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Aus der Lagerstattenexploration ist bekannt, dasfirliche Feuchtgebiete (Wetlands) in den
Substraten Torf und organikreiche Bdden hohe Unanéwtrationen aus dem durchflieBenden Wasser
anreichern koénnen. Die Ubertragung dieses Phanoraehs,constructed wetlands* konnte fiir
urankontaminierte Bergbauwasser eine kosteneffizidehandlungsmethode sein, die besonders
beim Langzeiteinsatz und niedrigen Schadstoffkomaganen ihre Starken zeigt. Zur Reinigung
typischer saurer Bergbauwasser werden solche Vdstlaeit mehr als 15 Jahren erfolgreich
angewendet. Inzwischen ist auch zur Uranabtrenrwelgweit ungefahr ein Dutzend kinstlicher
Wetlandsysteme dokumentiert, die jedoch Uberwiegeim@ unzureichende Behandlungseffizienz
aufweisen.

Zahlreiche Literaturstudien zu Wetlands und zum iemewesentlichen Thema Uran, sowie sehr
wenige Studien zu ,Uran-Wetlands" verdeutlichen,sgdaUranriickhaltung in Wetlands mit
organischem, aber auch anorganischem Substrat igpeihz funktionieren sollte. Obwohl
Beobachtungen an natirlichen Wetlands, in deneerabe, reduzierende Bedingungen vorliegen,
belegen, dass Uran unter diesen Bedingungen fiwerten kann, wurde keine rundum zufrieden
stellende Anwendung kiinstlicher ,Uran-Wetlands" ilingere Zeitrdume gezeigt. Die Ursachen
wurden bisher kaum néaher erforscht, da eine techaifroblemlésung im Mittelpunkt stand, im
Gegensatz zur prozessorientierten FragestellungheiDasind die Mechanismen, welche die
Ruckhaltung von Uran in Wetlands bewirken, in dezs@ntlichen Punkten nach wie vor ungeklart.
Hier setzt das vorliegende Projekt an. Wirksame iMasmen der Uranfestlegung werden anhand
von Gelandestudien an natirlichen Wetlands und miektierten Fallbeispielen diskutiert und im
Hinblick auf die Signifikanz fir den zukinftigen rBatz kinstlicher Wetlands fir
Urankontaminationen in Bergbauwéssern und geogelasteée Grundwasser bewertet. Als
Studienobjekte dienten natirliche Wetlands in Tgen und Sachsen, die sich u.a. auf dem
ehemaligen Uranbergbaugebiet der Betriebe RonnemddSeelingstadt der Wismut GmbH gebildet
haben.

Im Rahmen von Geléndeuntersuchungen wurden insgasafmr als 20 Standorte, auf denen sich
Wetlands natirlich bzw. im Zuge der Bergbautatigkentwickelt haben, hydrogeologisch und
teilweise hydrogeochemisch vorerkundet. Fast aten®rte erwiesen sich als nicht geeignet fur
prozessorientierte Geléande- und Laboruntersuchyrgauptsachlich da Uran in den Substraten der
meisten Wetlands im Vergleich zu den Oberb&dermegebung nicht deutlich angereichert ist. Von
drei geeigneten Wetlands dagegen im Umfeld der simgillen Absetzanlagen Helmsdorf und
Culmitzsch, die im Substrat teilweise stark erhdbtankonzentrationen mit Merkmalen sekundarer
Anreicherung aufweisen, wurden die Substrate fitalmtersuchungen vertikal durchteuft, um
Feststoff und Wasserphase aus insgesamt 22 Wetlaraititen bearbeiten zu kénnen.

Die Untersuchungen zeigen, dass Uran aus der Wsser im Zuge der Wetlandpassage mit sehr
hohen Konzentrationen von anndhernd 1 % besondemrganikreichen Substraten angereichert
werden kann. Es wurde oberflachennah und uberwiegeforfhorizonten akkumuliert. Urteilt man
nach den elektrochemisch ermittelten Redoxpotemtiaind den pH-Werten, musste in den meisten
Horizonten eine Reduktion von Uran erfolgen. Glgmhichtsberechnungen mit Hilfe des
Modellierwerkzeuges PhreeqC auf Grundlage von Reasseranalysen liefern fir einzelne Horizonte



eine Ubersattigung oxidierter und reduzierter Urmemale, was rein thermodynamisch zur
Prazipitation von Uranmineralen filhren misste.

Mittels einer Korrelationsanalyse wurde nachwiestass Uran mit den analysierten Elementen in
keinem deutlich erkennbaren kausalen Zusammenheahg sler die zu beobachtende Anreicherung
von Uran bewirkt hat. Die Dominanz eines einzigerozBsses, z.B. Komplexbildung mit
organischem Kohlenstoff, Sorption an Karbonaterr ddigféllung mit typischen Sekundarmineralen
wie Eisenhydroxiden, ist demzufolge unwahrschemnlimsgesamt zeigen die Analysen aber, dass
organischer Kohlenstoff eine wichtige VoraussetzfilrgJrananreicherungen darstellt, wobei es sich
um komplexe Beziehungen zwischen Qund U handelt. Bei niedrigeren,EGehalten ist kein
Zusammenhang deutlich; erst ab héheren Gehalte@,igeine erkennbare Voraussetzung fir die
Anreicherung von Uran.

Eine weitere Einengung mafgeblicher Rickhaltepsazés den natirlichen Wetlands erfolgte mit
direkten analytischen Techniken (EXAFS, XPS, XRDjduindirekten Methoden (sequenzielle
Schwefelextraktion, Bindungsformanalyse), wobei ndmezies bzw. Uranbindungsformen
nachgewiesen wurden. Es konnte gezeigt werden, dissnikrobielle Sulfatreduktion in den
Wetlands keine bedeutende Rolle fiir die hohen Udamaulationen gespielt hat. Uran wurde zudem
dort am hdchsten angereichert, wo keine reduzierenderhaltnisse vorlagen. Uranreduktion und
nachfolgende Préazipitation stabiler U(IV)-Minerah&gt daher kaum zu den hohen Gehalten bei.
Uranminerale konnten generell nicht nachgewieserieve Bei der sequenziellen Extraktion wurde
Uran vor allem aus labilen bis maflig mobilen Bingkformen zuriickgewonnen, wobei es im
Durchschnitt der drei Wetlands zu 82 % remobilisgrist. Autoradiogramme von Substratproben
enthillten eine feine Verteilung festgelegter Upmzes, wobei die hdchsten Konzentrationen in
KorngréRen auftreten, die Schluff entsprechen (®32bum). Direkte Urannachweise gelangen mit
rasterelektronischen Untersuchungen und EDX in d8obstrathorizont mit den hdchsten
Urankonzentrationen. Dort liegt eine deutliche Asation von Uran zu aluminiumhaltigen
Aggregaten vor. Diese uran- und aluminiumreichenaseh haben keine Mineralstrukturen
ausgebildet, obwohl sie chemisch Ahnlichkeiten Kablinit aufweisen. Es handelt sich vermutlich
um Tonmineral-Vorstufen in kolloidaler Ausbildunméglicherweise aber auch um Oxyhydroxide
oder Huminstoffaggregate. Sie sind oft an biotis@teukturen gebunden (Pilze, Algen, Moos-
Protonemen) und stehen mit der Urananreicherungseiaéinlich in kausalem Zusammenhang. Uran
ist daran durch chemische Sorption oder tber Mitfg bzw. Okklusion fixiert. Die weitergehende
Aufklarung erfordert hdher auflosende Analytik.

Die Mechanismen der Uranrlickhaltung in den untdrsnc natirlichen Wetlands umfassen
verschiedene Prozesse, die eine initiale ,Fangwgkdir Uran von der langerfristigen Festlegung
unterscheiden lassen. Fir den Transport des Unatie Wetlands scheinen Uranylkomplexe u. a. mit
Karbonationen eine Rolle zu spielen. Im SubstraMdetlands wurde Uran in bedeutenden Mengen in
der organischen Bodenfraktion als leicht remolgitisare Spezies bestimmt. REM-Untersuchungen
lassen vermuten, dass dabei die direkte BiosorpionUran in molekularer Spezies, méglicherweise
auch als prazipierte Nanopartikel, fir die initialdranakkumulation bedeutend ist. Fur die
langerfristige Festlegung kann das jedoch nicttegeba die mikrobielle Biomasse bei Anderung der
Umweltbedingungen rasch abgebaut wird, wodurch Uréder in die Wasserphase gelangt. Im
Substrat ist Uran nur in sehr geringem Ausmaf} diRbktoextraktion in pflanzlicher Biomasse
akkumuliert. Das meiste Uran dagegen ist sorptiBimmasse wie Torfmoos-Partikel oder Mikroben
gebunden. Dabei scheinen aluminiumreiche Aggreigatieolloidalen Maf3stab fir die Anreicherung
von Uran auf den organischen Oberflachen bedeutsairmdglicherweise sogar eine Voraussetzung
zu sein. Wenn diese Biomasse zersetzt wird, ist Re@mnobilisierung dieser Aggregate die



wahrscheinlichste Folge, nicht jedoch die Soluigifisng des Urans. Die chemische Form und die
GroRe der Uranspezies bzw. uranhaltigen Phasecheidst, ob ein Austrag aus dem Wetland erfolgt,
oder die erneute Festlegung in unmittelbarer Umggbwie ermittelten hohen Anreicherungen

sprechen dafur, dass eine langerfristige Uranfixigrinnerhalb des Substrates erfolgt.

In Synthese mit den Ergebnissen der Literaturauswegrsind Rhizosphareneffekte im Sinne eines
Synergismus aus Vegetation und Mikroorganismen elime Grundvoraussetzungen fir dauerhaft
wirksame Prozesse zur Uranriickhaltung und ein kEitgjabiles Wetland. Biosorption tréagt dabei
wesentlich zur Uranriickhaltung bei, kombiniert syezifischen anorganischen Sorptionsprozessen.
Diese sind in ihrer Wirkung eingeschrankt durch Rate der Prazipitation (Mitfallung, Okklusion)
oder durch die Menge der zur Verfligung stehendeerfiabhen (lonenaustausch und Adsorption).
Die darauf beruhenden Mechanismen kénnen bei keéimsti Wetlands aber stimuliert werden. Bisher
wurden in natirlichen Wetlands keine Neubildungen W(IV)-Mineralen konkret nachgewiesen.
Laborstudien zeigen jedoch, dass Uran, das mikiagigrh oder chemisch reduziert und nachfolgend
ausgefallt wurde, zweifellos stérker resistent géper Remobilisierung ist. In kiinstlichen Wetlands
konnte Uranreduktion noch nicht langerfristig egfeich umgesetzt werden, es gibt jedoch positive
Erfahrungen mit Bioreaktoren. Sollte sich in zukigen Studien naturlicher Wetlands herausstellen,
dass Uranreduktion den einzigen langzeitwirksametbi&ierungsmechanismus fir Uran darstellt,
muss versucht werden, den Erfolg sulfatreduzienerideaktoren auf kinstliche Wetlands zu
Ubertragen. Es werden Perspektiven aufgezeigteifie reduktive Fixierung von Uranfestphasen
durch einen gezielten Substrat- und Bakterieneinsaindglichen und unerwiinschte Nebeneffekte
eliminieren koénnen. Die Entwicklung eines dauerha@iduzierenden Milieus ist durch die
Standortwahl und konstruktive Mafnahmen zu férderanlich sind wasserspeichernde Pflanzen und
Redoxpuffer. Konstruktiv muss zudem verhindert eerddass FlieRhemmungen auftreten, die die
Reaktivitdt des Systems herabsetzen wirden. Auwdtmisierte Eingriffe, z. B. die Nachschaltung
reaktiver Wande, konnten dazu dienen, aus der lg@sungereichertes Uran in eine stabile Form
Uberzufiihren.

Die Ergebnisse dieser Studie kénnen dabei helfen Pdozessabfolge bei der Uranriickhaltung in
natirlichen Wetlands besser zu verstehen. Siernladas bisherige Konstruktionsziel kinstlicher
,Uran-Wetlands“, die Uranreduktion, Uberdenken, umsie demonstrieren gleichzeitig die
Notwendigkeit weiterer Forschung im Bereich ,Ge@Biteraktionen”, um kinstliche Wetlands mit
biologischen MaRRnahmen stérker auf die hier erl@nRrozesse auszurichten.

Nach dem jetzigen Kenntnisstand sind Wetlands @eigmet zur Vorbehandlung uranbelasteter
Wasser oder in Kombination mit anderen “passiveyst&@mnen, und durch zukinftige Forschungen
auch in Vollsysteme umsetzbar. Trotz der noch effefrragen konnen kiinstliche Wetlands als
kosteneffiziente, naturnahe Systeme als die bekegnative zur konventionellen Wasserbehandlung
bei niedrig konzentrierten und persistenten Kontatibonen insbesondere in Bergbauwassern
betrachtet werden. Die Nachhaltigkeit kiinstlicheirdn-Wetlands” ist ein wichtiges Anliegen, das
durch die Einbeziehung verschiedener Zeitskalertetsider Untersuchung rezenter, aber auch seit
geologischen Zeitskalen gebildeter Wetlandsedimauateugreifen ist.

Mit weiterer Identifikation der wirksamen Prozessslte es mdoglich sein, echt passive Systeme zu
schaffen, die sich mit einer adaptieren und optitere Biozonose aus Substrat, Bakterien und
Pflanzen selbst regulieren. Solche Wetlands konrgaih nach dem Ende der kalkulierten
Betriebsdauer idealerweise in den Untergrund esdglin.
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Data from uranium exploration indicate that natwalamps and peat lands (wetlands) frequently
remove uranium solutes from discharges, resultinguianium enrichment in the organic-rich
substrates. This observation suggests that comstiugetlands can be useful in terms of water
purification. For mine water discharges with uranigontaminations, these systems offer crucial
advantages regarding costs and maintenance expesgesially for long-term treatment and low
contaminations. Since more than 15 years, conslueetlands are successful in neutralising acid
mine drainage and reducing elevated iron contefypproximately a dozen of applications are
described, primarily aiming at uranium removal, tiit exhibiting insufficient treatment efficiency
Numerous studies were regarding the operation ofstcacted wetlands or uranium chemical
principals, but only a few records have combineglttipics ‘uranium’ and ‘wetlands’. Those provide
evidence that, in principle, effective uranium rgien can be realised in wetlands both with organic
and inorganic substrates. Although observations fratural wetlands with anaerobic and reducing
conditions indicate stable uranium fixation, susbelsperformances of constructed wetlands over a
longer period were not recorded so far. The basfitke processes that control the immobilisation of
uranium are still unclear, particularly since mosétthe studies aimed at technical solutions to the
contamination problem, rather than focussing ogigéating the mechanisms. In order to contribute to
the limited data set with regard to uranium accatioth processes, natural wetlands were investigated
and published case studies were evaluated. Thiedaah assessing the potential of future wetland
applications for elevated uranium concentrationsiine waters and groundwaters.

Therefore, approximately 20 small natural wetlamishe former German uranium milling area
nearby Ronneburg and Seelingstadt in ThuringiaZmany were surveyed, three of them containing
high uranium concentrations in the substrates, lwkscclearly attributed to secondary enrichment.
These three wetlands, located in the vicinity & thiling ponds Helmsdorf and Culmitzsch, were
investigated in detail by hydrogeological and geital field and laboratory studies on soil andepor
water samples of 22 stratified substrate horizons.

Uranium concentrations of the substrate strataeargched up to almost 1 % of uranium, mainly in
organic-rich horizons and close to surface. In mbshe horizons, the measured jiotential suggests
chemical reduction and precipitation. Equilibriurangputations (PhreeqC) based on horizon-wise
pore water analyses imply a supersaturation ofisagiand reduced uranium minerals for individual
horizons, which thermodynamically should resulumranium precipitations. The statistical evaluation
of the data set indicates that prevailing procedsesuranium transport or retention cannot be
elucidated - even not with values normalised toabry elements. However, a complex interrelation
between uranium and organic carbon (OC) contestbwious. Only at higher concentrations, solid OC
and U are correlated linearly and positively, sistiog an involvement of OC in the accumulation
processes.

In order to elucidate main retention factors, diragalytical techniques (EXAFS, XPS, XRD) and
indirect procedures (sulphur extraction TRIS, setjakextraction) were applied. Uranium species
and distribution were detected by these methodse®an sulphur extractions it can be assumed that
no enduring conditions for sulphate reduction wighantitative sulphide mineral formation had
established so far. Accordingly, it can be conatuteat uranium reduction followed by precipitation



did not contribute to the high uranium substratatents. The highest uranium concentrations even
occur in horizons hardly providing any reducing ditions. Uranium minerals were not detectable at
all. A sequential extraction procedure was caroetl in order to determine the main soil fraction
associated with uranium. Uranium is predominanigyridbuted in labile to moderately labile fractions
and remobilisable to more than 80 % on average.niUna distribution was visualised by
autoradiography and is mainly dispersed in sik $iactions (63 to 2 um). In the horizon with highe

U concentrations uranium was identified by SEM/EDXe analyses point to association mainly with
organic matter, in accordance with the sequengfibetion results. SEM analyses also reveal high
uranium concentrations in Al-rich inorganic aggitegaDespite chemical affinity to kaolinite minaral
no clear mineral structures were identified, assgnthat these aggregates are either initial phafses
clay minerals of colloidal size, or Al oxyhydrox&l@nd clusters of humic substances, respectively.
They are often attached to filamentous organicctires which are identified as microbes and plant
particles. These observations suggest uraniumisorph, or coprecipitation with, these aggregates.
Analytical methods with higher resolution may cdnite to further identification.

Focusing on uranium retention processes, it cardisénguished between initial entrapment and
sustainable storing mechanisms. The transportirgavetlands seems to be facilitated by uranyl ions
in complex formation with carbonate ions. In thetlrgd substrates, uranium sorption to soil organic
matter or even the precipitation of nanometre-sizezhium minerals is evident for initial uranium
entrapment. Biosorbed uranium may be released ef bivmass is degraded. Plant intracellular
accumulation does not contribute significantly. Bboring of uranium in the long term, uranium
association to inorganic, Al-rich colloidal aggregsmand sorption to biomass is of major importance.
Thereby, these aggregates on the organic surfeess ® be a precondition for uranium fixation. If
this biomass is decomposed, the uranium bearingeggtes may be remobilised without
solubilisation of uranium. The fate of uranium dege on the chemical composition and size of the U
species and phases respectively; hence uraniuneitiétr be flushed out of the wetland or ideally be
retained in close vicinity. The reported high acatlation rates of the wetland substrates support the
latter case.

The results of a literature survey and investigetiof natural wetlands in Germany point out that th
main factors of sustainable uranium retention itlanels are coupled to microorganisms in synergism
with wetland vegetation. Therefore, methods andgsses based on microbiology will be able to
retain high uranium concentrations, in particulambined with specific inorganic sorption processes.
Those are limited by precipitation rate (copreeifitn, occlusion) and surface area (ion exchange,
adsorption), but may be stimulated in constructedlamds. In none of the investigated sites and
literature studies, bioreduction of uranium coudditlentified as principal or even important retemti
process in natural wetlands, although this wasofigssumed. However, field and laboratory studies
suggest the major importance of chemical or miabkeduction and U(IV) mineral formation for
resistance and longevity with regard to remobilisat In constructed wetlands uranium reduction
could be achieved, but not for longer periods,tas possible in bioreactors. If future studies on
natural wetlands identify reduction as the only#igation process for uranium in the long terme th
successful application of bioreactors has to hesteared to wetland systems. Different aspectdef t
maintenance of stable conditions and the elimimaté unwanted accompaniments in constructed
wetlands are addressed, i. e. selection of adedoeadities and engineering aspects. Furthermore,
strategies for maintenance and additional constmgtare discussed. The results of this study
contribute to the understanding of the sequengaegthanisms leading to uranium fixation in natural
wetlands.



According to the findings, the construction targétvetlands has to be reconsidered. Further studies
should concentrate on elucidating biological andlagical interactions by applying advanced
imaging methods like TEM and microbiological compintary studies (DNA isolation). A main
focus of future wetland systems should be on grgasielf-adjusting systems with adapted and
synergistic biota, aiming at the formation of nemanium deposits instead of further waste sites. If
stable conditions can be maintained, the use dftoacted wetlands may be a promising methodology
for eliminating moderate aqueous uranium contarignat
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1 Einleitung

1.1 Hintergrund

Die Erde ist zu drei Vierteln mit Wasser bedeckgbei es sich zu 97,5 Prozent um Meerwasser
handelt. Nur ein sehr kleiner Teil iStuRwasser das jedoch zwwei Dritteln in Gletschern und
Schneedecken gebunden ist. Der mehrheitiche Andeit freien SufRwasservorrate ist als
Grundwasser in Aquiferen im Untergrund gespeichert. Aus Gruadser werden in Deutschland
rund 70 % des Trink- und Brauchwasserbedarfs geédda&mzufolge ist der qualitative und
quantitative Schutz dieser Ressourcen, explizit @asmdwassers und der (potenziell) Grundwasser
fuhrenden Gesteiné\@uifere), eine Grundvoraussetzung fiir das Fortbestehemdaschlichen Art
und zahlreicher Okosysteme.

Im letzten Jahrhundert ist d@vassergebrauch der fur gewdhnlich eine negative Veranderung der
natiirlichen Grundwasserbeschaffenheit nach sidht, zieehr als doppelt so schnell gewachsen wie
die Weltbevolkerung (FARFUND 2003). Gleichzeitig steigen die weltweit verfiglraiMWasservorrate
nicht an bzw. sinken sogar. Einen Ausweg aus derat&begrenzung bietet die technologische
Behandlungdes ,verbrauchten“ Wassers, bevor es wieder damdsvasser zugefuhrt wird.
Besonders die bergbauliche Nutzung von Bodensahatzsultiert in einer unverhaltnismaigen
Kontaminatioh von Grund- und Oberflachenwasser durch Schwerteetaid andere toxische
Elemente. Teilweise zieht die derzeit praktizi€gs®wvinnung geologischer Ressourcen eine annahernd
irreversible Belastung des Grundwassers nach alr, auch die ErzaufbereitunggRICOLA 1556),

die Grundwasserabsenkung E&tHWORTH et al. 1980) und postbergbauliche Flutungo(KGER
1993) fuhrt dazu. Kritisch ist dabei das Langzegipotenzial, das Halden und Rickstande
industrieller Absetzanlagen (Tailings) auch nogtglanach SchlieBung der Abbaubetriebe darstellen.
Erst vor kurzem haben Unfélle wie der Dammbrucnalcéllar (Spanien, 1998) dieses Risiko und
die Sensibilitat aquatischer Okosysteme fiir Schweatiemissionen aus Altstandorten drastisch
verdeutlicht. Der Langzeiteffekt solcher Immissipnien Untergrund ist die Ursache, dass seit den
1980er-Jahren intensiv nach nachhaltigen Langseitigen fir die Wasserbehandlung gesucht wird
(z. B. WIEDER & LANG 1984).

