. 10 Mol L™ (Rai et al., 1989). Uber die mdgliche Zusammensetzung
einer (Cr,Fe)(OH);-Phase in diesem Boden kdnnen zwar keine Aussagen getroffen werden, aber auch
unter der Annahme, dass Cr liberwiegend als Festphase vorliegt, konnen bei pH-Werten unter 6 rele-
vante Konzentrationen erreicht werden.
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Bei der Betrachtung der absoluten Konzentrationen fiel bei beiden Elementen auf, dass sich die Rela-
tion der Verfahren zueinander in H1 und H2 deutlich von der in den darunter folgenden Schichten
unterschied. Auch diese Beobachtung konnte ein Indiz fiir eine Abschirmung von Oberflachen durch
hydrophobe Kornhiillen sein. Unter Umstidnden lielen sich nur in den Versuchen, in denen die Proben
geschiittelt wurden und/oder nicht nur rein wissrige Losungen eingesetzt wurden, die Hiillen zumin-
dest teilweise entfernen, weshalb sich im BoSE und im S4 relativ geringere Konzentrationen einstell-
ten. Der Bodensittigungsextrakt wies darauf hin, dass iiber das gesamte beprobte Profil hinweg mit
hohen Arsen- und Chromkonzentrationen im Sickerwasser gerechnet werden muss, trotz der wesent-
lich geringeren Gesamtgehalte in den Schichten unterhalb von 65 cm.

Die Schicht H4 mit ihrem relativ hohen oxalatldslichen Arsenanteil und den gleichzeitig sehr hohen
Aluminiummengen, die sich mit einiger Wahrscheinlichkeit auf das Vorhandensein von gering kristal-
linen Aluminiumsilikaten zuriickfiihren lassen, zeichnete sich nicht durch eine besonders hohe As-
Freisetzung aus, sondern kann eher als geochemische Barriere bzw. Senke fiir Arsen angesehen wer-
den.

Um eine konzentrationsunabhéngige Betrachtung der Elutionsverfahren zu ermoglichen, wurde die
Mobilitit M definiert als Verhaltnis zwischen im Elutionsversuch freigesetzter Stoffmenge und Stoff-
menge im Konigswasseraufschluss (Abb. 5):

c
o CE 2)
CKéwa
M Mobilitdt [-]
CE im Elutionsversuch freigesetzte Stoffimenge, bezogen auf Feststoffeinwaage [mg kg'1 ]

Ckowa Konigswassergehalt an Arsen bzw. Chrom [mg kg']
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Abb. 5: Mobilitit M von Arsen und Chrom in den Elutionsverfahren, ausgedriickt als mobilisierte Stoffmenge
bezogen auf Konigswassergehalt.

Max. 15% des Arsengesamtgehaltes wurden mobilisiert. Fiir S4-Test, BoSE und pH-stat-Versuch galt,
dass die Arsen-Mobilitit unterhalb von 65 cm (Schicht H4) zunahm. Dieses erscheint plausibel, weil
in diesen Schichten kaum noch Oxide und Hydroxide als Adsorber auftreten, sondern vor allem Quarz
und vermutlich nur geringe Mengen an Feldspaten und Glimmern. Sowohl die Mobilititen im BoSE
als auch in der S4-Elution verliefen in den oberen 65 cm des Bodenprofils jeweils sehr dhnlich (Bo-
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SE: 0,06%, S4: 1,1% des Konigswassergehalts) und stiegen unterhalb von H4 stark an. Die oftmals
dhnliche und in den Schichten HS bis H7 sehr ausgeprigte Mobilitdt von As in der S4-Elution und im
pH-stat-Versuch legte nahe, dass weniger der pH-Wert, als vielmehr das Feststoff-/Losungsverhaltnis
und/oder die Versuchsdauer mal3geblich fiir die Freisetzung waren, denn diese beiden Faktoren sind
in beiden Methoden gleich. Dieses entsprach der Annahme, dass As als Arsenat anionisch vorlag und
daher niedrige pH-Werte keine verstirkte Freisetzung bewirken sollten. Die von Dankwarth & Gerth
(2002) geduBlerte Vermutung, dass in wassrigen Eluaten die Freisetzung von Oxoanionen gegeniiber
Elutionsmitteln mit hoherer Ionenstirke verstirkt sein kann, bestétigte sich in dieser Studie; im AN
wies As nur eine niedrige Mobilitét auf.

Die Mobilitdt von Chrom war wesentlich geringer als die von Arsen und erreichte max. 2,7%. Auch
bei Cr wurde ab der Schicht H4 mit zunehmender Tiefe ein deutlicher Anstieg der Mobilitét beobach-
tet, besonders im BoSE und in der S4-Elution. Dieses wies darauf hin, dass in der Schicht H5 Cr nicht
mehr als Festphase, sondern adsorbiert vorlag, der Gehalt an effektiven Sorptionspartner aber gleich-
zeitig niedrig war. In den Schichten H1 bis H4 zeigte sich auch im pH-stat-Versuch eine vergleichs-
weise hohe Mobilitdt, was sich gut mit einer Cr-haltigen Festphase erkléren lie3e.

Die eingesetzten Verfahren waren nicht geeignet, fiir As und Cr einen mobilisierenden Faktor eindeu-
tig zu identifizieren und somit Riickschliisse auf vorherrschende Spezies zu erlauben. Die Betrachtung
der Relation der Verfahren zueinander und der Mobilitdt M zeigte, dass zwischen den obersten 65 cm
und den darunter folgenden Schichten deutliche Unterschiede hinsichtlich des Bindungsverhaltens
bestanden. Diese konnten allerdings erst auf Basis der Erkenntnisse aus den selektiven Extraktionen
interpretiert werden.

Schlussfolgerungen

Ausgehend von den Ergebnissen der Elutionsversuche ist zu vermuten, dass es auch in der Bodenlo-
sung am Versuchsstandort in Abhdngigkeit von der Kontaktzeit mit der Festphase zumindest bis in
200 cm Tiefe zu deutlich erhéhten Arsen- und Chromkonzentrationen kommt. Die selektiven Extrak-
tionen unterstrichen die Bedeutung von Aluminium- und Eisenverbindungen fiir die Bindung von As
und Cr. Die Untersuchungen zeigten weiterhin, dass Mischkontaminationen den Einsatz bestimmter
Untersuchungsmethoden und die Interpretation von Ergebnissen erschweren konnen.

Diese Studie verdeutlichte, dass es mit den hier verwendeten und in der Altlastenuntersuchung als
Standard eingesetzten Methoden méglich ist, eine Vorstellung iiber die Mobilitdt von Schadstoffen zu
erhalten. Dabei ist fiir eine aussagekriftige Mobilitdtsabschédtzung eine Normierung der im Eluat ge-
messenen Konzentrationen, z.B. auf den Gesamtgehalt, nétig. Die Beriicksichtigung bestimmter Fak-
toreinwirkungen wie hohe lIonenstérke oder niedriger pH-Wert erbrachte fiir As und Cr keine schliis-
sigen Zusatzinformationen. Es lassen sich aber aus diesen Elutionsversuchen keine Aussagen iiber
Bindungsformen und Sorptionspartner ableiten. In diesem Kontext spielt die Zielsetzung der Altlas-
tenuntersuchung eine entscheidende Rolle. Fiir die Abschétzung langfristiger Entwicklungen von Alt-
lastflachen sind derartige Erkenntnisse und damit zusétzliche Untersuchungen, wie z.B. die hier
durchgefiihrten selektiven Extraktionen, sicherlich unerldsslich, wiahrend firr eine Beurteilung der
momentanen Situation vor Ort die hier benutzten Verfahren in Verbindung mit hydrogeologischen
Informationen einen guten Uberblick geben kénnen. Materialuntersuchungen an gestdrten Proben
konnen aber nur Aussagen iiber eine potentielle Mobilitdt liefern. Im Feld bestimmt die Auspragung
des Fliessfeldes letztendlich die Zusammensetzung des Sickerwassers, das sich Richtung Grundwas-
ser bewegt.
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Die Beprobung von Sickerwasser in verschiedenen Bodentiefen am gleichen Standort demonstrierte
im iibrigen, dass nur der BoSE in der Lage war, einen zutreffenden Eindruck von den in der Bodenl6-
sung auftretenden Arsen- und Chromkonzentrationen zu vermitteln (Hopp et al., eingereicht).
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Abstract

The use of arsenic-containing wood preservatives (e.g. chromated copper arsenate, CCA) has recently
been restricted in many countries due to the well-known toxicity of As for humans and the environ-
ment. This study aimed at the characterisation of partitioning and release kinetics of arsenic and
chromium at a former wood preserving site where the sandy podzolic soil had been contaminated by
CCA and where Fe(Il) was applied to reduce highly mobile chromate. The soil profile was sampled to
a depth of 200 cm. The determination of total concentrations in the solid matrix yielded 103-384 mg
kg As and 168-1086 mg kg Cr within the upper 65 cm of the profile. Partitioning of As and Cr to
solid phases was investigated by selective dissolution techniques, i.e. extraction with oxalate and di-
thionite, and pH titration experiments. The kinetic release behaviour of As and Cr within 24 hours
was studied in batch experiments. The selective extractions showed that aluminium exhibited high
oxalate-soluble concentrations in the layer that corresponded to the podzolic Bs horizon, pointing to
the existence of poorly crystalline Al phases such as aluminosilicates. Due to a previous one-time
treatment of the soil with Fe(I)-sulphate solution in order to reduce mobile chromate, Fe solid phases
had accumulated in the upper 30 cm, thus raising the sorption capacity of the soil. The existence of
arsenic as adsorbed As(V) and of chromium as trivalent species, either bound in a solid phase or in
surface complexes, was hypothesised. Results further indicated a close association between probably
short-range ordered aluminosilicates and As in the Bs horizon. The pH-dependent mobilisation sup-
ported these hypotheses, confirming the occurrence of a Cr(Ill) containing solid phase. Due to the
overlap of desorption reactions and dissolution of adsorbents, the titrimetric experiments failed to
provide a well-defined pH-dependent desorption edge for As. The kinetic investigations revealed that
release of the contaminants distinctly differed between surface and subsoil. In contrast to the subsoil,
equilibrium was not reached in the surface soil within the experimental time. Release of As and Cr
from the surface soil could be described by several empirical kinetic models.

Keywords: chromated copper arsenate, partitioning, selective extractions, aluminosilicates
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Introduction

Chromated copper arsenate (CCA) compounds have widely been used as very effective wood pre-
servatives (Humphrey, 2002). Due to the strong toxicity of particularly arsenic for human health and
the environment, there have increasingly been concerns regarding the use of these wood preservatives.
For this reason, the U.S. EPA banned the use of CCA-treated wood for residential purposes at the be-
ginning of 2004 (U.S. EPA, 2002). The European Commission restricted the marketing and use of As-
containing wood preservatives for residential purposes or in marine water installations as of 30.06.04
(European Commission, 2003).

There are many industrial sites contaminated by CCA which may pose a serious threat to the ground-
water (Andersen et al., 1996; Lindberg et al., 1997, VADEQ, 2004). Numerous studies have focused
on effectiveness and stability of CCA in treated wood. However, only few studies have been pub-
lished on distribution and mobility of CCA components in soils at wood preserving facilities. Soil
contaminations at such sites are due to accidental spills, leakage, and dripping from freshly treated
wood. Andersen et al. (1996) investigated the soil at a wood preserving site and detected very high
total metal concentrations in the solid phase as well as very high As and Cr concentrations in the soil
water. Allinson et al. (2000) and Carey et al. (2002) added CCA-solutions to soil columns and ob-
served a distinct accumulation of contaminants in the upper soil layers. Balasoiu et al. (2001) treated
various soil mixtures and showed that chromium was retarded more strongly in organic than in min-
eral soil material, whereas arsenic was retarded in both types of soil materials to a high extent (70 -
80%). Soil materials rich in humic substances caused a partial reduction of As(V) to As(IIl).

Common remediation strategies of soils and aquifers contaminated by chromate include the immobili-
sation of chromate by reduction. This objective can be achieved by application of Fe(II)-containing
solutions like ferrous sulphate (Seaman et al., 1999). To our knowledge, this study is the first to inves-
tigate the long-run effects of the application of Fe(Il)-sulphate to a contaminated soil on soil charac-
teristics and retention capacity for As and Cr.

In soils, arsenic and chromium exhibit varying oxidation states (As(V), As(Ill) and Cr(VI) as oxyan-
ions, Cr(IIl) as cation) that govern toxicological as well as chemical properties. Therefore the mobility
of arsenic and chromium is strongly influenced by the predominant species. Each species is subject to
specific binding mechanisms which are reflected in the distribution in the solid matrix as well as in
the kinetics of release.

The goals of the study presented in this paper were to evaluate the partitioning of As and Cr between
solid phases at a Podzol soil contaminated by CCA wood preservatives and to identify their short-term
release kinetics. In particular, the effect of treatment of the soil with Fe(Il), that had been performed
20 years ago, on the partitioning will be addressed. Partitioning was determined by using two experi-
mental approaches, i.e. selective extractions and the investigation of contaminants’ release as a func-
tion of pH-value. The short-term release kinetics help evaluate the importance of the contact time be-
tween liquid and solid phase for release processes and may provide an indication of potential concen-
trations in solution after only short contact time.
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Materials and Methods

Study Site

The study was carried out on a former drip pad of a wood preserving plant in central Bavaria, Ger-
many, where freshly impregnated wood had been stored for fixation. The drip pad (6.9 ha) was in use
from 1920 until 1994. The main wood preservatives applied over this time period were chromium
salts (e.g. chromated copper arsenate CCA) and creosote distillates. Contamination of the soil resulted
from dripping of surplus preservatives and leaching by precipitation. The detection of high chromate
concentrations in the groundwater at the study site in the mid-eighties initiated a one-time application
of Fe(Il)-sulphate solution to the drip pad, aiming at reduction and subsequent immobilisation of
chromate in the soil. The solution was applied on the surface. Application quantities could not be de-
termined anymore. Primary components of creosote are polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH).
Analyses of PAH within the scope of preliminary investigations yielded PAH contents (16 U.S. EPA-
PAH) in the solid matrix of 335 mg kg in 0-50 cm depth and considerably lower contents ranging
from 0.35 to 0.7 mg kg™ in 50-200 cm depth.

The soil at the experimental site had developed on a 20-30 m deep dune sand. The sand was classified
as a weathering product of Keuper sandstones (Habbe, 1997). In this region the dominant soil types
are Dystric Cambisols and Podzols (Schilling and Hammerl, 2002). The soil at the drip pad was super-
imposed by the entry of creosote and exhibited a very variable profile. The profile was divided into
seven layers (H1 — H7) based mainly on visual and textural features. The upper centimetres of the
profile had a dark colour and contained tar crusts and tar lumps. Between 30 and 65 cm the soil exhib-
ited a strong redbrown colour with crust-like, indurated structures. This layer was equivalent to a
Podzol Bs horizon. Below 110 c¢m the transition to the original sandy material was complete. A refer-
ence profile outside the premises was clearly classified as a Podzol. Soil samples from the Ae and Bs
horizon of this reference profile were obtained. The drip pad was free of vegetation. The soil texture
consisted of middle to coarse sand. The fraction of silt and clay was below 1%. Bulk densities in-
creased with depth and ranged between 1.5 g cm™ and 1.7 g cm™. Soil pH-values (in 0,01M CaCl,)
were moderately acid and did not show any trend with depth (Table 1).

Experimental Section

Soil sampling

An experimental plot with the dimensions 2.8 by 4.0 m was divided into a grid consisting of 20 partial
areas (0.8 x 0.7 m each). A composite sample of one layer was obtained by sampling each of the 20
areas and thoroughly mixing the soil material in a container. After sampling of one layer the soil was
removed and the next layer was sampled in the same manner. The profile was sampled to a depth of
200 cm.

The soil samples were stored in sealed plastic containers at 4°C. If possible, only polyethylene (PE)
bottles and equipment were used. PE bottles for long-term storage of extracts were cleaned with
1Vol.-% nitric acid (suprapur) prior to usage. Experiments were carried out at room temperature in
three replicates unless otherwise stated. All extracts and eluates, respectively, were membrane fil-
trated (0.45 um cellulose acetate and nylon, respectively) and stabilised with 1 Vol.-% nitric acid (su-
prapur). Analytical speciation of arsenic and chromium was not performed; As and Cr concentrations
listed in the following represent As, and Criy.
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Total contents

Total concentrations of As, Cr, Al and Fe were determined in hot aqua regia digestion (DIN EN
13346, 2001) and analysed by ICP-AES (Integra XMP, GBC Scientific Equipment). Total carbon con-
tent was analysed with a CNS-Analyser (vario EL, Elementar Analysensysteme GmbH).

Redox speciation

The redox speciation of As and Cr was determined in solutions obtained after extraction of soil mate-
rial with distilled water and a 1M K,HPO, solution (pH9), respectively. Oxidation states of As and Cr
in the extracts were analytically examined using LC-ICP-MS for As (Huang and Ilgen, 2004) and the
colorimetric diphenylcarbazide method for Cr(VI), according to the German DIN standard method
DIN 38405-24 (1987).

Solid phase distribution

Iron and aluminium compounds and associated fractions of As and Cr were characterised with selec-
tive dissolution techniques. 1 g of field-moist soil material was extracted with 0.2M ammonium ox-
alate at pH3 (according to Schwertmann, 1964) and with sodium dithionite-citrate-bicarbonate (Mehra
and Jackson, 1960), respectively. Concentrations of As, Cr, Al and Fe were determined by ICP-AES
(Integra XMP, GBC Scientific Equipment) and will be subscripted by an o and d for the respective
extractant. Oxalate- and dithionite-soluble Fe concentrations were also determined in the soil samples
from the reference profile.

For the titrimetric experiments and the investigation of release kinetics, soil material from a surface
soil layer (layer H2: 2-6 cm; equivalent to Ae horizon) and a subsoil layer (layer H4: 30-65 cm;
equivalent to Bs horizon) was used. The two layers differed in total concentrations of As and Cr as
well as in the composition of the solid phase.

pH titration experiments

The pH-dependent release behaviour was investigated in the pH-range between 2 and 10 in 1/3 pH
steps at constant ionic strength. 500 mg soil sample were suspended in 50 ml 0.1M sodium nitrate so-
lution (SSR 1:100). Adjustment of pH was achieved by adding nitric acid (0.01M to 1M, Titrisol) and
sodium hydroxide (0.01M and 0.1M, Titrisol), respectively. The suspensions were shaken end-over-
end for 24 hours. Eluates with a resulting pH above 4 were stabilised with 1 Vol.-% nitric acid. In or-
der to exclude temperature effects the experiments were carried out in a climate chamber at 20°C. Al
and Fe were analysed by ICP-AES (Integra XMP, GBC Scientific Equipment), As and Cr by ICP —
MS (7500c Agilent Technologies).

Release Kinetics

The release of arsenic and chromium within 24 hours was studied in eight time steps: 0.5 h; 1 h; 2 h;
4h; 7h; 10 h; 18 h and 24 h. 1 g of soil was added to 0.1M potassium nitrate solution (SSR 1:100)
and shaken end-over-end according to the reaction time chosen. As and Cr in the eluates were meas-
ured by GF-AAS (Zeenit® 60, Analytik Jena). Various kinetic models were fitted to the experimental
data by means of a non-linear curve fitting procedure, based on the least square method according to
the Levenberg-Marquardt algorithm (Origin 6.1G, OriginLab Corporation).
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Results

Total Contents

Arsenic and chromium had accumulated in the surface soil (Table 1) and decreased with depth. The
Al content showed its peak concentration in a depth of 30-65 cm confirming the oxide-rich nature of
this layer observed in the field. Total Fe concentrations declined with depth and were distinctly ele-
vated in the upper 30 cm compared to subjacent layers. Also carbon concentrations decreased sub-
stantially from surface to subsoil layers.

Partitioning

Selective extractions

The investigation of the redox speciation of soluble As and Cr indicated that both elements exhibited
only one oxidation state; As occurred as As(V) and Cr as Cr(IlI). We therefore assumed that As was
present as arsenate and chromium as trivalent species.

Table 1. Soil characteristics.

Layer | Depth | Soil pH cac, As’ cr Al Fe’ c*
[cm] [mmol kg™
H1 0-2 4,96 4.4 +0.7 214 837 64+3 2021 £ 14
H2 2-6 5,24 51101 19107 99 +4 564 1427 £ 3
H3 6-30 5,32 1.6 £0.05 58+0.3 802 44 + 2 449 + 13
H4 30-65 5,06 14 +£0.03 3.2+01 2707 28+0.9 321+£01
HS 65-110 5,08 0.1+£0.01 0.4 +£0.02 64 +3 8§+0.3 8105
H6 110-160 5,81 0.07 £0.01 | 0.18 £0.01 583 1005 35101
H7 160-200 4,87 0.06 £ 0.01 | 0.15£0.01 56+4 11+£0.8 3701

’ aqua regia digestion # CNS-Analyzer

Oxalate- and dithionite-soluble concentrations of Al, As, Cr, and Fe are displayed in Fig. 1. Oxalate-
as well as dithionite-soluble Al contents showed maximum values in layer H4, with concentrations
mobilised by oxalate being higher by a factor of 4. Apart from H1 and H2, oxalate-soluble Al frac-
tions were higher than fractions released in dithionite extracts. Compared to layer H4, amounts of Al
mobilised by oxalate and dithionite were considerably lower.

Iron concentrations, determined in the oxalate extracts, also exhibited peak concentrations in layer
H4. In this layer, iron fractions mobilised by oxalate and dithionite, respectively, were about the same
size. Dithionite-soluble Fe contents in the profile decreased from top to bottom, like aqua regia-
concentrations, and were particularly high, as compared to the oxalate-soluble fraction, in the upper
30 cm (H1-H3).

Arsenic and chromium were not detected in oxalate-extracts of layers H6 and H7. Arsenic concentra-
tions increased from H1 to H4 and had their minimum value in layer H5. In dithionite extracts, As
could only be detected in samples of H1 to H4, with As concentrations being very similar in HI and
H2 and in H3 and H4, respectively. In H3 and H4, oxalate mobilised higher As concentrations than
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dithionite.

Oxalate-soluble Cr concentrations were highest in layer H4 whereas fractions released by dithionite
decreased with depth. In the upper 30 cm, dithionite mobilised considerably more Cr than oxalate.

The Podzol reference profile clearly showed the translocation of Fe from the surface into the subsoil
(Table 2).

Table 2. Oxalate- and dithionite-soluble Fe concentrations of the reference profile.

Horizon Depth Fe, Feq
[cm] [mmol kg™]
Ae 10-30 0.7 1.1
Bs 30-40 28 41
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Fig. 1: Oxalate-soluble and dithionite-soluble concentrations of Al, Fe, As, and Cr in the profile. Scaling differs
among the elements.

pH-dependent release

During the investigation of the pH-dependent release of arsenic and chromium problems occurred in
samples of layer H2 concerning the pH adjustment. Above pH 6 the pH value could not exactly be
reproduced showing variations of 0.1 to 0.6 pH units. This behaviour was not reflected in standard
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deviations of concentrations in the replicates, though. Stability of pH was no problem in samples of
layer H4.

Mobilisation of arsenic as well as of chromium was more pronounced at low than at neutral and alka-
line pH values (Fig. 2 and 3). Lowest release was observed between pH 6 and 7. This observation ap-
plied to both layers likewise. The amount of arsenic and chromium mobilised at strongly acidic pH
values was larger in H4 than in H2. In contrast to layer H2, a distinct increase of released arsenic
amounts in H4 was detected at pH values above 7.5. Chromium amounts solubilised in this pH range
did not differ significantly in H2 and H4. Between pH 4 and 6 arsenic and chromium concentrations

were higher in H2 than in H4 extracts.
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Fig. 2. pH-dependent release of arsenic and chromium (lower chart) and aluminium and iron (upper chart) in
layer H2 (2-6 cm). Note different scales.

Aluminium concentrations measured in the extracts increased in H2 as well as in H4 below pH 5.5
and above pH 8. The release curve was, similar to As and Cr, parabola-shaped. Mobilised Al amounts
were higher at pH 2 than at pH 10. Compared to H2, Al amounts released in H4 were higher by one
order of magnitude. Iron could only be detected in low concentrations in extracts with pH values be-

low 4.5 and above 8.5, respectively.