Ein weiteres Gefahrdungspotenzial entsteht, wemnlivaittive Substanzen durch die Erzférderung
mobilisiert werden. Dokumentiert wurde die Radioakt hochsalinarer Losungen aus dem
Kohlebergbau (Polen,HBECKA et al. 1994) oder Goldbergbau (Siudafrika, MUXGER et al. 2002),
wobei hier organische Substanz (Kohle bzw. Thutoprimar zur Anreicherung von Uran gefuhrt
hat. In der Umgebung von ehemaligen Uran-, abeh &mhlebergbaugebieten sir@rund- und
Sickerwassermit erhéhten Schwermetall- und insbesonderankonzentrationen ein bekanntes
Ph&nomen von weltweiter RelevanzUROVSKY et al. 1984, INLAYSON 1994, GOVARI et al.
2004), das Ublicherweise eine aufwandige Wasserliilnag erfordert. Gelangen diese Wasser in die
Vorflut, bilden sie ein potenzielles Risiko aufgcuder Chemotoxizitat (z. B. Uran) oder ionisieramde
Strahlung (z. B. Radon). Da speziell Uran oft llzerge Zeitraume in geringen Konzentrationen

! Diese Wasserkontamination wird beim sog. Syndraatm des Wissenschaftlichen Beirats der

Bundesregierung Globale Umweltverédnderungen alsSgimptom des sog. Katanga-Syndroms beschrieben,
eines Synonyms flr die ,Umweltdegradation durch &bhicht-erneuerbarer Ressourcen* (WBGU 1997).
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anfallt, ist der Einsatz konventioneller, aktiv fiigbener Technologien zur Uranentfernung aus
Bergbauwassern auf3erst kostenintensiv. Eine Aliglsung sind so genannpassive Systemeler
In-situ-Wasserbehandlung, z. B. Wetlands, mit émglenden okologischen und wirtschaftlichen
Vorteilen (KLEINMANN 1991, HEDIN et al. 1994, YWUNGER 1999).

1.2 Forschungsbedarf und Motivation

Der Begriff ,Wetland“ beschreibt in diesem Zusammenhang natirliche kinstlich angelegte
Feuchtgebiete, vergleichbar mit Pflanzenklaranlageums der Lagerstattenexploration ist bekannt,
dassnatirliche Feuchtgebiete (Wetlands) in den Substraten Torf und organikrei@dden hohe
Urankonzentrationen anreichern kénnen (z. ELRSKI & MEIER 1988). Die Ubertragung dieses
Phanomens auf ,constructed wetlands" scheint eistekeffizienter, innovativer Ansatz zur
Wasserbehandlung zu sein. So wurde die Uranrickiwlin ersten Pilotanlagen in Form von
kiinstlichen Wetlandsin Australien (MWLLER et al. 1994, BINNERS 1996), USA (USHENKOV et al.
1997) und seit 1999 auch in SachseBRGH et al. 2000a) gepruft. Weltweit sind inzwischewagin
Dutzend kinstlicher Wetlandsysteme zumanabtrennung dokumentiert, die jedoch oft eine nur
unzureichende Effizienz aufweisen. Die Ursachendemrmeistens nicht néher erforscht, da eine
technische Problemlésung im Mittelpunkt stand, ieg€nsatz zur prozessorientierten Fragestellung.
Nicht gezeigt wurde bisher eine rundum zufriedefiestde Anwendung kiinstlicher ,Uran-Wetlands*
Uber langere Zeitraume.

Hohe Reinigungseffizienz und Systemstabilitat zeigagegen kunstliche Wetlands zur allgemeinen
Schwermetallabtrennung au3er Uran. Sie werden seit den 1980er-Jahren in England und
Australien eingesetzt, um Schwermetalle wie Eisath Zink sowie Uberschiissige Aziditat gezielt aus
Bergbauwassern zu entfernenef 1997, YOUNGER 1997). Aus diesen Projekten resultiert ein
Basiswissen uber die internen hydrogeologischerdrdggochemischen und mikrobiologischen
Prozesse in Wetlands (z. B AMON-DAY 1999). Diese Erkenntnisse sind jedoch nicht oheitenes
auf uranbelastete Wéasser zu Ubertragen, da dieiaipezund Komplexchemie des Urans sich
deutlich von den meisten anderen toxischen Elemamd Schwermetallen unterscheides§iGMUIR
1978). Uran ist chemotoxisch, zudem birgt es beimeenziellen Akkumulation in Wetlands ein
Risiko der radioaktiven Geféahrdung. Aus diesen @eimsollte fir die Anwendung von kinstlichen
Wetlands fiir uranbelastete Wasser ein tiefgriindiygegessverstandnis Voraussetzung sein.

Die in dieser Arbeit erfolgtdDatenerhebung verdeutlicht, dass bisher nur wenige zielgeriehtet
Untersuchungen zu den Mechanismen der UranfestieguiVetlands durchgefiihrt worden sind. In
bisherigen Arbeiten wurde i.d. R. die Effizienz nkilicher Wetlandsystem fiir uranhaltige
Bergbauwasser in der Anwendung geprifegELIC et al. 2001) oder die Uranfestlegung unter
Experimentalbedingungen aufgeklart (z. BGER et al. 1999). Die Prozessidentifikation im Gelande
ist bisher kaum erfolgt. Zahlreiche Literaturstudiru Wetlands und zum zweiten wesentlichen
Thema Uran, aber nur wenige Studien zu ,Uran-Wdgarverdeutlichen, dass Uranriickhaltung in
Wetlands mit organischem, aber auch anorganischéssti@t prinzipiell funktioniert. Beobachtungen
an natirlichen Wetlands, in denen anaerobe, redumie Bedingungen vorliegen, belegen, dass Uran
unter diesen Bedingungen fixiert werden kann. Bmi diteraturaussagen zu den Mechanismen der
Uranfixierung handelt es sich vielfach um Vermutemgda sie i. d. R. nicht eingehender untersucht
wurden. Rund 53 % der dargelegten Studien verwehdeptséchlich Annahmen, wohingegen 47 %
aus weiterflhrenden Experimenten Aussagen ableiteandenen jedoch nur 52 % als geeignet fur die
getroffene Folgerung gelten. Ergebnisse, die aukin@eexperimenten mit Wetlands oder aus
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Pilotanlagen im Gelande oder Labor gewonnen wursied, am besten fir Interpretationen geeignet.
Analytisch aufwéandig ist der Nachweis der Speziegler Uran im Wetland fixiert wurde. Indirekte
Nachweise z.B. mittels sequenzieller Extraktion ndsi aussagekraftiger als reine
Stabilitatsbetrachtungen auf Grundlage der gemesslilieubedingungen (& pH, usw.).

Bisher fehlen systematische Betrachtungen der &liglen chemischen und biologischen
Mechanismen sowie ihrer Kinetik bei der Fixierung von Uran uen Wetlands, um einen
erfolgreichen Einsatz von Wetlands zur Uranrickhmgt zu ermdglichen. Diese kdnnen jedoch,
ebenso wie die Fragen deangzeitstabilitdt und derNachsorge nur auf Basis von Prozessstudien
erfasst bzw. prognostiziert werden. Es wird inziwést davon ausgegangen, dass die Untersuchung
rezenter Sedimente deutlich besser geeignet isiabisrstudien an definierten MedienoLEY et al.
1991). Insgesamt fehlt eine Synthese der relevanfemschungsergebnisse. Erfolgt eine
wissenschattliche Aufklarung der wirksamen ProzZefdgen, lasst sich die Reinigungsleistung der
Wetlands durch gezielte Eingriffe und Anordnungptimieren.

1.3 Zielsetzung, Herangehensweise

Hintergrund dieser Doktorarbeit ist die wissenstiicéie Untersuchung des Potenzials von Wetlands
als komplementare oder allein tragfahige Behandimai3nahme zur Uranentfernung aus Grund- und
Sickerwassern v. a. aus ehemaligen Bergbaugebibts konkrete Ziel besteht darin, maflRgebliche
Prozesse der Uranrickhaltung in natirlichen, udamaklierenden Wetlands qualitativ zu
charakterisieren und quantitativ. mdglichst genau ertfassen, und die Mdglichkeit der
Wasserbehandlung mit kinstlichen Wetlands zu bewerDer bisherige Kenntnisstand zu den
Themen ,Uran* und ,Wetlands" wird erstmals detaiti kombiniert und die Ubertragbarkeit auf
kiinstliche Wetlands gepruft. Zusatzlich werden &ktoren diskutiert, die die Effizienz und
Langzeitstabilitdét dieser Mechanismen beeinflussBas drickt sich in einer umfangreichen
Literaturstudie aus, die einen bedeutenden Abschnitt der vorliégeirbeit umfasst (Kap. 3).

Die dargestellte Prozessstudie setzt mit systeoheis Gelandeuntersuchungenauf der Basis
hydrogeochemischer Erkundungen und BeprobungerKap. (4 und 5). Dieser auf geologischer
Expertise griindende Ansatz mindet in hydrochemisblegailstudien im Labor, wobei die
Wechselwirkungen zwischen Porenwasser und Suhsttetsucht werden. Als Untersuchungsobjekte
bieten sich nattrliche Wetlands in Thiringen und@hSan an, die sich u. a. auf dem ehemaligen
Uranbergbaugebiet der Wismut GmbH, dem bis 1998l drittgroRten Uranproduzenten, gebildet
haben. Aus den geochemischen und hydrogeologistheersuchungen (Kap. 5.2) lassen sich
unterschiedliche Prozesse ableiten, die fiir demspart und die kurzfristige Festlegung des Urans
von Bedeutung sind. Eine hinreichende Beschreilslegyvorliegenden Redoxmilieus wird durch ein
Schwefelextraktionsverfahren ermdglicht (Kap. 518).Substrat der Wetlands wird die Assoziation
des Urans zu unterschiedlichen Bodenfraktionenefsittequenzieller Extraktion aufgezeigt (Kap.
5.4). Visuelle Methoden (Autoradiographie, REM-EDap. 5.5.2 bis 5.5.3) erlauben eine weitere
Eingrenzung und auch den konkreten Nachweis vonndpezies, zusammen mit speziellen
analytischen Techniken (EXAFS, XPS, Kap. 5.5.1pasgew&hlten Proben. Die erzielten Ergebnisse
fihren zusammen mit Resultaten aus der Literatiestzu einem Erkenntnisgewinn, der den Einsatz
von ,Uran-Wetlands" als aussichtsreich bezeichnesstl und Schwerpunkte fir weitere
Forschungsaufgaben aufzeigt.



2 Hintergrinde: Uran und Bergbauwasser
2.1 Uran: Geochemische Grundlagen und Umweltrelevanz

2.1.1 Vorkommen des Urans

Uran ist das 92st&lement des Periodensystems, ein Element der Actinidemp@ umit einer
Atommasse des Isotopengemischs von durchschnigB&0289. Es ahnelt chemisch den Elementen
Cr, Mo und W. Naturlich vorkommende Uranspeziesstadien im Valenzzustand IV, V und VI,
wobei U(V) sehr instabil ist (BOMAN et al. 1962, MRKEL & SPERLING 1998). Als U(IV) verhalt
sich Uran aufgrund geometrischer und elektrochdmiséhnlichkeiten ungefahr wie Thorium mit
aulerst geringer Loslichkeit unter reduzierendedir@gingen (BEK 1962), und damit chemisch
kontrar zu den meisten Schwermetallen. Die hohgiclien Valenzstufen U(V) und U(VI) liegen im
Wasser als lineare Dioxokationen WJCbzw. UQ™ (Uranylion) vor. Die hohe Léslichkeit des
sechswertigen Urans beruht auf der stabilen Konhiiung des Uranylions mit Liganden wie
Phosphat-, Karbonat-, Fluorid-, Sulfat- und Hydaouwetn (ibd.). Insbesondere in sauerstoffreichen
oberirdischenGewassernund oberflachennahen Grundwéssern ist Uran dadeichubiquitéres
Element, wobei Karbonatkomplexe eine vorherrschédalée spielen (z. B. BBOROWSKI & BOzAU
2006 - in press). Konzentrationen im Meerwasserderermit rund 3,2 pg/L angegebeni (1982,
QUINBY-HUNT & TUREKIAN 1983, GiEN et al. 1986), in Flissen zwischen 0,01 und 3 g/LB.
LIVINGSTONE 1973, HART & STAUDIGEL 1982) mit einem Durchschnittswert von 0,2 pg/L
(BABOROWSKI & BOzAU 2006 - in press). Das verdeutlicht, dass Uran eréhides Flusstransportes
mobil bleibt und im Meerwasser angereichert wird.

Angaben zu Urankonzentrationen in deutsch@nundwassern u.a. aus stichpunktartigen
Untersuchungen der Grund- und Trinkwéasser Bayemgassen zwischen 1 und etwas tber 100 pg/L
(TAUSENDFREUND 2003, HOLLER et al. 2005, MRKEL 2006). Es handelt sich um Gebiete, die nicht
vom Uranbergbau beeinflusst sind, und daher primmdrgeogene Belastungen, die v. a. auf erhéhte
Urangehalte in Sedimentgesteinen zuriickgefiihrt eve(@AER 2004, HONWIESE 2007), teils mit
zusétzlich hohen Gehalten an aggressiver KohleasauiGrundwasser @eR 2004). Als Beispiele
fur hohe Urangehalte im Gestein kénnen der MittBregsandstein (Keuper) in Nordbayern oder
Tone der Hardegsen-Folge (Mittlerer Buntsandstdin) Werra-Leine-Gebiet genannt werden
(LubwiIG 1961, DLL 1988).

In der Erdkruste ist Uran mit durchschnittlichentditen von 1 bis 2 mg/kg vertreten (z. B44v et
al. 1986, WDEPOHL 1995). Rund 20Q@Jranminerale wurden beschrieben, dabei neben 11 U(IV)-
haltigen Priméarmineralen Uberwiegend durch Verwittg oder hydrothermale Uberpragung
entstandene Sekundarmineralisationen mit UranylioiiBEK 1962, MERKEL & SPERLING 1998).
Primére Uranminerale sind pegmatitischen Ursprumgs Ausnahme der Pechblende. Wirtschatftlich
bedeutend sind nur 11 Minerale, u. a. Uraninit {LjObzw. Pechblende(U,0; bis U,Q,), Autunit

2 Priméarerze der Uraninit-Gruppe mit der Summenfori®,.,(c) (LANGMUIR 1978) bilden bei Oxidation
Pechblenden, die schlechter kristalline, ggf. vezimigte Mischoxide mit UQ und UQ darstellen, mit den
Grenzen von U@, bis UG, ;(SDAGWIsSMUT 1972).
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(Ca(UQ),(POy), * 8-12 H,0), Coffinit (U(SiQy);{OH)s,) und Carnotit (K(UO,)x(VO,), * 1-3 H,0)
(MERKEL & SPERLING 1998). lhr Auftreten ist an mindestens 14 Typen liagerstétten gebunden
(LAMBERT et al. 1996, 2001). Eine Unterscheidung ist madgliewischen priméaren
Lagerstattentypen z. B. den intergranitischen und mesosomatischemrédten in silikatischen,
magmatischen Gesteinen mit durchschnittlich 3,65Hsmg/kg Uran, und den daraus entstehenden
sekundéren Lagerstatten den sedimentaren UranlagerstatteaHP1992, HFOBDAY & GALLOWAY
1999). Priméar wurden z.B. hydrothermale Lagemstittvie im Erzgebirge (Schlema) und bei
Menzenschwand (s. u.) gebildet.

In sedimentdren Lagerstétten sind die hydrogeatbgis Prozesse von hochster Bedeutung fir die
Anreicherung und den Ablagerungsbereich des UrBes altesten Typ von Sekundarlagerstatten
stellen Uranvorkommen in Quarzkonglomeraten archais und proterozoischen Alters dar (Beispiel
Witwatersrand und Elliot Lake) (ibd.). Die Hydrodymik der Oberflaichenwasser bewirkte die
syngenetische Anreicherung wobei aufgrund der noch geringen Sauerstoffkomagon in der
Atmosphare reduzierte Uranminerale erhalten sitiie Beutlich jingere Subklasse der syngenetisch
gebildeten, sedimentdren Lagerstatten sind urasfisler Schwarzschiefer, Phosphorite und
Torfvorkommen, bei denen ebenfalls die Akkumulatioon Uran aus Oberflachenlésungen zur
Anreicherung gefiihrt hat. Letztere kénnen als Agaio fir kinstlich errichtete ,Uran-Wetlands*
angesehen werden, wenn die Sorption, ggf. auchoBxiyaktion durch Torfmoose als Hauptprozess
betrachtet werden. Die Urananreicherung organikegiGSchwarzschiefer fihrte zu den am weitesten
verbreiteten, niedriggradigsten Uranlagern, belspieise in Schweden (Ranstad, Alaunschiefer)
(STIGLUND & AQUILONIUS 1999), Polen (Lubin-Distrikt, Kupferschiefer)i€BTRzYNSKI 1990) oder
eben auch in den paldozoischen SchwarzschiefeRoimmeburg (BLETNEKY & BUCHEL 2002). In
diesen Vorkommen mit typischerweise niedrigen Ucenzlentrationen von einigen [mg/kg] wurde
eine Korrelation von Uran- und Organikgehalt erkglBROWN 1956, zitiert in 8IRAKIS 1996).

Zur Bildung der an Diskordanzen gebundenen Gangi&geen (Typ Ronneburg) trugen im
Unterschied zu den proterozoischen und alteren rs&igten bereits oxidierende Verhaltnisse dazu
bei, dass Uran Uber gelésten Transport sekund@&reicbert wurde, wobei dieser Lagerstattentyp die
héchsten Urankonzentrationen aufweist. Noch wemgetisch erforscht sind Breccienlagerstatten
(Beispiel Olympic Dam) mit sehr grofRen Uranvorratdder Typ der sandsteingebundenen
Lagerstatten (Beispiel Kénigstein) tritt gehaufiteab dem Perm auf. Dieser Lagerstattentyp erforder
eine hohe geléste Uranmobilisierung und Aufkonzening in Porenhohlrdumen im Bereich von
Mineralisationsfronten und -linsen@RL 1992, FOBDAY & GALLOWAY 1999).

Syndiagenetische Lagerstéttersind das Produkt zirkulierender, teilweise gespam@rundwasser
mit deutlichen Schwankungen imyEund pH-Milieu (HOBDAY & GALLOWAY 1999). Sie erzeugen
uranfihrende Zonen im Sediment, wenn das Gebiekero fallt, oder aber eine Uberwiegend
stratifizierte Anreicherung in organikreichen Seeiten von Feuchtgebieten. Anreicherungsfaktoren
sind die Adsorption oder Reduktion und Fallung Ueans im organikreichen Milieu (ibd.). Dieser
Typ entspricht noch mehr der Idee kinstlicher Whetta in denen die sekundare Assoziation von Uran
mit organischer Substanz den Hauptmechanismus etlarstsoll. Beriihmt als Analogon zu
uranhaltigen Niedermoortorfen sind die miozaneneBziteek-Vererzungen Arizonas, wobei Uran in
Arkosen auftritt, die in lokal begrenzten Feuchtgtdn von Vulkanoklastika tberlagert werden (ibd.).
Epigenetische Uranlagerstétten dagegen erfordern das Eindringen oxidierender #Wass den
Untergrund, insbesondere entlang praferenziell@f3pfade wie Stérungszonen. Das Grundwasser
entwickelt sich unter gespannten Verhaltnisserargtties FlieRpfades geochemisch, besonders wenn
Sulfidminerale im Untergrund oxidiert werden. Anoghemischen ,Fallen“, an denen oxidierende
und reduzierende Zonen aneinander treffen, wirdieftiich Uran reduziert und gefallt. Besonders
hervorzuheben ist der sog. ,Roll-front“-Typ mit Wraineralisationen entlang von Redoxfronten, die
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sich immer wieder weiter verlagern kénnen (,wanderiRedoxfronten®) (z. B. ®HL 1992). Diese
Lagerstatten verandern sich mit jedem Wechsel indrdiggischen Regime. Beispiele sind
Uranlagerstatten des Colorado Plateaus und derofomstandort Pogos de Caldas (Mine Osamu
Utsumi) in Brasilien (MGRA 1993).

Von den 4,6 Mio. t (OECD-NEA & IAEA 2004) der gesithten Uranreservésind iiber 80 % auf die
vier Lander Australien, Kanada, Kasachstan und f8ilédakonzentriert (BGR 2002). DIBDR hatte
sich dagegen zwischen 1964 und 1990 zum weltwéigadi3ten Uranproduzenten entwickelt. Im
Westerzgebirge, spater in weiten Teilen Sachsedsvua. in Ostthuringen wurden Erze mit einem
Urangehalt bis zu 0,4 % im Erzgebirgee(BITES 1992) bzw. rund 0,02 bis 0,5 % in Ostthiringen
(SCHUSTER 1995) abgebaut. Die primaren Uranerzvorkommen Eegebirges, Pechblenden mit
Quarz und Calcit bzw. Pechblenden mit Dolomit uedeSiden, sind an hydrothermale Gange in der
Nahe von Graniten gebundenef®ITES 1992). Im Ronneburger Revier befindet sich Urdiolge
mehrphasiger Anreicherung linsen- und stockwerartipaldozoischen Schiefern, Kalksteinen und
Diabasen (ausfuhrliche Darstellung sieheLE&'NEKY 2002). Im Raum Culmitzsch und Trinzig
wurden flozartige Uranlagerstatten in kalkig-tomgeSedimenten des Zechsteins ausgebeutet
(BELEITES 1992). Im Elbsandsteingebirge (Mine Konigstein) rdeu Uran aus kreidezeitlichen
Sandsteinlagerstatten gewonnen. Berihmt sind auieh wlanhaltigen Steinkohlefloze des
Rotliegenden in Freital. Besonders im Ronneburgarid® wurde Uran an zahlreichen Stellen tber-
und untertage gefordert, woraus eine Vielzahl vaitdeh und Sickerwasser-Austrittsstellen resultiert.
Diese Sickerwasser werden dabei an zahlreicheteistiel kleinen, abflusslosen Senken aufgestaut,
wodurch sich sog. Wetlands gebildet haben. Diesggn, uranbeeinflussten Vernassungszonen sind
Ausgangsobjekte der hier durchgefiihrten Untersugdnumatirlicher Wetlands (Kap. 4 und 5). Unter
teilweise oder ganzlich oxidierenden Bedingungerd sh diesen Wetlands, im Unterschied zum
Milieu primé&rer Uranlagerstatten, nur untergeorddeanmineralisationen zu erwarten, wobei diese
als U(VI)-Sekundarminerale i. d. R. hoch l8slichdsi

In Westdeutschlandwurden im Jahre 1977 im Schwarzwald die hydrotlagnGanglagerstétte in
oberkarbonischen Graniten bei Menzenschwand undobi@karbonische Sandsteinlagerstatte bei
Mullenbach als 6konomisch forderwiirdig beschriefBaRTHEL 1977). Erwdhnt wurden daneben
erhoht uranfiihrende palédozoische Granite in NE-Bgyan Schwarzwald und Odenwald sowie
permische und triassische Sedimente in Rheinlaat:sPh Franken und Wirttemberg (ibd.), wobei
spater nur bei einigen Vorkommen, z. B. MahringNiB-Bayern, ein kurzzeitiger Abbau erfolgte.
Interessant sind diese Vorkommen jedoch wiederumAfialogstudien (z. B. SHONWIESE 2007)
oder zur generellen Betrachtung der Bildungsbediggn sedimentarer Uranvorkommen. Neuere
Untersuchungen werden dabei mit dem Hintergrund 6hgen Urankonzentrationen im
Grundwasser angesetzt, beispielsweise im bayrischen Burgseimddes Keupers (vgl. obenABR
2004). Im Burgsandstein sind phosphatfiihrende AmkogAktivarkosen®) und Kalkkrusten sowie
Uranerze (Pechblende, Coffinit) als diagenetischildete Uranvorkommen beschrieben worden.
Deren Bildung verlief parallel zur Beckensubsidemnbei sich die Uranerze an geochemischen
Redoxbarrieren abgeschieden haben, die als Foig&bfaigerer Sedimentation auftraten (D
1988). Die Urananreicherungen im Burgsandsteinestetber auch mit Art und Anteil des Zementes
im Sandstein in ZusammenhangB@E & SALGER 1962). Bei den uranhaltigen Sandsteinen des
Burgsandsteins ist der Zementanteil mit 20 % bierib0 % deutlich héher als bei uranfreien
Sandsteinen der gleichen Folge. Er besteht zu30r¥ aus Fluor-Karbonatapatit, sowie aus Hamatit,

% Uranreserven, die nur die Kostenklasse ,gewinbiz#0 $/kg U“ umfassen (BGR 2002).



Glimmer und Kaolinit; hamatitfreie Sandsteine ettt mehr Kaolinit im Zement. Uranfreie
Sandsteine enthalten als Zement v. a. Kaolinitedan Glimmer, Feldspat und Quarz (ibd.). Uran-
Adsorption an Eisenoxiden tragt nicht zur Akkumigiatbei, dagegen wurde ein Bezug zu Apatit
(Karbonat-Fluor-Apatit) erkannt @ELE & SALGER 1962, BMER 2004). Mit steigendem,Ps-, F-und
COs-Gehalt erhdht sich der Urangehalt der Apatitel€B 2004). In den Apatiten sollen U(IV)-lonen
das Ca im Gitter ersetzen, das deutlich dominierduV/1) liegt dagegen sorbiert als WPO, vor
(ABELE & SALGER 1962, BAER 2004).

2.1.2 Das Element Uran aus Sicht der Umweltqualitat

Uran besteht aus den radioaktiven Isotof&h) (0,0057 %),%*°U (0,71 %, spaltbar) und*u
(99,3 %), die jeweils Alpha- und Beta-Teilchen sev@iammastrahlen emittieren. Das Isct8p) hat
eine Halbwertszeit von rund 246.000 Jahren undélteifber eine Reihe von Zwischenstufen wie
2°Ra, 2*Pb und®Bi in stabiles?®Pb. Darunter ist das gasférmige Zerfallsprodtf#®n mit einer
Halbwertszeit von 3,8 Tagen eines der gesundheitlicRerst problematischen Radionuklide, da es
lungengéngig ist. In ganz &hnlicher Weise zerfdlits dominierend vertrete@U mit einer
Halbwertszeit von 4,5 Mrd. ib8#U und dessen Zerfallsreihe in stabifé®b. Diese$*®U emittiert
vor allem Alpha-Partikel, untergeordnet schwachen@astrahlen. Mit etwas anderen Radionuklid-
Zwischenstufen zerfalf®®U (T 2 von rund 700 Mio. Jahre) in der Actinium-#Zdisreihe zu stabilem
207Pb.

Uran im Boden wird durch Pflanzen aufgenommen, waides auf indirektem oder direktem Weg in
die Nahrungskette des Menschen gelangen kann. Insehichen Kérper wird es in den Knochen
und im Knochenmark aufkonzentriert. Gelangen staumifye, unldsliche Urankomponenten in die
Lunge, ist diese erhdhter Strahlung ausgesetztDi. biologische Halbwertszeit im Korper ist
zwischen 300 Tagen (Knochen) und 100 Tagen. Im oidinken Korper haben besonders die Alpha-
Teilchen eine gewebeschadigende Wirkung. Die Reximtédt des Urans ist gegenlber den
chemotoxischen Wirkung aufgrund der hohen Halbweitgedoch untergeordnet. (Zusammengefasst
nach DrBEK 1962, MERKEL & SPERLING 1998, BRADY et al. 1999, GERM 2006.)

Chemisch wird Uran als &hnlich toxisch wie Blei,d8aum und Quecksilber eingestuft, wobei es
Leber und Nieren schadigt @RKEL & SPERLING 1998, USEPA 2000, WHO 2006a). Die friher
radiologisch angesetzten Richtwerte (0,3 mg/L, @ghoN et al. 2002) werden imrinkwasser nun
durch Empfehlungswerte aufgrund der Chemotoxiztaetzt. Die Weltgesundheitsbehérde (WHO
2005, 2006b) empfiehlt fur Trinkwasser seit 200%eai Richtwert von 15 pg/L, wobei zuvor 2 pg/L
vorgeschlagen wurden. Die US EPA schlagt dagegemeiog. Maximum Concentration Level (MCL
von 30 pg/L vor (USEPA 2000). Die Herleitung dieser Werte wird auslighr in einer
Stellungnahme des Bundesinstituts fiir Risikobewngrterlautert (BR 2004). In Deutschland gibt es
wie in den meisten Landern keinen Trinkwassergrenzvie bayerische Gesundheitsverwaltung legt
vortbergehend einen Trinkwasserrichtwert von 5 pgfd einen Ausnahmewert von 25 pg/L
zugrunde (MINNINGER 2001). Bisher sind humantoxikologische Untersugemn zur Schadigung
durch ingestiertes Uran noch selten erfolgt (ZZBJORA et al. 1998), was sich auf die Ableitung von
Grenzwerten auswirkt. Zur Einhaltung der vorgesgpérfeen Werte, die fir Trink- sowie Mineral- und
Tafelwasser anzusetzen sindfB2004), wird in Deutschland an die Selbstkontrdie Wasserwerke
pladiert. Als Handlungsstrategie wird bisher eindsdflung verschiedener Wéasser bzw. die
Aussparung kontaminierter Aquifere bevorzugt. AétiReinigungsverfahren wie die Umkehrosmose
sind kostenintensiv. und mit einer hohen Beeintigang des Trinkwassers verbunden
(TAUSENDFREUND2003). Erprobt werden momentan AustauschervenfiafieGEN & HOLL 2006).
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Unter anderen Aspekten werden Urankonzentratione@iundwasser und in Oberflachen- und
FlieRgewéassernbetrachtet. Hier wird in erster Linie ein Kompraesiizwischen der technologischen
Umsetzbarkeit, der Hintergrundbelastung der Gewasse einer moglichen Gesundheitsgefahrdung
gesucht. Fur Oberflachengewésser wird in Deutsdhkin Zielwert von 3 pg/L diskutiert (BRD
2003). Im Umfeld der ehemaligen BergbaugebieteWlesmut GmbH wurde fir Uran dagegen ein
behordlicher Einleitwert von 0,2 mg/L genehmigtd{frmdl. Mitt. A. Kuchler, Wisutec GmbH,
02.04.2003; Abgabewerte aus dem ehemaligen BergbaigPdhla). Im Umfeld des Standortes
Ronneburg erfolgte vor Inbetriebnahme einer aktMéasseraufbereitung im Jahre 1998 ein Abstrom
in Form hoher geldster und partikularer Uranfractgas dem ehemaligen Uranbergbaugebiet, der den
Vorfluter WeiRRe Elster stark beeintrachtigtez€GKA et al. 2006). Kleinere Zufliisse brachten einen
Input mit Konzentrationen von bis zu 300 pg/L i désung bzw. 400 mg/kg in Suspension (ibd.).
Eine rapide Abnahme der Urankonzentrationen koergedurch die Wasserbehandlungsanlage erzielt
werden. Im Ronneburger Gebiet wird jedoch fiir diehsten Jahre der oberirdische Austritt hoher
Mengen an Flutungswasser erwartet, mit einem lastigfen Austritt kontaminierter Grundwasser v. a.
im Gessental (RUL et al. 2006), das die Entlastungszone des ehegmls74 km2 grof3en
Grundwasser-Absenkungstrichters bildet (ausfuheliEnauterungen sieheeGETNEKY 2002). Dieses
Wasser wird auch fir die néchsten Jahrzehnte Bélramtenotigen (RUL et al. 2006), insbesondere
um einem weiteren Anstieg der UrankonzentratiomenNasser und im Flusssediment der Weil3en
Elster sowie der Saale und Elbe entgegenzuwirkemfgrAnd der Langfristigkeit dieser
Kontamination sind Alternativen zu der derzeitigBehandlungstechnologie ein 6konomisch
dringliches Anliegen.

2.2 Uran als Schadstoff im aquatischen Milieu

2.2.1 Uranspezies in wasserigem Milieu

Uran tritt in wésserigen Losungen (iberwiegend thseertiger Form und dann als Uranylion JJO
oder als kationischer, ungeladener oder anionistlianylkomplex auf. Das pH-Milieu steuert die
Bildung hochmobiler Uranyl-Lésungskomplexe, die eciRestlegung des Urans (iber Adsorption
erschweren oder unterbindem{iGMUIR 1978, 40U & Gu 2005). Abhangig vom pH-Wert sind bei
héherer lonenstéarke konkurrierende lonen und L&skorgplexe vorhanden, z. B. Silikat-Komplexe
(GABRIEL et al. 1998), die Uran von Sorptionsplatzen vergea. Die Komplexbildung ist somit ein
dominanter Mechanismus des Urantransfers im hydagsmischen Zyklus.

In sauren, sulfatreichen Bergbauwassern (2 < pjdofinieren neben dem Uranylion hauptséchlich
Uranyl-Sulfatkomplexe (UO,SO,, UO,(SQOy),”) (BERNHARD et al. 1998). Als sehr stabil sind
Uranyl-Fluoridkomplexe mit hohen Bildungskonstanten (10E+04 bis 10E+1Tr@RENTHE et al.
1992) anzusehen, sie sind jedoch nur bei hoh&eRalten und bei pH-Werten um 3 bis 4 bedeutend
(BURNS & FINCH 1999). In ungefédhr neutralen, karbonatfreien Lgsun bilden sich
Hydroxylkomplexe des Urans, z. B. UBI", (UO,)s(OH)s und (UQ)s(OH); (LANGMUIR 1997,
BRADY et al. 1999, BRNS & FINCH 1999). In Karbonat-gepufferten Systemen mit hamguel-
Werten sind Uranyl-Karbonatkomplexe (CaUO,(COs)s(aq), UQ[(COs)i]*, UG,(COs),]") die
vorherrschende Spezies HBNHARD et al. 1996, KTO et al. 1996, MINRATH et al. 1996,
ABDELOUAS et al. 1998a). Bei hohen Anteilen organischer Wehlingen und pH-Werten > 6 bilden
sich neben anorganischen Karbonatkomplexen vomdlleanhumate (ZEH 1993, B\RANIAK et al.
1994, KUPSCH 1998, KuPSCHet al. 1999). Als weitere wichtige Komplexbildrigir das Uranylion
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gelten Phosphationenbei pH-Werten von 4 bis 7,5 ASDINO & BRUNO 1992, BRENDLER et al.
1996). Untergeordnet ist die Komplexbildung mit ridit und Chloridionen (8PEL et al. 1994,
MERKEL & SPERLING 1998).

Die Stabilitat und Mobilitat solcher Spezies kanittels thermodynamischer Daten berechnet werden
und in Form von pH-gDiagramme in Abhangigkeit verschiedener Konzeiunan, Elemente und
Phasen veranschaulicht werden. Fur ausgezeichnatstellungen und Diskussionen von pH-E
Diagrammen des Urans sei auf die Literatur verwmi€b@NGMUIR 1978, BROOKINS 1988, HALLETT

et al. 1997). Eine gute Darstellung der relativegrt®ilung geldster Uranylspezies in Abhangigkeit
vom pH-Wert bzw. der Konzentrationen bietet z. BEINRATH (1997, 1998).

Bei derUranerzaufbereitung durch die Wismut GmbH wurde Uran entweder durcthBitrennung
oder durch saure Laugung bzw. bei > 5 % Karbonalgén Erz durch sodaalkalische Laugung aus
den Erzen extrahiert (SDA®B/ISMUT 1973). Bei der sauren Laugung mit Schwefelsautstedren

u. a. Uranyl-Sulfatkomplexe, bei der alkalischerugiang Ammoniumtrikarbonatouranat-Komplexe
(SDAGWIisMUT 1973). Um diese Komplexe weiterzuverarbeiten, nurss1 aus den Komplexen der
sauren Laugung gefallt werden. Die Komplexe dealalghen Laugung missen durch Saurezugabe
(pH < 2,3) oder pH-Wert-Anhebung >11,4 oder duraddktion zerstort werden (SDA®ISMUT
1973, BPS 2005). Durch Entwasserung und Uber larstmascherverfahren wird daraus der sog.
sYellow Cake" produziert, ein Ammonium-/Magnesiuiddtrium-Diuranat (MRKEL & SPERLING
1998). Die verbleibenden Schlamme (,Tailings"), Hzhe Urangehalte aufweisen kénnen, werden in
Becken der Industriellen Absetzanlagen (IAA) geleft/gl. Kap. 5.1.2.1) (V@MUT GMBH 1999a).

Bei dieser Laugungstechnik der Wismut GmbH sindiém Porenwéssern der Tailings gleichzeitig
CO;7, HCO; und SQ -lonen vorhanden. Dadurch ist Uran in den gepwdfei/assern dominierend
an Trikarbonatokomplexe (u. a. UQ[(COs)s]*) gebunden (z. B.ou & Gu 2005), die i. d. R. sehr
mobil sind, zumal sie bei negativer Ladung einepSon behindern kénnen (BRKEL & SPERLING
1998). Es handelt sich bei Uranyl-Trikarbonatokaemph um einige der wichtigsten Uranylspezies im
natirlichen Umfeld (GIPEL & BERNHARD 2005). Wie bei der Aufbereitung kénnten aulerstinge
oder &ullerst hohe pH-Werte (s. 0.) notwendig werdendiese Losungskomplexe zu zerstéren und
Uran daraus freizusetzen und stabil festzulegeis (BF05).

Sehr bedeutend ist aber auch deneutrale Dicalcium-Uranyl-Trikarbonatokomplex
[CaUO,(COs)s(aq.)], der strukturell dem Mineral Liebigit ensght; dieser beeinflusst die
Uranspeziierung bei Ca- und U-reichen Wassern inBpkeich von 6 bis 10 wesentlichEBNHARD

et al. 2001). Ahnlichkeiten zum Ca-Komplex zeigh eierartiger Komplex mit Mg; dabei kénnen
stabiler Bayleyit und andere Minerale ausfallenElfGL & BERNHARD 2005). Neutrale
Trikarbonatokomplexe verbinden sich in geringen Kamrationen mit weiteren zweiwertigen
Metallionen wie Ba, Sr und Mg, wobei diese Komplekenfalls zur Préazipitation neigen (ibd.). Auch
die mikrobielle Reduktion des Urans aus Uranylkadid 6sungskomplexen wurde beschrieben
(LOVLEY & PHILLIPS 19924, RILLIPS et al. 1995). Es kann also nicht generell davosgegangen
werden, dass eine Uranfestlegung in karbonatgaperffe Wassern durch die Bildung von
Karbonatkomplexen verhindert wird oder chemischiéshtittel erfordert (vgl. MERKEL & SPERLING
1998, BPS 2005).



2.2.2 Uberblick: Bedeutende Aspekte fiir eine Uranfestlemm
(Hypothesen)

2.2.2.1 Uransorption an oberflachenreaktiven Materialien

Die Mobilitdt des U(VI) ist durch Sorptionsvorgange Abhangigkeit von der Speziation des
Uranylions und des pH-Wertes der Losung begrenat.Alfklarung der Sorptionsmechanismen des
Uranylions an verschiedenen Mineraloberflachen wnrgahlreiche Untersuchungen durchgefiihrt (z.
B. DENT et al. 1991, @ISHOLM-BRAUSE et al. 1994, MRRIS et al. 1994). Eine umfangreiche
Zusammenstellung von Sorptionsversuchen an vedshén Materialien und unter verschiedenen
Bedingungen und den daraus abgeleiteten Kd-Wergh Kap. 3.4.2.2) findet sich in US EPA
(1999). Die meist im LabormaRstab durchgefiihrterpt8msversuche zeigen, dass das Uranylion am
besten im schwach sauren bis neutralen Bereichbanfl@chen sorbiert wird. Beginnend ab etwa pH
3 bis 4,5 werden Werte von pH 5,5 bis 6 als aleivsi-Bereiche fuir Sorption, Mitféllung und
Biosorption (Kap. 3.4) angegeben (s. Zitate IRE®BOLINA et al. 2003). Im sauren und im
alkalischen Milieu nimmt hingegen die Sorption ala dabei entweder schlechter sorbierende
Uranspezies auftreten oder die Anzahl der Austarptitze an den variabel geladenen Oberflachen
z. B. von Eisenoxiden oder organischer Substaringert ist.

In Erganzung dazu wurde eine Literaturrechercheealttiven Materialien durchgefuhrt, mit denen
geldstes Uran in ,passiven“ Wasserbehandlungssgsteme Wetlands fixiert werden kann. Meist
handelt es sich um Materialien, die fir den Eingatgog. reaktiven Barrieren getestet wurden; aus
diesen wurde fur die nachfolgende Auflistung eineswahl getroffen, die als Reaktionsmedien auch
in Wetlands zum Einsatz kommen koénnen. In Tabelle 2nd weiterhin die Rahmenbedingungen
aufgefuhrt, bei denen die Sorptions- bzw. Reduktiensuche durchgefihrt wurden. Deutlich wird,
dass bei einer gezielten Kombination mehrerer Raakiedien meist hohe Uran-
Immobilisierungsraten zu erwarten sind (z. BORRISON& SPANGLER 1992, MALLANTS et al. 2002).
Fir kohlenstoffhaltige Materialien wie Torf liegenr wenige Untersuchungen vor, zudem mit einem
breiten Effizienzspektrum. Ein durchgehend hoheskRéltevermdgen wurde durch reaktives Eisen
(2VI, ,zero-valent iron“) erreicht (s. u.).

Tab. 2-1: Literaturrecherche Gbldaterialien, die getestet wurden, udran zu akkumulieren,
und deren Einsatz in Wetlands prinzipiell mdglichre: In manchen Arbeiten wurde
nur die prinzipielle Eignung gezeigt, ohne dass liekp Ergebnisse der
Untersuchungen aufgefiihrt sind. (Angaben zu U ilLnbbgw. pg/L beziehen sich auf
U-Abreicherung aus der Losung; Angaben in mdikgiehen sich auf U-Anreicherung
im Feststoff; k. A. = keine Angabe; SRB = sulfatie@rende Bakterien; NOM =
natiirliches organisches Material; ZVI =°FERB = reaktive Barriere.)