70 Effect of Fe(ll) Treatment on Solid Phase Partitioning of Arsenic and Chromium

150 4 <O Al
A Fe
2
© _
2 100
£ o
(0]
* S
< 30 4 &
&4 @@
&
2 &
0 | dasna  Boo, ©% a4
T T T T T T T T T T T T T T T T
1.5 4 B As
% o Cr
'
e 1.0 - fe
£
oy ED
O S =
- [}
2 0.5 4 . .
=] | |
5 | o
@é 1' e °
0.0 4 B mn g = )
T T T T T T T T T T T T T T T T
2 3 4 5 6 7 8 9 10

Fig. 3. pH-dependent release of arsenic and chromium (lower chart) and aluminium and iron (upper chart) in
layer H4 (30-65 cm). Note different scales.

Release Kinetics

The investigation of the time-dependent mobilisation yielded distinct differences between layers H2
and H4 for both elements. The pH remained constant at approximately 5.5 for all eluates.

Release of arsenic from H2 and H4 material was quite similar within the first seven hours with con-
centrations in H4 after two hours reaction time being slightly higher than in H2 (Fig. 4). In the suc-
ceeding time intervals, the increase of concentrations in H2 samples continued even though it slowed
down. After 24 hours, equilibrium had still not been reached. In layer H4 arsenic release seemed to be
complete after seven hours, and even a slight decrease in concentrations was detected.

Regarding chromium, layers H2 and H4 had a completely different release pattern. In H2 chromium
mobilisation could be subdivided into a fast step within the first four hours and a subsequent slower
section. In the first two time steps in H4 chromium could only be detected in one out of six samples
(at 0.5 h). The release of chromium in H4 was characterised by an equilibration within two hours (Fig.
5).

As and Cr amounts mobilised after 24 hours were much higher in H2 than in H4 (As: factor 3, Cr:
factor 7).
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Fig. 4: Time-dependent mobilisation of arsenic in layers H2 and H4.
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Fig. 5: Time-dependent mobilisation of chromium in layers H2 and H4.

Discussion

Composition of the Solid Phase

It is generally assumed that oxalate mobilises non-crystalline Fe oxides and hydroxides (e.g. ferrihy-
drite) whereas a dithionite extraction additionally includes crystalline iron phases like goethite due to
reductive dissolution (Cornell and Schwertmann, 2003). The assignment of Al compounds is not as
clear. Oxalate extracts poorly crystalline Al hydroxide phases including interlayer Al-hydroxy poly-
mers as well as short-range ordered aluminosilicates like imogolite and proto-imogolite allophane
(Farmer et al., 1983). A minor fraction of Al may be ascribed to substitution in poorly crystalline iron
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oxides. Aluminium in dithionite extracts, however, predominantly originates from Al’" substituted for
Fe’" in poorly and well crystalline iron oxides (Agbenin, 2003; Dahlgren and Ugolini, 1991). Thus, in
contrast to iron, there is only a small overlap of Al fractions dissolved by oxalate and by dithionite,
respectively (Su and Harsh, 1996). Both extractions mobilise organically bound fractions to a certain
extent.

The accumulation of poorly crystalline, oxalate-soluble Al in layer H4, and to a minor degree also in
H3, reflected the podzolic nature of the soil which is characterised by a depletion of Al and Fe in the
Ae horizon and by an accumulation of these elements in the Bs horizon. The Al dissolved by oxalate
in H4 samples cannot solely be attributed to substitution in ferrihydrite because then the dithionite-
soluble concentration should be just as high. Besides, the molar ratio of Al,/Fe, of 15 that was found
in the experiment rules out this possibility. Podsol B horizons are known to contain considerable
amounts of short-range ordered aluminosilicates like imogolite and proto-imogolite allophane (also
referred to as imogolite-type materials ITM) which are characterised by a large specific surface area
and a high reactivity (Farmer et al., 1980; Karltun et al., 2000; Zysset et al., 1999; Dahlgren and Ugo-
lini, 1991). Gustafsson et al. (1995) demonstrated the major contribution of ITM to anion adsorption
capacity in a podzolised B horizon. Dithionite-soluble Al in this layer supposedly comprised organi-
cally complexed portions and some Al from ferrihydrite. Compared to H4, the other layers exhibited
only minor amounts of poorly crystalline Al compounds as well as of Al fractions, originating from
substitution in iron oxides and hydroxides. The amount of interlayer hydroxy-Al polymers was proba-
bly negligible in all layers due to the very low clay content of the soil profile.

The treatment of the soil with Fe(Il)-sulphate solution that was applied on the surface, led to a funda-
mental modification of the distribution of Fe in this soil. Compared to the reference profile (Table 2),
solid phase concentrations of Fe in the surface layers of the experimental site were strongly elevated
and decreased with depth. The applied Fe(Il) was supposed to immobilise chromate by reduction.
Chromate is readily reduced by Fe(Il) (Saleh et al., 1989; Eary and Rai, 1991). For the reduction of
chromate, three equivalents of Fe(Il) are necessary (Eary and Rai, 1988). The overall reaction of the
reduction of aqueous Cr(VI) by aqueous Fe(II) can by described by:

Cr(VI)aq) + 3 Fe(ll)(aq) — Cr(lll)(aq) + 3 Fe(lll)(aq) )

Depending on the ambient pH, proton balance and reaction products vary (Buerge and Hug, 1997).
Under acidic conditions, protons are consumed. With increasing pH, the reaction products change
from aqueous species to hydroxo complexes (between pH4 and 6) and precipitates (> pH 6), releasing
protons. Eary and Rai (1988) formulated the following precipitation reaction:

xCr(IlT) + (1- x) Fe(Ill) = (Cr,Fe,_ . )(OH)5(s) )

Loyaux-Lawniczak et al. (2000) showed that the solid solution [(CrcFe;)(OH);] consists of Cr(IlI)-
substituted ferrihydrite, indicating that it would be dissolved by oxalate as well. Apart from chromate,
Fe(I) could also be oxidised to Fe(Ill) by oxygen in this well-aerated soil. Supposedly, the precipita-
tion of (Cr,Fe) oxide hydroxides or pure Fe phases, respectively, occurred mainly in the surface soil
layers, as supported by the Fe profile determined in aqua regia as well as in dithionite extractions. It
was therefore surprising to observe a much higher mobilisation of Fe by dithionite compared to ox-
alate in layers H1 to H3 (0-30 cm) which pointed to the abundance of crystalline Fe oxides like goe-
thite. It is, however, possible that the pronounced accumulation of PAH, that was particularly ob-
served within the upper 6 to 20 cm of the soil profile as indicated by the high C content in these lay-
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ers, interfered with the effectiveness of oxalate as an extractant. The oxalate fraction may thus be un-
derestimated. A pronounced water-repellency of the surface soil was observed by Buczko et al. (2005,
submitted) at the same site. Since the soil predominantly exhibited single grain structure, the water-
repellency is most likely caused by PAH coatings on the sand grains that may restrict the accessibility
of surfaces. We therefore assume Fe to be existent to a great extent as poorly crystalline Fe and
(Cr,Fe) oxide hydroxides also in these layers. In the low organic carbon layer H4, which corresponded
to the Bs horizon, Fe was predominantly present as poorly crystalline phase, such as ferrihydrite or
again [(CrcFei)(OH);]. A Fe,/Feq ratio of 0.8-1 (Table 3) is typical for Podzol Bs horizons (Cornell
and Schwertmann, 2003). Also the subjacent layers were characterised by Fe compounds with a low
crystallinity. The upper 65 cm, where pedogenic processes had mainly taken place, certainly con-
tained some goethite as well.

The application of Fe(Il)-sulphate, thus, had two effects. It led to the immobilisation of chromate and
the formation of additional soil adsorbents.In a research project undertaken by the Bavarian Environ-
mental Protection Agency (2003), leaching of chromium and arsenic from columns filled with soil
from a former wood preserving site was successfully prevented by adding Fe(Il)-sulphate. Subsequent
extractions with dithionite-citrate-bicarbonate showed that Fe concentrations in the solid phase had
considerably increased.

Carbon in layer H2 probably originated predominantly from the input of creosotes. PAH, the main
constituents of creosotes, do not have functional groups and therefore are hardly reactive with respect
to As and Cr.

The selective extractions further indicated that the major sorption capacity of the soil was located
within the upper 65 cm (layers H1 to H4).

Partitioning of As and Cr

Selective extractions

Experimental evidence was provided by Khan et al. (2004) that arsenic is leached mainly as As(V)
after CCA treatment. We therefore assume that arsenic entered the soil as arsenate and still exists in
this oxidation state, as indicated by the redox speciation after selective extractions. Arsenate is known
to strongly adsorb to Fe and Al oxides and hydroxides in inner-sphere surface complexes (Hsia et al.,
1994; Waychunas et al., 1993; Fendorf et al., 1997; Manning et al., 1998; Arai et al., 2001). The most
important adsorbents for As in layer H1 and H2 and, to a lesser extent, in H3 as well were probably
Fe oxides and hydroxides and the solid solution product [(Cr.Fe;)(OH);]. The examination of H4
data revealed that Al is most likely of high significance for the binding of As in this layer. If As was
mainly adsorbed by Fe oxides — i.e. ferrihydrite in this layer - As concentrations mobilised by dithio-
nite should have been very similar to oxalate-soluble As concentrations. This was not the case. Ox-
alate extracted a considerably higher amount of As than dithionite. Since this observation applied to
Al as well, the association of Al and As seemed plausible. We hypothesise the presence of short-range
ordered aluminosilicates (ITM) in layer H4. The adsorption of arsenate to ITM has not been described
in the literature. Gustafsson et al. (1998) illustrated in a research report the investigation of arsenate
adsorption to synthetic imogolite as a function of pH and added As(V) concentration. They found that
adsorption was strong below pH 7 and steadily decreased above pH 7 and that increasing As concen-
trations resulted in less efficient adsorption. As, in layer H4 probably derived from ferrihydrite disso-
lution.

Regarding chromium, two time periods had to be distinguished. There had been a long-term input of
chromate into the soil over several decades prior to the application of Fe(Il). Chromate can be readily
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reduced in soils, e.g. by Fe(Il), organic substances or bacteria capable of chromate reduction
(Wittbrodt and Palmer, 1997; McLean et al., 2000). Even Fe(II)-containing minerals like biotite are
able to reduce Cr(VI) (Bidoglio et al., 1993; Ilton and Veblen, 1994). Exploratory XRD analysis of
soil material from layers H6 and H7 that were considered as representative for the parent material,
showed, however, a clear dominance of quartz. Thus, Fe(Il) derived from minerals probably played a
minor role as reductant of chromate at this site. Significant abiotic reduction by organic material
would be restricted to the surface soil and may have resulted in the precipitation of Cr(IIl) solid
phases like hydroxides, while microbial reduction can be excluded in the well-aerated environment. If
no precipitation or even no reduction took place, both, Cr’* and chromate, may have adsorbed to ox-
ides and hydroxides in inner-sphere surface complexes (Hsia et al., 1993; Charlet and Manceau,
1992). The Cr(Ill) surface complex can transform into a surface precipitate (y-CrOOH) with increas-
ing Cr saturation of the surface (Charlet and Manceau, 1992). However, significant transport loss of
chromate to the groundwater had occurred. Therefore, chromium that entered the soil before treatment
with Fe(Il) and that was not leached into the groundwater, was most likely reduced to Cr(IIl) within
the surface layers and was either precipitated or adsorbed to the soil components within layers H1 to
H4. The application of Fe(Il)-sulphate solution introduced an effective reductant for Cr(VI) and
probably led to the formation of Cr-substituted ferrihydrite, as described in the previous section. By
this process, not only an immobilisation of chromate, currently existing or shortly after the treatment
entering the soil, was achieved but also an augmentation of soil adsorbents, providing enhanced sorp-
tion capacity for subsequently imported As and Cr. Chromium in the upper 30 cm of the profile
seemed to be present to a major extent in a chemical form that was available only after reductive dis-
solution (Fig. 1). Assuming that Cr was predominantly bound in a ferrihydrite-like or hydroxide-like
structure, the high dithionite-soluble fractions of Cr seem implausible, but could again be explained
by an interference by PAH in oxalate extractions. In layer H4 and HS5, Cr was completely existent as
poorly crystalline phase or at least adsorbed to an oxalate-soluble compound. Molar ratios of Fe/Cr in
oxalate as well as in dithionite extracts of layers H1 to HS (Table 3) ranged from 4 to 8 and were too
low for a solely adsorptive binding mechanism, thus supporting the existence of a solid solution con-
taining Fe and Cr to a depth of 110 cm. There is probably a coexistence of adsorbed and precipitated
Cr fractions in this profile, partly associated with Fe.

Based on these considerations, release of As would be governed by desorption reactions whereas re-
lease of chromium would be caused by desorption as well or controlled by dissolution of a solid
phase.

Table 3. Selected molar ratios from the selective extractions (subscript o denotes oxalate-, d denotes dithionite-
soluble concentrations).

Layer Al,/Aly |Fe,/Feq |Asq/Asq | Cro/ Crq | Aly/ As, | Fe,/Cr, | Feq/ Cryq
H1 0.4 0.2 04 0.1 28 6.5 3.6
H2 0.6 0.1 0.8 0.1 23 4.0 4.1
H3 1.4 0.3 2.7 0.5 34 5.0 8.3
H4 4.3 0.9 7.2 1.1 146 5.8 71
H5 1.8 1.7 - 1.0 196 7.6 42
H6 1.5 1.3 - - - - 12
H7 1.5 1.2 - - - - 22
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pH titration experiments

Oxyanions like arsenate are strongly bound to minerals and soil material at low pH values. Between
pH 9 and 13, arsenate adsorption on amorphous aluminium and iron oxides and goethite sharply de-
creases from 100% to 0% (Goldberg, 2002; Grafe et al., 2001). The width of the adsorption edge var-
ies with the sorbate concentration (Hsia et al., 1994; Raven et al., 1998). The investigation of the pH-
dependent mobilisation of arsenic from the soil material, however, yielded no well-defined desorption
edge. The parabola-shaped release curves of As, Cr and Al revealed that release by desorption and
release by dissolution of sorbents could not be distinguished. Thus the As release observed at low pH
values was probably caused by dissolution of solids as indicated by the simultaneous pronounced mo-
bilisation of Al, Cr (if existent as solid phase) and to a lesser extent of Fe below pH 5.5. But also
above pH 8 these two release mechanisms could not be separated. The examination of molar ratios of
Al to As concentrations in the pH extracts revealed that in layer H4, molar ratios of Al/As between
pH 2 and 5.4 varied from 110 to 175, being in the same range as in the selective extractions (146; Ta-
ble 3). This result could be explained by a release of As upon dissolution of the hypothesised ITM.
Above pH 8, however, the molar ratio was markedly lower, ranging from 5 to 46, suggesting As re-
lease due to desorption.

As for Cr, an overlap of dissolution and desorption reactions was probably occuring. The more pro-
nounced release of Cr under acidic conditions compared to neutral and alkaline pH-values was in
agreement with the postulated presence of trivalent Cr, either as adsorbed cation Cr’* or bound in a
solid phase. Between pH 6 and 8, Cr release was lowest. The existence of hexavalent Cr would have
caused an increasing mobilisation of Cr between pH 6 and 9 (Ainsworth et al., 1989), which, how-
ever, was not observed. Cr’* as metal cation is mobilised with decreasing pH-values, the adsorption
edge ranging from pH 3 to 5.5 on ferrihydrite and aluminium oxides (Crawford et al., 1993; Karthein
et al., 1991). The pH-dependent solubility of Cr(Ill) hydroxides distinctly increases below pH 6 and
above pH 11 (Rai et al., 1987). Our data better reflected the solubility curve of a Cr(III) solid phase as
a function of pH, thus confirming the hypothesised existence of such a solid phase in the investigated
soil.

As and Cr amounts mobilised at pH values < 4 during the time period studied were considerably
higher in layer H4 than in H2, in spite of markedly higher total concentrations of both elements in the
upper layer. Assuming that As is bound in surface complexes and Cr predominantly in a solid phase,
it is not plausible that both elements should be less available in layer H2. This behaviour again could
be due to interference by PAH coatings on the sand grains. The high oxalate-soluble Al content in
layer H4 was reflected in the pH-experiment. The distinct mobilisation of Al below pH 5 corre-
sponded to the assumed existence of imogolite-type materials (ITM) which are only stable above pH
4.8-5 (Gustafsson, 1995; Dahlgren, 1991).

Unlike pure mineral phases, soil material contains a multiplicity of sorbents with different solubilities
and a continuum of bonding affinities. For this reason, the titrimetric approach used in this study led
to an overlap of different mobilisation processes. Comparison with pH-dependent solubilities of alu-
minium and iron oxides confirmed the plausibility of the measured concentrations (Cornell and
Schwertmann, 2003; Sposito, 1996). Dankwarth and Gerth (2002) studied the release of arsenic as a
function of pH in soil samples from a former tannery site. Jang et al. (2002) investigated the pH-
dependent leaching of As and Cr from CCA-contaminated soil. Both research groups also obtained V-
shaped release curves with distinct mobilisation below pH 4 and above pH 6. The authors did not de-
termine iron or aluminium in the extracts.
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The results of the selective extractions and the titrimetric experiment confirm that As is present as
As(V) and Cr as Cr(Ill). We postulate that, in layer H2, arsenate is adsorbed to solid phases of Cr
and/or Fe. In the Bs horizon (layer H4) however, arsenate is mainly associated with ITM. Chromium
is existent as trivalent species and forms a solid phase.

Release Kinetics

The mobilisation of arsenic and chromium from layer H2 did not follow a simple reaction order but
could well be described with empirical models that postulate a release rate decreasing with time. The
reaction time of 24 hours was not sufficient for equilibration. In sorption experiments a biphasic
course with initially strong adsorption within milliseconds to hours and a subsequent slower increase
of adsorbed As over a long period of time was detected (Zhao and Stanforth, 2001; Williams et al.,
2003). A similar behaviour was demonstrated for arsenate desorption from goethite (O’Reilly et al.,
2001) and As desorption from soil material (Wasay et al., 2000). O’Reilly et al. (2001) furthermore
showed that 54% of the amount mobilised over the entire experimental time of five months were re-
leased within 24 hours. Thus, it is assumed that a considerable fraction of the As and Cr amounts
available in H2 was mobilised during the experiment. In contrast, As and Cr amounts available for
release in layer H4 seemed to be depleted after few hours. Experimental evidence suggested a re-
adsorption of arsenic. The similar arsenic release curves in H2 and H4 within the first seven hours
were taken as indication of similar mobilisation mechanisms in both layers. The As release rate was
higher in H4 than in H2 within the first 60 min. In H4 43% of the As amount released after 24 hours
were already in solution after 30 min.

Release rates in each case were highest for the initial time interval. As a consequence, already a short
contact time between solids and soil solution would result in significant concentrations of arsenic and
chromium. Particularly in layer H2, an extended contact time would lead to a pronounced mobilisa-
tion, while in H4, equilibrium seems to be readily established between the pore water and the solid
phase.

Kinetic models

Kinetic models describe the time-dependent course of a reaction. Kinetic equations commonly used in
soil chemistry comprise the reaction laws of zero, first and second order, the Elovich equation, the
parabolic diffusion equation, and the power function (Sparks, 2003). All equations can be expressed
in linearised form. By plotting the corresponding formulation of concentration vs. time, linearity of
the kinetic data can be checked and the appropriate model be chosen. Kinetic models that were used
to fit the experimental data are briefly explained.

Zero order reaction

The reaction rate k is independent of the concentrations of reactants, i.e. it is constant.

dc
C,=Cy—kt L=—k 3)
dt
C, amount sorbate per mass unit sorbent at time t
Cy amount sorbate per mass unit sorbent at the beginning of the experiment
k rate constant

Simplified Elovich equation

The Elovich equation was originally developed in order to describe heterogeneous chemisorption of
gases on solid phases (Low, 1960). It was successfully applied in many studies to model sorption ki-
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netics in soils, e.g. the adsorption of arsenate and phosphate on goethite (Zhao and Stanforth, 2001)
and the desorption of phosphate (Toor and Bahl, 1999), potassium (Carey and Metherell, 2003), sul-
phate (Courchesne, 1992) and arsenite (Barrachina et al., 1996).

C, =% -1n(0{-,3)+%-lnt )

o f  constants

(Fractional) Power function
C,=a- ° )
and in linearised form
InC,=Ina+b-Int (6)

a, b empirical constants
This equation is an empirical correlation. It was used, for instance, to model phosphate adsorption on
iron oxides (Zeng et al., 2004), phosphate release from soils (McDowell and Sharpley, 2003) and ar-
senic release from soil material (Wasay et al., 2000).

Parabolic diffusion equation

This correlation was formulated for radial diffusion in cylinders. The simplified form is:
C,=Rp-1"° +m (7)

Rp overall diffusion coefficient
m constant

Cd release from tropical soils (Onyatta and Huang, 2003), Pb desorption from goethite (Eick et al.,
1999) and zinc desorption from vertisols (Dang et al., 1994) could be described with the parabolic
diffusion equation.

All kinetic models were fitted for the time period 0.5 h <t <24 h. Fitted parameters only applied to
the experimental conditions.

Layer H2. The mobilisation of arsenic and chromium in layer H2 could similarly well be described
with the Elovich equation, the power function, and the parabolic diffusion equation. Table 4 lists fit-
ted parameters and quality of fit for the three kinetic models. Release of arsenic could very well be
described with the empirical power function as well as with the parabolic diffusion equation. For
chromium the Elovich model yielded slightly higher coefficients of determination than the power
function model. The fitting of the parabolic diffusion equation exhibited higher deviations.



78 Effect of Fe(ll) Treatment on Solid Phase Partitioning of Arsenic and Chromium

Table 4. Fitted parameters of kinetic models describing the release of As and Cr from H2 soil material (+ stan-
dard error) and goodnessy of fit.

Model
Simplified Elovich Fractional Power Function | Parabolic Diffusion
o B r? a b r? Rp m r?
1.86 1.03 0.74 + 0.55+ 091+ -0.23
AS | 030 011 | %9 | o006 003 | 2% | 003 008 | %9
3.96 + 1.79 ¢ 1.14 0.30 + 049+ 0.67
Crl o7 012 | %98 | 000 003 | %% | o006 047 | %92

Layer H4. Data of layer H4 revealed a nearly constant As release rate between 0.5 and 7 hours indi-
cating a zero order reaction (Fig. 6). For reaction times longer than seven hours, no further mobilisa-
tion was detected within the experimental time. An approximated release rate for the time period 0.5
to 7 h was derived from the slope k of the linear plot, amounting 0.19 mg kg™ h™.

2.5
2.0+
F'g) 1.5 [ W
(®)] ]
£
2 1.04 C=m+kt
R*=0.99
0.5+
m 0.613 + 0.04
k 0.185 = 0.011
00 T T T T T T T T T
0 5 10 15 20 25

reaction time [h]

Fig. 6: Linear fit of arsenic release in layer H4 for period 0.5 to 7 hours; m denotes intercept, k the slope and
also release rate.

Cr release seemed to be completed after 30 minutes and therefore was not fitted to a kinetic model.

The successful fitting of three kinetic models to the experimental data of layer H2 was surprising at
first, but could be demonstrated in numerous studies pointing to the primarily empirical nature of the
models (Wasay et al., 2000; Zeng et al., 2004; Chien and Clayton, 1980; Cox and Joern, 1997). The
three kinetic models Elovich equation, power function, and parabolic diffusion equation have all been
associated with diffusion controlled release in the literature. The often good applicability of diffusion
models is in many cases based on the simultaneous occurrence of mass transfer and chemical kinetic
processes which cannot be distinguished from each other in macroscopic approaches (Sparks, 2003).
However, successfully fitting one of the models to kinetic data does not provide evidence of a specific
sorption mechanism. Due to the primarily empirical derivation the physical significance is limited.
The fitted parameters have often been used to identify reaction rates or to describe surface coverage
and activation energies and have been correlated with soil characteristics (Allen et al., 1996; McDow-
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ell and Sharpley, 2003; Cheung et al., 2003; Cox and Joern, 1997). While they may be suitable to
compare sorption kinetics of a substance in different soils, the parameters can vary with experimental
conditions (Sharpley, 1983). Therefore they do not represent a specific reaction value. Since the ki-
netic models presented in this study were only fitted to kinetic data of one soil layer, the possibility of
comparison did not exist and further interpretation of the parameters was not undertaken.