(Literaturquelle)

Experiment- Methode Material vermuteter Urangehalt
dauer bzw. Mechanismus vor / nach bzw.
Residenzzeit der Uran-Fixierung | U-Riickhaltung [%]

(GROUDEV et al. 2001a)

< 120 Tage Batchversuche| Pilzkompost, Kuh- und Uranreduktion und | k. A.
Pferdemist, Schafdung, -fallung als UQ,
Stroh, Sagemehl Sorption an NOM
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5 Monate Laboranlage: | Pilzkompost, Mist, Sage-
anaerobe Zelle| spane, Stroh, Eisenspane
+ Wetland Boden
(KLINGER et al. 2002)
> 1 Jahr Séaulen- und | Eisenchips, Lignit Kombination > 90 % Ruckhaltung
Laborversuche mehrerer Prozesse
(MALLANTS et al. 2002)
k. A. Batchversuche| ZVI, Eisenhydroxide, Reduktion + Fallung| 99 % Ruckhaltung
Komposite
Batchversuche |+ SRB + G

(MKANDAWIRE et al. 2004, MANDA

WIRE et al. 2006)

5 Wochen Batchversuche

Lemna gibba

Biosorption und
Komplexierung mit
Oxalsauren,
Biomineralisation als
Uranyloxalate

(Aufnahme bis zu
900 mg/kg)

(MORRISON& SPANGLER1992)

14 Tage Batchversuche
schtteln
(Einfluss des
pH-Wertes und

Industriematerialien:

5g Ca(OH)+ 5 g CadGl
+ 3 g Gips + 90 g Sand

Préazipitation und
Sorption

30 mg/L/ 0,18 mg/L

der Material-
menge 5g Ca(OH) + 2 g BaC} 30 mg/L/ 0,23 mg/L
untersucht) + 3 g Gips + 90 g Sand
5gCa(OH)+5¢g 30 mg/L /0,04 mg/L
Sagemehl + 90 g Sand
5g Ca(OH)+ 5 g Torf 30 mg/L /0,03 mg/L
+ 90 g Sand
59 Ca(OH) + 4 g FgOs... 30 mg/L /0,33 mg/L
Kohle 30 mg/L/ 12 mg/L
Sagemehl 30 mg/L /3 mg/L
Lignit 30 mg/L /0,48 mg/L
Torf 30 mg/L /0,33 mg/L
(NouBACTEP2003)
Monate ungeschiittelte Sorption, sehr Ruckhaltung:
Standversuche | Phosphorit untergeordnet 76 %
Zeolith Reduktion + Fallung| 76 %
Apatit 63 %

Manganknollen

Braunkohle

Eisenschlamm

Gussspéane

89 %, davon rund
12 % irreversibel

91 %, davon rund
21 % irreversibel

88 %, davon rund
20 % irreversibel

98 %, davon rund
52 % irreversibel
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Flugasche

100 %, davon rund
54 % irreversibel

(ORDONEZ et al. 2000)

60 Tage anaerobe Kuhmist k. A. 6 mg/kg / 11965

3 Tage Séaulen mg/kg

30 Tage anaerobe Kompost <5 mg/kg /593 mgl/kg
6 Tage Séaulen

(RAFF et al. 2003, SLTMANN et al. 2003)

k. A. Biosorptions- | Biokomposite (Sol-Gel- Sorption an Organik| (Zellen am
experimente | Keramiken) mit vegetativenund an Keramik effektivsten)
Zellen bzw. Sporen bzw.
S-Layer-Proteinen von
Bacillus sphaericusG-A12
(SCHNEIDER et al. 2001)
Fixierung und | Batchversuche| 32 reaktive Materialien: Reduktion von U 11 pg/L bzw.
Desorption, pH Organika, Zeolithe, durch F&~ F&* 1,9 mg/L
2.1-6.6; Phosphate, Dolomite, (Eh-600 mV It.
3xin 2 Wochen Reduktanten PhreeqC)
geschuttelt + 2*10-4 M Uranylacetat
+ H,SO, + NaOH 6 % Desorption
Durchfluss 4 kleinskalige | Quarz-Sand + Adsorption auf
0,016- Séulenversuche50 % Fe, 10 % ZVI FeOOH, dann
0,16 mL/min 50 % Fe und Braunkohle | Oberflachen-
Uber 3 Monate; 50 % Braunkohle prazipitation
Desorption mit 50 % Fe/Mn- (Mitfallung)

DW (2 Tage) Wasserwerksschlamm 50 % Desorption
und 0,1 M
Na,CO; (1 Tag)
Durchfluss 70 - | Feld: je 3 ZVI| Sorption max. 1/2 | < 100 pg/L/96 % R.
190 mL/min Séaulen Fe/Mn-Wasserwerks- Jahr an Torf, dann |/ 50 % Rickhaltung
tber 1 Jahr schlamm + Sand wieder erhohter
Torf Austrag als im / 0 % Rickhaltung
Zustrom
(AKBER et al. 1992, BINNERS 1996)
k. A. naturliches mineralische Béden Sorption k. A.
Wetland:
Ad-/Desorp-
tionsversuche
am Substrat
(SMYTH et al. 1999)
2,5 Jahre Pilot-PRBs Phosphat, ,amorphe“ Fe- | k. A. 2 mg/L
Oxide, ZVI
7 Tage Feld-PRB ZVI +Cqp dann ZVI Préazipitation /99,9 % Ruckhaltung
U0 + ZVI » Fe&*
+UOy(s)
Labor-PRB ZVI+Cyq Reduktion und 200 pg/L
(Saulen) dann G, Ausfallung in den
dann ZVI obersten [cm] in der

ersten Saule
(ZVI+Corg)
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(TSEZOS& VOLESKY 1982)

(12 Zyklen) Pilotanlagen: |immobilisierteRhizopus- | Biosorption mit 500 mg/L— 0 mg/L
Sorptions-Elu- | arrhizusBiomasse lonenaustausch
tionsversuche
(VESELICet al. 2001)
Batchversuche| 250 g Abwasser Absorption 2,8 ppm WOg /
25 g Wetlandsubstrat =
8h verwitterter Boden Uber
1Tag Schiefer (Karbon), /ca. 10 % R.
2 Tage Sandstein (Karn), /ca.0 % R.
3 Tage Grodener Sandstein, /ca.0%R.
4 Tage Norischem Dolomit, /ca. 50 % R.
7 Tage bzw.
gekaufter Torf /ca. 20 % R.
Jahre vertikale Pferdemist k. A. 3,7 mg/kg WOg /
Saulenversuch / 10 % Ruckhaltung
nach 1 Std., min. 5 %
3 Wiederholun- Zeolithe / 85 %Ruckhaltung
gen nach 8 Std.
8 Stunden Cordevol-Dolomit /100 % WOq
Langzeit- Pferdemist + Zeolithe k. A.
versuche Pferdemist + Dolomit
Eisensplitter + Sagespane
Pferdemist
einige Jahre: Pilot-Wetland |1 m Kuh-/Pferdemist Sorption am Substrat2,5 mg/kg WOs /

funktionierte nur
1 Jahr (dabei 2-
Monate effektiv)

4

Abnahme auf 0,2-0,4
mg/kg U;Og pro g
Substrat

Pilot-Wetland |1 m Stroh, Pferdemist, Abnahme auf 0,2-0,4
Kompost mg/kg U;Og pro g
Substrat
funktionierte nur| Voluntér- erodiertes Material k. A. 2,2 mg/kg WOg /
1 Monat unter | Wetland Abnahme auf 0,7
Blattbedeckung mg/kg U;Og
Jahre naturliches 0,6 mg/kg WOg /
Wetland Abnahme auf 0 mg/k
U30s
(WATSON et al. 1997)
k. A. Batchversuche| Dowex 21k Harz (Harz- | Sorption Beladung:
lonentauscher) > 18 mg/g
ZVI Reduktion, Sorption| k. A.
usw.
pulverisierte Eisenoxide | Sorption k. A.
Torf Sorption 4-0,9 mgl/g
Proben aus Wetlands k. A. 70-100 % Entfernung
Wetlands und | Algenmatten k. A 30-46 % Entfernung
Algenmatten
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Fir die Uranimmobilisierung wird die Sorption ars&i- und Mangan-Oxid-Verbindungen als auRerst
bedeutender Prozess angesehen, da sie in einesi@kkbder auch Mitfallung von Uran minden kann
und so eine stabile Festlegung ermdglicht (Kap23% (WAITE et al. 1994, RADY et al. 1999, US
EPA 1999, mDGE et al. 2002). Auch in Wetlands sollten die Wechg&ungen vonUran und Eisen

bei den typischerweise hohen Eisenkonzentration@ergbauwassern eine grof3e Rolle spielen (vgl.
BARNES & COCHRAN 1993, GIURCH et al. 1996, KESSA 2000). Das Sorptionsverhalten von Uran an
Eisenverbindungen wurde ausfihrlich verfolgi@s et al. 1983, 41 & LANGMUIR 1985, DEARLOVE

et al. 1989, BUNO et al. 1995, @BRIEL et al. 1998, Byl et al. 2000), insbesondere in
Zusammenhang mit Reduktions- und Mitféllungsprozessn Uran in reaktiven Wénden, bei denen
ZV| als Reaktionsmedium eingesetzt wircdH(RIPS et al. 2000, BRGHARDT & KASSAHUN 2004,
NOUBACTEP et al. 2005a, NUBACTEP et al. 2006). Als Mechanismus wird Uranreduktiogegeben.

Im Widerspruch dazu konntenubBr et al. (2002) und NUBACTEP (2003) nachweisen, dass es sich
dabei priméar um eine reversible Mitféllung mit Eikerrosionsprodukten handelt.

In Zusammenhang mit dieser Arbeit wurden Langzestvehe durchgefihrt, die eine langsame
Mitfallung von Uran erzwangen (UBACTEP et al. 2005a, NUBACTEP et al. 2005b). Motivation fur
die Mitfallungsuntersuchungen von Uran mit Eisenkorrosionsprodukten war die er diteratur
héaufig zu findende Annahme, dass die Abnahme vam W der Losung einer Prézipitation von Uran-
(IV)-Mineralien gleich zu setzen ist. Diese Annahwied getroffen, da die Identifizierung von Uran
in der Festphase analytisch aufwandig ist. Demd@#memkann nachgewiesen werden, dass die
Mitfallung von Uran in Kombination mit Eisenkorrosisprodukten wesentlich zu einer
Uranabreicherung in der Lésung fuhrt (s. 0.). Diggefallten Uranphasen sind nicht zwangslaufig
reduziert worden, weshalb die Gefahr einer Rensdbiling von Uran gegeben ist, wenn die
Eisenkorrosionsprodukte aufgelost werden. In deuiNaird gefalltes Uran in den meisten Féllen in
einer Matrix uneinheitlicher Zusammensetzung gebantdm eine Uranverbindung als Mineralphase
nachweisen zu konnen, ist es erforderlich, dassobizkntrationen von einigen Gewichtsprozenten
anfallen. Fir die Identifikation mit XRD (Rontgeffdaktometrie) muss die Uranfestphase zudem
kristallin vorliegen (vgl. Kap. 5.2.3.6.1). Geringaichtkristalline Urankonzentrationen in der
Festphase werden daher oftmals nur infolge deskBatelimits nicht bestimmt. Aus der Abnahme
der gelésten Urankonzentration und der Nicht-De&sektvon Uran in Fallungsprodukten wurde
wiederholt angenommen, dass amorphe U(IV)-Minegalsgefallt wurden (u. a. ®RRISON et al.
2001). Die Unzulassigkeit dieses Rickschlusses evuoth NOUBACTEP (2003) diskutiert. Weiterhin
konnte die Assoziation mit Fallungsprodukten gezeigrden (MUBACTEP et al. 2005b). Mit der im
Rahmen dieser Arbeit angewendeten Versuchsdurahfghmwar es moglich, den Unterschied
zwischen schneller Mitféllung, wie vonubF et al. (2002) beschrieben, und langsamer Mitfgllan
charakterisieren und dabei naturnahe Verhéltnisseusetzen. Analysen der Fallungsprodukte mit
XPS (Methodik siehe Kap. 5.4.1)) zeigten anhand Woersichts- und Detailspektren, dass Uran in
einer Eisenmatrix Uberwiegend als U(VI), in gerimgénteil jedoch auch als vierwertige Spezies
vorlag. Es konnte die Vermutung bestatigt werdeassdReduktion und Fallung des Urans in
Verbindung mit Eisen nur eine stark untergeordBetdeutung hat. Der entscheidende Prozess ist die
Mitfallung und Okklusion des Urans in Eisenkorrasprodukten.

An den erhaltenen Korrosionsprodukten wurdRemobilisierungsexperimente(NOUBACTEP et al.
2005b) durchgefihrt. Diese auch an anderen Probehgefihrten Versuche zielten auf verschiedene
chemische Prozesse der Uran-Desorption von demptissen (pH-Wert-Anhebung, Reduktion,
Komplexierung). Es konnte gezeigt werden, dassMigehanismen und Rahmenbedingungen der
Uranfestlegung an Eisenverbindungen die Stabiligsentlich steuern, wobei drei Einflussfaktoren
dominieren: Alter und Kristallinisationsgrad desé&moxide, der zeitliche Kontakt zwischen Uran und
den Eisenoxiden und die Kinetik der Mitfallung. IBdUran an hoher kristallinen Oxyhydroxiden und
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Oxiden (FeOOH, F©,, FeO;) sorbiert wird, ist der Mechanismus ein lonenausth mit annéahernd
vollkommener Reversibilitdt. Tritt Uran jedoch seohamit gering kristallinen (,amorphen®)
Eisenphasen wie Ferrihydrit [Fe(Ofi)n Wechselwirkung, wird Uran im Zuge der ,Altergthdes
Ferrihydrits, also einer Umbildung in hoher krited Phasen, okkludiert (ibd., vgl. Kap. 3.4.2.8p0
mitgeféllt (NOUBACTEP et al. 2006). Das ermdglicht eine irreversibletlégsing im Sinne hdherer
Stabilitdt gegenuiber DesorptionsprozesseroKRISON et al. 1995, EG et al. 2003). Nur durch
Auflésung der Eisenoxide kann Uran wieder freigeseterden.

Diese Versuche zur Mitfallung von Uran mit Eisenksionsprodukten tragen zum Verstandnis der
Wechselwirkungen zwischen Eisen und Uran und d&tabilitat bei. Fir das Wetlandmilieu spielt
das insofern eine Rolle, da die Mitfallung mit Hiséeilweise als &ullerst bedeutender, auch
langlebiger Mechanismus in bergbaubeeinflusstemstkithen Wetlands angesehen wird (vgl.
BARNES & COCHRAN 1993, GiURCH et al. 1996, KESSA 2000).

2.2.2.2 Uranreduktion und -ausfallung

In reduzierenden Bdden werden sorbierte Uranspdresdig remobilisiert; andererseits sinkt die
Loslichkeit des Urans unter reduzierenden Bedingondeine dauerhafte Uranimmobilisierung ist
daher nicht nur durch irreversible Sorption (s, egndern vor allem durch Reduktion von U(VI) zu
U(IV) und den damit verbundenen Fallungsprozessiglioh (Kap. 3.4.2.1 und 3.4.3.4). Es ist bisher
nicht bekannt, ob zunachst eine Adsorption von Y¥&rbindungen mit anschlieBender Reduktion
ausschlaggebend ist, oder ob die Reduktion und-dilengsprozesse der U(IV)-Verbindungen vor
einer Festlegung erfolgenANGMUIR 1997). InWetlands wird Uranreduktion von vielen Bearbeitern
als der einzige Mechanismus angesehen, der eirertddte Uranfixierung erméglichen soll (z. B.
HALLETT et al. 1997). Weitgehend ungeklart ist jedochwicher Auspréagung dieser Prozess in
kiinstlichen, respektive in nattrlichen ,Uran-Wetlahiiberhaupt eine Rolle spielt.

Die geringe Loslichkeit der Minerale Uraninit odeB. Coffinit limitiert die Urankonzentrationenibe
niedrigen Redoxspannungen im pH-Bereich von 4 Bisadf 1 Mol/L (ca. 2 p/L) (3vON et al.
2002), dabei bei pH-Werten um 4 bis 6 auf rund L (§ANGMUIR 1978) oder auf noch deutlich
geringere Werte (BLLETT et al. 1997). Oxidiertes Uran [U(VI)] kann durcledRiktion bei einem
Standardredoxpotenzial von +280 mV in U(IV) udberfuhrt werden @NRATH 1998). Die
Léslichkeit des Uranylions kann im oxidierenden idlil durch Komplexbildung aber noch deutlich
erhéht sein; um Uran daraus zu reduzieren, musfkddexpotenzial unterhalb der Phasengrenze im
U(VI)/U(IV)-Stabilitatsfeld liegen (810N et al. 2002). Ebenso wird bei erhdhten,@&halten und
héheren pH-Werten ein niedrigeres Reduktionspoaémzitwendig (ibd.). Unter Umweltbedingungen
sollte eine Reduktion beifPotenzialen < 200 mV erfolgen (IAEA 1992aKN et al. 2005).

Als Elektronen-Donatoren fir den Reduktionsprozessd Eisen, Schwefel und organischer
Kohlenstoff denkbar, man findet zu den notwendidg@@doxbedingungen aber widersprichliche
Angaben (vgl. Kap. 3.4.3.4, siehe z. BRARCIS et al. 1994, ARDELOUAS et al. 1998b, DFF et al.
1999). Die Oxidationspotentiale der Redoxpaar&/Fe(OH) und CH/CO, sowie HSSO,” (vgl.
Tab. 3.4.4) werden i. d. R. als ausreichend angeselm Uran zu reduzieren AHLETT et al. 1997).
Einerseits wird davon ausgegangen, dass die Redu&fiontan erfolgen kannig®N et al. 2002),
andererseits soll der Reduktionsprozess kinetigttegmt sein und eine hohe Aktivierungsenergie
bendtigen (BDELOUAS et al. 1998a, DFF et al. 1999). IGER et al. (1999) und REDRICKSON et al.
(2000b) untersuchten hierzu diatalytische Wirkung von Fe(lll) bei der abiotischen Reduktion von
U(VI) durch Fé*, jedoch nur unter Laborbedingungen (Kap. 3.4.2Wgiter verbreitet ist die
Meinung, dass biochemische Aktivitaten als Katatysm fur die Uranreduktion dienen (Kap. 3.4.3.4)
(LOVLEY et al. 1991, bVvLEY & PHILLIPS 1992a). Zahlreiche Arbeiten (z. BRANCIS et al. 1991,
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LOVLEY & PHILLIPS 1992b, ®ULD et al. 1994, GomBITZA et al. 1997, RANCIS & DODGE 1998,
HUANG et al. 1998b, bvLEY et al. 1998, BOKES & MOLLER 1999) lassen darauf schlieRen, dass
Mikroorganismen im oxischen und anoxischen Berealgiekt und indirekt durch ihre biologische
Aktivitdt Losungs- und Fallungsreaktionen von Radikliden katalysieren (Kap. 3.4.3). Die
maoglicherweise einer Sorption nachfolgende Redoktind Uranfallung im Substrat eines biologisch
aktiven Wetlands sollte damit eigentlich ermdglichdass Uran aus Bergbauwéassern eliminiert und
unter anaeroben Bedingungen dauerhatft fixiert iap. 3.4).

Bei erneutem Wechsel zu oxidativen Verhéltnissegedan kann jedoch einRemobilisierung
erfolgen, wobei manche U(IV)-Minerale nur bedingieder geldst werden, andere dagegen,
beispielsweise Uraninite, relativ rasch. Die Reatih von Uraninit kann dabei erneut zur Ausfallung
von U(VI)-Sekundarmineralen fiihren, wobei kinetistie Bildung von Uranyl-Oxyhydroxiden wie
Schoepit gegenliber Uranylkarbonaten, -phosphatem. bevorzugt wird (UTZE 2003). Die
Loslichkeit von Uranylkarbonaten und -sulfaten wirdiischen nur 18 und hohen 18 Mol/L
angegeben ANGMUIR 1978). Aus verwitternden Uranlagerstétten wirdridarch Auflésung solcher
Sekundarminerale in hohen Konzentrationen an daleognde Grundwasser abgegeben. Derartige
Verhéltnisse sind auch in Wetlands zu erwarten @gleN & OTTON 1995).

2.2.2.3 Wechselwirkungen mit organischer Substanz

Fur Uran wurde immer wieder eine Affinitdt zu orgaher Substanz (z. B.zZ&.AY 1974) oder
organischem Kohlenstoff (z. B.i 1981) beschrieben (vgl. Kap. 3.3.1). Das lassteanfhohes
Retentionsvermdgen von Uran in&eichen Sedimenten wie in Wetlands schlieen, wdlie
Mechanismen, wie Uran an,ggebunden wird, im Detail noch nicht bekannt sivgl.(Kap. 3.4.4.2).
Diskutiert wird ein Adsorptionsprozess durch longtausch und Komplexbildung mit
Carboxylséuren und anderen funktionellen Gruppeal(® 1964, BDROVECet al. 1979, BANBHAG

& CHOPPIN1981, biz et al. 1986). bvLEY et al. (1991) fuhrten die Urananreicherung in-@&ichen
Wetlands auf die dort glinstigen Bedingungen einirabiellen Reduktion von U(VI) zu U(IV)
zuriick.

Die Fixierung von Uran an organischem Material (K8pt.4.2) hat verschiedene Auswirkungen:
Einerseits soll die Immobilisierung des Urans ajy i@ Sedimenten mit einer Reduktion von U(VI) zu
U(IV) einhergehen (NsH et al. 1981). Dieser Ansatz wurde bei den biskerignwendungen
kiinstlicher Wetlands in Form sog. Kompostwetlands Wranriickhaltung angestrebt, da er als
dominierender Prozess angesehen wurde (vgl. Kddl)3 Andererseits wird durch Komplexbildung
mit organischen Kolloiden die Mobilitat des Urambdht (KM et al. 1992, Ku et al. 1994, KIiPSCH
1998, KuPscHet al. 1999). An Grubenwassern des Westerzgeblkmgasten BRANIAK et al. (1994)
zeigen, dass Uran im Sickerwasser von Halden kodggtemit Huminstoffen ausgetragen wird. Auch
Kim et al. (1994) und 24 (1993) gehen davon aus, dass Uran in huminstoffeei Losungen als
Komplex in Lésung bleibt. KPscHet al. (1999) belegen die Bedeutung von refraktéaloidalen
Metallspezies des DOC in Sickerwasser beim Austaaigpaktiver Schadstoffe aus den Halden des
Schlemaer Reviers. Demgegeniber wird vor allem Flieerung an partikuldren Humin- und
Fulvosauren als mafl3gebender Prozess fir die Retemdn Uran und anderen Schwermetallen in
Wetlands angesehen\{@N & OTTON 1995, REBHUN et al. 1996). Humin- und Fulvosauren entstehen
bei der Zersetzung des organischen Materials (ZITBYEVA 1967).

Die hier eingefuhrterHypothesen die in der Literatur als die bedeutenden Mechmeis und
Faktoren fir die Uranfestlegung in Wetlands angesselerden, werden in Kap. 3.4 ausfihrlich
diskutiert. Die eigenen Untersuchungen natirlidiMetlands tragen zur Prozessidentifikation bei und
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miinden zusammen mit der Datenrecherche in &m¢hese(Kap. 6), wobeiSchlussfolgerungerfur
die Anwendung kinstlicher ,Uran-Wetlands" abgeleiterden.

2.3 Generelle Problematik der Berghauwasser

Bereits im 16. Jahrhundert erwdhnte Gregorius Agicdie negativen Auswirkungen der
bergbaulichen Erzférderung auf Vorfluter und Fisghydationen (&RICOLA 1556). Erste
wissenschaftliche Abhandlungen iber deimlemismus von Bergbauwassermatieren in das letzte
Viertel des 19. Jahrhunderts HBSON 1887). Das Ausmal des Impakts, den der Bergbaer unt
abgesenktem Grundwasserspiegel speziell auf diét&udes Flutungswassers hat, wurde jedoch erst
spater erkannt (@MER & HINKLE 1947, QURNEY & FROST 1975, BAYLESS & OLYPHANT 1993,
YOUNGER 2000c). So wurde erst ab Ende der 1960er-Jaheasint an der Entstehungif®ER &
StuMM 1970, NORDSTROM 1979, KLEINMANN et al. 1981, Ws0TzKY 1994) und in Konsequenz
hierzu an der Behandlung ERTON et al. 1988, HHDIN et al. 1994, KNT 1994) bergbaubeeinflusster
Wasser geforscht.

Bergbau- und Grundwasser erhélt neben der typisttiasserzusammensetzung einen chemischen
JFingerabdruck" zusatzlich durch die Bodenzone, das Wasser-Gesteins-Wechselwirkungen und
aus Mischungsvorgangen mit anderen Wassern. DiktiBean zwischen Wasser und Festphase sind
auf eine Kontaktzone beschrénkt, deren Ausmal} diektionsrate, beispielsweise durch die
Diffusionsrate, beeinflusst bzw. begrenzt. Im Zdge Bergbautatigkeit werden reaktive Oberflachen
geschaffen und in Form von oberirdisch gelagerteaidéhmaterial sowie unterirdisch durch
Absenkung des Grundwasserspiegels in Kontakt nritAdeosphare gebracht. Das ermdglicht die
Oxidation reduzierter Minerale, woraus ein hohefa@®lungspotenzial fir das Wasser erwéchst, wie
nachfolgend erlautert wird. Ausloser der Acid-MiRmblematik (s. u.) ist die Verwitterung des in
Bergbauregionen typischen Begleitminer&grit (SNGER & STuMM 1970, NORDSTROM 1979,
DAVIES & RITCHIE 1986, MDSES et al. 1987, BIFFER 1994, WLLIAMSON & RIMSTIDT 1994,
WISOTzKY 1994, EsGLESTON et al. 1996, FANGELOU et al. 1998). Durch Oxidation entstehen aus
Pyrit Fé"-Oxide, z. B. Wistit (FeO), die weiter oxidiert wlen zu sekundaren Eisenmineralien
(Eisenoxihydroxiden), die z&alzausbliihungenfiihren. Mit Beendigung des Bergbaus und einer
Flutung der Stollen treten diese Salze (AGS, ,@@derating salts”) in Kontakt mit Grundwasser
(YOUNGER et al. 2002). Sie werden hydratisiert und dabeschia gel6st, wodurch hohe
Konzentrationen an Sulfat, Eisen und anderen Mgetaih die Losung abgegeben werden und die
Aziditat steigt. Fur durchsickernde Wasser bilddentente mit hohen$&uregenerationspotenzial
also dreiwertige, hydratisierbare Metallionen wiseh, die groBte Gefahr eines Saureschubs (ibd.).
Dieser Vorgang aus Oxidation, Sekundarmineralbdgumd -auflésung beschreibt die Bildung
typischer AMD (,acid mine _drainage“), worunter Bergbauwdasser ptit-Werten <6 verstanden
werden, oder aber mit Eisengehalten > 10 mg/L bedriger Alkalitat (HEDIN 1997). Unter diesen
sauren Bedingungen kdnnen gering kristallisierteeftydroxide wie Fe(Ohlljpusfallen und dabei
andere Metalle und Schadstoffe wie Uran aus denng@snitfallen.

Nach dieser ersten, extremen Verschlechterung dess@vqualitat, die aucHirst flush* genannt
wird, steigt die Qualitat langsam QUNGER 2000c, WOLKERSDORFER & Y OUNGER 2002). Die
geldsten Schadstoffe werden nach und nach ausgettagl in ihren Konzentrationen verringert. Das
liegt daran, dass Pyrit und andere sauerstoff$emsiflinerale unter Wasser schwer I6slich sind,
wohingegen begleitende Minerale wie Calcit, die Aeiditat entgegenwirken, Uber oder unter dem
Grundwasserspiegel weiterhin geldst werden. Dielésuhg weiterer Kontaminanten ist nur aus
Horizonten mdéglich, die sténdig oder zeitweise idmr Grundwasserspiegel gelangen (ibd.).
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Die zeitliche Wirkung der AMD-Problematik hangt von verschiedenen Fatab (BTZWEILER &
MAGER 1993, YOUNGER et al. 2002). Falls nach der Flutung im Verhaltneniger Pyrit vorhanden
ist alsneutralisierende Minerale® wie Calcit, Dolomit und Silikate, nimmt die totakziditat nach
und nach ab (WUNGERet al. 2002). Ein selteneres Szenario ist der Bintstdass sich nach Beginn
der Flutung nur wenige neutralisierende MineraleBmflussbereich des steigenden Grundwassers
befinden. Damit kénnen sich im Abfluss nur zu Beginettoalkaline Bedingungen einstellen.
Nachdem diese Minerale aufgebraucht sind, steigt Alziditdt im Bereich des schwankenden
Wasserspiegels durch die fortgesetzte Pyritoxidatiwwieder an (ibd.). Neutralisierend und
saurekonsumierend wirken jedoch auch biologischezé®se, beispielsweise die mikrobielle
Sulfatreduktion in anaerobem, organikreichem Miliewenn bei der Oxidation von .G
Bikarbonationen freigesetzt werden (vgl. Kap. 3;22@eser Prozess ist jedoch jahreszeitlichen
Schwankungen unterworfen (KINMANN 1998).

Fur die Dauer des ,first flush® werden weniger a#0) Jahre kalkuliert, bei hohem
Niederschlagsaufkommen und externen Eingriffen @dis 20 Jahre QYUNGER 1996). Stellt man
den Verlauf des ,first flush” als eine Kurve dapmhmt es nach den ersten hohen Konzentrationen des
Jirst flush* zu einer asymptotischen Abnahme undgkeichung der Eisenkonzentrationen auf 10 bis
30 mg/L. Deutlich héher (< 300 mg/L) bleibt die Remzentration des Eisens im Wasser bei hohen
Ausgangskonzentrationen von Pyrit oder bei schwaahdm Wasserspiegel @UKERSDORFER &
YOUNGER 2002). Der Kurvenverlauf lasst jedoch eine Behamgiédauer Uber Jahrzehnte bis
Jahrhunderte vermuten. Eine aktive Behandlung vorMDA mittels lonentauscher,
Mikrofiltrationstechniken usw. erfordert erfahruggsai viermal die Zeitspanne, die fir die Flutung
der Mine bendtigt wird (WLKERSDORFER & Y OUNGER 2002, YOUNGER et al. 2002). Im
Sanierungsgebiet der Wismut GmbH im Osten DeutsdBlavird eine Behandlungsdauer von 15 bis
25 Jahren abgeschatzta(R. et al. 2006), teilweise wurden auch mehr als B@erafir realistisch
angesehen (iKssIG& HERMANN 2000).

Insgesamt gesehen sind metallbelastete, meist ®engbauwasser ein Problem von weltweiter
Relevanz, mit Ausnahme der AntarktisL(AN 1997). In Zusammenhang mit Bergbautatigkeiten
besteht stets eine hohe Gefahr, dass unbehand&ll&s das Grundwasser und Vorfluter von
punktuellen Eintrittsstellen aus kontaminiert uresauert, oft auch mit negativen Auswirkungen auf
die aquatischen Lebewesen. Allein fiir die USA wuadgeschéatzt, dass mehr als 20000 km aller
Flisse und Bache und mehr als 72000 ha der Wardesfi (Seen, Vorratsbecken) durch
Bergbauwasser nachteilig beeinflusst sind.HKMANN 1989). Fir Deutschland fehlen derartige
Abschatzungen. Die Qualitat des Bergbauwassershkighhgenau vorausgesagt werden, es ist jedoch
meist hochmineralisiert und metallreichq¥NGER et al. 2002). Wéahrend typisches Grubenwasser oft
nettoalkalisch ist und hohe Mengen an Eisen, MangahZink enthalt, zeigen Haldensickerwéasser
eher nettoazidische Verhaltnisse mit niedrigem peHWINnd hohen Mengen an Eisen, Mangan und
Aluminium (ibd.). Eine exaktere Abschatzung der ¥émentwicklung auf Grundlage des
Abraummaterials kann unter Beriicksichtigung eineihR von Faktoren erfolgen, die voak®UNC
(1999) diskutiert werden.

4 Karbonate (z. B. Calcit, Siderit) und Silikate l@&pate, Glimmer) konsumieren bei der Verwitter@tyre,
wodurch der pH-Wert des Wassers angehoben wird.oBb®ilikate in Gesteinen hdhere Anteile haben als
Sulfidminerale, bilden sich weiterhin saure Wasdardie Pyritverwitterung rascher erfolgt. Die Ustdiede in
der Verwitterungskinetik sorgen dafiir, dass auainge Sulfidgehalte grol3e Probleme darstelleoNGER et

al. 2002, BNWART & Y OUNGERO. J.).

18



3 Uran und Wetlands — Kompilation

3.1 Einleitung

Um erhohte, schéadliche Urankonzentrationen aus @amd- und Trinkwasser zu entfernen, ist eine
Aufbereitung des Wassers notwendig. Die hier vdejes Recherche berlcksichtigt
schwerpunktmafidergbauwasser Aus dem Uranbergbau, aber auch aus der Kohleld-Gmd
Phosphoritférderung sind kontaminierte Bergbauwassehohen Urankonzentrationen dokumentiert
(QuINIF et al. 1981, BLLHOEFER et al. 2002, BRIANI et al. 2002, DRGOEV et al. 2002, WADE &
DEVILLIERS 2002, HONWIESE2007).Fur diese Wasser ist eine Aufbereitung insbesoralgigrund
der Radionuklidbelastung notwendig.

Bis ca. 1980 wurden die beim Bergbau anfallendemb@r- und Haldensickerwésser (vgl. Kap. 2.3)
ausschlieRlich konventionell technologisch (,aklivereinigt (YOUNGER et al. 2002). Die
konventionelle Behandlunguranbelasteter Sicker- und Flutungswasseerfolgt meist Giber Fallung
und Flockung bzw. lonenaustausch, kombiniert mitigh, Umkehrosmose, Prazipitation, Mischung
mit Aschen und Zement sowie HDS-Verfahrere(ze et al. 2002, MRTEN et al. 2002, WSUTEC
0.J.). In der kommunalen Trinkwasseraufbereitungnkblran v. a. durch Koagulation und Fallung
(jeweils mehr als 50 % Reinigungsleistung) bzw elwaustausch und aktiviertes Aluminium (jeweils
mehr als 80 % Reinigungsleistung, Zielwert unt@®0Q,mg/L) erfolgreich behandelt werden (WHO
2006b). Bei diesen Verfahren werden die Wéasserhddugabe von Chemikalien i. d. R. neutralisiert
und die Schadstoffe chemisch gefallt. Aber auchraehilblogische Methoden werden fir eine
technologische Reinigung bei Uranbelastungen eaiges So wird bei der (technisierten)
BioremediatioA z. B. mit dem sulfatreduzierenden BakteriDesulfovibrio desulfuricansine direkte
enzymatische Uranreduktion und -ausféallung angetst@NESH et al. 1999) (vgl. Kap. 3.4.3.4). Im
weiteren Sinne wird auch Pflanzenaufnahme als BietBation verstanden @2eN et al. 2003) (vgl.
Kap. 3.4.4.4). Durch Zugabe synthetischer Cheldtleil kann die Verflugbarkeit von Uran fir
Pflanzen deutlich erhéht werdenMAHEIN et al. 1993).

Die Starke hochtechnologischer Systeme zur Wasseraufbereliasight darin, dass der Einsatz von
Energie und Zusatzstoffen an schwankende Zufludisafea und -quantitaten rasch angepasst werden
kann. Zudem ermdglicht aktive Wasseraufbereitungistmeeine préazise Einhaltung von
Qualitatsanforderungen fiir das abgegebene WasseeriSrdert jedoch eine kontinuierliche Zugabe
von Energie und/oder (bio)chemischer Reagenzien aind regelmaflige Wartung. Aufgrund des
Langzeiteffekts bergbaulicher Eingriffe auf die Wegualitdt missen grofitechnische
Wasserbehandlungsanlagen viele Jahrzehnte betriglseden (vgl. Kap. 2.3), mit massivem
Kostenaufwand durch hohe Investitions- sowie laufende Personald Betriebsausgaben. Die
eingesetzten Chemikalien kdnnen zudem ein weit@esundheitsrisiko flir das Personal bergen.
Problematisch sind auch die Riickstédnde, die ausZdgabe von Flockungsmitteln und anderen
Chemikalien resultieren. Fir diese Problemstoffe dm weiterfihrendesEntsorgungskonzept
inklusive Kostenkalkulation notwendig.

Aus dem Ansatz, Chemikalien und Energie einzuspareheine Riuckgewinnbarkeit von Uran zu
ermdglichen, resultiert der ,on-site“ Einsaliologisch basierter Behandlungsmethodeniber
Adsorbermaterialien (z. B. Biocere, SLTMANN et al. 2003) odeBiostimulation, z. B. Stimulation
uranreduzierender Bakterien durch Zugabe biovediggb Substrate. Im Unterschied zu echten

5 Der Begriff ,Bioremediation ist definiert fir dertechnologischen Einsatz von Mikroorganismen,
untergeordnet auch von Pflanzen, zur Schadstoffisthag in Wasser, Boden und Luft4EEN et al. 2003).
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passiven Methoden (s. u.) ist dabei eine stetigetifig bzw. Instandsetzung oder eine (anhaltende)
Zugabe von Chemikalien oder Nahrmedien notwendiges® Mdoglichkeit der stimulierten
Uranreduktion oder vergleichbarer Biotechniken witdmentan in Pilotstudien erprobtNBERSON

& LOVLEY 2002, HhzEN et al. 2003, BRGHARDT & KASSAHUN 2004), wobei technische
Schwierigkeiten (B+Mangel, ungleichmafRlige Durchstrémung, konkurrideeBakterien usw.) noch
effizienter gestaltet werden missen. Unabhangigomaerreichte die Rickhaltung von Uran im
Vergleich zu anderen Kontaminanten nur teilweiss datimale Resultat (#ZEN et al. 2003,
BURGHARDT et al. 2006).

Eine 6konomische und 6kologische Alternative zuJemrionellen (aktiven) Reinigungsstrategien
bilden die so genanntgrassiven Methoderzur Wasserbehandlung, die fir Bergbauwasser efiva s
1980 in Verwendung sind @RNS & ATKINSON 1994, HDIN et al. 1994, YWUNGER et al. 2002)
(Def. s. u.). Weltweit befinden sich passive Samgsverfahren weiterhin in der Entwicklung und
Erprobung. Fir Bergbauwasser stelleeDil et al. (1994), BNKS et al. (1997) und YUNGER et al.
(2002) diverse Strategien vor (Kap. 3.2.2). Dazudgen Wetlands als natiirlich entstandene und auch
kiinstlich angelegte Feuchtgebiete. Die bisherigatsdbeidungsschemata zur passiven Sanierung
beziehen Wésser aus Uranbergbaugebieten allerdmgs mit ein (vgl. Abb. 3.1-1). Zur
Saureneutralisation und Eisenfallung aus Bergbasevés werden Wetlands als ,gepriifte
Technologie* im Ausland seit mehr als 15 Jahren dwoitchgreifendem Erfolg angewendet (z. B.
WIEDER 1989, ARVIS & Y OUNGER 1999). Allein im Osten der USA wurden aber bergitgden
1980er-Jahren tber 140 Wetlands fiir Bergbauwéassehtet (WEDER 1989) und bis 1998 in der
Appalachen-Region auf mehr als 500 allein fir Kbblgbauwasser ausgeweite{ds 1998).

Aus den bisherigen Erfahrungen existiert ein ppieties Verstandnis fur die Funktionsweise von
Wetlands. Diese Erkenntnisse lassen sich jedocht rebne weiteres auf die Behandlung der
Problemwasser aus dddgnanbergbau tbertragen, da Uran durch Speziation und Kompléwbg ein
anderes Verhalten zeigt als die sonst ublichen IMetagl. Kap. 2.1.1). Die meisten der oben
beschriebenen Kenntnisse (Kap. 2) zum VerhaltenW@n im aquatischen System und zu dessen
Wechselwirkungen mit organischen und anorganisciémsserinhaltsstoffen sowie Festphasen
stammen aus den Untersuchungen zum Verhalten véiomeliden im Umfeld von geplanten unter-
irdischen nuklearen Zwischen- und Endlagern (z.KBv et al. 1992). Die Umsetzung dieser
Erkenntnisse auf passive Sanierungsmaflnahmen terfolsher nur eingeschrankt, zumal sich das
Milieu im Bereich der geplanten Endlager durch daslogische Umfeld (Salz, Kristallingestein)
grundsétzlich von den hier diskutierten passivenste&gen (oberflachennahes, @eiches,
wassergesattigtes Milieu) unterscheidet. Hierawsaus den verschiedenen Konzentrationsbereichen
(molare Konzentrationen im Vergleich zu nmol-Behein Wetlands) ergeben sich z. T. unter-
schiedliche Prozesse, die fiir die Mobilitat von Redkliden maf3gebend sind. Das sind im Umfeld
geplanter Endlager physikochemische Infiltratiomsd Losungsprozesse, im Wetlandmilieu indessen
vorwiegend biotische MechanismenE@/AERT et al. 1999). Weiterhin kann im Endlagerbereich
aufgrund der geringen hydraulischen Leitfahigkeit den meisten Fallen von Gleichgewichts-
bedingungen ausgegangen werden, wahrend die hoheohdirdmungsraten in Wetlands die
Beriicksichtigung der Kinetik dieser Prozesse edord

Bei Wetlands zur Radionuklidbehandlung bedingt wbe der Kernstrahlung ausgehende, mégliche
Gefédhrdung ein Uberlegtes Design, um eine zush&liExposition z. B. durch lungengéngige
Zerfallsprodukte oder die Infiltration der Wetlamagnwasser in genutzte Quellgebiete zu verhindern
(vgl. Kap. 2.1.2). Insbesondere ist das Inkorparigsrisiko Uber den Pflanzen- und Tierpfad zu
vermeiden (Kap. 3.4.4.1 und 6.2.6).
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Abb. 3.1-1: Beispiel eines Entscheidungsschemaslifiipassive Sanierungvon Bergbauwéssern in
Wetlands (nach EDIN et al. 1994).
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Abb. 3.1-2: Wasserbehandlungsstrategienin Abhangigkeit von der typischen Entwicklung der
Schwermetall- und Radionuklidfracht im Laufe deit{each KESSIG & HERMANN
2000, und KICHLER et al. 2006).
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Bei der Aufbereitung von belastetem Wasser ausstnéuwund Bergbau ist d&egriff der ,passiven
Wasserbehandlung“verbreitet. Diese Behandlungsstrategie leitet aieh der Beobachtung ab, dass
Schadstoffe im natirlichen aquatischen Milieu gewsh auch ohne Fremdeingriffe durch
hydrochemische und biologische Prozesse aus Besgissern entfernt werden QUNGER et al.
2002).

Ein typisches passives Sanierungssystem ist eimkioatplexes System, in dem eine Vielzahl
biogeochemischer und hydraulischer Prozesse fugdmadstoffbehandlung eine Rolle spielen (z. B.
WALTON-DAY 1999, RDDY et al. 2000). Entscheidend ist es, daraus die tdaghanismen fir die
Eliminierung eines bestimmten Schadstoffes bzw. dig Verbesserung der Wasserqualitdt zu
erkennen. Werden Schadstoffe als Festphasen alisgefiild das Risikopotenzial, das von
Okotoxischen Elementen ausgeht, deutlich verring@assive Wasserbehandlung ist also die
vorsatzliche Verbesserung der Wasserqualitat rfathibrtungsarmer Systeme, wobei nur natirlich
verfiigbhare Energiequellen wie Gravitation, mikrdbgische metabolische Energie und
Photosynthese genutzt werden (PIRAMIBONSORTIUM 2003). Die Grundidee ist eine
Dekontamination des Schadstoff-Plumes, nicht deruel® (FOEHL 2004). Dieser
emissionsorientiere  Ansatz ist z.B. bei undeutlich lokalisierbarerth&lstoffquellen oder
langsamem Austrag von Vorteil. Die passiven Reinggsysteme werden vor allem dort eingesetzt,
wo niedrige Schadstofffrachten langfristig gereinigerden mussen. Fir Grundwasser werden z. B.
sog. reaktive Wande (PRB = ,permeable reactiveidiat) ,in-situ“ im Grundwasserleiter eingebaut.
Fir Oberflachenwéasser werden u. a. Wetlands ,@&fi-sihgesetzt. Neben passiven Technologien wie
wetlandartigen Systeme wurden zahlreiche weiterste®ye entwickelt, die den chemischen
Charakteristika einzelner Schadstoffe angepasst. dimter den Uberbegriffen IMPs _(,inorganic
media_passive systems*) und SFBs (,subsurface-fhaaterial sulfate reduction systems*) werden
von einfachen Kalkschotterkanélen bis zu komplekidtersystemen und Reaktoren eine Reihe von
Lin-situ“- und ,on-site“-Technologien zusammengefaKap. 3.3.1).

Das Wirkprinzip passiver Systeme beruht auf einer Schadstoffbélvagdiber ein Medium (z. B.
organisches Substrat, Kalkschotter), das einen é&bBarption, Prézipitation oder eine generelle
Schadstoffentfernung bewirkt (BHL 2004). Die Effizienz der Systeme {ber die geplante
Lebensdauer soll dabei durch eine seltene, wemglaich regelmaRige Wartung gewabhrleistet
werden. Fir passive Behandlungsmethoden wird eémerglle Wartungsfrequenz von etwa einem
halbem Jahr vorgeschlagen (ERMITBNSORTIUM 2004), wobei als Fernziel dennoch eine ,walk-
away-solution“ angestrebt wird, die fiir die kallute Einsatzdauer keine weitere Nachsorge bendtigt
(HEDIN & NAIRN 1993). Passive Reinigungsanlagen zeichnen siah dalsch geringen Personal,
Energie- und Materialbedarf aus. Nach ihrer Eintioly fallen deshalb auf Dauer nur minimale
Betriebskosten an. Auf lange Sicht sind passiveieBamgsverfahren daher kostengiinstiger als
konventionelle Verfahren (Abb. 3.1-2). Neb&konomischen Gesichtspunkterspielen bei vielen
passiven Systemen (z. B. kiinstliche Wetlands, RAR&ducing and alkalinity-producing systems*,
usw.) auchokologische und sozio-politische Aspekteine Rolle, da sie bedeutende und auch
attraktive Flora- und Faunahabitate darstellen kon(z. B. ,Kakadu National Park” in Australien
oder ,Rieselfelder Miinster” in Deutschland). EincNgeil ist, dass bei hohen Schadstofffrachten oder
-Fluxen im Vergleich zu aktiven Reinigungsanlagegisnumfangreiche Betriebsflachen erforderlich
sind. Sie sollen ausreichende Verweilzeiten fiie ebgeschlossene Schadstoffbehandlung innerhalb
des passiven Systems gewahrleisten. Digskéchenbedarf verursacht hohe initiale Kosten.
Insbesondere wetlandartige Systeme miissen so don@rs werden, dass Belastungsspitzen oder
saisonale FlieBhemmungen durch das Wetlands sgisagen werden kénnen.
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Der Begriff ,, Wetland*, der sich in der modernen Okologie etabliert Isatphne nahere Angaben zur
Hydrologie und Hydrochemie des Wassers, der vortraenl Pflanzen und Tiere sowie der Boden-
feuchte sehr unspezifisch. Unter dem Begriff ,felechebensraume® kdnnen sich vom tidebeein-
flussten Wattenmeer bis hin zum Hochmoor sehr saitéedliche rdumliche Strukturen verbergen. Im
englischen Sprachgebrauch sind nach VegetatiotHyddblogie traditionell eine Reihe von Begriffen
zu unterscheiden, darunter ,marsh, bog, swamp, gdend, wet meadow, tidal wetland, floodplain,
ribbon (riparian) wetland along stream channelsbbei sich die Definitionen unterschieden (vgl.
OWEN & OTTON 1995). Es handelt sich bei Wetlands um naturlicter anthropogen geschaffene
Ubergangszonen vom aquatischen zum terrestriscbleerisraum. Sie werden tiber Oberflachen- oder
Grundwasser gespeist und sind permanent oder zsgtwiberflutet, wobei bei einer Wassertiefe ab
2 m von ,Tiefwasserhabitaten“ gesprochen wird{@RDIN et al. 1979). Die Vegetation solcher
Wetlands besteht zum GroR3teil aus Pflanzen, diewassergesattigte Béden angepasst sind
(Hydrophyten, Helophyten). Das Substrat der Wetagdtzt sich aus anorganischen, hydrischen
Bdden und/oder organischem Material zusammen. @ibaeoder anaerobe Prozesse in den Bbéden
der Wetlands dominieren bzw. ob oxidierende odduzierende Bedingungen vorliegen, wird u. a.
durch den Wassergehalt im Boden beeinflusst. Eichtiges Kriterium aller Wetlands ist eine
ausgepragte mikrobiologische Aktivitat, die mit déiwwhen organischen Gehalt und der Vegetation
gekoppelt ist (Definition nach@wARDIN et al. 1979, in M'SCH & GOSSELINK 2000).