Conclusions

The contamination of a podzolic soil with CCA wood preservatives led to a pronounced accumulation
of As and Cr in the upper 65 cm of the profile. The application of Fe(Il)-sulphate solution as remedial
action fundamentally changed the distribution of Fe in the profile and increased the sorption capacity
of the soil for As and Cr by formation of Fe(Ill) oxide hydroxides. As was present as adsorbed As(V)
and Cr predominantly in Cr(Ill) or [Fe(III),Cr(IIT)] solid phases, respectively, that itself represented an
additional soil adsorbent. Poorly crystalline Al phases, such as imogolite-type materials, seemed to
play a major role as adsorbents for As in the layer that was equivalent to a podzolic Bs horizon. The
investigation of the pH-dependent release showed that in the pH range, typical for the soil at the study
site, only a small fraction of bound As and Cr was mobilised. Kinetic data revealed that a short con-
tact time between solid and liquid phase led to elevated As and Cr concentrations in solution. Based
on these results, toxicologically relevant concentrations in the in-situ soil solution are likely.

Experimental evidence suggested that the accumulation of PAH in the surface layers which was due
to the simultaneous use of creosote-based wood preservatives at this site modified the accessibility of
adsorbent surfaces. The resultant pronounced water-repellency that was observed in-situ might there-
fore constrict leaching of As and Cr from the highly contaminated surface layers.
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Abstract

Understanding subsurface transport processes of contaminants at a specific site is a major component
of a groundwater risk assessment. Our objective was to characterise the leaching behaviour of chro-
mium in a soil that was contaminated by Cr-containing wood preservatives. Two subsoil layers that
differed considerably in total Cr concentrations (layer H4: 168 mg kg”' H6: 9 mg kg') were sampled.
Soil columns obtained in-situ as well as columns packed with homogenised soil material were perco-
lated in a simple experimental setup involving the imposition of a flow interruption. Tracer break-
through data suggested that nonequilibrium conditions could mainly be ascribed to rate-limited inter-
actions between Cr and soil adsorbents. Maximum Cr concentrations in both layers ranged between
180 and 708 pug L™ and always occurred in initial percolates. Further leaching of Cr was characterised
by a decline of concentrations which was more pronounced in layer H6 compared to H4. Following
this decline, solute masses leached from H4 columns were larger than those leached from H6 col-
umns. The flow interruption resulted in discernible concentration increases of Cr in all soil columns,
thus indicating nonequilibrium conditions during the percolation. Effluent concentrations, however,
did not rise to the initially observed level. Complementary batch tests (elution with water and satu-
rated soil paste) also yielded high Cr concentration in both layers investigated but did not reveal that
high Cr concentrations in layer H6 are most likely a short-time phenomenon. Relating solute masses
released in column experiments as well as in batch tests to total Cr concentrations (also referred to as
“mobility”’) showed that the mobility in layer H6 was distinctly higher than in H4. Although in-situ
columns were highly variable in terms of maximum concentrations and solute masses leached, the
columns packed with homogenised soil material adequately represented the mean leaching behaviour
of Cr observed in the in-situ columns. Leaching curves from packed columns could well be repro-
duced. Due to the simple experimental setup, this column test is suitable for routine application.

Keywords: column test, flow interruption, chromium, wood preserving site
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Introduction

There is still a lack of validated methods to perform a groundwater risk assessment at contaminated
sites. In order to decide on remedial actions, decision makers need to have an idea about the threats
that soil contaminations in the unsaturated zone pose to the quality of groundwater. Different ap-
proaches exist to tackle this problem. The mobility of contaminants might be investigated by in-situ
sampling of soil solution or by laboratory experiments with soil material. Laboratory experiments in-
clude determination of total solid phase concentration and of leachability in batch and column tests.
Numerical transport models or direct sampling of groundwater can indicate the threat existing for the
groundwater.

Conventional batch leaching tests have the major disadvantage that they are performed under condi-
tions atypical for the unsaturated soil zone in terms of solid/solution-ratio and access to surfaces of
soil adsorbents. Thus, the interpretation of test results proves to be difficult. Column experiments
simulate the flow through a porous medium and provide information on the release behaviour of pol-
lutants into a percolating liquid phase. In order to obtain informative data, column tests should always
include the application of a nonreactive tracer. The breakthrough data of the tracer permits the detec-
tion of physical heterogeneity, i.e. a distinct deviation from convective flow inducing a dispersion of
solute fronts. If the tracer data indicate the dominance of a convective flow regime, nonideal leaching
of the investigated solute can be ascribed to local-scale nonequilibrium processes. These processes
comprise chemical nonequilibrium, which refers to the kinetics of chemical sorption reactions and
molecular processes, and local physical nonequilibrium, which describes time-dependent transport
phenomena on small scale, e.g. film and particle diffusion and diffusive mass-transfer between do-
mains of variable flow velocities (Brusseau et al., 1989). These different kinetic phenomena on the
local scale cannot be distinguished based on analysis of tracer breakthrough curves. The incorporation
of a flow interruption and the response of effluent concentrations of the tracer as well as of the solutes
of interest after the flow has been resumed can help identify local-scale nonequilibrium conditions
(Brusseau et al., 1989 and 1997; Johnson et al., 2003; Reedy et al., 1996).

Most studies of transport behaviour of reactive solutes in columns, whether undisturbed or homoge-
nised systems, have been performed with uncontaminated soils and porous media, respectively, with
reactive solutes being added to the system (e.g. Camobreco et al., 1996; Jardine et al., 1999; Darland
and Inskeep, 1997; Bajracharya et al., 1996; Kelsey and Alexander, 1995; Ma and Selim, 1996; Pang
et al., 2002). With this approach one can investigate adsorption as well as desorption. The initial
amount of solute added to the system is known. In contrast, studying the leaching of solutes from con-
taminated soil material that has undergone a pedogenesis involves some uncertainties. The “mobilis-
able” solute mass is not known a priori and can only be assessed from determination of solid phase
concentrations or specific extraction methods. Solutes, for example, can be bound by adsorptive inter-
actions or be present in solid phases. The direct mechanism of release, i.e. desorption or dissolution,
cannot exclusively be distinguished in column experiments without additional investigations. In the
case of a groundwater risk assessment, which focuses primarily on the evaluation of the effective re-
lease behaviour, column experiments can nevertheless prove useful.

Existing standardised column test procedures (e.g. LUA NRW, 2000; BUWAL, 2000; NEN 7343,
1995) are in most cases characterised by the saturated percolation of columns filled with homogenised
soil material from bottom to top with an enforced flow rate. Thus, they do not allow for hydraulic
conditions in the vadose zone. Furthermore, previous studies have shown that leaching of heavy met-
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als may differ between undisturbed and homogenised soil columns (Camobreco et al., 1996). A re-
view of the literature reveals that only few studies that focused on the leaching of reactive solutes
from contaminated soil material have systematically compared results obtained for undisturbed col-
umns to those obtained for homogeneously packed systems comprised of the same porous media (e.g.
Schmidt and Kaltschmidt, 1998). None was found considering multiple replicates of each type.

The objective of this study was therefore to test a simply designed column experiment for characteri-
sation of the mobility of heavy metals in contaminated soils, thereby focusing on following aspects:
the explanatory power compared to conventional batch tests and the possibility of routine application.
Features of the experimental design were the percolation from top to bottom under unsaturated condi-
tions, the sampling of the leachate in high temporal resolution, and the incorporation of a flow inter-
ruption in order to identify nonequilibrium conditions. Leaching behaviour of columns obtained in-
situ as well as of columns packed in the laboratory with homogenised soil material was compared.
The column experiment was tested with soil material from two layers of an industrial site contami-
nated by Cr-containing wood preservatives (CCA, chromated copper arsenate). Previous investiga-
tions at the same site had shown that the two layers differed in solid phase concentrations as well as in
binding mechanisms of Cr (Hopp et al.).

Materials and Methods

Site Description

Soil samples were taken on a former drip pad of a wood preserving plant in central Bavaria, Germany,
where freshly impregnated wood had been stored for fixation. The drip pad (6.9 ha) was in use from
1920 until 1994. The main wood preservatives applied were chromium salts (e.g., chromated copper
arsenate CCA) and creosote distillates. Contamination of the soil resulted from dripping from freshly
impregnated wood. The detection of high chromate concentrations in the groundwater at the study site
during the operation period illustrated the potential for groundwater contamination at this site.

The soil at the experimental site had developed over a 20-30 m deep dune sand. In this region the
dominant soil types are Dystric Cambisols and Podzols. The soil profile at the drip pad was a Podzol,
superimposed by the entry of creosote. The profile was divided into seven layers. The upper centime-
tres of the profile had a dark colouring and contained tar crusts and tar lumps. Between 30 and 65 cm,
which corresponded to the Bs horizon, the soil exhibited a strong redbrown colouring with crust-like,
indurated formations. Below 110 cm the transition to the original sandy material (C horizon) was
complete. The drip pad was free of vegetation.

The soil texture was middle to coarse sand. The fraction of silt and clay was below 1%. Bulk densities
increased with depth and ranged between 1.5 g cm™ and 1.7 g cm™. Soil pH-values were moderately
acid and did not show any trend with depth.

Experimental Section

Soil Sampling

An experimental plot with the dimensions 2.8 by 4.0 m”> was divided into a grid consisting of 20
component areas that were labelled as denoted in Figure 1. For the experiments described in this
study, soil material from the layers H4 (30-65 cm) and H6 (110-160 cm) was used. The soil was sam-
pled in three different manners: (1) A composite sample of one layer was obtained by sampling each

of the 20 areas and thoroughly homogenising the soil material in a container. (2) In addition, five ar-
eas per layer were randomly selected and soil material was taken from each in order to evaluate
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layer were randomly selected and soil material was taken from each in order to evaluate spatial het-
erogeneity of total Cr concentrations in the solid matrix (“random samples”). (3) Soil columns were
obtained by randomly selecting a partial area and pushing a PVC-column (length 30 cm, cross-
sectional area 109.4 cm’, volume 3281 cm’) into the soil. Per layer, five to six columns were col-
lected. The applied technique failed to provide completely undisturbed soil columns. In the following
text, these columns are referred to as “in-situ columns”. After sampling of one layer, the soil was re-
moved and the next layer was sampled in the same manner. Soil samples and columns were stored in
sealed plastic containers at 4°C until further usage.

D C B A

1

2
3
4
5

Fig. 1. Grid on the experimental plot with labelling of partial areas.

Determination of Total Concentrations

Total concentrations of Cr in the solid matrix were determined in homogenised samples of one layer
as well as in the five random samples per layer by aqua regia digestion, according to DIN EN 13346
(2001). Concentrations of chromium were analysed by inductively coupled plasma emission spectros-
copy (Integra XMP, GBC Scientific Instruments, Australia).

Column Tests

Leaching experiments were conducted with in-situ columns as well as with columns, packed manually
in the laboratory with field-moist material of the corresponding homogenised samples. Per layer, three
columns were prepared (referred to as “packed columns”). Table 1 lists the soil columns that were
used in the experiments.

Table 1. In-situ columns and packed columns that were used for leaching experiments.

Layer H4 H6
Depth [cm] 30-65 110 - 160
Type in-situ packed in-situ packed
Label 4A5 4GP1 6A4 6GP1
4B2 4GP2 6B3 6GP2
4B3 4GP3 6B5 6GP3
4D2 6C2
4D4 6C4
6D2

For the leaching test, the columns were prepared by removing the uppermost two to three centimetres



Investigation of Chromium Leaching from in-situ and Packed Soil Columns 89

of soil and levelling the surface. The columns were fixed in a holder, consisting of a polyethylene
(PE) ring and an inserted PE sieve disc (mesh size 2 mm). A paper filter (Schleicher & Schuell Blue
Ribbon ashless) was placed between column and sieve disc. A funnel attached beneath the holder fa-
cilitated the collection of the percolate. A second paper filter was placed on the soil surface and cov-
ered with coarse filter sand in order to restrict the inflow and achieve a uniform infiltration. The sup-
ply of percolation fluid was accomplished with a Mariott bottle. The bottle’s outflow tube was ad-
justed directly above the surface of the soil column. A 2mM KNOj; solution and a 2mM KCI solution,
respectively, were used as percolation fluid (pH 5.4, electrical conductivity approx. 300 uS cm™). In a
first step, the column was saturated from the top with the KNOj; solution until it began to drip at the
bottom of the column. This initial percolate was collected. The supply was interrupted, thus allowing
the solution in the column to equilibrate. After five days, the percolation experiment was started. The
infiltration adjusted itself to the rate of infiltration capacity (ponding < 1cm). Consequently, the flow
velocity was not fixed, being different between individual soil columns. The lower boundary condi-
tion was characterised by free drainage. The initial water content ranged from 7 % to 13 % and in-
creased owing to the manual saturation to 23-26 %. The 2mM KNOj; percolation fluid was replaced
by the 2mM KCI solution after percolation of approx. 9 cm percolation height (referring to the cross-
sectional area of the column) without interrupting the flow in order to follow the breakthrough of the
chloride tracer. After the percolation of altogether 25 to 30 cm fluid, the flow was interrupted for five
days and then resumed with the same percolation fluid. A total of 40 to 60 cm of percolate was inter-
cepted. The duration of five days was chosen in order to provide sufficient time for equilibration and
to enable the performance of the entire test procedure within two weeks. Figure 2 depicts a scheme of
the test procedure.

The entire percolate was collected in PE bottles in approximately 100 ml fractions during the first half
of the leaching test, with fractions becoming larger towards the end of the second half. Times when
bottles were changed were noted and pH values, electrical conductivity, and chloride were immedi-
ately measured in the percolates with conventional electrodes. The percolates were membrane fil-
trated (0.45 um cellulose acetate), acidified with 1 Vol.% HNO; and stored at 4°C. Analysis of Cr
concentrations in the percolates was performed with graphite furnace - atomic absorption spectros-
copy (ZEEnit60, Analytik Jena, Germany). No chemical speciation was carried out.

%

1. percolation of
approx. 30 cm
percolation height

2, percolation of
approx. 25-30 cm
percolation height

Saturation to
Jab capacity"

@ 109,4 cm2

Equilibration 5 days
Flow interruption 5 days

|
|
|
|

time

Fig. 2. Flowchart of the percolation experiment.

The soil columns were weighed before the experiment, after the saturation and at the end of the leach-
ing test. After the experiment, the columns were emptied and the soil was dried (16 hours at 105°C).
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Bulk density and total pore volume were calculated. For plotting of leaching curves, the “effective”
pore volume was used that referred to the volume of water in the soil during the percolation. Since the
columns were not operated at full saturation, total pore volume and “effective” pore volume were not
identical. As Table 2 shows, bulk densities achieved in the manually filled columns in the laboratory
were lower than bulk densities measured in the in-situ columns.

Table 2. Mean bulk densities (dg), calculated effective pore volumes (PV,y) and flux during experiment.

Type ds [g cm™] PVei [cm?] Flux [cm h™]
mean cv mean cv mean CcVv
H4 in-situ 1.68 4% 760 29% 15 19
30-65 cm packed 1.54 2% 809 5% 7 14
H6 in-situ 1.74 4% 625 24% 10 32
110-160 cm | packed 1.63 1% 796 5% 10 5

Experimental data were analysed by plotting concentrations versus pore volume. Leaching curves
were compared among the layers and between in-situ columns and lab columns. Parameter estimation
of the dispersivities based on the tracer breakthrough data was accomplished by using the CXTFIT
code (Toride et al., 1995).

Standardised Batch Experiments

In order to compare this simply designed column experiment to batch tests, two standardised batch
tests were carried out that are commonly used in Germany for the evaluation of mobility of metals at
contaminated sites: the 24 hour-elution with distilled water and a soil-solution-ratio of 1:10 on an end-
over-end shaker, according to the German norm procedure DIN 38414-S4 (1984), and the saturated
soil paste with 48 hour equilibration time, based on the guidelines of the German Soil Protection Or-
dinance (BBodSchV, 1999). The homogenised samples of the two layers were used. Tests were per-
formed in three replicates. Cr in the membrane-filtered (0.45 pum) extracts was analysed using GF-
AAS.

The Method of Flow Interruption

Although the basic concept of flow interruption had been implemented in some investigations of sorp-
tion mechanisms in soils before (e.g. Murali and Aylmore, 1980), Brusseau et al. (1989) were the first
to provide a theoretical background of the concept and a detailed discussion of its use for the distinc-
tion of nonequilibrium processes associated with solute transport in porous media. Nonideal sorptive
behaviour, viz. behaviour that does not obey the assumption of instantaneous local equilibrium
(LEA), can be caused by nonequilibrium processes. These mechanisms cannot readily be discerned
when analysing BTC data of column experiments. The method of flow interruption has the potential
to elucidate processes inducing nonequilibrium. Sorption-related nonequilibrium includes physical
nonequilibrium, rate-limited chemical reactions and intra-particle diffusion (e.g. within sorbent or-
ganic matter). When sorption nonequilibrium exists, flow interruption during the elution of a solute
will cause an increase of effluent solute concentrations, because the release of solute continues to
proceed during the flow interruption. The magnitude of the concentration change is correlated to the
kinetics of the transfer processes that aim to re-establish a new equilibrium. Thus, it is influenced, for
example, by the interrupt duration and the flow velocities (Reedy et al., 1996). A breakthrough curve
of a nonreactive tracer in a homogeneous porous medium should not be influenced by a flow interrup-
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tion, provided that longitudinal diffusion within the column is minimised. This may also apply to het-
erogeneous media. Physical heterogeneity relates to spatially variable advective velocities. As long as
the entire fluid is participating significantly in flow, flow interruption should have little, if any, dis-
cernible effect on solute breakthrough. If the differences between velocities become larger, regions
with very low flow or even no-flow exist. Rate-limited diffusive mass transfer between the mobile and
immobile domains occurs. This phenomenon is termed “physical nonequilibrium”. Physical heteroge-
neity and physical nonequilibrium describe the same basic concept; they only differ in the magnitude
of stagnant fluid (Brusseau et al., 1997). In systems dominated by physical nonequilibrium, flow in-
terruption will influence transport. If the concentrations of a nonreactive tracer do not respond to the
flow interruption, physical nonequilibrium is presumed to be absent. A concentration perturbation of
the solute of interest following the flow interruption signifies that the nonideal behaviour is related to
rate-limited interactions between solute and adsorbent surfaces. In the absence of significant amounts
of organic matter as adsorbent, intra-particle diffusion may be neglected. The timing of the flow inter-
ruption is crucial to detect discernible concentration changes. In the case of an elution of the solute of
interest, the flow interruption should be imposed in the lower range of relative concentrations in order
to minimise longitudinal diffusive flux due to intra-column concentration gradients. Thus, the magni-
tude of the concentration perturbations is maximised (Brusseau et al., 1989). Besides identifying
nonequilibrium conditions, the information provided by the flow interruption confines the number of
potential sets of parameter values which adequately describe the experimental data. Thus, uniqueness
problems of inversely modelled solutions can substantially be minimised (Reedy et al., 1996; Wehrer
and Totsche, 2003).

The method of flow interruption has been applied in various studies. Reedy et al. (1996) used the flow
interruption technique to successfully quantify diffusive mass transfer coefficients in naturally het-
erogeneous subsurface material. Kookana et al. (1994) applied flow interruption to investigate Cd
transport in packed soil columns. Ma and Selim (1997) incorporated flow interruption for evaluating
nonequilibrium models for predicting atrazine transport in uniformly packed soil columns. Johnson et
al. (2003) imposed flow interruption on undisturbed and on homogeneously packed soil columns to
evaluate the effects of various nonequilibrium processes on contaminant transport.

Results

Total Concentrations

Table 3 lists total Cr concentrations in the solid matrix of the two investigated layers. Concentrations
in H4 were much higher than in H6. The small coefficients of variation (cv) of total contents meas-
ured in the homogenised samples indicate a successful homogenisation of the soil material. In con-
trast, the analysis of total chromium in the random samples revealed a pronounced spatial variability
of Cr distribution, in particular in layer H4.
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Table 3. Total concentrations of Cr in the solid phase. Homogenised samples: n = 3, random samples: minimum
and maximum values are given, n = 5.

Layer Depth Homogenised sample Random samples
[cm] Soil pH caci, | [mg kg™l | cv [%] [mg kg™] oV [%]

H4 30-65 5.1 168 3 74 - 602 87

H6 110-160 5.8 9 5 7-12 20

Column Tests

Hydrochemical parameters and tracer data

pH-values in the percolates ranged between 5 and 6.5 with pH with a temporal variability of less than
0.5 pH-unit. No consistent correlation with Cr concentrations was detected. Electrical conductivities
were approximately 300 pS cm™, being equal to the EC of the percolation fluids. Initial EC were
found to vary from 178 to 444 uS cm™, thus representing the composition of the residual moisture in
the soil columns and homogenised samples, respectively. In some columns, a short-time rise was ob-
served following the flow interruption.

Dispersivities determined from tracer breakthrough data of in-situ columns indicated the presence of
core-scale physical heterogeneity to some extent (Table 4). Dispersivities of columns filled with ho-
mogenised soil material suggested that uniform packing was achieved with dispersivities less than
A =1 cm. Tracer concentrations did not respond to the flow interruption. Thus, a major influence by
physical nonequilibrium was presumed to be absent (Brusseau et al., 1989).

Table 4. Range and mean of dispersivities of in-situ and packed columns as determined from chloride break-
through curves.

Layer Depth In-situ columns Packed columns
range mean cv range mean cv
[cm] [cm] % [cm] %
H4 30-65 1.7-52 2.8 51 0.2-1 0.6 70
H6 110-160 0.7-54 2.7 63 0.2-0.9 0.5 61

Chromium Leaching Curves

Figure 3 displays the Cr leaching curve of column 6A4 from layer H6, which shows the typical basic
leaching behaviour of Cr found in this study. Concentrations were high at the beginning of the ex-
periment and strongly declined within two to three pore volumes to a more or less constant level. Af-
ter the flow interruption, an increase in Cr concentrations was observed but not to the initial level.
Again, they decreased to a quasi-constant level within two pore volumes. Important characteristics of
the leaching curves were therefore initial concentrations, the concentration level before the flow inter-
ruption, and the extent of the increase in concentration after the flow interruption of five days.
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Fig. 3. Exemplary leaching curve (in-situ column 6A44). Hollow symbols mark the leaching period after the five
day flow interruption.

Due to the different effective pore volumes that were calculated for all percolated soil columns, the
flow interruption took place after the percolation of approx. four to six pore volumes in most cases
(Fig. 4). High concentrations of about 500-800 pg L™ were reached in both layers. Variability be-
tween in-situ columns of one layer was high whereas the packed columns that could be regarded as
replicates matched quite well. The most pronounced differences in concentrations were observed at
the beginning of the leaching experiment. The maximum concentrations always occurred within the
first percolated pore volume. The range between maximum and “constant level” concentrations
spanned approximately one order of magnitude in columns of layer H4 and approximately two orders
of magnitude in H6. Concentrations during the period of constant level were below 30 pg L™ for H4
and below 6 ug L in H6. The response to the flow interruption was an increase in Cr concentrations
within the first pore volume after the break as compared to the concentrations directly before it.
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umns, bottom row packed columns. Hollow symbols mark the leaching period after the five day flow in-
terruption. Insets highlight concentrations after the flow interruption. Note different scales.
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Standardised Batch Experiments

The saturated soil paste (SSP) yielded considerably higher concentrations than the elution with water
(S4) in both layers (Fig. 5). The elution with water mobilised lower Cr concentrations in H6 than in
H4 whereas mobilised Cr concentrations in the SSP extract were higher in H6 than in H4.
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Fig. 5: Cr concentrations, mobilised in the 24 h-elution with water (S4) and in the 48 h-elution in the saturated
soil paste (SSP). Error bars indicate standard deviations of three replicates.

Discussion

Statistical Characteristics

In order to condense the information provided by the column tests and to facilitate the comparison and
interpretation of the leaching curves, the following statistical characteristics are used:

(1) Magnitude of concentration changes after resumption of the flow, as compared to effluent con-
centrations directly before the flow interruption (Table 5);

(2) Maximum concentrations: Table 6 shows the range and variance of the maximum concentrations

occurring in the leaching experiment;

(3) Cumulative leached amounts of Cr calculated for (a) the first pore volume (1. PV) which in-
cludes the high concentrations at the beginning of the experiment, (b) the third pore volume (3.
PV) that represents the state of more or less constant concentrations, and (¢) the first pore vol-
ume after the flow interruption (1. PVy), describing the response to the flow interruption (Ta-
ble 7 and 8).

Table 5. Observed concentration change during flow interruption in in-situ and packed columns. Concentration
after flow interruption normalised with concentration directly before it (i.e. concentration change of 1:
concentrations remained unaffected by interrupt, > 1: concentration increase).

Layer Depth In-situ columns Packed columns
[cm] range mean cv% range mean cv%
H4 30-65 1.4-18 5.8 123 1.2-1.6 1.5 16

H6 110-160 25-14 54 83 45-6.1 5.1 19
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Table 6. Range and variance of maximum Cr concentrations in the leaching experiments.

Layer Depth In-situ columns Packed columns
range mean cv range mean cv
[em] [bg L] % [bg L] %
H4 30-65 48 - 537 252 79 116 - 293 180 55
H6 110-160 61 -537 242 68 533 - 823 708 22

Table 7. Cr amounts that were leached within the first (1.PV) and the third pore volume (3.PV) in the first half of
the percolation procedure and within the first pore volume after the flow interruption (1.PVgy) in layer

H4 columns.

H4 In-situ columns Packed columns
range mean cv range mean cv
[ug] % [ug] %
1. PV 24 -182 105 65 58 - 141 91 49
3. PV 6.5-58 24 85 29-32 31 5
1. PV 20-48 33 38 30-36 32 11

Table 8. Cr amounts that were leached within the first (1.PV) and the third pore volume (3.PV) in the first half of
the percolation procedure and within the first pore volume after the flow interruption (1.PVgy) in layer

HG6 columns.

HE In-situ columns Packed columns
range mean cv range mean cv
[ug] % [ug] %
1. PV 25 - 301 101 104 135-139 138 2
3. PV 27-15 8 66 32-64 44 40
1. PV 2.7-33 11 103 7.3-13 10 27

Systematic Differences between Layers — Consequences for Mobility Assess-
ment

In a dye tracer study we could show that the site is subject to distinct preferential water flow to a
depth of at least 200 c¢m that is induced by a water-repellent surface soil (Hopp et al., submitted). The
preferential transport regime resulted in a spatially highly variable distribution of contaminants. This
variability is reflected by the high variability in concentrations leached from the in-situ columns
which made a comparison of the layers regarding mobility difficult.

First, we compare the in-situ soil columns. Despite pronounced differences in total chromium concen-
trations, maximum Cr concentrations and initial solute masses leached in layers H4 and H6 are similar
(Table 6-8). If the ratio of leached solute mass to total solid phase concentration is defined as “mobil-
ity”, these observations imply a higher mobility of Cr in layer H6. With percolation proceeding, how-
ever, absolute solute masses released as a function of time (dimensionless as pore volume) are dis-
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tinctly higher in H4 than in H6.

An increase in effluent concentrations upon the flow interruption was observed for all soil columns
(Table 5). Since tracer data signify the absence of physical nonequilibrium, the increase has to be as-
cribed to either chemical nonequilibrium or physical heterogeneity. The latter should have only minor
effects on concentrations after the flow interruption (Brusseau et al., 1997). Longitudinal diffusion
was presumably insignificant at the stage of flow interruption. Thus, it was assumed that the observed
nonequilibrium was mainly associated with rate-limited interactions between chromium and soil ad-
sorbents. The mean increase was very similar in in-situ columns of layers H4 and H6 as well as in
packed columns of layer H6. In layer H4, however, packed soil columns exhibited a markedly lower
concentration change compared to in-situ columns. Variations considerably decreased from in-situ to
packed columns. The magnitude of concentration rises was neither correlated with the effective pore
volume, the inversely optimised dispersivity nor with the bulk density. From the correlation analysis it
could be inferred that columns having the lowest bulk densities and lowest flux, viz. packed H4 col-
umns (Table 2), also showed low concentration increases (Table 5). This observation could indicate
that due to the lower flux, the system was not as far removed from equilibrium; thus, the flow inter-
ruption resulted in lower concentration perturbations (Reedy et al., 1996). The higher Cr amounts
leached within the third pore volume of the packed H4 columns as compared to the in-situ columns
support this hypothesis (Table 7). Although both the equilibration time between saturation and first
percolation and the flow interruption had the same duration, concentrations after the flow interruption
did not reach the initial level but were distinctly lower. Obviously, the composition of the initial per-
colates was mainly governed by the original residual moisture and previous history of the soil sam-
ples, i.e. the water content at the time of sampling and the length of storage time. This correlation was
also indicated by the deviant behaviour of electrical conductivities in initial percolates. Assuming that
initial concentrations represented a near-equilibrium state as could be expected owing to the storage
time of several weeks to months prior to the experiments, five days were much too short to reach
equilibrium. The duration of five days sufficed, however, to demonstrate that there was no equilib-
rium between solid and liquid phase existent in both layers during the percolation.

The examination of the packed columns yields slightly different results. Maximum concentrations of
Cr are considerably higher in layer H6 than in H4. This result was not so much reflected in leached Cr
amounts within the first pore volume, because the high initial concentrations were followed by a steep
decline of concentrations in packed columns of H6 (Fig. 4). In the further course of the percolation
experiment, Cr leaching became lower in H6 columns as compared to layer H4, thus confirming the
results of the in-situ columns. The differences in concentration changes are discussed above.

The comparison of the in-situ columns as well as of the columns packed with homogenised soil mate-
rial leads to a similar assessment of the leachability of Cr. High concentrations of Cr are found in both
layers, but the decline of effluent concentrations in the course of the percolation is stronger in layer
H6. In both layers, solute transport is influenced by the flow interruption. The mobility of Cr in H6
soil material is markedly higher than in H4. Investigations of the partitioning of Cr to solid phases in
the same soil profile had revealed that in layer H4, Cr is likely to predominantly exist as an amor-
phous solid phase whereas in layer H6, Cr is bound by adsorption (Hopp et al.; Einzelarbeit B). Thus,
soluble Cr concentrations in H4 are controlled by a solid phase with a defined solution equilibrium
which results — in combination with higher total Cr concentrations — in a steady release on a compara-
tively higher level. In layer H6, total Cr contents are considerably lower and Cr release is caused by
desorption from surface complexes, so time may be a key factor for the resultant aqueous concentra-
tions. It can be assumed that — depending on the contact time between solid and liquid phase — Cr
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concentrations in the in-situ soil solution may be high to a depth of at least 150 cm. This hypothesis
was confirmed in a soil water monitoring study (Hopp et al., submitted). So even without investigat-
ing the fractionation of Cr in the soil, the column tests suggest varying binding mechanisms of Cr in
the two layers.

Systematic Differences between in-situ-Columns and Packed Columns — Con-
sequences for Applicability and Interpretation

Preferably, columns packed with homogenised soil material in the laboratory, should represent mean
characteristics of the columns obtained in the field, i.e. packed columns should be representative for
in-situ conditions. In-sifu columns that were used in this study were subject to high variability in
maximum concentrations and leached Cr amounts. We explain these observations with the strong
preferential flow at the study site (Hopp et al., submitted). Whether or not individual in-sifu columns
are taken from a zone where preferential flow paths are existent, will have a considerable impact on
the total Cr concentration in the column. In contrast, columns filled with homogenised soil samples
exhibited low variability of total Cr concentrations (Table 3).

For layer H4, the agreement between in-situ and lab columns in terms of leached amounts of Cr is
quite good. With the exception of in-situ column 4AS that was characterised by a pronounced release
of Cr (Fig. 4), also maximum concentrations reached a similar level in both treatments. The shapes of
the leaching curves for in-situ and packed columns are basically similar (Fig. 6).

The agreement between in-situ and lab columns from layer H6 is also good if leached Cr amounts
within third pore volume and first pore volume after the flow interruption are considered. The most
obvious differences occur in maximum concentrations, with packed columns exhibiting distinctly
higher Cr concentrations. Also striking was the immediate steep decline of concentrations in the
packed columns that was completed within one pore volume (Fig. 6). This observation does not corre-
spond to the assumption of a constant initial concentration within the soil column at the start of the
percolation. The in-situ columns do not show this strong decrease due to physical heterogeneity being

present.
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Fig. 6. Comparison of in-situ columns and packed columns for layer H4 (left) and H6 (right).

The lower bulk densities of the packed columns affected flux rate and concentration changes during
the flow interruption in layer H4, but not in H6. These deviations, however, did not fundamentally
modify the leaching behaviour of Cr, for differences in leached Cr amounts between in-situ and
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packed columns only exist before the flow interruption. The first percolation, before the flow inter-
ruption, may be considered a conditioning of the system. After this pre-treatment, amounts of chro-
mium leached from in-situ and packed columns, respectively, are very similar (Table 7 and 8). This
observation emphasises the specific composition of the first leached pore volume.

The study showed that the column tests with homogenised samples from one layer yielded leaching
curves similar in shape and concentration levels. The in-situ columns exhibit a high variance in all
characteristics considered whereas the variability in packed columns (Table 5-8) is comparatively
minor. So we deem this experimental setup suitable to provide representative and reproducible results
when using representative homogenised samples. The setup and the operation of the column test were
kept simple so that this method is suitable for routine application. The shape of the leaching curves
makes clear that by collecting the percolate in lower temporal resolution, high initial concentrations
would not be recognised and therefore, important information would be lost.

Comparison with Batch Experiments

The results of the batch tests are first examined on a concentration basis. The SSP yielded high con-
centrations in both layers with concentrations in H6 even higher than in H4 whereas the elution with
water (S4) showed lower Cr concentrations in H6 than in H4. This may appear contradictory at first.
Relating eluted Cr amounts to total solid phase concentrations (“mobility”) for both methods reveals,
however, that the mobility of Cr is distinctly higher in layer H6 than in H4 and that this is reflected by
both methods (Fig. 7). In the case of the elution with water, the mobility increases from layer H4 to
H6 by a factor of five. The mobility of Cr in the SSP increases by a factor of 24. These differences in
concentrations are due to the varying solid-solution-ratios and soil masses used in the batch tests.

m CICTc(1.PV)
XY CT c(max)
[sspP

H4
W I sS4
0. 3%

+ 0.3%

HE Ny
+ 1.7%

|

(I)I I I2(I)0I I I4(I)0I I I6(I)0I I I8(I)0I

Criug L]

Fig. 7: Comparison of Cr concentrations in column tests (CT c(1.PV): theoretical concentration in first pore
volume; CT c(max): mean maximum concentration in the column test) and batch experiments (SSP:
saturated soil paste; S4: elution with water). Error bars indicate standard deviation of three replicates.
Percent figures denote mobility defined as ratio of solute mass leached to total Cr concentration.

The concentration results from the batch tests were compared with mean maximum Cr concentrations
of the leaching test (Table 6) and with the mean concentration that would have been measured, had
the first pore volume leached from a column been combined in one vessel. Only the packed columns
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were used for the comparison. The reference values were chosen from the first half of the percolation
because the column experiments as well as the batch tests were performed with field-moist soil mate-
rial. The higher mobility of Cr in layer H6 as indicated by the batch tests is confirmed in the column
experiments (Fig. 7).

It appears that the concentrations provided by the SSP may be an indicator for maximum concentra-
tions occurring in the column test (Fig. 7). The column test and the SSP have a similar concept: a soil
sample is saturated to a certain extent, and after an equilibration period, solid and liquid phase are
separated by either centrifugation or percolation. The advantage over batch experiments is the possi-
bility to follow the time-dependent leaching of a contaminant which contains valuable information on
the release behaviour into a percolating liquid phase. The SSP alone, for example, would not have
revealed that high Cr concentrations in layer H6 are most likely a short-time phenomenon only occur-
ring after prolonged periods of stagnant soil water.

Conclusions

By means of a very simple column experiment it was possible to characterise the mobility of chro-
mium in a soil contaminated by Cr-containing wood preservatives. The major advantage of column
experiments over batch tests is that the release of a contaminant into a percolating liquid phase can be
evaluated. The column tests highlighted the potential for high Cr concentrations in both layers as did
the batch experiments, but also suggested varying partitioning of Cr to the solid phase in the two lay-
ers. The incorporation of a flow interruption into the leaching procedure and the comparison with ini-
tial concentrations suggested that the equilibration time for Cr in this soil was in the scale of weeks to
months. Due to the fact, that the soil exhibits preferential flow and that the location of these flow
paths changes depending on infiltration intensity (Hopp et al., submitted), there are soil zones that
only seldom conduct water and therefore have long equilibration times. In these cases, high Cr con-
centrations in the soil solution would be likely.

The study further demonstrated that this design of a column test provides reproducible and representa-
tive leaching data when performed with columns, packed in the laboratory with composite soil sam-
ples. Thus, the effort of obtaining in-situ soil columns can be avoided. The simple operation modus of
the soil columns facilitates routine application.

Further research work will focus on the inverse optimisation of transport parameters describing the
leaching of Cr from the investigated soil columns. However, there are currently no computer pro-
grams available that are suitable for the simulation of this specific experimental setup. Since multiple
release processes, which are not yet completely identified, are expected to be relevant for the leaching
of chromium, inverse parameter optimisation will most likely prove difficult. This was already indi-
cated by a preliminary modelling study performed by Buczko et al. (2004). Another aspect not yet
fully understood is the strong decline of concentrations that was observed within the first pore volume
leached. Further investigations will systematically examine the effect of the initial saturation of the
columns on the concentration profile within the column.
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Kurzfassung

Das Ziel dieser Studie war, den Austrag von Arsen und Chrom aus gestorten Bodensdulen wahrend
der ungesittigten Durchstrdomung mit empirischen mathematischen Modellen nachzuvollziehen. Die
Bodenproben wurde an einem mit Holzschutzmitteln belasteten Standort aus drei verschiedenen Tie-
fenschichten entnommen, die sich in ihren Gesamtgehalten an Arsen und Chrom unterschieden. Es
stellte sich heraus, dass die Freisetzung von Arsen und Chrom grundsétzlich unterschiedlich verlief
und daher nicht die gleichen mathematischen Funktionen zur Beschreibung des Zusammenhangs zwi-
schen kumulativer Perkolationshohe und ausgetragener Stoffmenge gewéhlt werden konnten. Abgese-
hen von den ersten 10 cm Perkolationshohe erfolgte in allen drei untersuchten Bodenschichten iiber
die Versuchsdauer eine konstante Freisetzung von Arsen, die daher mit einem linearen Modell
beschrieben werden konnte. Die drei Schichten wiesen unterschiedliche Arsen-Freisetzungsraten auf.
Die konstante Mobilisierung von Arsen im Rahmen der Versuchsbedingungen sprach fiir eine schnel-
le Freisetzungskinetik von Arsen. Die fiir Arsen abgeschitzten Verteilungskoeffizienten K, und Re-
tardationsfaktoren R signalisierten ein mit der Tiefe abnehmendes Riickhaltevermdgen der Boden-
schichten. Die Freisetzungsrate von Chrom hingegen nahm mit zunehmender Durchstrémung ab. An
die Austragskurven konnte gut eine asymptotische Funktion angepasst werden. Die drei untersuchten
Schichten unterschieden sich deutlich im Ausmal} der Chromnachlieferung aus der Festphase in die
perkolierende Losung. Die im Experiment mobilisierten Stoffmengen an Arsen und Chrom reflektier-
ten nicht die Verteilung der Gesamtgehalte.

Schlagworter: Saulenversuch, Arsen, Chrom, FlieBunterbrechung

Einleitung

In Saulenversuchen mit belastetem Bodenmaterial war das Auslaugverhalten von Arsen und Chrom
untersucht worden (Einzelarbeit C). Die Bodenproben wurden an einem Standort entnommen, der mit
Arsen und Chrom aus Holzschutzmitteleintrag belastet war, und entstammten drei verschiedenen Tie-
fenschichten, die sich deutlich in ihren Gesamtgehalten an As und Cr unterschieden. Das Konzept des
Saulenversuchs basierte auf einer moglichst naturnahen Durchstromung der Bodensdule. Die Perkola-
tion erfolgte daher unter ungesittigten Bedingungen mit einer sich frei einstellenden FlieSgeschwin-
digkeit. Die fir die Stofffreisetzung verantwortlichen Prozesse konnten nicht vollstindig identifiziert
werden. Die daraus resultierenden unzureichend definierten Rand- und Anfangsbedingungen er-
schwerten eine Simulation des Stoffaustrags mit numerischen Transportmodellen. Das Ziel dieser
Studie war daher, mit empirischen mathematischen Funktionen die Freisetzung von Arsen und Chrom
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zu beschreiben. Die gewihlten Funktionen sollten dabei die Ableitung aussagekréftiger Parameter
erlauben.

Material und Methoden

Bodenbeschreibung und Probenahme

Das Bodenmaterial wurde an einem Standort entnommen, der durch den jahrzehntelangen Eintrag von
Holzschutzmitteln mit Arsen und Chrom belastet war. Der Standort wurde ausfiihrlich bei Hopp und
Peiffer (eingereicht) beschrieben. Uber das ganze Bodenprofil lag Mittel- bis Grobsand im Einzel-
korngefiige vor. Der Anteil der Schluff- und Tonfraktion blieb im gesamten Profil unterhalb von ei-
nem Prozent. Die Lagerungsdichten nahmen mit der Tiefe zu und lagen zwischen 1,5 g cm™ und
1,7 gem™ (Durner et al., 2002). Fiir die Beprobung wurde ein Messfeld mit der Grundfliche 2,8 x
4,0 m? abgesteckt. Uber dieses Messfeld wurde ein 4 x 5 - Raster (Rasterteilfeld 0,7 x 0,8 m) gelegt.
Mischproben iiber die gesamte Schicht hinweg wurden gewonnen, indem aus jedem Rasterteilfeld
eine bestimmte, immer gleiche Menge Boden in eine Wanne gefiillt und griindlich durchmischt wur-
de. Nach der Beprobung eines Horizonts wurde der Boden flachig abgetragen und die néchst tiefere
Schicht freigelegt. Die Lagerung der Bodenproben aus dem Feld erfolgte in verschlossenen Kunst-
stoffeimern bei einer Kiihltemperatur von 4°C. Fiir die in diesem Artikel beschriebenen Saulenversu-
che wurde Bodenmaterial aus drei Schichten verwendet: H4 (30-65 cm), H5 (65-110 cm) und H6
(110-160 cm). Die im Koénigswasseraufschluss (DIN EN 13346, 2001) ermittelten Gesamtgehalte an
Arsen und Chrom sind in Tabelle 1 aufgelistet.

Tab. 1: Gesamtgehalte an Arsen und Chrom in den fiir die Sdulenversuche verwendeten Bodenproben (arithme-
tisches Mittel + Standardabweichung).

Schicht Tiefe Arsen Chrom
[om] [mg kg]
H4 30-65 1032 168 £ 5
H5 65-110 91 231
H6 110-160 5+0,7 9+0,4
Séaulenversuch

Die Auslaugversuche wurden mit Sdulen durchgefiihrt, die im Labor mit dem feldfeuchten Mischpro-
benmaterial gepackt wurden. Pro Schicht wurden drei Saulen perkoliert (Tab. 2). Die Sdulen bestan-
den aus PVC mit einem Durchmesser von 11,8 ¢cm und einer Héhe von 30 cm. Das Konzept und der
Ablauf des Sdulenversuchs wurden im Detail bei Hopp und Durner (in Vorbereitung; Einzelarbeit C)
dargestellt. Der Versuch zeichnete sich durch eine ungesittigte, ungeregelte Durchstromung der Bo-
densdulen von oben nach unten und durch den Einbau einer FlieBunterbrechung von fiinf Tagen aus.
Als Perkolationslosung wurde eine 0,002M KCl-Losung im Austausch mit einer 0,002M KNOs-
Loésung verwendet. Abbildung 1 skizziert den schematischen Ablauf des Perkolationsexperimentes.

Das Perkolat wurde in Fraktionen von etwa 100 ml aufgefangen. Die Perkolate wurden membranfilt-
riert (0,45 um) und auf Arsen und Chrom mittels Graphitrohr-AAS (ZEEnit60, Analytik Jena) analy-
siert. Es fand keine analytische Speziierung statt.
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Die Bodensdulen wurden vor dem Experiment, nach der Aufsdttigung und nach Abschluss der Perko-
lation gewogen. AnschlieBend wurden die Sdulen geleert, und das Bodenmaterial wurde 16 Stunden
bei 105°C getrocknet. Danach konnten Lagerungsdichte und Gesamt-Porenvolumen fiir jede Saule
berechnet werden (Tab. 3).

Tab. 2: Bezeichnung der untersuchten Bodensdulen.

Schicht H4 H5 H6
4GP1 5GP1 6GP1
4GP2 5GP2 6GP2
4GP3 5GP3 6GP3

Aufsdttigung 1. Perkolation 2. _I_’erko_latlon
) : fiir weitere
bis zur fiir ca. 30 cm
25-30cm

,Laborkapazitat" Perkolationshohe

Perkolationshéhe

109,4 cm?

Equilibrierung 5 Tage
Equilibrierung 5 Tage

[ N N o
Zeit

Abb. 1: Schematischer Ablauf des Séiulenversuchs. Perkolationshéhe: Durchflussvolumen in cm® bezogen auf
Querschnittsfliche der Sdule.

Tab. 3: Einwaage, mittlere Ausflussrate v, Lagerungsdichte dg und berechnetes Gesamtporenvolumen der unter-
suchten Bodensdulen.

Saule Einwaage v ds PV

[9TM] | [emh™] | [gem®] | [cm’]
4GP1 4575 6,8 1,55 1226
4GP2 4765 6,1 1,56 1264
4GP3 4616 8,0 1,50 1341
5GP1 4867 111 1,71 1029
5GP2 4867 10,5 1,71 1007
5GP3 5135 8,2 1,83 874
6GP1 5007 10,4 1,64 1173
6GP2 4727 10,5 1,62 1136
6GP3 4853 9,6 1,63 1142

Zur Auswertung der Ergebnisse wurde aus den in den Perkolaten gemessenen Konzentrationen der
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kumulative Austrag an Arsen und Chrom in pg kg Einwaage berechnet und gegen das kumulative
Durchflussvolumen, bezogen auf die Querschnittsfliche von 109,4 cm? und bezeichnet als Perkolati-
onshohe, aufgetragen.

Die Anpassung mathematischer Funktionen an die Austragskurven zur Beschreibung des Zusammen-
hangs zwischen kumulativer Perkolationshohe und Stoffaustrag erfolgte mit Hilfe einer Nichtlinearen
Kurvenanpassung auf Basis der Methode der kleinsten Abweichungsquadrate nach dem Levenberg-
Marquardt-Algorithmus (Origin® 6.1G, OriginLab Corporation).

Ergebnisse

Arsen

Austragskurven

Die Auswaschung von Arsen aus den Bodensdulen aller drei untersuchten Bodenschichten zeichnete
sich durch eine konstante Freisetzung iiber die gesamte Versuchsdauer aus (Abb. 2). Lediglich in den
ersten 10 cm Perkolationshohe war bei sechs Sdulen eine Abnahme der Zuwichse an ausgewaschener
Stoffmenge zu erkennen, bis die konstante Phase erreicht war. Die FlieBunterbrechung fiihrte zu kei-
ner Anderung des Freisetzungsverhaltens von Arsen. Der Arsenaustrag war, entgegen der Verteilung
der Gesamtgehalte, in der Schicht H6 grofer als in der Schicht H5. Die Reproduzierbarkeit des Séu-
lenversuchs war sehr gut, nur SGP3 zeigte im Vergleich zu den beiden anderen Saulen aus dieser
Schicht einen abweichenden Verlauf mit deutlich niedrigerer Arsenmobilisierung.

Mathematische Beschreibung des Arsenaustrags

Da die FlieBunterbrechung keine Anderung des Systems bewirkte, wurden die erste und die zweite
Halfte des Perkolationsexperimentes zusammen gefittet. Aufgrund der konstanten Arsenfreisetzung
wurde ein lineares Modell gewihlt:

y=A+ Bx 1

x kumulative Perkolationshohe [cm]
y freigesetzte Stoffmenge an Arsen [ug kg™']
Achsenabschnitt

Arsenfreisetzung [ug kg™ em™]

Bei den Séulen, die eine nichtlineare Anfangsphase aufwiesen (4GP1, SGP1, 5GP2, alle drei H6-
Saulen), wurde die Anpassung einer Geraden erst ab 10 cm Perkolationshohe vorgenommen. Tabel-
le 4 listet die angepassten Parameter fiir alle Séulen auf. Dabei kommt dem Parameter B besondere
Bedeutung zu, denn er gibt die mobilisierte Arsenmenge pro kg Einwaage und cm perkolierter Fliis-
sigkeit an. Die Giite der Anpassung war fiir alle Kurven sehr hoch. Die Freisetzungsraten B waren in
den drei Parallelséulen einer Schicht jeweils sehr dhnlich.
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Abb. 2: Kumulativer Arsenaustrag aus den Bodensdulen der Schichten H4, H5 und H6. Offene Symbole markie-
ren die zweite Perkolation nach der Flieffunterbrechung.