Im Sprachgebrauch der Umweltwissenschaften reptigseder Begriff ,Wetlands" auch nattrliche
oder kunstlich angelegte Feuchtgebiete, dieReinigung von belastetem Wassegenutzt werden,
ahnlich den Pflanzenklaranlagen fiir kommunale Alse#sIn diesem Sinne wird der Begriff
Wetland® im vorliegenden Text verwendet. Fiir Wetlands, dieh in der Umgebung von
Bergbaugebieten infolge von Anderungen im Grunderissishalt spontan entwickeln, ist zusatzlich
der Begriff ,Voluntéarwetland" in Verwendung (vgl.OLLER et al. 1994).

3.2 Entwicklung kinstlicher Wetlands fur Bergbauwasser

3.2.1 Historischer Uberblick — Von der Pflanzenklaranlageum
.constructed wetland*

Naturnahe Wasserreinigungssysteme im Sinne vomz##fitklaranlagen werden seit rund 35 Jahren
weltweit angewendet. Trotz langjéhriger Erforschungl Erfahrung wird der Einsatz aber nicht
Uberall gesetzlich anerkannt. Das weist darauf ass die Wirkungsweise noch nicht ausreichend
erforscht ist, um die Leistung solcher Systeme emégen und in Modelle umsetzen zu kénnen
(CoLE 1998). Nach W¥mAzAL et al. (1998) lassen sich drei Haupttypeftanzengebundener
Verfahren bei der Wasseraufbereitung unterscheiderHydrobotanische Anlagen  mit
Schwimmpflanzen, Systeme mit Unterwasserpflanzequékultur) und Systeme mit auftauchenden
Wasserpflanzen. Letztere umfassen technische Fgmlibte, bei denen Helophyten auf Filterbeeten
angepflanzt werden und oberirdische Sprosse aesbildie bilden die Grundlage fiir die vorliegende
Arbeit.

8 Kiinstliche Wetlands werden in USA v. a. zur Beliand und Aufbereitung von kommunalen, industriellen
und landwirtschaftlichen Abwéassern sowie Bergbawees eingesetzt, dariiber hinaus zur Nachklarungaisd
MafRnahme zur Regenwasseraufbereitung (ITRC 2005).

” Nicht naher betrachtet wird die gezielte Verwerginatirlicher Feuchtgebiete zur WasseraufbereitDigse
Mdoglichkeit wurde in flachenreichen Staaten wie USdit den 1970er Jahren untersucht und teilweisd au
umgesetzt (M'SCH & GOSSELINK 2000).
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Die Idee der Wasserreinigung mithilfe emets@flanzen wurde Mitte der 1960er-Jahre in
Deutschland entwickelt und in die Praxis umges€B=DEL 1966). Dr. Kathe Seidel vertrat die
progressive These, dass hohere Pflanzen in Abwasssthsen und gleichzeitig zur Verbesserung der
Wasserqualitét beitragen kénnen. Durch Versuchsnedn der Limnologischen Station Niederrhein
konnte sie die These wissenschaftlich belegen (MP@4). Die als ,Krefelder System* bekannt
gewordenen Schilf-Binsen-Anlagen wurden fiir kommunale Abwasser, spater auch fir
Industrieabwasser eingesetzt. Sie sehen die Abwessgung mit Hilfe von Sumpfpflanzen auf
Beeten mit gewaschenem Kies vor OgSIs 1988), wobei als wesentlicher Prozess die
Schadstoffaufnahme durch Helophyten und deren baikte Wirkung gefolgert wurde €®EL 1969,
KICKUTH & KAITzIS 1975). KCKUTH (1977) wandelte das Verfahren ab, indem er voreridg
bindigen, mit Schilf bewachsenen Boden bei der $dgrzelraumentsorgung einsetzte (Kcsis
1988). Die Weiterentwicklung resultierte in Misce®men, z. B. derBewachsenen Bodenfilterty
deren erfolgreicher Einsatz mit sandigem Filtermateseit Beginn der 1980er-Jahre auch
wissenschattlich gut dokumentiert ist{)GER 1997).

Eine Differenzierung verschiedener Verfahren ergibh durch die Art des eingebauten Bodens und
der Bepflanzung sowie die Durchstromung (horizootdér vertikal) und Beschickungsweise (ATV
1989, 1998). BeBystemen mit freiem Wasserkdrperiiber einem bepflanzten Substrat besteht die
Gefahr, dass durch raschen Oberflachenabfluss giregungsleistung erfolgt. Diese naturnéheren
Systeme (,surface-flow systems") werden bevorzugt WSA v.a. aufgrund des hoheren
Flachenangebots eingesetztItBCH & GOSSELINK 2000). Dagegen werden bei der erzwungenen
Durchstrdmung von Filterkérpern in horizontaler odeertikaler Richtung (,subsurface-flow
systems®) hohe Reinigungsleistungen erzielt. Ders8&espiegel wird auf Hohen innerhalb des
grobkdrnigen Substrates eingestéllertikal durchstromte Pflanzenbeetesind bei gleicher Flache
leistungsfahiger alshorizontal durchstromte Beete da bei der Vertikalstromung deutliche
Sauerstoffkonzentrationsgradienten zwischen Wuaaelr und tieferen Substratregionen vorliegen,
die aufeinander folgende aerobe und anaerobe Abbzegse ermdglichen YwWiAzAL et al. 1998,
PREUR & HANISCH 2001, DBU 2003). Der Hauptmechanismus der Waskarta#ung ist jedoch
Uberwiegend auf Mikroorganismen zurtickzufiihren, dias durch die Pflanzen geschaffene
Mikromilieu fur katabolische Prozesse nutzen (ZAB\LTON-DAY 1999, RUGGE 2001).

Die Nutzung solcher Pflanzenklaranlagenkémmunale Abwasserist enorm gestiegen (ZE 1998,
GELLER 1998), da sie v. a. in der dezentralen Abwassariihng 6konomische Vorteile bildet. In
diesen Wassern spielt die Entfernung organischeks®off-, Phosphor- und Kohlenstoffverbindungen
(z. B. AMERON et al. 2002) und mikrobieller Belastungen (z. BCZA et al. 2005) eine grofRe Rolle.
Dennoch miissen in kommunalen Klaranlagen auch srh®bhwermetallkonzentrationen wie z. B.
Blei aus StraRenabwéssern beseitigt werden. Pfilfézanlagen bieten dafiir eine sehr gute
Voraussetzung. Abwasser aus Gewerbe, Industrie Berdbau enthalten dagegen ein breiteres
Schadstoffspektrum und werden bei der aktiven Wasflgereitung i. d. R. nach anderen Konzepten
behandelt. Auch hier liegen erste Erfahrungsbezichir Aufbereitungindustrieller Abwasser
mithilfe kiinstlicher Wetlands vor RERLY et al. 1995, BBUSK et al. 1996, OLE 1998, EUGHAFEN
ZURICH 1999, KETLINSKA 2004).

Das Konzept der passiven Behandlung typis&eegbauwassemwurde v. a. durch das ,US Bureau of
Mines" propagiert (HDIN et al. 1994). In USA erfolgte die Behandlung voardgbauwassern bis
Mitte der 1980er-Jahre nur chemisch. Passive Aafhergsmethoden fiir Bergbauwdasser erlebten

8 Emers (auftauchend) sind Wasserpflanzen, die dieatvasseroberflache hinauswachsen.
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aber nach einer 1988 gehaltenen Tagung QEPARTMENT OF THE INTERIOR 1988§, bei der

Ergebnisse erster Pilotstudien prasentiert wurégmen enormen Aufschwung gHIN 1997). Im

Initialstadium wurden sog.constructed wetlands“als kiinstliche Sumpfe (bogs) und bepflanzt mit

Torfmoosen $phagnum nach dem Vorbild der Natur gebaut, wéahrend im hsten

Entwicklungsschritt RohrkolberTypha latifolig bevorzugt wurde (DEP 2005). Das Design &lterer

Wetlandmodelle war also an natlrlichen Wetlandsntiért. In jingerer Zeit wurden hoher

technologische Systeme entwickelt, die von unbapfén und teils substratlosen aeroB&aktoren

und Filtersystemen bis hin zu anoxischen, unterirdisch einzubauend®ielreaktoren mit
organischem Substrat, aber ohne Makrophytenbewuelthen (\OUNGER et al. 2002). Inzwischen
sind unterschiedliche Mechanismen der Schadstdééiening in einer breiten Spanne passiver

Technologien umgesetzt, deren Spektrum sich rapidiéerentwickelt. YOUNGER et al. (2002)

unterscheiden zwischen drei Hauptsystemen deraas#Vasserbehandlung von Bergbauwassern:

1) IMPs (,inorganic_media passive systems“): Basierendl der Aufldsung und/oder Ausféllung
anorganischer, mineralischer Substanzen in oberer odnterirdischen FlieRreaktoren.
Unterschieden werden karbonatauflésende SystemeSystemen mit Oberflachenprozessen als
Eliminierungsmechanismen.

2) SFBs (,subsurface-flow bacterial sulfate reducsgatems"): Darunter werden PRBs (,permeable
reactive _barriers”, sog. reaktive Wande) und sfiezi®n-site“-Reaktoren fiir Bergbauwasser
zusammengefasst.

3) Wetlandartige Systeme i.w.S. (Abb. 3.2-1). Anhadér Form, Funktionsweise und
Anwendbarkeit werden drei Hauptgruppen unterscimiedegl. néchstes Kapitel): Aerobe
Wetlands (,reed beds"), Kompostwetlands, auch ,eofz’ Wetlands genannt, und RAPS
(“reducing and _alkalinity-producing systems”). Miompostwetlands (s.u.) gibt es erste
Erfahrungen zur ,passiven“ Uranriickhaltung.

Ein weiterer Ansatz mit vielversprechenden Ergedemnisstammt aus dem Bereich der Bioremediation

(PHILLIPS & BENDER 1998):

4) Wachsende mikrobielle Matten mit verschiedenen otilalogische Kulturen, in Silage okuliert.
Sie werden ,on-site” als freischwimmende, dicke Mibenmatten eingesetzt.

Inhalt dieser Arbeit sindvetlandartige Systeme da sie die am weitesten verbreiteten passiven
Systeme sind und bei der Aufbereitung typischeid,atne drainage” (AMD) inzwischen als ,Stand
der Technik* betrachtet werden QUNGER et al. 2002). Sie sind zudem sehr naturnahe
Behandlungsanlagen, die nach erfolgreicher Impleéieemg die Vision erdffnen, als
selbstregulierende Systemechte Nachhaltigkeit zu erreichen.

9 Mine Drainage and Surface Mine Reclamation®, Kenehz in Pittsburgh, Pennsylvania, 19.-21. AprB8.9
25



3.2.2 Methodik der passiven Reinigung typischer Bergbausg&r in
Wetlands

Kunstlich errichtete Wetlands zeigen ihre Starkiedee Behandlung niedriger, langfristig anfallender
Schadstofffrachten im bergbaubeeinflussten Sickeler Grundwasser. Sie werden erganzend zu
aktiven Wasserbehandlungsanlagen wahrend des deigsades | first flush (vgl. Kap. 2.3) oder als
alleinige passive Reinigungsanlage eingesetzt. Enéfernung anorganischer Schadstoffe erfolgt
i. d. R. als Ausféllung in Form von Oxiden (z. Bn)MHydroxiden (z. B. Al, Cr) oder Sulfiden (z. B.
Fe, Ni, Zn, S@’). Bedeutend ist auch die Adsorption und Mitfallweg Kontaminanten (z. B. As).

Die Mobilitat der Metalle in Bergbauwassern hangh\deren Speziation und von dep-@hd pH-

Bedingungen ab. Unterschiedliche Metalle fallen teferschiedlichen pH-Werten aus der Lésung

aus; danach richtet sich bei aktiven TechnologienVdahl der Chemikalien zur Wasserbehandlung.

Bei der Reinigung typischer, infolge der Pyritoxida versauerter Bergbauwésser mit Wetlands wird

durch die geeignete Kombination von aeroben miagaiaben” Wetlands die Séureneutralisation bzw.

pH-Wert-Anhebung und die Prazipitation und/oderbi#a Sorption der Schadstoffe angestrebt.

Abbildung 3.2-1 zeigt beispielhaft drei Typen voreénds, die bisher zur Behandlung von AMD

eingesetzt werden (Abb. und Erlauterungen naolvd¥NY & OLEM 1994, und YOUNGER 2000a).

Die Ubliche Zielsetzung dieser Systeme ist die é&ntfng von Eisen aus der Wassersaule, daneben

Sulfidfallung und der Ausgleich erhohter Aziditd¥IiEDER & LANG 1984).

(1) Neutrale, eisenhaltige Wasser, die aus anoxisckdogierendem Milieu austreten, lassen sich
ausgezeichnet iaeroben Wetlandsaufbereiten (z. B. AINE 1997). Das Wasser wird in das Wet-
land eingeleitet und flieR3t primér horizontal Gbdess Substrat, das als Boden fir Pflanzenbewuchs
eingebracht wird. Eine natirliche oder kinstlichgebrachte Lage aus Ton dichtet das System
nach unten hin ab. Uber die offene Wasserflachiet stas kontaminierte Wasser in standigem
Kontakt mit der atmospharischen Luft, wobei"Feu Fe(lll) aufoxidiert und schlieRlich als
Fe(OH) ausgefallt wird. Schilf- und Binsenbewuchs habednemeits die Funktion, die
FlieBgeschwindigkeit herabzusetzen, andererseite €ilterfunktion fir die Eisenhydroxide.
Zusétzlich wirkt die organische Substanz als SdrfierEisen und andere Metalle.

(2) Saure Bergbauwasser mit hohen Sulfatgehalten weidersog. ,anaeroben“ Wetlands
(Kompostwetlandg behandelt (z. B.ARVIS & Y OUNGER 1999). Hierzu wird in das Wetland
z. B. Uber eine diunne Dichtschicht eine etwa 50roéichtige, anoxische Filterschicht mit
Kompost oder anderem organischem Material eingelthuth die das Wasser geleitet wird.
Zwischen Ein- und Auslass wird ein Gefalle von %3eingestellt, um eine vertikale
Durchstrémung der organikreichen Lage zu gewaleleisDurch die Oxidation von organischem
Material wird Sauerstoff und ggf. Nitrat verbrauclufgrund der einsetzenden mikrobiellen
Sulfatreduktion wird der Sulfatgehalt durch die flisng von Metallsulfiden verringert, der pH-
Wert angehoben und die Alkalitét geringfligig erh@iDLKERSDORFER& Y OUNGER 2002).

(3) Saure, eisenhaltige Bergbauwasser werden in seduging and alkalinity-producing systems”
(RAPS) gereinigt (z. B. YOUNGER et al. 2003). Hierfiir wird im Wetland eine Komgage o. &.
Uber einer Kalksteinlage eingebaut. Ein- und Awsslsimd so angeordnet, dass das belastete
Wasser zun&chst zur S&ureneutralisation durch dimpéstlage flie3t und dort der geléste
Sauerstoff durch die Oxidation von,gCaufgezehrt wird. Hierdurch wird verhindert, dassd
geldste Eisen in der nachfolgenden Kalksteinlagéorsoals Eisenhydroxid ausfallt. Die
Kalkldsung tragt bedeutend zur Alkalitatsproduktlmei (WOLKERSDORFER& Y OUNGER 2002).
Eine Fallung von Fe(OH)erfolgt erst in einem nachgeschalteten aeroberiatetvom Typ 1
(nicht dargestellt in Abb. 3.2-1). Weitere geloMetalle kdnnen an Fe(Oklyorbiert und mit
ausgefallt werden.
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Aerobes Wetland: Féllung von Fe(OH),
— Behandlung von eisenhaltigen Bergbauwéssern mit einem pH > 5,6

offene Wasserflache mit Schilf und Binsen

Influerh

Effluent

Anaerobes Kompost-Wetland: Sdureneutralisation und
Verminderung der SO, * -Konzentration durch Sulfatreduktion

— Behandlung von sauren Bergbauwéssern mit hohen Sulfatgehalten
Flachwasser mit Schilf und Binsen Ubey einer anoxischen Kompostlage

Influent

Kombiniertes Wetland mit Kompost- und Kalksteinlage:
anoxisches Milieu durch O,-Verbrauch in Kompostlage,
darauffolgend Saureneutralisation durch Karbonatlésung

— Behandlung von sauren Bergbauwéassern mit hohen Eisengehalten

Influent
™

Effluent

u'i'l'A'i'i'i'ui'k'ci'bi-l' N
Kalksteinschotter

Abb. 3.2-1: Dieses Schema zeigt beispielhaft drngleh wetlandartiger Systeme, die bisher zur
Behandlung von typischen AMDeingesetzt werden (nactoMOTNY & OLEM 1994,
Y OUNGER 2000a).
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3.3 Datenerhebung: Wetlands als weltweite Uranakkumwegn

3.3.1 Einleitung

Die Entwicklung und erste Anwendung vi@etlands fur aquatische Urankontaminationengeht
auf Beobachtungen an natlrlichen Wetlands zuriiclkk @bt zahlreiche Griinde, die
Wechselwirkungen zwischen natirlichen Wetlands wheémischen Elementen zu untersuchen.
Wetlands kénnen fir bestimmte Elemente Archive tdlies, die den menschlichen Eingriff in den
globalen, biogeochemischen Kreislauf aufzeichneaHEBL et al. 1989). Ihr Elementspektrum
reflektiert zudem den geogenen Hintergrund und bif der Aufsuche z. B. von Metalllagerstéatten
(BROOKS 1998). Wetlands kdnnen auch selbst als abbauvaitdigerstétte gelten, beispielsweise fiir
Elemente wie Kupfer, Zink und Eisen q®OLEWSKI 1997 und Zitate darin). Im Zuge der
Lagerstattenexploration wurde ab den 1960er-Jahvenichtet, dass Uran imatirlichen,
organikreichen Feuchtgebieteroft bedeutend akkumuliert wird, auch wenn die Utardentrationen
im zustrdmenden Grundwasser nur sehr gering sinB.(KOCHENOV et al. 1965, DPATKINA 1967
und Zitate darin,diz et al. 1986, JHNSON et al. 1987, ELINSKI et al. 1987, BRNES & COCHRAN
1993, READ et al. 1993, ¥SELIC et al. 2001). Natirliche Wetlands mit hohen Urdraden wurden

v. a. im Umkreis von Bergbaugebieten festgestiltbesondere aus dem Uran-, Gold-, Kohle- und
Phosphoritbergbau sind kontaminierte Bergbauwéssetr teils hohen Urankonzentrationen
dokumentiert (BLLHOEFER et al. 2002, BRIANI et al. 2002, DRGOEV et al. 2002, WNDE &
DEVILLIERS 2002, SHONWIESE 2007), die auch zu Anreicherungen in organikreichéetlands
geflhrt haben (z. B. DLLER et al. 1994). @EN & OTTON (1995) wiesen fur natirliche Wetlands in
Colorado eine Aufkonzentration von Uran auf 100rbihr als 1000 ppm nach (vgl. Kap. 3.4.1 und
Tab. 3.3-1). Urankonzentrationen in dieser Gréf@mang, zwischen 100 bis 1000 ppm in der
Trockenmasse, werden als ,hohe Anreicherung* arrgebpn; Konzentrationen von mehr 1000 ppm
Uran in der Trockenmasse eines Wetlandsubstratedeweals ,sehr hoch angereichert* bewertet
(OWEN et al. 1992). Auf diese Weise kommt jedoch didddénz zum Urangehalt in der Lésung, und
damit der eigentliche Anreicherungseffekt nicht zdmsdruck. In Tabelle 3.3-1 sind dagegen
Anreicherungswerte fur Uran in natlrlichen Wetlands zitiert, die adie Konzentrationen des
aquatischen Urans bezogen sind.

Tab. 3.3-1: Beispiel fur hoh&nreicherungswerte von Uran in Wetlandsedimenten (Trockenmasse)
im Verhéltnis zur Urankonzentration im Wasser (n@VeN et al. 1992).

Anreicherungswert| Bezugssystem Zitat
2.000.00Q natirliche Wetlands (BCHENOV et al. 1965)
ca. 500 bis 50.00Maturliche Torf-Wetlands(LOPATKINA 1967)
10.000Q) Torf, Laborversuche @LAY 1974)
10.000) natirliches Wetlar (IDIZ et al. 198€
10.000 bis 20.0( | natirliches Wedanc (OwEN et al. 1992

Uran ist nicht nur in Wetlands angereichert, sondeuch in Kohle- und Kerogenlagern
(WILLINGHAM et al. 1985), in Schwarz- und Olschieferok 1992) oder in marinen Sedimenten
(BARNES & COCHRAN 1993, VAN DER WEIDEN et al. 1993) (vgl. Kap. 2.1). Das deutet auf eine
Affinitdt von Uran zu organischem Kohlenstoff bzgenerell zuorganischem Material hin (s. a.
MOORE 1954, SVANSON & VINE 1958, ZELINSKI et al. 1987, GUAU et al. 2000). Deutlich wurde
ebenfalls eine Assoziation zu Pyrit, woraus dievidotdigkeit eineseduzierenden Milieusabgeleitet
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wurde (z. B. S/ANSON 1956, zitiert in BIRAKIS 1996), sowie eiranoxiscles System. Die wenigen
Untersuchungen natirlicher, ,anaerober* Wetlangdlest in Bezug auf die beobachteten Faktoren
immer wieder den Forschungsbedarf hinsichtlich datsachlichen Mechanismen der
Uranimmobilisierung heraus PATKINA 1967, DHNSONet al. 1987, FELINSKI et al. 1987, @VEN &
OTTON 1995, SINNERS 1996) Deutlich wird, dass die Uran-Kohlenstoff-Beziehuimg Detail
komplex ist (®STMA & TEN VEEN 1999) und von verschiedenen Faktoren abhangtderiéirt des
organischen Materials (terrestrisch oder marin) Skglimentationsrate und der Lage der Redoxgrenze
bezogen auf die Sediment-Wasser-Grenzflaghs PER WEIJDEN et al. 1993).