108 Mathematische Beschreibung des Arsen- und Chromaustrags aus Bodensaulen

Tab. 4: Angepasste Parameter zur Beschreibung des Arsenaustrags mittels eines linearen Modells (’: Be-
stimmtheitsmay).

Séule Lineares Modell
A B r?
[ugkg'l | [Hgkg'cm™]
4GP1 11,1 1,35 0,999
4GP2 0,57 1,97 0,999
4GP3 2,98 1,68 0,990
5GP1 11,0 0,42 0,999
5GP2 10,0 0,49 0,997
5GP3 0,77 0,42 0,992
6GP1 15,7 0,95 0,999
6GP2 18,8 1,05 0,999
6GP3 13,6 0,93 0,998

Chrom

Austragskurven

Im Gegensatz zu Arsen war bei Chrom eine mit zunehmender Versuchsdauer abnehmende Freiset-
zung zu beobachten (Abb. 3). Dieses galt besonders fiir die Bodensédulen der Schichten H5 und H6.
Die FlieBunterbrechung resultierte in diesen Schichten in einer nachfolgend verstiarkten Mobilisierung
von Chrom. Die grofiten Zuwéchse an ausgewaschener Chrommenge waren wéhrend der jeweils ers-
ten 10 cm Perkolationshohe festzustellen. Der Chromaustrag war in Schicht H5 am gréBten und in H6
am geringsten und folgte somit ebenfalls nicht den Gesamtgehalten. Die Reproduzierbarkeit war in
der Schicht H6 sehr gut, wiahrend sich in H4 und HS gréere Abweichungen zwischen den Parallelen
ergaben.

Mathematische Beschreibung des Chromaustrags

Da die Zuwichse an freigesetzter Chrommenge jeweils zu Beginn der Perkolationen, nach den Equi-
librierungszeiten, am grofiten waren und iiber die Versuchsdauer stetig abnahmen, wurde zur mathe-
matischen Beschreibung dieses Auslaugverhaltens eine asymptotische Funktion gewéhlt. Die Modell-
vorstellung war, dass bei andauerndem Durchfluss mit unverénderter FlieBgeschwindigkeit die mobi-
lisierbaren Stoffvorréte in den leitenden Poren irgendwann erschopft wéren und es zu keiner weiteren
Freisetzung mehr kdme, d.h. eine maximal mobilisierbare Stoffmenge erreicht wére. Folgende Funkti-
on wurde gewéhlt:
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Abb. 3: Kumulativer Chromaustrag aus den Bodensdulen der Schichten H4, H5 und H6. Offene Symbole mar-
kieren die zweite Perkolation nach der Fliesunterbrechung.
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abx . ab

y= limy=a V=—"—0 (2)
L+bx x> (1+bx)

x kumulative Perkolationshohe [cm]

y freigesetzte Stoffmenge an Chrom [ug kg™']
a maximal mobilisierbare Stoffmenge bei unverdnderten Systembedingungen [ug kg'l ]

b ,,shape parameter

Der Parameter b bestimmt die Kurvenkriimmung, d.h. das Ausmal des Riickgangs der Freisetzungsin-
tensitdt. Die erste Ableitung dieser Funktion gibt die freigesetzte Stoffmenge in Abhéngigkeit der
Perkolationshohe an. Der Einfluss des Parameters b auf die Form der Kurve ist in Abbildung 4 illust-
riert. Je groBer b, desto stirker knickt die Kurve ab, desto grofler sind aber auch die anfénglich freige-
setzten Stoffmengen. Der Parameter » kann daher als Kennzahl fiir das Ausmal3 des Riickgangs der
Stoftnachlieferung in die perkolierende Phase verwendet werden.
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Abb. 4: Einfluss des Parameters b auf die Kurvenform der asymptotischen Funktion, die fiir die Anpassung des
kumulativen Chromaustrags verwendet wurde.

Die Giite der Anpassung lag insgesamt etwas niedriger als bei Arsen und war fiir die Perkolation vor
der FlieBunterbrechung leicht hoher als flir die zweite Hélfte des Experiments (Tab. 5). Besonders die
zweite Perkolation der Sdule SGP3 lieB3 sich vergleichsweise schlecht anpassen.
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Tab. 5: Angepasste Parameter zur Beschreibung des Chromaustrags vor und nach der Flieffunterbrechung
(r: Bestimmtheitsmap3).

Saule Asymptotische Funktion
Vor der FlieBunterbrechung Nach der FlieRunterbrechung
a b r? a b r?
Mg kgl [ug kgl
4GP1 63,4 0,114 0,992 113 0,028 0,999
4GP2 68,9 0,040 1,0 129 0,014 1,0
4GP3 67,0 0,032 0,999 260 0,005 0,998
5GP1 67,3 0,371 0,994 90,5 0,071 0,98
5GP2 78,0 0,415 0,988 100 0,089 0,976
5GP3 55,3 0,075 0,985 105 0,025 0,913
6GP1 31,4 1,152 0,988 40,1 0,151 0,972
6GP2 31,7 1,312 0,998 41,3 0,123 0,972
6GP3 34,6 0,43 0,95 38,3 0,162 0,988

) Anpassung basiert auf vier Wertepaaren

Diskussion

Durch die Mitfiihrung eines konservativen Tracers und den Einbau einer FlieBunterbrechung erlaubt
die hier angewandte Perkolationsmethodik die Identifikation von Ungleichgewichtsbedingungen im
betrachteten System. Die Methode der FlieBunterbrechung wird ausfiihrlich in Einzelarbeit C be-
schrieben. Die Durchbruchskurven des Chlorid-Tracers der untersuchten Bodensdulen zeigten, dass
lediglich in der Saule SGP1 eine starke Abweichung vom konvektiven Wasserfluss zu verzeichnen
war (Daten nicht gezeigt). Die inverse Parameterermittlung mit dem CXTFIT-Code (Toride et al.,
1995) ergab niedrige Dispersivitdten mit A < 1 cm (Ausnahme: 5GP1 mit A = 7,4 cm). Es wurde daher
davon ausgegangen, dass Heterogenitit nur eine untergeordnete Rolle fiir den Stofftransport in den
untersuchten Bodensdulen spielte. Da der Tracer nicht mit Konzentrationsdanderungen auf die FlieBun-
terbrechung reagierte, lasst sich nicht-ideales Austragsverhalten vor allem mit kinetischen Interaktio-
nen zwischen der sorbierenden Festphase und dem betrachteten Stoff erkldren (Brusseau et al., 1989).

Arsen

Unter den sich in den Bodensiulen einstellenden hydraulischen Bedingungen erfolgte eine konstante
Freisetzung von Arsen. Dieses muss nicht zwangsléufig bedeuten, dass sich ein Gleichgewicht zwi-
schen Fest- und Losungsphase etabliert hatte. Die Untersuchung der zeitabhingigen Freisetzung von
Arsen in Batchversuchen (Hopp et al.; Einzelarbeit B) hatte gezeigt, dass Arsen zumindest in der Bo-
denschicht H4 (30-65 cm) keiner spontanen Gleichgewichtseinstellung unterlag. Das beobachtete
Auslaugverhalten liele sich z.B. auch durch sehr groBe zur Verfiigung stehende Stoffvorréte erkléren.
Die FlieBunterbrechung resultierte nicht in einer Erhdhung der Arsenkonzentrationen in den ersten
Perkolaten nach Wiederaufnahme der Durchstromung. Dieses spricht dafiir, dass sich die Bodenséule
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hinsichtlich der Arsenverteilung zwischen Fest- und Losungsphase wihrend der Perkolation nicht
weit vom Gleichgewicht entfernte (Reedy et al., 1996; Brusseau et al., 1997). Falls ein ratenlimitierter
Freisetzungsmechanismus wirksam ist, konnte er nicht — innerhalb der analytischen Fehlergrenzen -
nach einer FlieBunterbrechung von fiinf Tagen identifiziert werden. Eine Erschopfung des Stoffvor-
rats war innerhalb der Experimentdauer nicht zu erkennen. Die nichtlineare Anfangsphase der Perko-
lation mit anfanglich hoher Freisetzung und nachfolgend geringer werdenden Zuwichsen, die bei der
Mehrzahl der Séulen auftrat, ging in allen Féllen bei ca. 10 cm Perkolationshéhe in das Stadium der
konstanten Freisetzung iiber. Dieses entsprach in etwa dem Austausch des ersten Porenvolumens
(Tab. 3), dessen Beschaffenheit vor allem noch von der Restfeuchte des Bodenmaterials und den Aus-
tauschprozessen wihrend der Lagerungszeit bestimmt war. Nach Austausch der urspriinglichen Bo-
denlosung, was einer Konditionierung des Systems gleich kommt, dnderte sich das Freisetzungsver-
halten nicht mehr, auch nicht nach einer FlieBunterbrechung von fiinf Tagen. Die im ersten Porenvo-
lumen festgestellten Abweichungen lassen vermuten, dass sich die freigesetzten Stoffmengen bei
deutlich ldngeren Equilibrierungszeiten erhéhen.

Die Perkolation von im Feld entnommenen Sdulen nach demselben Schema fiihrte ebenfalls zu kon-
stanten Arsenaustragen wéihrend des Experiments (Daten nicht gezeigt); dieses Verhalten kann somit
nicht auf die Verwendung von Mischproben zuriickgefiihrt werden, sondern scheint ein Charakteristi-
kum fiir die Bindungsform von Arsen in diesem Boden zu sein.
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Abb. 5: Mittlere Arsenfreisetzung in den drei untersuchten Schichten. Angegeben ist die Freisetzungsrate B.

Fiir einen Vergleich der Arsenfreisetzung in den drei untersuchten Schichten wurden die pro Schicht
angepassten Parameter arithmetisch gemittelt und fiir jede Schicht eine Funktion erstellt, die die Ar-
sen-Freisetzung zwischen 10 und 55 cm Perkolationshohe charakterisiert (Abb. 5). Es zeigte sich, dass
die Freisetzungsrate B in der Schicht H4 am hdochsten war, auch wenn zu Beginn der Perkolation aus
den H6-Bodensdulen hohere Stoffmengen ausgetragen wurden. Obwohl die Schicht H5 sogar leicht
hohere Gesamtgehalte als H6 aufwies, war die Mobilisierung in H6 deutlich ausgeprigter. Arsen
zeichnete sich in dieser Schicht folglich durch eine hohere Mobilitit aus.

Aus den Arsendaten wurden Verteilungskoeffizienten K, und Retardationsfaktoren R abgeschétzt. Die
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Summe der fiir die Freisetzung von Arsen verantwortlichen Prozesse bewirkte eine konstante Auswa-
schung aus der Bodenséule. Der effektive Freisetzungsmechanismus kann somit als linear bezeichnet
werden. Da die FlieBunterbrechung keine ausgepragte Freisetzungskinetik erkennen liefl, wurde davon
ausgegangen, dass sich das System nach 10 cm Perkolationshdhe nahe am Gleichgewicht befand. Vor
diesem Hintergrund wurde ein Verteilungskoeffizient berechnet, der das Verhaltnis zwischen der an
der Festphase sorbierten Stoffmenge s und der in der Losungsphase befindlichen Stoffmenge ¢ be-
schreibt:

s

Ky =~ 3)
c

K, Verteilungskoeffizient [L’ M ']

s Stoffkonzentration in Festphase [M M ]

c Stoffkonzentration in Losungsphase [M L]

Als Schitzwert fir s wurde der im Konigswasseraufschluss ermittelte Gesamtgehalt verwendet
(Tab. 1). Dabei wurde angenommen, dass der Stoffvorrat im Vergleich zur ausgewaschenen Stoff-
menge wihrend des Experiments sehr grofl war und die Abnahme der Gesamtstoffmenge in der Bo-
densdule daher vernachldssigt werden konnte. Die korrespondierende Losungskonzentration wurde
aus den Austragskurven aus der Experimentphase nach 10 cm Perkolationshdhe abgeleitet.

Der Retardationsfaktor kann als Summenparameter angesehen werden, in dem alle Prozesse zusam-
mengefasst werden, die eine Retention des betrachteten Stoffes gegeniiber der FlieBgeschwindigkeit
des Wassers bewirken. Er errechnet sich wie folgt:

Os
R=1+ % = @)
c
R Retardationsfaktor [-]
0 Lagerungsdichte des durchstromten Mediums [M L]
0 Wassergehalt [-]

Aufgrund des als linear angenommenen Freisetzungsmechanismus kann direkt K, eingesetzt werden.
Da die Bodenséulen nicht vollstindig geséttigt waren wihrend des Experiments, wurde fiir den Was-
sergehalt das effektive Porenvolumen benutzt, das den wihrend der Durchstromung mit Wasser ge-
fiillten Porenraum angibt (Berechnung sieche Einzelarbeit C). Die auf diese Weise berechneten Vertei-
lungskoeffizienten und Retardationsfaktoren sind in Tabelle 6 aufgelistet. Sie gelten nur fiir die Ver-
suchsbedingungen und den Zeitraum des Experiments.
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Tab. 6. Abgeschiditzte Verteilungskoeffizienten K, und Retardationsfaktoren R fiir Arsen in den drei untersuchten

Bodenschichten.
Schicht s c P €] Ky R
mgkg™ | MgL" | [gem™] [] [em® g []
H4 103 69 1,54 0,267 1493 8612
H5 9 20 1,75 0,244 450 3228
H6 5 40 1,63 0,267 125 764

Verteilungskoeffizienten werden in unterschiedlichen experimentellen Ansétzen bestimmt. So leiteten
Williams et al. (2003) aus Adsorptionsisothermen von As(V) an ein eisenoxidreiches Bodenmaterial
einen linearen Verteilungskoeffizienten von K, = 345 cm?® g ab. Brouwere et al. (2004) untersuchten
die Desorption von Arsenat aus 27 belasteten Boden und ermittelten K,-Werte zwischen
108 - 118.000 cm’ g In dieser groBen Schwankungsbreite spiegelt sich die Abhingigkeit des Vertei-
lungsverhaltens von Bodeneigenschaften wie pH-Wert, Kationenaustauschkapazitidt und Gehalt an
Aluminium- und Eisenoxiden wider. De Groot et al. (1998) berechneten Verteilungskoeffizienten fiir
As in 46 kontaminierten Boden aus dem Verhiltnis von Konigswassergehalten und Porenwasserkon-
zentrationen und erhielten dhnlich groBe Spannweiten von 155 —47800 cm’ g”'. Kuhlmeier (1997)
hingegen bestimmte K,-Werte fiir As(V) in Séulenversuchen. Er belud Bodensdulen aus sandigem
Aquifermaterial mit anorganischen und organischen Arsenverbindungen, bis ein Durchbruch von Ar-
sen im Perkolat zu verzeichnen war. Aus dem anschlieSenden Desorptionsexperiment ermittelte Ver-
teilungskoeffizienten von Arsen lagen zwischen 0,26 cm’ g' nach dem ersten Porenvolumen und
3,3 cm’ g nach dem sechsten Porenvolumen. Sie liegen damit sehr viel niedriger als die aus den hier
beschriebenen Sdulenversuchen abgeschitzten Verteilungskoeffizienten. Das liegt sicherlich zum Teil
an dem unterschiedlichen Bodenmaterial und dem Vorliegen von Arsen in mehreren, unterschiedli-
chen Spezies. Auflerdem muss bedacht werden, dass das Aquifermaterial frisch mit Arsen belegt wur-
de. Ein solches Material wird ein anderes Freisetzungsverhalten zeigen als Bodenmaterial, das einer
Pedogenese unterlag und in dem die Anreicherung und Verlagerung von Arsen iiber Jahrzehnte hin-
weg erfolgte. Mehrere Studien haben gezeigt, dass fiir einen Stoff abgeleitete Sorptionsparameter in
Abhéngigkeit der Bestimmung in Batch- oder Saulenversuchen stark variieren kdnnen (Darland and
Inskeep, 1997; Bajracharya et al., 1996; Kookana et al., 1994). Um dieses fiir die vorliegende Studie
zu iiberpriifen, wurden Verteilungskoeffizienten aus Konigswassergehalten und Losungskonzentratio-
nen aus Bodensittigungsextrakten, die aus dem hier verwendeten Bodenmaterial hergestellt wurden
(Hopp und Peiffer, eingereicht), bestimmt. Die auf diese Weise abgeleiteten Verteilungskoeffizienten
fiir Arsen betrugen 555 cm® g, 127 em® g und 28 cm’ g™ fiir die Schichten H4, H5 und H6. Sie wa-
ren folglich deutlich niedriger als die aus den Sdulenversuchen abgeleiteten K,-Werte. Dieses Verhal-
ten wurde z.B. auch von Bajracharya et al. (1996) fiir die Cd-Adsorption beobachtet.

Die abgeschitzten Verteilungskoeffizienten und Retardationsfaktoren zeigen an, dass die Affinitét
von Arsen zur Festphase in dem hier untersuchten Bodenprofil mit der Tiefe abnimmt und die Riick-
haltekapazitit fiir Arsen in der Bodenzone unterhalb von 110 c¢m stark sinkt.
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Chrom

Der grofite Anteil der liber die Versuchsdauer mobilisierten Stoffmengen an Chrom wurde innerhalb
der ersten 10 cm Perkolationshohe ausgetragen. Dies galt besonders fiir die Schichten HS und H6. Mit
den sich ergebenden FlieBgeschwindigkeiten stellte sich keine konstante Freisetzung aus der Fest- in
die Losungsphase ein. Der ausgeprigte Riickgang der Stoffauswaschung ist allerdings kein hinrei-
chendes Anzeichen fiir das Vorliegen einer chemischen Ungleichgewichtsreaktion. Wie Wehrer und
Totsche (2003) in numerischen Sensitivitdtsanalysen zeigten, konnen sowohl eine nicht-lineare, spon-
tane Desorption als auch eine lineare, ratenlimitierte Freisetzung sehr dhnliche Austragskurven verur-
sachen. Dieses Verhalten wird bei der inversen Simulation als Equifinalitdt von Parameterkombinati-
onen bezeichnet. Erst der Einbau einer FlieBunterbrechung liefert weitere Aufschliisse iiber zugrunde
liegende Mechanismen. Die Unterbrechung des Wasserflusses erfolgte in den Sdulenversuchen nach
2-4 PV und sollte somit ausreichen, um einen messbaren Konzentrationsanstieg zu erzeugen (Wehrer
and Totsche, 2003). Die FlieBunterbrechung bewirkte vor allem in den Schichten H5 und H6 ecine
kurzzeitige Steigerung der Chromauswaschung, wenn auch nicht in dem Ausmal} wie zu Versuchsbe-
ginn. Es liegt somit nahe, eine vorhandene Freisetzungskinetik als Grund fiir das beobachtete Auslau-
gungsverhalten anzunehmen. Die unterschiedlich starke Chrommobilisierung nach jeweils funf Tagen
Equilibrierungszeit zu Beginn der Perkolation und nach der FlieBunterbrechung und der starke Riick-
gang der Chromnachlieferung nach den ersten 10 cm Perkolationshohe unterstrichen die deutlich un-
terschiedliche Beschaffenheit des ersten Porenvolumens. Es wird gleichzeitig deutlich, dass fiinf Tage
vermutlich nicht ausreichen, um eine Equilibrierung zwischen Fest- und Losungsphase zu erreichen.
Fiir Chrom galt ebenfalls, dass im Feld entnommene Bodensdulen ein vergleichbares Freisetzungsver-
halten zeigten, das somit typisch fiir die in diesem Boden vorherrschende Chrombindung ist (Daten
nicht gezeigt).
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Abb. 6: Mittlere Chromfreisetzung in den drei untersuchten Schichten. Erste Perkolation von 0-30 cm, zweite
von 30-55 cm.

Auch fiir Chrom wurden mittlere Austragskurven aus den Anpassungen der Parallelsdulen erstellt, die
das Freisetzungsverhalten der jeweiligen Schicht reprdsentieren sollten (Abb. 6). Dabei stellte sich
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heraus, dass eine geometrische Mittelwertbildung den mittleren Verlauf des Chromaustrags besser
beschrieb (Tab. 7).

Auch wenn iiber die Versuchsdauer in der Schicht H5 hohere Chrommengen als in H4 mobilisiert
werden konnten, was vor allem auf die hohen Austrdge innerhalb der ersten 10 cm zuriickzufiihren
war, zeigt der Parameter b an, dass die Nachlieferung in H4 mit zunehmendem Durchfluss weniger
stark abnahm als in H5 und H6. Es ist in dem Zusammenhang bemerkenswert, dass die Mobilisierung
von Chrom in den H4-Sdulen, trotz deutlich hoherer Gesamtgehalte, in den ersten 10 cm Perkolati-
onshdhe merklich geringer war als in den H5- und H6-Séulen. Bei fortdauernder Durchstromung ist
mit einer ausgepragten Mobilisierung von Chrom aus H4 zu rechnen, wohingegen eine lange Equi-
librierungszeit zu einer starken Freisetzung von Chrom in den Schichten H5 und H6 fiihrt, trotz der
wesentlich geringeren Gesamtgehalte. Die Freisetzung von Chrom aus H4 weist folglich eine geringe-
re Zeitabhéngigkeit auf.

Der Parameter a, der die maximal mobilisierbare Chrommenge bei unverdndertem Durchfluss be-
zeichnet, erhohte sich durch den wahrend der FlieBunterbrechung erfolgten Konzentrationsanstieg.
Gemal der unterschiedlich intensiven Nachlieferung an Chrom in den drei Schichten (b, < bys < byg)
kam es zu einer unterschiedlich starken Erh6éhung der maximal mobilisierbaren Chrommengen
(a, - a,; Tab. 7); sie war in H4 am hochsten und in H6 am geringsten und entsprach damit auch der
Verteilung der Chrom-Gesamtgehalte.

Tab. 7: Geometrisch gemittelte Parameter der Langmuir-Isotherme zur Beschreibung des Chromaustrags wdih-
rend der ersten und der zweiten Perkolation.

Asymptotische Funktion
Saule Vor der Flieunterbrechung Nach der FlieRunterbrechung
ay by an bn an - a,
[ug kg™ [ug kg™
H4 66,3 0,053 155 0,013 89
H5 66,2 0,226 98,4 0,054 32
H6 32,5 0,866 39,9 0,144 7.4

Bezogen auf die Gesamtgehalte, wurde aus dem H4-Bodenmaterial der geringste Anteil und aus dem
Material H6 der groBte Anteil an Arsen und Chrom ausgewaschen; d.h. beide Elemente wiesen in H6
die hochste Mobilitét auf (Tab. 8).

Tab. 8: Mobilitit von Arsen und Chrom in den drei untersuchten Schichten, ausgedriickt als Verhdltnis zwischen
freigesetzter Stoffmenge im Sdulenversuch nach 55 cm Perkolationshéhe (berechnet mit Hilfe der ange-
passten mittleren Austragskurven) und Gesamtgehalt (Kénigswasseraufschluss).

Schicht H4 H5 H6
As 0,1% 0,4% 1,4%
Cr 0,04% 0,3% 0,4%
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Schlussfolgerungen

Anhand empirisch ausgewahlter mathematischer Funktionen war es moglich, den Arsen- und Chrom-
austrag aus Bodensédulen zu beschreiben. Die verwendeten Funktionen erlaubten die Ableitung aussa-
gekriftiger Parameter wie Freisetzungsrate, Maximalwert und Kennzahl fiir das Ausmal des Riick-
gangs der Stoffnachlieferung. Die Freisetzung von Arsen und Chrom verlief deutlich unterschiedlich.
Die Auswaschung von Arsen war durch eine bei den sich einstellenden FlieBgeschwindigkeiten kon-
stante Mobilisierung gekennzeichnet. Die FlieBunterbrechung von fiinf Tagen war nicht geeignet, eine
Freisetzungskinetik fiir Arsen zu erkennen. Die Freisetzung von Chrom nahm mit zunehmender
Durchstromung der Bodensdule ab. Die FlieBunterbrechung bewirkte einen Anstieg der geldsten
Chrommengen. Die Nachlieferung von Chrom in die perkolierende Phase war somit kinetisch kontrol-
liert. Die im Experiment mobilisierten Stoffmengen an Arsen und Chrom reflektierten nicht die Ver-
teilung der Gesamtgehalte; die Mobilitit von Arsen und Chrom nahm mit der Tiefe im Bodenprofil

Zu.
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Abstract

Numerous industrial sites worldwide have soils that have been contaminated by wood preservatives
such as chromated copper arsenate (CCA), which may pose a serious threat to groundwater quality.
Up until now only a few studies have systematically investigated the distribution, mobility and trans-
port of both arsenic and chromium at CCA-contaminated sites. The aim of this study was to character-
ise the spatial variability of As and Cr concentrations in the solid phase as well as in the soil solution
at a former wood impregnation plant and to reveal their fundamental transport processes. Soil samples
were taken at seven depths, down to 2 m. Soil solution was extracted in-situ over a period of ten
months at two depths, using 16 one metre long suction cups, which were horizontally installed.
Groundwater sampling was done from a depth of 4.5 to 5 m. A dye tracer experiment was performed
to visualize the transport regime through the vadose zone. Results showed that arsenic and chromium
had particularly accumulated in the upper region of the profile (21-621 mg kg and 74-2872 mg kg,
respectively), with both exhibiting a high spatial variability on a small scale. Both As and Cr concen-
trations in the soil solution were high (mean concentrations 167 pg L™ and 62 ug L™, respectively),
each possessing a distinct spatial variability and covering a concentration range of two to three orders
of magnitude. The temporal variation was less pronounced. The observed spatial variability was
caused by the severe water-repellency of the surface soil, which was due to the concurrent application
of creosote wood preservatives. This repellency induced strong preferential flow as was evidenced by
the dye experiment. Despite the high concentrations recorded for both As and Cr in the soil solution,
only low As concentrations (< 12 pg L") were detected in the groundwater. High chromium concen-
trations in the groundwater (approx. 300 pg L"), however, illustrated the pronounced mobility of
chromium at this site. Our study shows that a representative sampling of soil solution in such a flow
system is nearly impossible.

Keywords: unsaturated zone, spatial variability, soil water sampling, arsenic, chromium

" Corresponding author



120 Spatial and Temporal Variability of Arsenic and Chromium in Soil Solution

Introduction

Chromated copper arsenate (CCA) compounds have widely been used as very effective wood pre-
servatives (Humphrey, 2002). Due to the well documented high human and environmental toxicity the
European Commission issued a directive restricting the use of As-containing wood preservatives
(European Commission, 2003). As of 30.06.04 no CCA-treated wood may be used for residential pur-
poses or in marine water installations. Professional and industrial uses are only permitted under strict
conditions. The U.S. EPA has also banned the use of CCA-treated wood for residential purposes as of
01.01.2004 (U.S. EPA, 2002).

There are many industrial sites contaminated by CCA which may pose a serious threat to the ground-
water (Andersen et al., 1996; Lindberg et al., 1997; VADEQ, 2004). Although there have been nu-
merous studies dealing with the effectiveness and the stability of CCA in treated wood, only a few
studies have been published on the distribution and the mobility of CCA components in soils under
former wood impregnation plants. A controlled laboratory study examined the addition of CCA solu-
tions to soil columns, which led to an accumulation of contaminants in the upper soil layers. Thirty-
six percent of the Cr and 13% of As applied were detected in column leachates (Allinson et al., 2000;
Carey et al., 2002). Balasoiu et al. (2001) showed that chromium retention was stronger in organic
than in mineral soil material, whereas arsenic was retained in both types of soil materials to a high
extent (70 - 80%). Andersen et al. (1996) sampled soil material and soil solution at a wood impregna-
tion site and provided evidence of both a strong accumulation and a high mobility of As and Cr. In
order to characterise mobility and basic transport processes under field conditions, a need exists for
in-situ monitoring of soil water concentrations at CCA-contaminated sites.

Different approaches exist for in-situ soil water sampling (Wilson, 1995). Soil water samplers apply-
ing capillary forces or a vacuum include passive capillary samplers (with a fibreglass wick) and suc-
tion cup lysimeters (Grossmann and Udluft, 1991; Louie et al., 2000; Brandi-Dohrn et al., 1996; Boll
et al., 1992; Gee et al., 2002). Zero-tension lysimeters (passive pan samplers) collect free draining
water, which may better reflect the chemistry of water moving through wide capillary pores and
macropores (Jemison and Fox, 1992; Hendershot and Courchesne, 1991). The collection efficiencies
of zero-tension samplers are often low due to bypassing of the water flow (Zhu et al., 2002; Gee et al.,
2003). Suction cups, although relatively easy to install and maintain, have the disadvantage that they
sample a soil volume not well defined and are not suitable for the quantitative collection of macropore
flow (Barbee and Brown, 1986). The above mentioned samplers do not provide flux data whereas pan
type samplers can measure flux concentrations which are relevant for leaching processes (Magid and
Christensen, 1993). Depending on the type of extraction device and therefore on the size of contact
area with the soil (e.g. suction cup vs. pan sampler) soil water sampling provides more or less puncti-
form information.

Numerous studies have dealt with the characterisation of spatial and temporal variations of soil water
chemistry in forest and agricultural soils, focusing on nutrients like nitrate and sulphate and elements
relevant for acidification like aluminium (Foelster et al., 2003; Alewell et al., 2004; Anger, 2002).
Manderscheid and Matzner (1995) investigated the spatial heterogeneity of major ions in the soil so-
lution of a forest soil and sampled with suction lysimeters in 59 replicates on a 25 x 25 m® plot. Coef-
ficients of variation for element concentrations ranged from 36% to 298% indicating a high spatial
variability of concentrations even in semi-natural ecosystems. The variety of applied sampling devices
and investigated spatial and temporal scales makes comparisons difficult. To our knowledge no study
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has been carried out that continuously monitored the contaminant soil solution concentrations at wood
preserving plants.

The objective of this paper is to present and analyse the results of a monitoring study for arsenic and
chromium in soil solution at a former wood impregnation site in central Bavaria, Germany, and to
identify their fundamental transport processes. Previous investigations at the same site reported that
arsenic and chromium had become heavily accumulated in the sandy soil and could be mobilised in
standard laboratory procedures in toxicologically significant concentrations (Hopp and Peiffer, sub-
mitted). Arsenic and chromium were predominantly bound to iron and aluminium oxides and hydrox-
ides. The experimental setup of the soil water sampling was designed to reveal temporal as well as
spatial variations. One metre long suction cup lysimeters were used, which collected soil solution over
the entire length of the suction cup, thus guaranteeing a more representative sampling. The soil solu-
tion extraction was accompanied by analysing groundwater samples so that concentrations in the solid
phase, soil solution and groundwater could be compared. A dye tracer experiment was carried out af-
ter termination of the soil solution extraction which aimed at the characterisation of the prevalent flow
regime.

Materials and Methods

Site Description

The study was carried out on the former drip pad of a wood preserving plant in central Bavaria, Ger-
many, where freshly impregnated wood had been stored for fixation. The drip pad (6.9 ha) was in op-
eration from 1920 until 1994. The main wood preservatives applied were chromium salts (e.g., chro-
mated copper arsenate CCA) and creosote distillates. The soil contamination directly resulted from
the dripping of surplus preservatives onto the ground. The preservatives subsequently leached into
the soil through precipitation and normal infiltration processes. Due to a lack of information it is im-
possible to assess the entire input of preservatives during the operation period. The detection of very
high chromate concentrations in the groundwater at the study site in the mid-eighties initiated reme-
diation measures. The primary components of creosote are polycyclic aromatic hydrocarbons (PAH).
Analyses of PAH within the scope of preliminary investigations yielded PAH mass concentrations (16
US EPA-PAH) in the solid matrix of 335 mg kg™ between 0-50 cm depth and considerably lower con-
centrations ranging from 0.35 to 0.7 mg kg™ between 50-200 cm depth.

The soil at the experimental site had developed over a 20-30 m deep dune sand. In this region the
dominant soil types are Dystric Cambisols and Podzols (FAO classification). The soil profile at the
drip pad was a Podzol, superimposed by the entry of creosote. The profile was divided into seven dis-
tinct layers with increasing thickness descending (0-2 cm, 2-6 cm, 6-30 cm, 30-65 cm, 65-110 cm,
110-160 cm, and 160-200 cm). The upper centimetres of the profile possessed a dark brown, almost
black colouring and contained tar crusts and tar lumps. Between 30 and 65 cm, which corresponded to
the Bs horizon, the soil exhibited a pronounced red-brown colouring with crust-like, indurated forma-
tions. Aluminium contents were highest in this layer. Below 110 cm the transition to the original
sandy parent material (C horizon) was complete. The drip pad was free of vegetation. The soil texture
was middle to coarse sand. The fraction of silt and clay was below 1%. Bulk densities increased with
depth and ranged from 1.5 g cm™ to 1.7 g cm™. Soil pH-values were moderately acidic and did not
show any trend associated with depth.
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Experimental Section

Soil Sampling

An experimental plot with the dimensions 2.8 x 4.0 m* was divided into a grid consisting of 20 com-
ponent areas (0.8 x 0.7 m” each). At each layer, five areas were randomly selected and composite sam-
ples from within each area were taken. After sampling of one layer the soil was removed and the next
layer was sampled in the same manner. Thus, a pit was excavated to a depth of 2.0 m, the total
number of samples being 35. After encasing the side walls and the ground and constructing a roof, the
pit was equipped with the soil solution extraction system.

Determination of Total Concentrations

The soil samples were chemically digested in aqua regia in a microwave. The total concentrations
were analysed by inductively coupled plasma emission spectroscopy (Integra XMP, GBC Scientific
Instruments, Australia).

In-situ Extraction of Soil Solution

The soil solution was continuously sampled over a period of ten months (October 2002 until July
2003). Numerical simulations, performed before installation of the soil solution extraction system,
predicted that zero-tension lysimeters would not function in the sandy soil at the site due to bypassing
of water flow, whereas suction cups were expected to perform well. Wenzel et al. (1997) had demon-
strated that ceramic suction cups adsorbed arsenic and chromium to a considerable extent whereas
suction cups made of polyethylene and mantled with a polyamide membrane (i.e. nylon) did not affect
sampled arsenic and chromium concentrations. Therefore large suction cups made of sintered poly-
ethylene covered with a polyamide membrane (length 1 m, diameter 38 mm, pore size 1 um) were
constructed. At the end of the suction cup a non-porous polyamide tip was fitted. Thus, in contrast to
common suction cups, the soil solution was not extracted through the tip but rather over the entire
cylindrical segment of the instrument. Before installation it was ensured in laboratory experiments
that the suction cups did not adsorb arsenic and chromium.

Eight pairs of suction cups were installed at two different depths (1 m and 1.5 m below surface) by
pushing the instruments horizontally into predrilled holes in the side walls of the previously described
pit. The horizontal distance between the two suction cups for each pair was 20 cm. The soil solution
was extracted by continuously applying a constant suction of —200 mbar. Solution extracted by a pair
of suction cups was combined in one common storage bottle. In the following, the eight pairs of suc-
tion cups are referred to as soil water sampler no. 1-8. Consequently there were four replicates of soil
water samplers per installation depth. Figure 1 illustrates the experimental setup.

The bottles were emptied weekly to bi-weekly and total solution amount, pH value, and electrical con-
ductivity were determined. The soil solution samples were filtered (0.45 um cellulose-acetate) and
stabilised with 1 Vol.-% nitric acid. Total concentrations of arsenic and chromium were analysed by
graphite furnace atomic absorption spectroscopy (Zeenit60, Analytik Jena, Germany). No chemical
speciation was carried out.

Precipitation during the 10-month sampling period was determined with a tipping bucket rain gauge

and recorded in a temporal resolution of 10 minutes by an automated data logger at the experimental
site.
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Fig. 1: Location and installation depth of the eight soil water samplers, each consisting of two suction cups.
Italic ciphers denote the numbering of the soil water samplers.

Water Repellency and Dye Experiment

The intensive application of creosote and the tar crusts observed in the surface soil prompted the in-
vestigation of the soil’s water repellency by means of the Water Drop Penetration Time (WDPT) test
(Buczko et al., submitted). The WDPT test describes the persistence of the hydrophobicity (Doerr,
1998). Water drops are placed on the soil sample and the time it takes for complete infiltration is re-
corded. The WDPT indicates the breakdown of the water repellency. Usually classifications relate
WDPT categories to hydrophobicity severity levels. The WDPT test was performed with air-dried soil
samples taken along a 12 m transect as well as in-sifu along a 12 m transect (Fig. 2). Thus, the labora-
tory experiments characterise the potential water repellency while the in-situ investigations determine
the actual water repellency.

After the soil solution extraction had been completed in July 2003, a dye tracer experiment was con-
ducted in order to analyse the flow characteristics in the upper two metres of the soil profile. The area
above the installed suction cups was pre-irrigated with tap water at an average irrigation height of 100
mm within three days. Subsequently, the main infiltration experiment took place by irrigating 50 mm
Brilliant Blue FCF solution (2 g L") with watering cans. Three days later the soil water extraction
system and the pit’s encasings were removed and the suction cups were carefully pulled out. The re-
maining holes were filled with red gravel in order to mark the positions of the suction cups when ex-
cavating the side walls. Each side wall was cut into two vertical sections (Fig. 2) and photographed.
Dye coverage maps were produced using image analysis. The dyed sections were calculated for verti-
cal sections of 0.5 cm width. Coefficients of variation for all vertical sections were used as a measure
for preferential flow.

Sampling of Groundwater

In May 2004 a groundwater monitoring well was installed directly south of the former location of the
experimental plot (Fig. 2). The 2-inch in diameter well had a depth of 6.20 m. The lowermost three
meters of the PVC casing were screened. At the time of installation the groundwater level was ap-
proximately 4.50 m below the surface. The groundwater flow at the experimental site originates



124 Spatial and Temporal Variability of Arsenic and Chromium in Soil Solution

northeast and flows southwest with an incline of 3.3 %.. Thus, the well was not situated directly
downstream of the former experimental plot.

The well was sampled seven times between June and August 2004. For regular sampling, the sam-
pling pump was lowered approx. 15 cm below the actual groundwater level. The low-flow bladder
pump Sample Pro® with the Control Pack MP15 (QED Environmental Systems, USA) was used as
the sampling pump. The pump was operated with four pump cycles per minute; the pump volume per
cycle amounted to approximately 60 ml.

Two samples of 500 ml each were taken at each sampling date. The first sample was obtained imme-
diately at the beginning of pumping, the second after 15 min of continuous pumping, thus checking
the potential altering of the samples’ composition. In addition, the composition of the groundwater as
a function of pumping time (sampling after 0, 15, 30 and 60 min) and sampling depth (three different
sampling depths) was investigated. Electrical conductivities and pH values were measured on-site
with conventional electrodes. The groundwater samples were filtered (0.45 um cellulose-acetate), sta-
bilised with 1 Vol.-% nitric acid and analysed for As and Cr with graphite furnace atomic absorption
spectroscopy (ZEEnit60, Analytik Jena, Germany).

For the period 15.05.-16.08.04 precipitation data (daily sums) from a meteorological station (Agrarian
Meteorological Network Bavaria) located 7 km south-west of the experimental site was available.

% flow direction of

suction cups roundwater
¢ N y P 9
groundwater
monitoring well
experimental plot ®
with grid

~/

inner and outer vertical sections
after dye experiment

transect for water repellency investigation

Fig. 2: Setup of the experimental plot; view from above (not to scale).

Results

Total Contents

Total Arsenic and chromium contents of the soil decreased with depth (Fig. 3). Three zones could be
distinguished regarding arsenic: 0-6 cm with about 400 mg kg™, 6-65 cm with 80-100 mg kg™ and the
subsoil 65-200 cm with contents of about 7.5 mg kg'. For chromium, the decrease was more gradual
from layer to layer. Coefficients of variation in each layer were similarly high for the two elements
(As: 31-101%, Cr: 14-126%). The variation of As contents was most pronounced in the Bs horizon,
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between 30-65 cm, and in the layer 110-160 cm. For chromium, the variability at intermediate depths
(6-65 cm) was higher than in either the surface layer or in the deeper soil.

0-2cm V///% 0-2cm
2-6cm V////A 2-6 cm
6-30 cm % 6-30 om
% 30-65 cm 777 g 30-65 cm
T 65-110cm Y "~ 65-110cm B
110-160 cm 77 110-160 cm @
160-200 cm 7777 160-200 cm @
1 10 100 1000 10 100 1000
As [mg kg™ Crimgkg]

Fig. 3: Range of total arsenic and chromium concentrations as determined in the seven layers. Bars indicate
minimum and maximum values.

Soil Solution

Precipitation and Leaching Rates

Between 01.10.2002 and 23.07.2003, cumulative precipitation amounted to 669 mm (Fig. 4). The year
2003 was — in contrast to 2002 - characterised by less frequent and less intensive rainfall. Spring 2003
was particularly dry. Potential evapotranspiration during the sampling period was estimated to be ap-
proximately 45% of the precipitation using the Haude approach (Foken, 2003, p. 150), with a factor
for fallow land of 0.135. Actual evaporation was much lower, since the drying sand restricts evapora-
tive flow. From a one-dimensional numerical simulation of the water budget with hydraulic properties
for coarse sand, we estimate the net infiltration to be 85% of the precipitation.

The amount of soil solution collected by the suction cups was distinctly lower than net infiltration and
ranged between 5.2 and 26.6 mm (Fig. 4). Calculations refer to the cross sectional area of the suction
cups. Thus, collection efficiencies over the entire period ranged only between 1 and 5 % of precipita-
tion. In accordance with rainfall, collected amounts of soil water in 2003 were markedly lower than in
2002. Variability between the sampled amounts of water was high, in particular during the first three
months of operation. In 2003, collection efficiencies became more similar. Until the end of the sam-
pling period under natural meteorological conditions, soil water sampler no. 2 collected the highest
amount of soil solution. No. 1, 3, and 6 were in the medium range, and no. 4, 5, 7, and 8 had the low-
est collection efficiencies (Fig. 4). Yields of no. 4 increased steadily towards summer 2003. In the
course of the pre-irrigation for the dye experiment in July 2003, with very high infiltration rates, all
soil water samplers showed an increase in the amount of extracted soil solution. This effect was most
pronounced for no. 4, 6, and 7. Significantly, these samplers were the only ones that intercepted dyed
water until the removal of the sampling system on 23.07.03.
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cumulative precipitation [mm]

cumulative collected soil water [mm]

Fig. 4: Cumulative precipitation (daily sums, black bold curve) including irrigation height (150 mm, red bold
curve) and cumulative soil water amount collected with the soil water samplers no. 1-8 at the experi-
mental plot between 01.10.2002 and 23.07.2003. Vertical dashed line indicates time of dye experiment.
Period after irrigation for dye tracer experiment expanded.

pH-Values and Electrical Conductivities

The pH values of the sampled water ranged mostly between 5 and 6.5, without significant spatial or
temporal trends. Electrical conductivities varied from 50 to 350 uS cm’, with a trend towards an in-
crease in summer 2003. During winter, conductivities in soil water extracted by samplers 2, 3, 4 and 6
were in a narrow range (70 — 100 puS cm™) whereas electrical conductivities of samplers 5 and 7 were
considerably higher at 100 — 200 uS cm™. The irrigation for the dye experiment in July was performed
after a prolonged dry period and resulted in lower pH values and increased ion concentrations.

Arsenic and Chromium Concentrations

Arsenic concentrations in soil solution were subject to considerable spatial variability and covered a
range of approximately three orders of magnitude (Fig. 5). Soil water samplers 2, 7, and 8 yielded low
concentrations between 2 and 50 ug L™'. Samplers 1 and 4 showed values around 200 pug L™ whereas
concentrations in samplers 3 and 5 ranged between 300 and 500 pg L. Sampler no. 6 displayed a
remarkable temporal trend: Initial arsenic concentrations were as high as 600 to 1000 pg L but con-
sistently decreased during the sampling period. Simultaneously, pH values rose from 5.5 to 6.5 (not
shown). Temporal variability was significantly smaller. No systematic spatial or seasonal pattern
could be detected. After the irrigation for the dye experiment, As concentrations increased considera-
bly in all soil water samplers except for no. 7.
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Fig. 5: Arsenic concentrations in soil solution extracted by soil water samplers no. 1-8 during sampling period
October 2002 to July 2003. Period after irrigation for dye tracer experiment (17.07.-23.07.03) ex-
panded.
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Fig. 6: Chromium concentrations in soil solution extracted by soil water samplers no. 1-8 during sampling pe-
riod October 2002 to July 2003. Period after irrigation for dye tracer experiment (17.07.-23.07.03) ex-
panded.
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Chromium concentrations in soil solution are depicted in Figure 6. Spatial variability was again high,
covering two orders of magnitude. Unlike arsenic, a distinct spatial grouping could be identified.
Samplers no. 1 and 2 yielded the highest chromium concentrations, from 80 to 450 pg L. Concentra-
tions in no. 3 and 4 ranged between 30 and 85 pug L. The third group, comprising soil water samplers
6, 7, and 8, did not show concentrations above 45 pg L', except after the irrigation in July 2003. Note
that samplers in a spatial neighbourhood had similar concentration levels, although they were not in-
stalled at the same depth. Further, a seasonal pattern was detectable: Chromium concentrations de-
creased during winter 2002/2003 and increased again towards summer. The temporal variability was
less pronounced than the spatial variation. After the intense irrigation at the end of the sampling pe-
riod, Cr concentrations jumped up in soil water samplers no. 1, 2, 6, and 7. No correlation of arsenic
and chromium concentrations was observed.

Water Repellency and Dye Experiment

The Water Drop Penetration Time (WDPT) test displayed high actual as well as extreme potential
water repellency (WDPT > 3600 s) for almost all surface soil samples. Spatial variability along the
sampled transect was high down at the cm scale. In contrast almost all soil samples from 5 cm depth
were wettable (WDPT < 5 s). The observed severe hydrophobicity is likely to have an influence on
infiltration and flow patterns (Lipsius et al., 2004). Figure 7 exemplarily depicts the dye pattern where
soil water samplers 2 and 3 had been installed (inner section, see Fig. 2) three days after tracer appli-
cation. Infiltration into the surface soil did not occur as a uniform front and a breakthrough of the
tracer into the subsoil could be observed only at a few locations. In this section, none of the suction
cups appeared to intersect with a preferential flow pathway.

Images prepared for all three side walls, where suction cups had been installed, yielded similar results
(Lipsius et al., 2004). Image processing showed that dyed sections of the photographed profiles
(4x2 m and 3x2 m, respectively) ranged from 20 to 50 %. Variability regarding dyeing in the horizon-
tal direction was high and clearly indicated the existence of preferential flow pathways.
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Fig. 7: Vertical profile (200 x 200 cm) after Brilliant Blue infiltration (processed image). Areas dyed with Bril-
liant Blue appear black. Grey dots mark former positions of soil water samplers no. 2 (left, 100 cm
depth) and 3 (right, 150 cm depth). Graph above displays dye coverage in vertical direction and coeffi-
cient of variation of dye coverage for vertical 0.5 x 200 cm sections.

Arsenic and Chromium in Groundwater

During the period mid May to mid August 2004, cumulative precipitation amounted to 204 mm. There
were dry periods (at least seven days without rainfall) at the end of May, at the end of June and par-
ticularly in late July and early August. The concentrations in the initial (0 min) and the delayed (15
min) samples differed only slightly in most cases and lacked a systematic trend. Therefore, results
from chemical analyses of both samples were averaged (Table 1). Arsenic concentrations rarely ex-
ceeded 10 pg L. Chromium concentrations increased during the sampling period; as of 13.07.04 they
levelled off at approx. 300 pg L™'. Sampling from greater depth as well as an extended pumping time
led to a rise in chromium concentrations whereas arsenic concentrations remained unaffected. The pH
values varied from 4.1 to 5.7 and were approximately one pH unit below the values observed in the
soil solution. Electrical conductivities ranged from 60 to 85 uS cm™. Electrical conductivities in-
creased with depth as well as with extended pumping time whereas no clear pH effects were detected.
The lowest groundwater level coincided with the lowest pH value and the highest EC measured dur-
ing the sampling campaign (sampling date 13.07.04). This effect was not reflected by As or Cr con-
centrations.
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Table 1. Results of groundwater sampling.