Auch aus der Untersuchung sod\aturanaloga'™ wurde in Ansétzen versucht, Faktoren fiir eine
Urananreicherung abzuleiten, die fir Wetlands gekénnten. Diese Objekte erlauben z. B. die
Untersuchung biogeochemischer Prozesse, die sicHangeren Zeitskalen abgespielt haben
(HAVEMAN & PEDERSEN 2002). An der Uran-Thorium-Lagerstatte Palmottu pnéikambrischen
Kristallin Finnlands kann Uran beispielsweise hatienschiedlichsten Redoxbereichen studiert werden
(Suksi et al. 1996). Ein weiteres Beispiel ist die ,Bami® Natural Reactor Zone" der Oklo-Region
in Gabun (EL NERO et al. 1999). Dabei handelt es sich um oberflachka Vererzungen, die als
Analoga zu unterirdischen Uranendlagern gesehedemeund zugleich um die einzigen natirlichen
Kernfusionsreaktoren. Sie ermdglichen z. B. Studien Migration und Ldslichkeit des Urans. Als
weiteres Analogon werden die natlrlichen Wetlands ,&leedle’'s Eye" in Schottland genannt
(BRAITHWAITE et al. 1997), wo Uran v. a. sorptiv an organiscMzterial gebunden ist. Auch
Uranreduktion soll erfolgt sein, jedoch wurde weé&eézipitation noch der strukturelle Einbau in
Minerale nachgewiesen. Die weitere Untersuchunghsol seit geologischen Zeiten existierenden
Naturanaloga, insbesondere organikreicher Systédente zur Identifikation der fur Wetlands
relevanten Prozesse bedeutend beitragen.

Allein dadurch, dass natiirliche Wetlands haufigriJaikumulieren, ist es notwendig, das Verhalten
dieses Schadstoffes in Wetlands vorhersagen undddemis entstehendeisiko abschétzen zu
kénnen. Wetlands, in die Schadstoffe eingetragemdevwy sind Habitate, die besonders durch
anthropogene Aktivitaten gefahrdet sind. Der Abbder die Trockenlegung dieser Wetlands kann
zur Freisetzung von Elementen fiihren, die Gberaggsthe ZeitrAume gespeichert wurden.
Andererseits kdnnen natirliche Wetlands als Vorthiéshen, die den Einsatz kinstlicher Wetlands zur
Wasserreinigung implizieren. Das Phanomen der AkKation von Uran in natirlichen Wetlands
lieferte die Idee detlbertragbarkeit speziell auf sog. Kompostwetlands bzw. ,anaerobetiands

mit organischem Substrat. Das erfordert die Kesntldr wirksamen Prozesse. Voruntersuchungen
dazu sind v.a. in USA durchgefiihrt worden (z. BAS\Y 1974, dHNSONet al. 1987, ELINSKI et al.
1987, LOVLEY et al. 1991, @EN et al. 1992, S8INNERS 1996). Neben der Betrachtung rezenter, aber
auch seit geologischer Zeitrdume existierender &dd# und weiterflihrenden Laboruntersuchungen
mit Wetlandsubstraten ()CHENOV et al. 1977, BROVEC et al. 1979) ist die Durchfihrung von
Experimenten im Pilotmaf3stab ein weiterer mogliclémtersuchungsansatz, um die Prozesse
aufzuklaren. DeKenntnisstand ist bisher unzureichend.

1 Natiirliche Analoga sind Systeme in der Natur,dienen iiber historische oder geologische Zeitraume
physikalische und chemische Prozesse ablaufenatmgriaufen sind, wie sie ahnlich in Endlagersysteotter
deren Teilsystemen (Nahfeld, Fernfeld, Biosphatepzvarten sind“ (NRSTE & BRAUER 2002). Anhand von
Naturanaloga kann das Langzeitverhalten von Uragablingen betrachtet werden.
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3.3.2 Forschungsprojekte zu ,Wetlands und Uran*

Wahrend die geochemischen Prozesse, die die Mehiliey und Ausbreitung von Uran Uber die
Wasserphase steuern, Inhalt zahlreicher interreldonUntersuchungen sind, wird ein Bezug zu
Wetlands nur gelegentlich hergestellt. Ebenso isis dElement Uran in den zahlreichen
Erfahrungsberichten nur selten erwéhnt, die inZzwasczu kinstlichen Wetlands vorliegen. In dieser
Arbeit erfolgte eine Recherche zu Projekten, dienriickhaltung in natdrlichen und kinstlichen
Wetlands betrachten. Es konnten immerhin mehrere DutzeojeRe ausgewertet werden, die auf
das Thema ,Uranakkumulation in Feuchtgebieten“.iSweingehen. Die anhand von Publikationen
und Tagungsbeitrdgen recherchierten Projekte ginden nachfolgenden Tabellen stichpunktartig
zusammengestellt. Anwendungen der Phytoremediaivonden nur aufgegriffen, wenn sie in
Wetlands erfolgten.

Die Mehrzahl der Projekte beinhaltet Untersuchunuggtiirlicher Wetlands bzw. Wetlandsubstrate im
Zusammenhang mit der Lagerstattenerkundung odetfagerthematik (z. B. ®EN et al. 1992,
BRUNO et al. 1998). Die Anwendung kiinstlicher Wetlandslgte fir uranhaltige Wasser bisher nur
vereinzelt (Tab. 3.3-2, hervorgehoben). Beinhaietl Pilotanlagen, die von der Wismut GmbH im
ehemaligen ostdeutschen Uranbergbaugebiet eingesetden. Diese Projekte sind ausfihrlicher
dargestellt (s. u.). In keiner der bisherig dokutiezten Untersuchungen natirlicher Wetlands wurde
der Nachweis erbracht, dass reduzierte Uranspisiggelegt wurden; nichtsdestotrotz wurde oftmals
davon ausgegangen (SOBHENOV et al. 1965, GOUDEV et al. 2001b).

Tab. 3.3-2: Dokumentiertelntersuchungen zur Uranriickhaltung in natiirlichen Wetlands und in

kinstlichen Wetlands (hervorgehoben).

Bewertung der Prozessuntersuchung mit +++/++/4¢hrfalgendem Schlissel:
+++ Untersuchungsansatz sehr gut geeignet, um diaf vermuteten
Mechanismen zu schlieBen; - Untersuchungsansateht nigeeignet,
Mechanismen daraus nicht ableitbar.

(Englische Begriffe der Wetlandtypen vglwen et al. 1992, OM = organisches

Material, k. A. = keine Angaben erhaltlich.)

Standort (Bearbeiter; Objekt bzw. Unter- unter- vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-
Publikation) suchungsmethode suchtes U-Festlegung U- wer-
Material Festlegung tung
Russland, Estland
1 | Russland natirliche Wetlands in (Wetlands) Sorption an Humus; Anreiche- +
(KocHeNov et al. 1965)| humider Waldumgebung: Reduktion; U in rung bis
Autoradiografie, | usw. eisenreichen Horizonten| 2*10°
2 | Russland, Estland natirliche Wetlands: Torf Kationenaustausch durchk. A. ++
(TITAYEVA 1967) Ad-/Desorptionsversuche | Schlamm CaCh; Uv.a.an
am Substrat, teils alkaliloslicher Fraktion
kontrollierte Bedingungen (Humin-, Fulvos&uren)
3 | Russland natirliche Wetlands: Torf Adsorption an Torf 8-88 % +
(LOPATKINA 1967) Wasser- und Schlamm Entfernung

Substratuntersuchungen

Adsorptionsversuche mit | Torf Abnahme in d. Loésung = k. A. +
Quellwasser beh pH Adsorption an Torf;
Adsorptionskapazitat vor
OM, korngréRenabhéngig
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Standort (Bearbeiter;
Publikation)

Objekt bzw. Unter-
suchungsmethode

unter-
suchtes
Material

vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-

U-Festlegung

U-
Festlegung

wer-
tung

Australien, Northern Territory Mines:
Ranger Mine (Djalkmara und Georgetown Billabong, Mayela Floodplain) im Kakadu National Park; Tom’s Gully Mine

4 | Djalkmara Billabong, | kiinstlich verbessertes Wasser, Adsorption -
Ranger Mine naturliches WL Sedimente
(AKBER et al. 1992)

5 | Magela Floodplain, natirliche Wetlands (,billat Wasser, Anreicherung in k. A. -
Ranger Mine bongs"“), Gerinne und Sedimente, | Pflanzendetritus;

(FINLAYSON 1994) Talaue: Wasseranalysen | Pflanzen Partikeltransport
(HART et al. 1987), (Adsorption)
Geologie, Vegetation

6 | Djalkmara Billabong, | natiirliche Wetlands am | (Wetlands) k. A 110 pp < |-
Ranger Mine Ende von Béchen vor der 1 ppb
(NOLLER et al. 1994) Talaue (Median 0.2)

7 | Wetlands bei den kiinstliche Wetlands im Wasser, Akkumulation in Algen | Abnahme < | +++
Billabongs, Ranger Vergleich mit naturlichen | Sedimente, | undEleocharisWurzeln: | 50 % (erste
Mine Wetlands (,billabongs*) | Pflanzen Algen mit < 15 g/kg TM, | 15 Tage > 80
(JonEset al. 1996) Wurzeln mit < 5 g/kg TM| %)

8 | Wetland am Ruickhalteq kiinstliches Wetland(9 Wasser initiale Adsorption an | 1300 ppb— |-
becken 1, Ranger Mine| Zellen): Hydrologie Ton 200 ppb
(SHINNERS 1996)

9 | Djalkmara Billabong, | nattrliches tropisches Wasser, Sorption <0,5 ppb -
Ranger Mine Wetlandhinter Sedimente
(NOLLER et al. 1997) kiinstlichem Wetland: U-

Analysen nach Durchfluss

10 | Georgetown Billabong, | nattirliches tropisches anorganisch- | Sorption untersucht: k. A. ++
Ranger Mine (RYNE et | Wetland: Batchversuche | organische | endlich, von OM-Nach-
al. 1998) zur Ad- und Desorption bgiSedimente lieferung abhéngig; nicht-

beiA pH; Kinetikstudien linear: Adsorption sinkt

11| Wetland, Ranger Mine | kiinstliches Wetland(8 Sediment, Adsorption v. a. an Mn- | anfangs 55- |+

(KLESSA 2000) Zellen, 1 Sumpf): Wasser, Oxiden, Mitfallung, 73 %, spater
Hydrogeologie, Pflanzen Bioakkumulation >90 %
Geochemie, Vegetation Entfernung

12| Tom’s Gully Mine Goldmine mit nattirlichen | Wasser k. A. >97 % -
(NOLLER et al. 1994) Wetlands entlang Bachen

USA (Westen): Sierra Nevada (Kalifornien, Nevada)-lodelle Creek (Washington), Boston Peak (Colorado)

u. v. a. (unverdffentlichte Berichte, Tagungsbeitrge) z. B. Wyoming

13| Sierra Nevada, natiirliche Wetlands: 28 Proben von U in Humus, aus Wasser[:320— 8 ppb | -
(Kalifornien) (SvAaNsON | Analysen Wasser, OM (ober- in und an OM; Sorption
& VINE 1958) Pflanzen, Humus, Boden | flachennah) |an kalkigem Boden

14| (Kalifornien) natirliches Wetland: U- | Wasser, Komplexierung durch k. A. +++
(Ipiz et al. 1986) Analysen, sequenzielle | Sedimente, | Carboxylgruppen der

Extraktion, HS-Extraktion | Pflanzen Huminstoffe

15| Flodelle Creek Fluss, Quelle, Porenwasse¢Oberflachen- | Uran partikular mit OM | k. A. +
(Washington) Wasseranalytik, thermo- | wasser, transportiert; Adsorption
(ZieLinski et al. 1987) | dynamische Modellierung | Porenwasser | Prézipitation bei\ Ey

16 | Flodelle Creek natirliches Wetland (Aue); Torf U(VI)-Sorption durch (Angaben z. | +++
(Washington) Extraktionsversuche OM, relativ stabil Desorptions-

(ZIELINSKI & MEIER

1988)

(Batchtests) bei unter-

schiedlichen Bedingunger

gegenuber
lonenaustausch

verhalten bei
versch. Bed.)
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Standort (Bearbeiter; Objekt bzw. Unter- unter- vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-
Publikation) suchungsmethode suchtes U-Festlegung U- wer-
Material Festlegung tung

17| Boston Peak Fen natiirliches Wetland (,fen“) (Wetlands) Sorption durch OM k. A. -
(Colorado)
(OweN et al. 1990)

18| Flodelle Creek natiirliche Wetlands Sedimente k. A Mittelwert | -
(Washington) entlang des Baches (4,1 km 800 ppm bis
(OweN et al. 1992) Bachstrecke) < 10.000 ppm

19 | Flodelle Creek Hydrogeologie, Analysen:| anorganische | Sorption durch OM k. A. -

(Washington)

Sierra Nevada (Kalifor-
nien, Nevada)

Boston Peak WL
(Colorado, USA)
(OWEN & OTTON 1995)

natirliches Wetland (Aue)

natiirliche Wetlands (,fen”
+ fen-swamp*“-Komplex)

natiirliches Wetland (,fen-
carr‘-Komplex)

Sedimente
und
organische
Sedimente
(Torf)

USA (Osten): Canary Creek (Delaware), Ashtabula Sét
ri, Everglades (|

lichte Berichte, Tagungsbei

tréage) z. B. in Texas, Msou

Florida), Oak Ridge (Tennessge

(Ohio), Savannah River (South Carolina) u. v. gunveroffent-

20 | Canary Creek natiirliches Wetland Wasser, Mitfallung mit Uranyl- 75 % Ab- ++
(Lewes, Delaware) (Salzmarsch): Sedimentkern| Sulfonat-Komplexen und nahme aus
(CHurcHet al. 1996) | Hydrogeologie, Eisenoxiden, Sorption | der Lésung;

sequenzielle Extraktion 1/3 bei Ebbe
kolloidal
ausgetragen

21 | Ashtabula Site kunstliche Wetlands: Landpflanzen | Uranaufnahme und 30.000-fache| +
(Ohio) Pilotanlagenvon wie Sonnen- | Translokation in PflanzenAnreiche-
(DusHENKoV et al. Rhizofiltrationssystemen | blumen rung in
1997) Waurzeln

22| Savannah River Site, | natiirliches Wetland: Bodenproben | Sorption, Inkorporation inpflanzenver- | ++
(Aiken, South Carolina) sequenzielle Extraktion, in-von der Fe-Oxide u. a. flgbar
(KAPLAN & SERKIZ situ Kd-Wert-Bestimmung| Oberflache
2001) Geochemie

23| Tims Branch System, | Auesedimente: GeochemigWasser, U(VI) in Verbindung mit | 93 % +H++
Savannah River Site, | Hydrogeologie, Sediment- langlichen organischen | saureldslich
(Aiken, South Carolina) sequenzielle Extraktion, | kerne Strukturen; Komplex- und
(SowDER& BERTSCH | Analytik mit SXRF, und Kolloidbildung mit | organisch
2002, BrTSCHet al. XANES, REM-EDX DOC und G4 gebunden
2003, SwpERet al.

2003)

GroRbritannien: Needle’s Eye (Schottland), Broubste(Schottland)

24| Broubster natiirliches Wetland: Torfund Transport als U(VI)- Anreiche- ++
Naturanalogon Séaulenversuche andere Fulvosaure-Komplexe; |rung 105-
(Caithness, Schottland Sedimente Uran mit Carboxylgrup- | fach aus

(ReAD et al. 1993 und
Zitate darin)

pen der Huminsauren
komplexiert; keine Re-

Wassersaule

duktion o. lonenaustausc¢h
25| Needle’s Eye natiirliche Wetlands (,bog| Torf von der | Reduktion; U(IV)- und | komplett ++
Naturanalogon (Solway saltmarsh, intertidal mud- | Oberflache | U(VI)-Humatkomplexe, | reversibel,

Firth, Schottland)
(BRAITHWAITE et al.
1997 und Zitate darin)

flats“): Batchversuche, se-
quenzielle Extraktion mit

Kationen-Harz-Austausch

kein struktureller Einbau
Bindungsstéarke kinetisch

und pH-kontrolliert

Desorption u.
Reoxidation

maoglich
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Standort (Bearbeiter; Objekt bzw. Unter- unter- vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-
Publikation) suchungsmethode suchtes U-Festlegung U- wer-
Material Festlegung tung

Frankreich

26 | Wetlands an den Flus- | naturliche Wetlands Substrate, | Reduktion oder Sorption| bei niedrigem -
sen Pleine Fougeéres und Wasser durch Fe-Mn-Hydroxide,| Ey wird U
Kervidy-Naizin Sorption durch OM festgelegt
(Frankreich)

(GRruAU et al. 2000)

27 | Wetland am Bach natiirliches Wetland Wasser k. A im Frihjahr-
Kervidy-Coét Dan wird U mit
(Britannien, Frankreich DOC und
(OLIVIE-LAUQUET et al. mikrobiell
2001) mobilisiert

Ungarn, Kanada, Slowenien, Stidafrika

28| Balaton (Ungarn) Balatonsee und 2 Becken| Seewasser, | Uranyl- unter anoxi- |-
(ELBAZ-POULICHET et am Fluss Zala Seesedimentg Karbonatokomplexe im | schen Bedin-
al. 1997) oxischen Milieu; gungen (Mai-|

mikrobielle Reduktion im| Sept.) wird U
anoxischen Milieu festgelegt

29 | Summerland (British | nattirliches Wetland Bodenkerne Adsorption an OM (60 | Desorption |+
Columbia, Kanada) (,flat*): Geologie, %), Reduktion, durch HCQ
(TixIER & BECKIE 2001) | Elutionstests, thermodyn. Préazipitation als U(1V)-

Modellierung Minerale [um]

30 | Zirovski vrh Uranmine | kiinstliche Wetlands Wasser Sorption am Substrat 25—0,2 -
(Slowenien) (Pilotanlageny. mg/L U;Og
(VeseLicetal. 2001) | Kuh- und Pferdemist pro g Substrat

(1 m) als Substrat
Stroh, Pferdemist und k. A.
Kompost (1 m) als Substrat

pro g Substrat
natirliche Wetlands: 2,2—0,7
mineralischer Boden als bzw. 0,6— 0
Substrat mg/L UsOg

31| Witwatersrand natiirliche Wetlands: Wetland- Adsorption reversibel | ++
(Sudafrika) sequenzielle Extraktion | sedimente festgelegt
(CoeTzeeet al. 2002b)

mehrere Standorte

32| Koekemoer Spruit Bache und natirliche Bachsedi- Mitfallung mit CaCQ relativ stabil |-
(NW-Provinz, Wetlands mente, Bach- | und Mitfallung mit
Sudafrika) wasser, amorphen Fe-Mn-

Wetland- (Hydr-)Oxiden

sedimente
Magela Creek (Northerh U bleibt in L6sung kaum U-
Territory, Australien) Festlegung
Rossing Uranmine k. A. k. A.
(Swakopmund,
Namibia)
Lerchenbach (Thirin- Mitfallung mit wird
gen, Deutschland) ,schwimmenden*“ Fe- ausgetragen
(WINDE 2002) Hydroxiden
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Standort (Bearbeiter; Objekt bzw. Unter- unter- vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-
Publikation) suchungsmethode suchtes U-Festlegung U- wer-
Material Festlegung tung
Bulgarien
33| Urantailing Buhavo 3 kinstliche Wetland- Wasser k. A. 57-77 % -
(Bulgarien) Becken Entfernung
(SomLEV et al. 1997)
34| Curilo Mine (Bulgarien)| kiinstliches Pilo-Wetland | Wasser, chemische 53—-<0,1 |-
(GRoUDEV et al. 2000b)| mit Boden + Pilzkompost +Mikro- Uranreduktion, -fallung, | ppm in der
Schluff, Sand: organismen | Adsorption in anaerober| Lésung
Hydrogeologie, Biologie Zelle
35| Curilo Mine (Bulgarien)| kiinstliches Pilot-Wetland | Wasser, chemische 2,84—<0,1 |-
(GroubEV et al. 2001b | aus dreiteiliger anaerober | Mikro- Uranreduktion, -fallung, | ppm in der
und Zitate darin) Zelle (Pilzkompost, Kuh- | organismen | Sorption an OM Lésung
mist, Sége- und Eisenspéne
gemischt) + Wetland
(Pilzkompost, Boden):
Hydrogeologie, Biologie
36 | Curilo Mine (Bulgarien)| natirliches Wetland am | Wasser, Sedi{ chemische 2,44—<0,1 |-
(GRoUDEV et al. 2001b)| Teina Fluss: mente, Mikro-| Uranreduktion, -fallung, | ppm in der
Hydrogeologie, Biologie | organismen, | Biosorption, Lésung
Pflanzen Pflanzenaufnahme
Deutschland
37| Péhla-Tellerhauser kunstliches Pilot-Wetland | Wasser, Biosorption, Reduktion, | durchschnittli| -
Mine (Sachsen) (mehrstraBig, mehrstufig, | Pflanzen Pflanzenaufnahme ch 50 % Ent-
(GLomBITzA et al. 2000, Horizontalfluss; 3 aerobe fernung im
KIESSIG & HERMANN und 2 anaerobe Zellen): ersten 2 Jahr,
2000, KaLiN et al. 2002) Hydrologie spater 3 %
38 | Pohla-Tellerhauser kiinstliches Wetland, k. A. k. A. k. A. -
Mine (Sachsen) Vollsystem(8 Becken, 2
(KUcHLER et al. 2006) | Filter): Hydrologie
39 | Schlema-Alberoda Mingkinstliches Pilo-Wetland | k. A. k. A. k. A. -
(Sachsen) (Horizontalfluss; 4 Becken|
(HEBNER 2005, GRTH | mit Kies, dabei die ersten P2
et al. 2006, KicHLER et | mit fliissiger G,y-Dosie-
al. 2006) rung als anaerobe
Wetlands, + 2 Teiche)
40| Paitzdorf (Thiringen) | kiinstliches Pilo-Wetland | k. A. k. A. k. A. -
(KIESSIG& HERMANN (6 Zellen)
2000)
41| Urantailing Schnecken naturliches Wetland: Wasser, k. A. Abnahme um| -
stein (Sachsen) Hydrologie, Hydrogeologie¢ Boden, ca. 20 %
(RICHTER 2000, Substrat, bzw. 53 % in
LANDGRAF et al. 2002) Pflanzen der Losung
42| Urantailing Lengenfeld | naturliches Wetland: Wasser, Substv. a. Verdiinnung, kaum | 230 ppb— 1 | ++
(Sachsen) (8peL 2002, | Hydrologie, Hydrogeolo- | trat, Boden, | Sorption, austauschbar | ppb in der
SEIDEL et al. 2002) gie, sequenzielle ExtraktigrPflanzen und organisch gebunder Lésung
43| Urantailings Lengenfeld flieRendes Wasser und | makrophy- v. a. Biosorption, sowie | Akkumula- |+
und Mechelgrin natiirliche Becken tische Algen | Aufnahme in lebende tion < 300
(Sachsen) unterhalb der Tailings: und Periphy- | Algen-Biomasse ppm; Trans-
(DIENEMANN et al. Analysen von Pflanzen undon, Wasser ferkoeffizient
2002) Wasser Wasser/Alge
=250
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Standort (Bearbeiter; Objekt bzw. Unter- unter- vermuteter Prozess deiEffizienz der Be-

Publikation) suchungsmethode suchtes U-Festlegung U- wer-

Material Festlegung tung
44| Urantailings Lengenfeld Pflanzen und Wasser u. a] Lemna gibba | Biosorption und (versch. Auf- | ++

und Neuensalz-Mechelt aus natiirlichen Wetlands: Komplexierung mit nahmeraten

grin (Sachsen) Analysen, REM-EDX, Oxalséuren, in Labor-

(MKANDAWIRE et al. Batchversuche Biomineralisation als versuchen,

2004, MKANDAWIRE et Uranyloxalate bis zu

al. 2006) 900 ppm)

In ersten kinstlichen Wetlandscgnstructed wetland$) wird die Uranriickhaltung seit ca. 10 Jahren
v.a. in Australien und Deutschland geprif/eltweit wurden inzwischen etwa ein Dutzend
kunstlicher Wetlandsysteme zur Uranabtrennung setge wobei nur fur die 14 ,Uran-Wetlands",
die in Tabelle 3.3-2 aufgelistet sind, Hintergrurfdimationen aus der Literatur gewonnen werden
konnten. Die eingesetzten Systeme sind oder beégthEKlompostwetlands. Die Halfte wurde bisher in
Form von Pilotanlagen betrieben, v. a. wenn dienenfernung aus der Wasserphase das Hauptziel
darstellte. In einigen Anwendungsbeispielen sirdWetlands auf die Behandlung komplex belasteter
Bergbauwasser, die auch Uran enthalten, ausgedricimé daher nicht auf die geochemischen
Besonderheiten des Urans optimiert.