Sampling Groundwater level pH Electrical As Cr
date below surface conductivity
[m] [uS cm™] [ug L]

04.06.04 - 5.73 69 2.1 53
18.06.04 4.09 5.46 61 7.8 148
30.06.04 4.33 5.44 58 7.7 183
13.07.04 4.48 414 85 5.6 279
23.07.04 4.33 5.12 60 6.4 284
04.08.04 4.36 5.23 62 7.0 302
16.08.04 4.38 4.85 65 8.7 326

Variation of sampling depth on 23.07.04

Sampling depth below
groundwater level [cm]

15 5.12 60 6.4 284
60 5.34 65 4.0 334
130 5.20 66 9.8 349

Variation of pumping time on 16.08.04

Sampling after ... min

0 5.01 63 1.1 298
15 4.74 67 6.3 354
30 4.86 67 6.4 382
60 5.11 69 6.0 386

Discussion

Representative sampling of the soil solution under the described site conditions in this study is a con-
siderable technical challenge. The technique used in the present study to extract soil solution is novel
and was developed for this project. Despite thorough testing and the careful installation the collected
soil water amounts were considerably lower than expected. This could be due to several reasons:

(1) Insufficient interface contact: During the disassembly of the soil solution extraction system it
became obvious that some suction cups could be pulled out quite easily, indicating an insuffi-
cient sampler-soil interface contact. This observation was only made for just a few suction cups.
The observation of low yields from soil water samplers 5 and 7 accompanied by high electrical
conductivities in the soil solution suggests that low leaching rates may be ascribed rather to a
low flow situation in these zones than to insufficient interface sampler-soil contact.

(2) Applied suction was inadequate: Preliminary numerical simulations with hydraulic characteris-
tics representative of the study site had demonstrated that matric potentials at a depth of 100 to
150 cm would vary in a narrow range from -70 to -130 mbar throughout the year. Thus, the vac-
uum of -200 mbar applied at the suction cups sufficed to extract soil water.



Spatial and Temporal Variability of Arsenic and Chromium in Soil Solution 131

(3) Heterogeneity of water flow: The dye experiment revealed the existence of preferential flow
pathways. If a suction cup installed did not meet a preferential flow pathway, collected soil water
amounts would only be low in volume since unsaturated lateral water transport in coarse soils is
an ineffective process on level terrain.

In summary, we deem the extraction technique applied in this study an appropriate alternative to tradi-
tional extraction techniques. Further testing is currently being undertaken.

The arsenic and chromium contents in the solid phase showed that element distribution varied on a
small scale. Minimum and maximum contents within a single layer differed at the most by an order of
magnitude. Variation of chromium distribution in the solid phase tended to decrease with depth
whereas this increase was not the case for arsenic. Due to a lack of comparable studies we cannot
judge whether the variability in terms of element distribution was extraordinary high or within the
range to be expected in a complex heterogeneous medium like soil.

One of the most striking results of this study was the high spatial variability of concentrations in the
soil solution, which spanned three orders of magnitude for As and two orders of magnitude for Cr.
Despite the large size of the suction devices (100 cm), the spatial variability was much more pro-
nounced than the temporal. Figure 8 displays for each soil water sampler the mean concentration of
arsenic and chromium, averaged over the entire sampling period except during the dye experiment.
Obviously, no correlation exists between arsenic and chromium concentrations. The figure indicates
that the soil water samplers exhibiting the highest chromium concentrations (no. 1 and 2) were show-
ing relatively low arsenic concentrations. Soil water sampler 6 with very high arsenic concentrations
exhibited only low chromium concentrations. Arsenic and chromium concentrations in soil solution
were neither correlated with electrical conductivity nor with the amount of extracted soil water. For
electrical conductivity no correlation with extracted soil water amount or a spatial pattern could be
established.

The temporal variability of concentrations expressed as a coefficient of variation for each soil water
sampler ranged from 18% to 52% for As (soil water sampler no. 6 unaccounted for due to the strong
temporal trend) and 26% to 70% for Cr. The spatial variability calculated by averaging the temporal
means was considerably higher with 95% for As and 86% for Cr. A comparison of solid phase and
soil solution concentrations for the layers where suction cups had been installed (layer 65-110 cm and
110-160 cm) demonstrates that the total contents of chromium were less variable (cv = 36% and 20%,
respectively) than the chromium concentrations in soil solution (cv = 97% and 89%, respectively).
This variation is not true for arsenic; coefficients of variation are in similar ranges and do not show a
consistent trend with depth. A low temporal variation of arsenic and chromium concentrations in soil
water was observed in several studies. Wenzel et al. (2002) extracted soil solutions over a period of 6
-17 months at five sites known for their arsenic loading. Fluctuations over time were moderate and a
seasonal pattern could not be detected. The concentrations varied with depth and the spatial variabil-
ity was not evaluated due to a lack of replicates. Andersen et al. (1996) collected soil solution at a
CCA-contaminated site during several rainfall events. Due to the much higher arsenic and chromium
contents in the solid matrix, concentrations measured in the soil solution were considerably higher
than in this study presented. The soil water sampler installed at a former drip pad at 15 cm depth
showed minor temporal variations in arsenic and chromium concentrations. The results of Andersen et
al. (1996) demonstrate the high mobility of CCA compounds in soil which coincides well with our
observations.
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Fig. 8: Classification of average concentrations of arsenic and chromium (bold, in ug L) for soil water sam-
plers no. 1-8. Colours indicate classes of low (white), medium (grey), high (hatched) and very high
(black) concentrations. Classes for As and Cr are not identical.

Interestingly, soil water concentrations did not reflect installation depths. Based on the results it is not
possible to deduce that concentrations in deeper layers were either higher or lower. This result indi-
cates that there is apparently no clear concentration gradient concurrent with depth and implies the
absence of a uniform solute front. It further suggests that transport, at least in the mobile fractions of
the subsoil, has surpassed the installation depths of the suction devices, indicating a high mobility of
both chromium and arsenic.

Our study reveals that — despite the high technical input used — a “concentration typical for this site”
could not be derived for As and Cr in the soil solution. It was only possible to define broad concentra-
tion ranges. This variability is probably due to the water-repellency of the surface soil and its impact
on the flow regime. The hydrophobicity of the soil was restricted to the first few centimetres and sel-
dom went deeper than 5 cm. It can be safely assumed that the hydrophobicity was caused by creosote
and its degradation products which had accumulated in the surface layer. Severe water repellency on
crude-oil contaminated soils has been reported by Quyum et al. (2002) and Roy et al. (1999 and
2003), amongst many others.

Preferential flow can prevail even in unstructured soils when unstable wetting fronts form (De Rooij,
2000). The flow is then termed “fingered flow” or “unstable flow”. Fingered flow has often been ob-
served in soils with water-repellent surface layers (Bauters et al., 1998; Clothier et al., 2000; Dekker
and Ritsema, 1995; Ritsema et al., 1997). Infiltration only occurs in slightly hydrophobic or wettable
spots on the surface. Thus infiltrating rain is directed towards the more hydrophilic zones. This lateral
flow is called “distribution flow” (Ritsema et al., 1993; Fliihler et al., 1996). Hysteresis causes the
flow fingers to be slightly wetter than the surrounding soil even after prolonged dry periods. Thus, the
fingers exhibit a higher unsaturated hydraulic conductivity and will conduct most of the flow at the
next infiltration event. In the course of time, hydrophobic substances will be leached from the fingers,
which will further intensify the preferential flow through the fingers, leading to a persistent spatial
pattern (Ritsema and Dekker, 1998; Ritsema and Dekker, 1996; Ritsema et al., 1996).

The actual flow pattern following infiltration depends on the initial water content of the soil because
the actual water-repellency varies with water content. Below a characteristic “critical soil water con-
tent” the soil material is actually water-repellent (Dekker and Ritsema, 1994). The finger formation is
particularly pronounced if the soil is initially dry whereas a very moist hydrophobic soil does not fa-
vour wetting front instability upon infiltration (Bauters et al., 2000). Thus, actual water-repellency
which governs the extent of preferential flow is subject to temporal variations as well (Ritsema et al.,
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1997) and means that water-repellency in soils induces not only spatial but also temporal variability
of water flow and solute transport.

Williams et al. (2003) reported a correlation between irrigation depth and the development of prefer-
ential flow patterns. Some flow paths were activated only after infiltration with high intensity (corre-
sponding to intense rain events). This effect was also observed during our dye experiment. Soil water
samplers no. 4, 6, and 7 showed the most pronounced increase in extracted soil water amounts after
the irrigation and had been characterised by only low to medium collection efficiencies during the
prior regular sampling period. Obviously water-conducting flow paths in “normal” meteorological
periods were not identical to those after intense infiltration. Intense irrigation probably caused a
breakdown of hydrophobicity, thus altering flow characteristics. This breakdown could be an explana-
tion for the increase of arsenic and chromium concentrations observed after irrigation during the dye
experiment. Concentrations rose since soil pores rarely leached conducted water. Compared to fre-
quently percolated pores the surfaces of these pores were less depleted of Cr and As, although the rise
in concentrations did not likewise affect As and Cr. Arsenic concentrations increased in nearly all soil
water samplers by a factor of 1.3 to 8 indicating a large leachable As pool in the entire soil zone. Con-
centrations above 300 pg L were reached in five soil water samplers. Thus, even relatively small
changes in percolation rates led to a rise in release of As. In contrast, only four soil water samplers
responded to the intense infiltration with increasing Cr concentrations. Among these were soil water
samplers no. 1 and 2 which had delivered high Cr concentrations and high and medium yields of ex-
tracted water amounts, respectively, during the regular sampling period, as well as no. 6 and 7 which
had featured low Cr concentrations and medium or low collection efficiencies, respectively.

Even though the groundwater monitoring was carried out one year after termination of the soil solu-
tion extraction we assume that, owing to the age and high persistence of the contamination, element
concentrations and distributions had not fundamentally changed. Despite high concentrations of both
elements in the solid matrix as well as in the soil water, only high concentrations of chromium were
detected in the groundwater. Arsenic seems to be retained in the soil more strongly than Cr although
As concentrations in the soil solution were significant. It appears that the soil water sampled with the
suction cups at depths of 100 cm and 150 cm, respectively, may reflect to some extent upon the
chemical composition of soil water entering the groundwater, but cannot be used to deduce effective
charges. This disparity indicates a considerable difference between flux-averaged and volume-
averaged concentrations at sites with heterogeneous flow regimes in the unsaturated zone.

Conclusions

The pronounced mobility of arsenic and chromium, particularly in subsoil layers, which had been re-
vealed in laboratory batch tests was verified by concentrations measured in the in-situ soil solution.
The concentrations showed a distinct spatial variability. This variability was caused by the severe wa-
ter-repellency of the surface soil, which had developed due to the use of creosote preservatives and
which induced the preferential flow of water. Despite high As concentrations in the soil water, only
low arsenic concentrations were detected in the groundwater at depths of 4.5 to 5 m. High chromium
concentrations in the groundwater, however, illustrate the ongoing hazard for the groundwater more
than ten years after the drip pad had become non-operational.

Our study indicates that the sampling of soil water in soils with strong preferential flow patterns is not
adequate for assessing the chemical composition of groundwater. Soil solution extracted in the vadose
zone by suction cups might not represent soil water migrating into the groundwater. In these cases the
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long-term monitoring of groundwater concentrations is the best option for a reliable groundwater risk
assessment. Furthermore, the occurrence of fingered flow due to the water-repellency of the surface
soil prevents the percolation of extensive soils zones and, thus, the leaching of contaminants which
have accumulated in these zones.
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Kurzfassung

Untersuchungen von Boden und Sickerwasser an einem mit Holzschutzmitteln belasteten Standort
hatten rdumlich stark variable Konzentrationen an Arsen und Chrom sowohl in der Festphase als auch
in der Bodenlosung ergeben. Der untersuchte Boden zeichnete sich durch eine ausgeprigte
Hydrophobizitit an der Oberflache und dadurch hervorgerufenen praferenziellen Fluss aus. Simulati-
onen des Wasserflusses und des Stofftransports iiber einen Zeitraum von 35 Jahren mit einem numeri-
schen Modell (Hydrus-2D) sollten klaren, welche Konsequenzen das praferenzielle FlieBgeschehen
fiir die Verteilung der eingetragenen Schadstoffe in der Festphase, fiir Sickerwasserkonzentrationen
und fiir die Verlagerung von Stoffmengen hatte. Solange der Eintrag anhilt, werden aus einem Bo-
denprofil mit praferenziellem Fluss hohere Stoffmengen ausgetragen als aus einem homogenen Ver-
gleichsprofil. Nach Ende des Stoffeintrags und nachdem die bevorzugten FlieBbahnen ausgewaschen
sind, sinken die ausgetragenen Stoffmengen stark ab. Der priaferenzielle Fluss fiihrt wiahrend der Ein-
tragsphase dazu, dass weite Bodenbereiche umflossen werden und nicht fiir die Stoffretention genutzt
werden konnen, wéhrend in der Austragsphase aus dem gleichen Grund belastete Bodenbereiche
wirksam vor einer Durchstromung und damit Auswaschung geschiitzt werden. Die rdumliche Variabi-
litdt der Festphasengehalte und der Sickerwasserkonzentrationen kann mit dem préaferenziellen Fluss
erklart werden. An einem derartigen Standort wird eine reprasentative Beprobung von Sickerwasser
erheblich erschwert.

Schlagworter: Arsen, Chrom, Sickerwasser, praferenzieller Fluss, Modellierung

Einleitung

An einem durch den Eintrag von Holzschutzmitteln stark mit Arsen, Chrom und PAK belasteten
Standort wurden Stoffgehalte im Boden und Sickerwasserkonzentrationen untersucht (Hopp und Peif-
fer, eingereicht; Hopp et al., eingereicht). Dabei stellte sich heraus, dass aufgrund der Anreicherung
von PAK in den oberflichennahen Schichten diese eine ausgepriagte Hydrophobizitit aufwiesen. Ein
Infiltrationsexperiment mit einem Farbtracer zeigte eine heterogene Anordnung von FlieBpfaden mit

.
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praferenziellem Fluss (Lipsius, 2004). In hydrophoben Bdden ist oftmals préaferenzieller Fluss beo-
bachtet worden (Bauters et al., 1998; Clothier et al., 2000; Ritsema and Dekker, 1996). Wasser abwei-
sende Bodenoberflachen konnen auch in homogenen, sandigen Substraten eine instabile Infiltrations-
front hervorrufen, die in der Ausbildung priaferenzieller FlieBwege, auch ,,Fingered flow* genannt,
resultiert (De Rooij, 2000). In dem Bodenprofil am Versuchsstandort wurden zum einen eine raumlich
variable Verteilung der Chrom- und Arsengehalte in der Festphase und zum anderen rdumlich eben-
falls sehr variable Sickerwasserkonzentrationen festgestellt. Simulationen des reaktiven Stofftrans-
ports mit einem numerischen zweidimensionalen Transportmodell dienten der Untersuchung folgen-
der Fragestellungen:

1. Welche Konsequenzen ergeben sich fiir das Austragsverhalten des Stoffes?

2. Welchen Einfluss hat das durch die hydrophobe Bodenoberfldache hervorgerufene FlieBmuster

auf die Stoffverteilung in der Festphase und auf die Losungskonzentrationen?

Die Auswirkungen praferenzieller Fliecharakteristiken auf die Stoffverlagerung sind im Zusammen-
hang mit Pestiziden intensiv untersucht worden. In zahlreichen Feldstudien wurde nachgewiesen, dass
viele der als Pestizide eingesetzten organischen Substanzen trotz ausgeprdgter Sorption im Boden
durch préiferenziellen Fluss in groere Tiefen verlagert werden kdnnen (z.B. Jury et al., 1986; Kladiv-
ko et al., 1991; Shipitalo and Edwards, 1996; Scorza et al., 2004).

In der vorliegenden Studie stellte die Realisierung des durch die hydrophobe Eigenschaft induzierten
priaferenziellen FlieBgeschehens eine besondere Herausforderung dar. Dabei ging es in erster Linie
um eine Nachbildung der makroskopischen FlieBmuster, die durch das Farbtracer-Experiment identi-
fiziert wurden, um die oben genannten Fragestellungen zu beantworten. Es wurde nicht angestrebt,
die Entstehung von FlieBfingern auf physikalischer Ebene im Modell zu simulieren, z.B. durch Imp-
lementierung von Hysterese oder Verwendung unterschiedlicher Parametrisierungen der Leitfdhig-
keitsfunktion fiir hydrophile und hydrophobe Bodenzonen (Nieber et al., 2000).

Material und Methoden

Standortcharakterisierung

Die Untersuchungen wurden auf einem ehemaligen Lagerplatz fiir frisch imprégniertes Holz durchge-
fiihrt, der etwa 70 Jahre in Benutzung war. Als Holzschutzmittel kamen iiberwiegend chromhaltige
Salze (z.B. Chrom-Kupfer-Arsen) und Steinkohlenteerdl-Destillate zum Einsatz. Die Kontamination
des Bodens resultierte aus direktem Abtropfen iiberschiissiger Holzschutzmittelmengen bzw. aus der
Auswaschung noch nicht im Holz fixierter Anteile mit dem Niederschlag. Der Eintrag erfolgte relativ
stetig und flachig. Eine Vollanalyse im Rahmen einer Vorerkundung erbrachte PAK-Feststoffgehalte
(Summe der 16 U.S.-EPA PAK) im Boden von 335 mg kg™ in der Schicht 0 — 50 cm und wesentlich
geringere Gehalte zwischen 0,35 und 0,7 mg kg™ in 50 — 200 cm Tiefe. An der Bodenoberfliche hat-
ten sich teilweise Teerkrusten herausgebildet.

Bei dem Boden am Untersuchungsstandort handelte es sich um einen Podsol aus mittel- bis grobkor-
nigem Flugsand im Einzelkorngefiige. Lediglich in einer Tiefe von 30 - 65 cm kamen ortsteindhnliche
Verhidrtungen vor. Der Anteil der Schluff- und Tonfraktion blieb im gesamten Profil unterhalb von
einem Prozent. Die Lagerungsdichten nahmen mit der Tiefe zu und lagen zwischen 1,5 g cm™ und
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1,7 g cm™ (Durner et al., 2002).

Auf dem Lagerplatz wurde ein Messfeld mit den Abmessungen 2,8 x 4,0 m* abgesteckt und in ein
Raster mit 20 Teilfeldern unterteilt. Das Bodenprofil wurde bis in eine Tiefe von 200 cm beprobt;
dabei wurden sieben Schichten unterschieden. Um die rdumliche Variabilitét der Stoffverteilung in
der Festphase abschitzen zu konnen, wurden pro Schicht fiinf Rasterteilfelder zufillig ausgewéhlt und
Proben genommen. In diesen Proben wurden im Konigswasseraufschluss (DIN EN 13346, 2001) die
Gesamtgehalte an Arsen und Chrom ermittelt (Abb. 1). Die Gesamtgehalte nahmen im Profil von o-
ben nach unten ab und wiesen eine ausgeprigte Variabilitit auf (Variationskoeffizienten: As 31 -
101%, Cr 14 - 126%).

0-2cm Y 0-2cm

2-6 cm 77 2-6 cm

6-30 cm 77 6-30 cm

E 30-65 om Y E 30-65 cm

® 65110 cm Y ® 65-110 cm

110-160 cm Y7 110-160 cm
160-200 cm . | 160-200 cm @ | |

As [mg kg Crimgkg']

Abb. 1: Riumliche Variabilitit der Gesamtgehalte an Arsen und Chrom im beprobten Profil. Balken geben Mi-
nimum- und Maximumwerte aus den fiinf Konigswasseraufschliissen pro Schicht an.

An acht um das Messfeld herum verteilten Stellen wurden in 100 cm und in 150 cm Tiefe Sickerwas-
sersammler waagerecht in den Boden eingebaut. Das Sickerwasser wurde {iber einen Zeitraum von 10
Monaten kontinuierlich beprobt. Technik und Ergebnisse der Sickerwasseruntersuchung wurden de-
tailliert in Hopp et al. (eingereicht) beschrieben.

163| | 23 | [400 142| [145] | 60
% 7 Y
1 2 3] 1 2% | 3
| 4 206 | 4 58
As Cr
s,
ED 5 43
| 535 |
8 7 6 8 7 6
26 | | 15 22 9 18

Abb. 2: Rdumliche Variabilitdt der mittleren Sickerwasserkonzentrationen (fett, in ug L) der acht Sickerwas-
sersammler (kursive Ziffern, ungerade: 150 cm Beprobungstiefe, gerade: 100 cm). Einordnung in Klas-
sen von niedrig (weif3), mittel (grau), hoch (schraffiert) und sehr hoch (schwarz). Klasseneinteilung un-
terschiedlich fiir As und Cr.

Die tiber den Beprobungszeitraum gemittelten Konzentrationen an Arsen und Chrom der einzelnen
Sickerwassersammler sind in Abbildung 2 dargestellt. Die rdumliche Variabilitit war — im Gegensatz
zur zeitlichen — sehr hoch und betrug an einzelnen Beprobungsterminen bis zu drei Gré3enordnungen.
Es konnte keine fiir diesen Standort typische Sickerwasserkonzentration fiir Arsen oder Chrom abge-
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leitet werden.

Die Untersuchung der hydrophoben Bodeneigenschaften entlang eines horizontalen, 12 m langen
Transekts zeigte, dass in den obersten fiinf Zentimetern an den meisten Stellen eine extreme
Hydrophobizitit herrschte (Buczko et al., eingereicht). Ein nach Abbau der Sickerwassersammelanla-
ge durchgefiihrter Farbtracer-Infiltrationsversuch (Lipsius, 2004) belegte die Existenz ausgeprigter
préiferenzieller FlieBpfade (Abb. 3), die hochstwahrscheinlich durch die Wasser abweisende Boden-
oberfldche induziert werden.

Die Entstehung der gegenwirtigen Belastungssituation wird wie folgt angenommen: Zu Beginn der
Nutzung des Lagerplatzes erfolgte der Eintrag der Holzschutzmittel in den unbelasteten Sandboden.
Durch das Einzelkorngefiige waren die Voraussetzungen fiir eine relativ gleichmaBige Stoffverteilung
gegeben. Im Laufe der Zeit reicherten sich Teerdle in den oberflaichennahen Bodenschichten an, es
entwickelte sich eine hydrophobe Charakteristik. Die Hydrophobizitit bewirkte die Ausbildung préfe-
renzieller FlieBwege. Dadurch dnderten sich die Bedingungen fiir den Eintrag und den Transport von
Stoffen. Vor mehr als zehn Jahren wurde die Nutzung aufgegeben, seitdem tritt nur noch ein Austrag
von Stoffen auf. Der Boden ist nach wie vor hydrophob. Es kann allerdings keine Aussage dariiber
getroffen werden, wie lange es dauerte, bis sich eine ausgepriagte Hydrophobizitit entwickelte, und
wie stabil die induzierten FlieBpfade waren. Experimentelle Untersuchungen von ,,Fingered flow*,
auch in hydrophoben Bdéden, haben gezeigt, dass FlieBfinger aufgrund der Hysterese der bodenhyd-
raulischen Retentionsfunktion eine hohe Persistenz aufweisen (Glass et al., 1989; Ritsema et al.,
1996; Ritsema and Dekker, 1996).

Abb. 3: Vertikalprofil 200 x 200 cm nach Infiltration des Farbtracers (nach Bildverarbeitung). Gefirbte Fldichen
erscheinen schwarz. Graue Punkte markieren die ehemalige Position von zwei Sickerwassersammlern
(links in 100 cm, rechts in 150 cm Tiefe).

Modellierung

Ansatz

Um die Auswirkungen einer hydrophoben Bodenoberfliche auf die Verteilung und die Verlagerung
von Stoffen zu untersuchen, wurden der Wasserfluss und der Stofftransport mit dem Finite-Elemente-
Modell Hydrus-2D (Simtinek et al., 1999) simuliert. Dabei sollten die Muster der FlieBpfade, die nach
dem Firbeversuch beobachtet worden waren, nachgebildet werden.
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Der gewihlte Ansatz verfolgte die Rekonstruktion der Belastungshistorie. Der gesamte Simulations-

zeitraum betrug 35 Jahre. Es wurden zwei Szenarien betrachtet:

~Homogen™:  Stoffeintrag in einen homogenen, nicht-hydrophoben Boden fiir 25 Jahre. Nachfol-
gend 10 Jahre ohne weiteren Stoffeintrag.

,Hydrophob®: Stoffeintrag in einen homogenen Boden fiir 10 Jahre. Stoffverteilung zum Zeitpunkt
t=10 a als Anfangszustand fiir eine anschlieBende Simulation des Stofftransports ii-
ber 15 Jahre in ein nicht-homogenes Profil mit hydrophober Oberfldchenschicht und
praferenziellem Fluss. Nachfolgend 10 Jahre ohne weiteren Stoffeintrag.

Als Stoff wurde ein Modellstoff mit fiktiven Sorptionseigenschaften gewéhlt.
Modellierung des Wasserflusses und des Stofftransports

Unter den Voraussetzungen, dass das Porensystem des Bodens unverinderlich, der Wassertransport in
der Gasphase vernachlédssigbar und die Bodenluft vollkommen mobil ist, kann die Modellierung des
instationdren Wasserflusses mit der Richards-Gleichung erfolgen (Fliihler und Roth, 2003). Die ver-
wendete Formulierung beriicksichtigt die rdumliche Abhéngigkeit der ungeséttigten hydraulischen
Leitfihigkeit im zweidimensionalen Fall':

©_9 K Ki'A%'i_KizA 1)
ot Ox; / 0x;

x; (i=1,2) rdumliche Koordinaten (i=1 fiir horizontal, i=2 fiir vertikal)

Die ungesittigte hydraulische Leitfahigkeitsfunktion ist eine Funktion des Matrixpotentials und des
raumlichen Bezugs (Koordinaten x, z):

K(h,x,z)= K (x,2) K, (h,x,z) ()

In der Formulierung der Richards-Gleichung wurde kein Senkenterm, z.B. die Entnahme von Wasser
aus dem System durch Pflanzenwurzeln, beriicksichtigt, da die betrachtete Versuchsflache frei von
Vegetation ist.

Zur Beschreibung des reaktiven Stofftransports wird die Kontinuitédtsgleichung mit der Flussglei-
chung zur Konvektions-Dispersions-Gleichung kombiniert:

dc 0 dc dc
OR()E =2 op, L |- ¢ 3
a ax,.[ ’fax,) o, ©)

1

mit dem Retardationskoeffizienten R(c), der den Sorptionsterm enthilt, definiert als

_14+ PO
R(c) =1+ 6 % “4)

Aufbau des Modellgebiets

Das Modellgebiet bestand aus einer vertikalen Ebene mit den Abmessungen 200 x 200 cm?. Das gene-
rierte Finite-Elemente-Netz wies 4725 Dreieckselemente mit insgesamt 2443 Knoten auf. Es wurden

" Samtliche in Gleichungen verwendete Variablen werden im Anhang erklirt.
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drei Schichten mit unterschiedlichen bodenhydraulischen und -physikalischen Eigenschaften defi-
niert, die sich an den Ergebnissen der bodenphysikalischen Untersuchungen an dem Versuchsstandort
orientierten (Durner et al., 2002). Die Beschreibung der bodenhydraulischen Funktionen erfolgte mit
der Parametrisierung nach Mualem-van Genuchten (van Genuchten, 1980) (Tab. 2). Eine Hysterese
der bodenhydraulischen Eigenschaften wurde nicht beriicksichtigt.

Tab. 2: Van-Genuchten-Parameter des Referenzzustands und Stofftransport- und Reaktionskennwerte, die in den
Simulationen verwendet wurden.

Schicht Tiefe Van-Genuchten Parameter
o, O, o n Ks ds Do Kq
[em] | [ [ [emd’] |[gem®] | [em] | [em’gT]
1 0-10 0,05 0,43 | 0,058 2 713 1,51 7 15
2 10-70 | 0,052 | 0,41 | 0,062 | 2,627 1000 1,56 2,8 75
3 70-200 | 0,02 0,36 | 0,051 | 2,65 850 1,7 2,5 1,5

Zur Implementierung einer kleinskaligen rdumlichen Variabilitdt der hydraulischen Bodeneigenschaf-
ten wurde eine lineare Scaling-Prozedur verwendet (Vogel et al., 1991), die die jeweiligen bodenhyd-
raulischen Kennwerte in Beziehung zum definierten Referenzzustand setzt. Dieses Vorgehen basiert
auf dem Similar-Media-Konzept von Miller und Miller (1956). Skalierungsfaktoren fiir ungeséttigte
hydraulische Leitfédhigkeit und Matrixpotential hingen dabei gemif folgender Beziechung zusammen:

o =, und g =

Skalierungsfaktor fur
hydraulische Leitfahigkeit

oy =1

Korrelationslangen
A,=10cm
A, =20 cm

Stochastische Generierung der
Skalierungsfaktoren mit
log-normaler Verteilung

log (cv) = 0,25

1,6

Abb. 4: Visualisierung der stochastisch generierten Verteilung der Skalierungsfaktoren der hydraulischen Leit-
féhigkeit innerhalb der Modellregion.

Es wurde eine Anisotropie der Heterogenitdt angenommen; die charakteristischen Ausdehnungen der
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durch die Skalierung generierten Strukturen im Profil, ausgedriickt als Korrelationsldngen, waren in
vertikaler Richtung groBer als in horizontaler. Die Skalierungsfaktoren wurden stochastisch verteilt
(Abb. 4).

Die Hydrophobizitit, die den préferenziellen Fluss an diesem Standort induziert, erlaubt nur eine
punktuelle Infiltration, d.h. sie wirkt sich so aus, als ob weite Bereiche der Bodenoberfliche nur eine
sehr geringe Leitfahigkeit hitten. Die unterstellte Persistenz der FlieBfinger erlaubt vereinfachend ihre
Nachbildung als starre Strukturen. Die modellhafte Realisierung der makroskopischen FlieBstrukturen
fiir die Simulation des Szenarios 2 wurde daher durch die nachtriagliche Abgrenzung von Bereichen
mit sehr niedrigem Skalierungsfaktor fiir die ungeséttigte hydraulische Leitfahigkeit von ok = 0,0001
erreicht. In hydrophoben Boden findet an der Grenzschicht zwischen hydrophilen und hydrophoben
Bodenzonen eine laterale FlieBbewegung (,,distribution flow*) hin zu weniger hydrophoben Stellen
statt (Ritsema et al., 1993; Dekker and Ritsema, 2000). Um im Modell direkt an der Bodenoberflache
lateralen Fluss zu ermdglichen, wurden die obersten fiinf Zentimeter der Domain nachtréglich mit
einem Skalierungsfaktor von ok = 100 belegt (Abb. 5).

LS ISS I LIS,

Abb. 5: Realisierung des pridferenziellen Flusses. Links homogener, nicht-hydrophober Boden (mit kleinskaliger
Variabilitit), rechts hydrophobes Profil (mit kleinskaliger Variabilitdt und priferenziellem Fluss).
Grau: Skalierungsfaktor 100, schraffiert: Skalierungsfaktor 0,0001, weif3: Gebiet mit stochastisch ver-
teilten, Miller-Miller-dhnlichen hydraulischen Funktionen.

Sorptionsmodell

Zur Beschreibung der Sorptionsreaktionen wurde das Two-Site-Konzept angewendet, d.h. es kann
zwischen spontaner und zeitabhingiger Gleichgewichtseinstellung zwischen Fest- und Losungsphase
unterschieden werden. In den in dieser Studie erstellten Simulationen wurde ein lineares Sorptions-
modell zugrunde gelegt.

s=K,c ®)]

Es wurde angenommen, dass sdmtliche Stoffsorptionsvorginge ratenlimitiert verlaufen, d.h. dass eine
Gleichgewichtseinstellung zwischen Fest- und Losungsphase zeitlich verzogert ist. Der Stoffaus-
tausch, also Ad- und Desorption, wird als Kinetik erster Ordnung beschrieben:

0.
a—j=a)<seq —s) ©)

Das AusmaB der Zeitabhéngigkeit wird durch den Ratenkoeffizienten erster Ordnung o bestimmt und
betrug im vorliegenden Falle @ = 0,01 d" auf allen Sorptionsplitzen. Der Verteilungskoeffizient Kq
zwischen Fest- und Losungsphase wurde so gewdhlt, dass die Bindungskapazitit des Bodens - in An-
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lehnung an die experimentellen Ergebnisse (Abb. 1) - von oben nach unten im Profil abnahm (Tab. 2).
Aufgrund der linearen Sorptionsisotherme ergibt sich fiir den Retardationskoeffizienten R(c) in Glei-
chung (3):

R(c)=1 +ng (7

Senkenterme wie Abbauprozesse oder Entzug durch Pflanzenaufnahme wurden nicht beriicksichtigt.

Rand- und Anfangsbedingungen

Am oberen Rand der Modellregion wurde eine atmosphérische Randbedingung angelegt, mit einer
natiirlichen Niederschlagsverteilung des Jahres 1995 an einer Wetterstation in der Ndhe des Ver-
suchsstandortes (Jahressumme: 537,3 mm). Das langjéhrige Niederschlagsmittel liegt an dieser Stati-
on bei 650-750 mm pro Jahr. Der Niederschlag wurde auf den Simulationszeitraum vervielfaltigt.
Verdunstung wurde nicht beriicksichtigt. Exploratorische Simulationen mit den bodenhydraulischen
Eigenschaften des Modellgebiets hatten eine Evaporation von ca. 25% des jéhrlichen Niederschlags
ergeben. Der untere Rand wurde als ,,free drainage* definiert, da am Versuchsstandort der Grundwas-
serspiegel deutlich unterhalb von 200 cm liegt. Die seitlichen Begrenzungen des Modellgebiets waren
undurchlissig. Als Randbedingung fiir den Stoffeintrag wurde eine Flussrandbedingung (Cauchy-
Randbedingung) verwendet. Der Stoffeintrag erfolgte mit dem Niederschlag in einer konstanten Kon-
zentration von 100 pg L7

Der hydraulische Anfangszustand wurde liber das Matrixpotential definiert mittels einer linearen Ver-
teilung von £ mit der Tiefe zwischen -50 cm Wassersdule (WS) am unteren Rand und -100 cm WS am
oberen Rand. Die Stoffkonzentrationen im Profil sowohl in Losungs- als auch in Festphase betrugen

zu Beginn Null.

Ergebnisse

Abbildung 6 visualisiert exemplarisch die FlieBwege im homogenen und im hydrophoben Profil.
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Abb. 6: Visualisierung der Flieffwege im homogenen und im hydrophoben Profil. Gestrichelte Linien markieren
die Positionen, an denen die horizontale Verteilung der Festphasengehalte bestimmt wurde (s. Abb. 9).
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Wahrend im homogenen Boden die FlieBvorginge gleichméBig verteilt iiber die gesamte Breite der
Modellregion ablaufen, wird das infiltrierende Wasser im hydrophoben Profil durch die wenig durch-
lassige oberflichennahe Struktur in die Randbereiche kanalisiert. Infolgedessen werden der linke Teil
des Profils und die Zone entlang der gering leitfahigen Struktur, die sich am rechten Rand der Modell-
region befindet, stark durchstromt. Die wenig durchldssigen Bereiche setzen die Durchstromung der
darunter liegenden Zonen deutlich herab.

Der jéhrliche Stoffeintrag in das Modellgebiet wird geméf der folgenden Gleichung berechnet:

S

cum

=NS-¢, x (8)
Im vorliegenden Fall werden pro Jahr 1075 pg cm™ in die Modelldomain eingetragen. Fiir den gesam-
ten Modellierungszeitraum errechnet sich daraus ein Gesamteintrag von 26865 pg cm™ (Abb. 7). Die
iiber den Zeitraum von 35 Jahren ausgewaschene Stoffmenge liegt im hydrophoben Profil héher als
im homogenen Vergleichsprofil.
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Abb. 7: Kumulative Stofffliisse in bzw. aus der Modellregion.
Die Betrachtung der jahrlichen Stoffaustrige zeigt jedoch, dass im achten Jahr nach Ende des Stoff-

eintrags die pro Jahr aus dem hydrophoben Profil ausgetragenen Stoffmengen unter die des homoge-
nen Profils absinken (Abb. 8).
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Abb. 8: Jdhrliche Stoffaustrige aus der Modellregion. Gepunktete Linie markiert Ende des Stoffeintrags nach 25
Jahren.

Abbildung 9 zeigt fiir jede Schicht die Verteilung der Festphasengehalte nach 25 und nach 35 Jahren
im homogenen und im hydrophoben Profil. Im homogenen Profil ist die horizontale Variabilitdt der
Festphasengehalte relativ gering. Entsprechend der Definition der Sorptionseigenschaften nehmen die
Gehalte von oben nach unten ab, solange der Stoffeintrag anhélt. Nach Ende des Stoffeintrags, wenn
nur noch eine Verlagerung innerhalb des Profils stattfindet, wandert die Belastung als Front durch das
Profil. Nach 35 Jahren haben die Festphasengehalte in Schicht 1 stark abgenommen und sind bereits
unter die Gehalte der Schicht 2 abgesunken. Schicht 3 stellt zu diesem Zeitpunkt eine Senke dar, im
Vergleich zum Zustand zehn Jahre frither haben sich die adsorbierten Gehalte erhoht.

Die an der Festphase adsorbierten Stoffmengen in Schicht 1 des hydrophoben Bodens sind dhnlich
grof} wie im homogenen Vergleichsprofil. In den Schichten 2 und 3, die durch eine heterogene Vertei-
lung der Fliepfade geprdgt sind (Abb. 6), weisen die Festphasengehalte eine deutliche horizontale
Variabilitdt auf. Dabei reichert sich der Stoff in den stark durchflossenen Bereichen an, wihrend we-
niger stark durchstromte Zonen niedrigere Gehalte aufweisen. Sobald der Eintrag aufhoért und nur
noch eine Auswaschung erfolgt, kehrt sich die Situation um: Die an der Festphase adsorbierten Stoff-
gehalte haben in den FlieBwegen deutlich abgenommen, wohingegen durch laterale Stofftransportvor-
ginge die Gehalte in den weniger stark durchflossenen Bereichen im Vergleich zu t = 25 a leicht an-
gestiegen sind.
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Abb. 9: Verteilung der Stoffgehalte in der Festphase entlang eines horizontalen Querschnitts durch die Modell-
region des homogenen und des hydrophoben Profils (s. Abb. 6). Pro Schicht ein Querschnitt in

Schichtmitte, jeweils fiir den Zustand nach 25 Jahren (links) und nach 35 Jahren (rechts).
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In Abbildung 10 sind die Stoffkonzentrationen in der Losungsphase entlang horizontaler Querschnitte
dargestellt. Entsprechend der experimentellen Sickerwassererfassung wurden die Querschnitte in
100 cm und in 150 cm Tiefe angelegt. Es wurde exemplarisch der Zustand bei t = 35 Jahre gewéhlt.
Die zu einem Zeitpunkt auftretenden Konzentrationen in einer Tiefe umspannen eine Gréenordnung,.
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Abb. 10: Lésungskonzentrationen entlang horizontaler Querschnitte durch die Modellregion, links in 100 cm
Tiefe, rechts in 150 cm Tiefe, zum Zeitpunkt t = 35 Jahre.

Diskussion

Der Wasserfluss liber wenige bevorzugte FlieBbahnen bewirkt im Vergleich zu einem Profil mit ho-
mogen verteiltem Wasserfluss eine Verengung des FlieBquerschnitts und damit eine Zunahme der Ab-
standsgeschwindigkeit. Dieses wurde beispiclsweise von Bauters et al. (1998) experimentell gezeigt.
Die Konsequenz ist, dass im hydrophoben Profil gro3e Stoffmengen schneller verlagert werden. Im
Hinblick auf eine Verlagerung von Schadstoffen in das Grundwasser ist praferenzieller Fluss folglich
als negativ zu beurteilen; die verlagerten Frachten und die sich bei dem Eintritt in das Grundwasser
einstellenden Konzentrationen sind hoher. Der priaferenzielle Fluss setzt die Filterwirkung des Bodens
herab, weil weite Bereiche der Bodenmatrix umflossen werden. Im homogenen Profil hingegen wird
die Verweilzeit des infiltrierenden Wassers hoher sein, wodurch Retentions- und Abbauprozesse
wirksam werden konnen. Innerhalb der in dieser Studie betrachteten Szenarien wird deutlich, dass der
Stoffaustrag im hydrophoben Boden zeitlich konzentrierter stattfindet, er erreicht sein Maximum frii-
her als im homogenen Vergleichsprofil. Da der Stoffaustrag aus dem homogenen Profil kleiner ist,
enthdlt das gesamte homogene Profil zum Zeitpunkt des Simulationsabschlusses eine hohere Stoff-
menge, d.h. die Belastung des Bodens ist hoher. Priferenzieller Fluss fiihrt folglich gleichzeitig dazu,
dass sich Schadstoffe in geringerem Umfang im Profil anreichern. Sobald nach Ende des Eintrags die
FlieBwege ausgewaschen sind, sinken die jahrlichen Austragsmengen des hydrophoben Profils unter
die des homogenen Vergleichsprofils. In dieser Phase geht das hohere Risiko fiir das Grundwasser
von dem Boden ohne praferenziellen Fluss aus. Im hydrophoben Profil fiihrt nun die geringe Durch-
stromung eines Grofteils der belasteten Bodenzone dazu, dass die Auswaschung und die Verlagerung
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von Schadstoffen stark verzogert ablaufen. Die Bodenbelastung wird gleichsam konserviert.

Die am Versuchsstandort beobachteten rdumlichen Variabilititen hinsichtlich Gesamtgehalte und Si-
ckerwasserkonzentrationen kénnen durch das priferenzielle FlieBgeschehen erklédrt werden (Abb. 9
und 10). Ritsema et al. (1993) wiesen in einem Sandboden mit hydrophobem Oberboden die Existenz
persistenter FlieBfinger nach und konnten in einem Tracerexperiment zeigen, dass die Losungskon-
zentrationen selbst im hydrophilen Unterboden, trotz divergierender FlieBfinger, rdumlich stark vari-
ierten. Es muss einschrinkend gesagt werden, dass die Ubertragung der Simulationsergebnisse auf
Freilandverhiltnisse eine Vereinfachung bedeutet. Die horizontalen Querschnitte durch die Modellre-
gion liefern nur eindimensionale Werte, wahrend sowohl bei der Entnahme von Bodenproben als auch
bei der Sickerwassersammlung mit 100 cm langen Saugrohren {iber mindestens zwei rdumliche Di-
mensionen integriert wird.

Schlussfolgerungen

Der Transport von Schadstoffen {liber praferenzielle FlieBpfade hat in Abhéngigkeit der vorherrschen-
den Eintragssituation zwei gegensitzliche Wirkungen. Wihrend eines andauernden Stoffeintrags ist
mit einer Verlagerung hoher Stofffrachten zu rechnen. Sobald jedoch der Eintrag endet und die be-
vorzugten Fliebahnen ausgewaschen sind, werden belastete Bodenbereiche durch den praferenziellen
Fluss effektiv vor einer Auswaschung geschiitzt.

Die Simulationsstudie hat dariiber hinaus verdeutlicht, dass priaferenzieller Fluss zu einer rdumlichen
Variabilitdt der Stoffverteilung in Fest- und Losungsphase fiihrt. Eine représentative Beprobung von
Sickerwasser mittels punktueller Techniken wie Saugrohre und Saugkerzen und die Ableitung einer
»typischen® Sickerwasserkonzentration werden daher an derartigen Standorten stark erschwert.
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Anhang
Symbole
c Stoffkonzentration in Losungsphase [M L]
Cin Stoffkonzentration im Niederschlag [M L]
ds Lagerungsdichte im 2D-Modell [M L]
G Stoffmenge in Losungsphase [M L]
DL longitudinale Dispersivitit [L]
h Matrixpotential [L]
ungesittigte hydraulische Leitfahigkeit [L T"']
Ky Verteilungskoeffizient zwischen Fest- und Losungsphase [L> M™']
K* Anisotropie-Tensor [-]
KijA Komponenten von K*
K, relative Leitfahigkeit [-]
K gesittigte hydraulische Leitfahigkeit [L T']
n Exponent in der van-Genuchten-Parametrisierung (,,shape parameter)
NS jahrliche Niederschlagsmenge [L T']
s Stoffkonzentration adsorbiert an der Festphase [M M™']
Seq Stoftkonzentration adsorbiert an der Festphase, im Gleichgewicht mit Losungsphase
Sem  kumulativer Stoffeintrag in 2D-Modellregion [M L! T'l]
t Zeit [T]
X horizontale Ausdehnung der Modellregion [L]
o Koeffizient in der van-Genuchten-Parametrisierung (,,scale parameter*) [L]
Ok Skalierungsfaktor fiir die ungesittigte hydraulische Leitfdhigkeit
Oy Skalierungsfaktor fiir das Matrixpotential
Oe Skalierungsfaktor fiir den Wassergehalt
Ax horizontale Korrelationslédnge [L]
Ay vertikale Korrelationsléange [L]
p Lagerungsdichte [M L7]
® volumetrischer Wassergehalt [L* L]
(OX Restwassergehalt [L° L]
O, Sittigungswassergehalt [L* L]
® Ratenkonstante erster Ordnung [T™']
Einheiten im Modell
Lange L [cm] Beachte:
Masse M [ng] Lagerungsdichte dg [gcm?]
Zeit T [d] Verteilungskoeffizient K4 [em® g
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6 Darstellung des Eigenanteils

Alle Einzelarbeiten haben von den zahlreichen, intensiven Diskussionen profitiert, die ich mit den
beiden Projektleitern, Prof. Stefan Peiffer und Prof. Wolfgang Durner, gefiihrt habe.

Das Bodenmaterial, das fiir die in den Einzelarbeiten A bis E beschriebenen Experimente verwendet
wurde, wurde wihrend einer Probenahmekampagne im Juni 2001, an der ich maB3geblich beteiligt

war, entnommen.

Einzelarbeit A

Der Konigswasseraufschluss, die Elutionsversuche und die selektiven Extraktionen wurden von mir
bzw. unter meiner Anleitung von den technischen Angestellten des Lehrstuhls fiir Hydrologie durch-
gefiihrt. Die Bestimmung der Arsen- und Chromkonzentrationen wurde der Zentralen Analytik des
BITOK iibertragen. Fiir die Darstellung, Auswertung und Interpretation der Ergebnisse bin ich ver-
antwortlich.

Einzelarbeit B

Der Konigswasseraufschluss, die selektiven Extraktionen und die Versuche zur Freisetzungskinetik
wurden unter meiner Anleitung von den technischen Angestellten des Lehrstuhls fiir Hydrologie
durchgefiihrt. Christina Hunkler untersuchte in ihrer Diplomarbeit (2003) die pH-abhéngige Mobili-
sierung von Arsen und Chrom. Aus der Diplomarbeit von Margit Ranz (2002) wurden die Ergebnisse
der Arsen- und Chromspeziierung verwendet. Alle chemischen Analysen fanden in der Zentralen
Analytik des BITOK statt. Fiir die Darstellung, Auswertung und Interpretation der Ergebnisse bin ich
verantwortlich.

Einzelarbeit C

Ich war in die Konzeption und die technische Realisierung des Séulenversuchs involviert. Die Versu-
che und die Probenaufbereitung wurden verantwortlich von mir unter Mithilfe der technischen Ange-
stellten des Lehrstuhls fiir Hydrologie und einer wissenschaftlichen Hilfskraft durchgefiihrt. Die Per-
kolatproben wurden — aufler in der Anfangsphase — von mir und den technischen Angestellten analy-
siert. Die Darstellung und Auswertung der Ergebnisse fallen in meine Verantwortung.

Einzelarbeit D

Idee, Umsetzung und Interpretation stammen von mir.

Einzelarbeit E

Die Bestimmung der Gesamtgehalte wurde unter meiner Anleitung von einer technischen Angestell-
ten des Lehrstuhls fiir Hydrologie durchgefiihrt. Ich war an der Installation, der Wartung und dem
Ausbau der Sickerwassererfassungsanlage beteiligt. Die Grundwassermessstelle wurde von mir in
Zusammenarbeit mit Dr. Winfrid Gade installiert und von mir alleine betreut. Ebenso oblag mir die
Analytik der Sickerwasser- und Grundwasserproben. Die Ergebnisse des Farbtracer-Versuchs wurden
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der Diplomarbeit von Kai Lipsius (2004) entnommen. Dr. Uwe Buczko untersuchte die Hydrophobizi-
tdt am Versuchsstandort (Buczko et al., eingereicht). Fiir die Darstellung, Auswertung und Interpreta-
tion der Ergebnisse bin ich verantwortlich.

Einzelarbeit F

Idee und Interpretation stammen von mir. Fiir die modellhafte Umsetzung gab mir Prof. Wolfgang
Durner entscheidende Impulse.
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