In den ehemaligen Uranbergbaugebieten im OB&utschlands wurde seit 1998 die Nutzbarkeit von
Wetlands zur Uranriickhaltung im Auftrag der Wisr@rhbH geprift (KESSIG & HERMANN 2000).
Teilweise wurden natiirliche Wetlands gezielt genutzt, um Auswirkungen auf einflieRende
Tailingssickerwasser zu untersuchen. Ein Beisptetin einige hundert Quadratmeter grof3es Wetland
bei der IAA Schneckenstein siidlich von Zwickau {&&mn), das effizient Eisen und Uran, aber auch
Blei, Arsen und Cadmium zurtickhalt I(RITER 2000). Die geldsten Urankonzentrationen sind am
Auslass um durchschnittlich 53 % verringert.

Erstekinstliche Wetlandsentstanden als behordlich als Pilotanlagen gergtbrSiysteme in Sachsen
(GERTH et al. 2000a), spater in Thiringen. Die zusamnssefaden Angaben zu den séchsischen
Pilot-Wetlands sind Firmenreferenzen und Tagungslg®En entnommen. Im sachsischen
Bergbaugebiet bei Péhla-Tellerhduser wird von denwt GmbH seit dem Sommer 1998NJIECK

& KRUGER 1999) das zweistraBige, mehrstufige, horizontaicliflossenePilotwetland Pdohla
betrieben (WsUTEC 0.J.). Das Sickerwasser in Pohla enthalt als Haaphminanten Radium, Arsen
und Eisen. Die Pilotanlage besteht aus drei aerabeh zwei anaeroben Zellen, die teilweise
bewachsen sind (WMUT GMBH 1999b, KESSIG & KUCHLER 2002) und wurde flr 3,5 m¥h
Durchsatz auf 474 m? Flache angelegt. Der Durchsatde spéater zwischen 1 bis 2 m#/h eingeregelt
(KALIN et al. 2002). Interessanterweise werden nur dieZ&r. 4 und 5 als eigentliche Wetlands
angesprochen, aufgebaut aus bepflanzten Substrageh,9 m méachtigem Kies-Sand (Nr. 4) bzw. in
Nr. 5 aus 0,4 m Kies uber 1,16 m Boden und 0,25amppost (KALIN et al. 2002). In Zelle Nr. 2
befinden sich spezielle Matten, die das mikrobiolge und geochemische Milieu forderri@HLER

et al. 2006); in den nachfolgenden Zellen sind Alg€haraceag angesiedelt (V\UTEC 0.J.). Die
Vegetation in den Zellen 4 und 5 besteht dypha latifolig Juncus inflexusJuncus effusys
Phragmites communiand Iris pseudacorugKUCHLER et al. 2006). Uber zwei zusétzliche kleine
Zellen, die als ,Polizeifilter* mit dem reaktiven &erial Hedulat (vgl. Kap. 6.2.6.4) ausgefuhrt sind
wird das Flutungswasser an den Vorfluter Luchsh#tudegeben (V8UTEC 0.J.). Die Ergebnisse am
Standort Pohla-Tellerhauser belegen, dass die Kbraz®nen von Uran und anderen Schwermetallen
mit Wetlands reduziert werden kdnnenIg&SIG & HERMANN 2000, KaLIN et al. 2002). Die
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Urankonzentrationen, die 1996 zwischen 3003 undp&f0 lagen (GomBITZA et al. 2000), wurden
im ersten halben Jahr der Pilotanlage zu durchgbbimi 50 % aus dem Wasserpfad entfernt
(JakuBICK et al. 1998). Bei einem Durchsatz von 03hrkonnte der Urangehalt von 170 auf 24-
87 uglL verringert werden, bei einem Durchsatz 9¢hni/h allerdings nur noch von rund 160 pg/L
auf 130 pg/L (KESSIG & HERMANN 2000). Von 1999 bis 2001 wurde die einflieRende
Urankonzentration (von 90 bis 150 pg/LL@MBITZA et al. 2000) beim Durchfluss kaum mehr weiter
verringert, also von durchschnittlich 90 pg/L auf |8g/L im Abstrom (KLIN et al. 2002). Die
Ursachen dafir mussen in der Natur der Entfernungsepse begriindet sein, darauf zielende
Untersuchungen sind aber nicht dokumentiert. Est germutungen, dass die passive
Wasserbehandlung bei den bereits niedrigen Uramkarationen von rund 100 pg/L keine hdhere
Abtrennleistung mehr bringt; im Jahr 1999 lag digtlere Abtrennrate fur Uran in Pohla bei 3 %
(GLoMBITZA et al. 2000). Aufgrund hoher HG&onzentrationen im Abfluss erklarenakiN et al.
(2002) die verminderte Effizienz mit der DominananvUranyl-Karbonatkomplexen. Die stabilen
Anionenkomplexe gehen mit den ebenfalls negatiadgrien Zellwanden der Wetland-Organismen
keine Verbindung ein und sollen aus diesem Grun@/asser geldst bleiben.

Parallel zur Pilotanlage wurde ab Oktober 2005 dalisystem P&hlamit acht Becken und zwei
Filtern umgesetzt, das offenbar vorerst als Ergatemn verwendet wird (BCHLER et al. 2006).
Hinter zwei Absetzbecken folgen zwei Becken mit.sAQ UA-Matten. Die restlichen vier Becken
enthalten Algen der Famili€haraceae die Filter reaktives Material zur Radiumriickhatju(ibd.).
Aussagen zur Notwendigkeit und Wirksamkeit eineariickhaltung liegen zu dieser Anlage nicht
mehr vor.

Eine zweite sachsischRilotanlage, das Wetland inSchlema-Alberoda, umfasst Becken, in die
Flutungswasser der Halde 371 einflie3t. Ab 2001dearvon der Fa. BioPlanta GmbH vier horizontal
durchflossene, bepflanzte Kiesbecken zur AbtrennworgUran und Arsen konzeptioniert EBNER
2005). Zur Uranabtrennung werden die ersten zwek®e durch Wassersattigung und Zugabe einer
externen Kohlenstoffquelle als ,anaerobe“ Wetlabégrieben (ibd.). Aufgrund der Biostimulation
durch die Dosierung fliissiger Melasse, eines Natzengnisses der Zuckerproduktion, spater auch
Methanol (KUCHLER et al. 2006), ist dieses Wetland nicht zu den ethtpassiven”
Wasserbehandlungsverfahren zu zahlen (Kap. 3.1¢. Ailage enthalt weiterhin ein parallel
geschaltetes Kiesbecken zur Erkundung mikrobiottgsMechanismen (BCHLER et al. 2006), einen
Absetz- sowie einen Schénungsteich und ist ausgeléd m3/h Durchsatz bei einer Substrattiefe von
0,9 m, einem Freibord von 0,3 m und einer Becke®grion 15 bis 19 m? ERTH et al. 2006).
Geprift wurde die Effizienz fir Uran, Arsen, Radjuritrat und Schwermetallspuren im
Langzeitbetrieb (bisher 3,5 Jahre, davon 1,5 Jahr&ollbetrieb), dabei auch unter ausgedehnten
Frostperioden, mit erhéhtem Durchfluss und hohgfReacht (ibd.). Uran sollte auf 300 pg/L gesenkt
werden, Arsen auf 100 pg/L. Durch die Zugabe hdietassemengen wurden alle vier Becken
reduzierend und Uran und Nitrat zurlickgehalten.eArgedoch wurde mobilisiert, sodass ein
Kreislaufbetrieb notwendig wurde. Bei einem erneifersuch mit geringerer Melassedosis zwischen
70 und 100 L/Tag wurde die Anforderung fiir Uran matwa zwei Monaten erfillt, gleichzeitig
konnte Sulfatreduktion nachgewiesen werden. WearnC8B-Werte als Folge der Melassedosierung
am Ausfluss zu hoch waren, wurden die Becken 3 4ingmgangen, damit Arsen nicht wieder
mobilisiert wurde; dadurch wies der Abstrom dettlihidhere Urankonzentrationen als am
Zuflussbereich auf (ibd.). Ein zufriedenstellend€éompromiss aus Biostimulation, Uran- und
Arsenriickhaltung konnte mit dieser Methode bist&ndar nicht gefunden werden (vgIERTH et

al. 2006). Erkannt wurden aber notwendige Konsioakprinzipien, wie Vorrichtungen gegen den
Eintrag von Oberflachenwasser und die Notwendigkeih Wasserstandskontrolleinrichtungen,
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nachgeschalteten Adsorptionsfiltern, Frostschutzrabffien und eines Minimums an menschlichem
Monitoring (KUCHLER et al. 2006).

Dieses Anwendungsbeispiel verdeutlicht letztendldfss Systeme wie Wetlands ohne die Kenntnis
der wirksamen Prozesse auch durd¢hal-and-error “-Methoden nur schwer stabilisiert werden
kénnen. Die in Schlema eingesetzten Becken sind natnrnahen Systemen jedoch relativ weit
entfernt, betrachtet man die Fillung aus gewascheRein- bis Mittelkies sowie an Ein- und
Auslassen aus Grobkies, Zustromventile und Vomichén zur Wasserstandskontrolle zwischen den
Zellen in Form von Sammelschachten, die exakt aggePhragmitesCarexBepflanzung und v. a.
die dosierte und fortwéhrende Biostimulation.

Fur die ostthiringische ehemalige Uranbergbaure@ristieren ebenso erste Darstellungen des
Einsatzes kiinstlicher Wetlands. Am Standeeitzdorf wurde am FulR der Kegelhalden auf einem
ehemaligen Waschplatz im Jahre 2001 éliletanlage mit sechs Zellen konstruiert. Zu Beginn des
Betriebs im September 2001 wurden Sickerwasser Inmit/h und 20 °C aus einem Bohrloch
eingeleitet. Die Urangehalte lagen bei 8 mg/L, &ulfind Hydrogenkarbonatwerte waren relativ hoch
(frdl. mdl. Mitt. Dr. D. Vogel, Wisutec GmbH, 05.001). In dieser Anlage wird das Sickerwasser
Uber einen Pufferbehalter dosiert in eine C-Mischieer mit Methanol-Lactat- bzw. Heusubstraten
gefuhrt, durchstrémt anschlieend von unten naem @ine Reduktionskammer, die in verschiedene
Substratzonen (Lava, Klarschlamm, Torf) einget&li und wird am Schluss mit markantem
Oberflachenfluss durch Schoénungsteiche (Kiesbeckamd Pflanzenbecken) gefiihrt. Das
Pflanzenbecken als eigentliches Wetland ist mitl§@insen und Seggen akkurat bepflanzt und die
gesamte Anlage mit Wallen vor Windverdriftung gdgeh Angestrebt wird in dieser Anlage die
Steuerung der bakteriellen Sulfatreduktion mitBitsstimulation durch ¢, und Phosphat (KSSIG &
HERMANN 2000), um Schwermetallsulfide und Uran abzutrenrEngebnisse des auf drei Jahren
angesetzten Pilotversuches sind in der Literatahtndokumentiert. Bisher sollen keine dauerhaft
stabilen E-Bedingungen einzustellen und auch nur eine urdsifiénde Uranabtrennung gelungen
sein. Inshesondere ist eine hohe mikrobielle Settdddlung in der Lavazone der Reduktionskammer
hinderlich fur die Durchstromung gewesen (frdl. niditt. F. Dullies, Wisutec GmbH, 04.03.2004).
Trotz bakterieller Sulfatreduktion konnten auch 8igdfatgehalte nicht bedeutend verringert werden,
da zu wenige sulfidbildende Metalle in der Lésungrem (frdl. mdl. Mitt. Dr. D. Vogel, Wisutec
GmbH, 05.09.2001). Weitere Probleme resultiertes hohem Mickenaufkommen und starker
Gasentwicklung (frdl. mdl. Mitt. A. Kichler, WisuwteGmbH, 02.04.2003). Gase wig¥ koénnen
toxisch auf Bodenorganismen und Makrophyten wirkelohe Methangasmengen sind auch aus
okologischen Griinden unerwiinscht.

3.3.3 Von der Datenerhebung zur Prozesshewertung

In Kapitel 3.3 sind die recherchierten Studien klran-Wetlands" hinsichtlich der Untersuchungen
und der daraus abgeleiteten Schlussfolgerungenllaabeh zusammengefasst (Tab. 3.3-2),
wohingegen die Diskussion im nachsten Kapitel gefisird. Zahlreiche Literaturstudien zum Thema
Wetlands im Allgemeinen und zum zweiten wesentlicidema Uran stehen zur Verfigung, um
Prozesse der Uranriickhaltung in Wetlands zu disterii Es wurde gezeigt, dass nur wenige Studien
dokumentiert sind, die beide Aspekte im Hinblick duran-Wetlands* kombinieren. Die beinhalteten
Daten verdeutlichen, dass Uranriickhaltung in Wed#amit organischem, aber auch anorganischem
Substrat prinzipielfunktioniert . Beobachtungen an naturlichen, organikreichen &kidd, in denen
anaerobe, reduzierende Bedingungen vorliegen, &eletass Uran unter diesen Bedingungen fixiert
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werden kann. Nicht gezeigt wurde bisher eine rundurfnieden stellende Anwendung kiinstlicher
LUran-Wetlands" Uber langere Zeitrdume. Auch derciNeeis, dass Uranreduktion eine wirksame
Zielstellung bei kunstlichen Wetlands ist und Ubenht dauerhaft umzusetzen ist, ist bisher nicht
erfolgt.

Bei den Literaturaussagen zu dbtechanismen der Uranfixierung handelt es sich vielfach um
Vermutungen, da sie i. d. R. nicht eingehenderranght wurden. Die letzte Spalte der Tabelle 3.3-2
enthalt daher eindewertung des in den jeweiligen Arbeiten gewdhlten Untersmgsansatzes
hinsichtlich der Eignung zu mechanismenbezogenenss#gen. Am wertvollsten sind
Schlussfolgerungen, die aus GelédndeexperimentenMettands oder aus Pilotanlagen im Gelande
oder Labor gewonnen werden konnten, bei denen nichhydrologische Untersuchungen erfolgten.
Analytisch aufwéndig ist der Nachweis der Speziegler Uran im Wetland fixiert wurde. Indirekte
Nachweise z.B. mittels sequenzieller Extraktion ndsi aussagekraftiger als reine
Stabilitatsbetrachtungen auf Grundlage der gemesseNlilieubedingungen (E pH, usw.).
Zusammengefasstbasieren die Literaturaussagen in 53 % der dagtpieStudien grofdtenteils auf
Annahmen. Die restlichen 47 % der Studien leiterhii&sfolgerungen aus weiterfihrenden
Untersuchungen und Experimenten ab, von denen edaoc 52 % als geeignet fiir die getroffene
Folgerung betrachtet werden kdnnen.

Die Datenerhebung verdeutlicht, dass bisher wanige zielgerichtete Untersuchungerzu den
Mechanismen der Wetlands durchgefiihrt worden $hel.Prozesse, die die Rickhaltung von Uran
bewirken, sind nach wie vor weitgehend ungeklammal deren Identifikation bei den bisherigen
kiinstlichen Wetlandprojekten nicht detailliert \@gt wurde. Die Tabelle illustriert deweiteren
Forschungsbedarf Es fehlen milieubezogeneystematische Untersuchungerder vielfaltigen
chemischen und biologischen Prozesse bei der Wranfng sowie ihrer Kinetik. Die Untersuchung
der Nachhaltigkeit dieser Prozesse und der kompletten Systemen ristveiteres Anliegen, das
dringend verfolgt werden misste (vgl. Kap. 6.2).of& Wissensliicken existieren zur
Langzeitstabilitédt der in den Wetlands gebildetaarverbindungen sowie zum Einfluss saisonaler
Schwankungen des Klimas, der Schadstoffkonzentratiad der anfallenden Wassermengen auf die
Kinetik der chemischen und mikrobiologischen PreeesGrofitenteils unklar ist auch, in welchen
Mengen Uran in kiinstlichen Wetlands angereichertder® kann, und wie schnell sich die
Wirksamkeit der Systeme erschopft. Schlielicheiste Nachsorge zu bedenken, die sowohl die
Auskofferung und Deposition der Wetlandsubstraténtzdtet, méglicherweise aber auch eine
Ruckgewinnung des Urans (vgl. Kap. 6.2). Dazu diathgzeit-Pilotstudien eine unumgéngliche
Voraussetzung.

Aufgrund zahlreicher ungeklarter Fragestellungehltfbis jetzt ein Entscheidungsinstrument fiir
Behorden, um kunstliche Wetlands als Sanierungssydtir Uran nach dem Stand der wissen-
schaftlichen Forschung genehmigen zu kénnen. Esbwdie wirksamen Mechanismen bekannt sind,
lasst sich die Reinigungsleistung der Wetlandstdgezielte Eingriffe und Anordnungen optimieren.
Das ist bei den bisherigen Anwendungen nicht ziageet erfolgt, woraus die (meist nur in
personlichen Gespréchen eingestandeReableme mit nachlassender mikrobieller Aktivitat, hoher
Gasentwicklung oder signifikantem praferenziellelasE resultieren. Zur optimalen Reinigung von
Bergbauwassern missen Wetlands dariber hinaus gelegh werden, dass sie sowohl das
geochemische Verhalten des Urans berlicksichtigeauah weiterer Kontaminanten.

Basierend auf den aufgezeigten Missstédnden wircbidderigeStand des Wissengum ersten Mal
aus der Auswertung ungrozessorientierten Neuinterpretation von Untersuchungen zu beiden
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Themen zielgerichtet und detailliert dargestellafik 3.4). Weiterhin werden die erkannten Prozesse
im Hinblick auf ihre Umsetzbarkeit in der Behandjstechnologie der kiinstlichen ,Uran-Wetlands*
erortert (v. a. Kap. 6.2). In hohem MaRe tragerudaeléandestudienbei (Kap. 4 und 5), die auf die
Ableitung relevanter Mechanismen der Uranrickhgtunaus rezenten, natirlichen,
uranakkumulierenden Wetlands in Thuringen und Sachglen (Abb. 3.3-3).

Geliéindestudien:
Datenerhebun o
g Natiirliche Wetlands
Forschungsprojekte zu Detailuntersuchungen
natiirlichen u. kiinstlichen
Wetlands als

Uranakkumulatoren j>
Wirkungsweise von ‘ ‘

SUran-Wetlands”™ Voruntersuchungen

AV AV @

Bewertung der Prozesse zur Uranriickhaltung

7 V4 7

Prognose (Effizienz, Stabilitiit)

Abb. 3.3-3: Flussdiagramm zum zweigeteiltémtersuchungsansatzder vorliegenden Arbeit:
Gelandestudien und Datenerhebung (vgl. Abb. 4-1).

3.4 Wirkungsweise von ,Uran-Wetlands"

3.4.1 Einleitung

Trotz erster Einsatze kinstlicher Wetlands fir Wostaminationen reichen die bisherigen
Untersuchungsergebnisse bei weitem nicht aus, nma@jtimale und dauerhafte Reinigungsleistung
zu erreichen (s. Kap. 3.3.2). Zur VerbesserungT@éehnologie missen die malRgebenBeozesse
und diesteuernden GrofRenidentifiziert werden. In diesem Kapitel werden t8dechanismen, die in
der Uranriickhaltung eine Rolle spielen konnen,neaby ausfihrlich dargelegt und diskutiert im
Sinne einer prozessorientierten Betrachtung der Wirkungsweise von Wetlands beziglich
Uranriickhaltung. Beinhaltet sind Faktoren, die Bebjekten zu ,Uran“ und zu ,Wetlands" im
Allgemeinen fir wesentlich angesehen werden. WelRiozesse aber maRgeblich und quantitativ zur
Retention vorUran in kiinstlichen Wetlands beitragen, kann bishervaur einer begrenzten Anzahl
an Studien abgeleitet werden, deren Untersuchusgsanudem dafir oft nicht geeignet ist (Tab. 3.3-
2, letzte Spalte). Einbezogen wurden daher auclerttkisse, die aus Fallstudien mit kiinstlichen
Wetlands fiirkKohlebergbauwasserresultieren, obwohl sich die Problematik diesersgés, erhdhte
Aziditat und hohe Eisen- und/oder Sulfatgehalte IEfWR 1989, KOUSEN et al. 1994,
WOLKERSDORFER & Y OUNGER 2002), grundsétzlich unterscheidet. Dennoch sirthliéhe
geomikrobiologische Prozesse bedeutend, die dieniReigsmechanismen in Gang setzen.
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Herangezogen wurden weiterhin relevante StudietMil@ioprozesse, die Interaktionen des Urans mit
der Bio-, Geo- und Hydrosphére beinhalten.

Die Beobachtung, dass naturliciéetlands als Senkerfur unterschiedlichste Chemikalien wirken,
resultierte in einer Vielzahl von Untersuchungen @Gelande- und LabormaRstab IGVER 1990,
SOBOLEWSKI 1996), welche die hydrogeochemischen, biologisched pflanzenphysiologischen
Prozesse behandelten, die zur Entfernung von Neitién aus kontaminierten Wassern in
kiinstlichen Wetlands beitragen. Diese Prozesse .(8bb1) werden hier unter dem Blickpunkt
Uranriickhaltung betrachtet. Sie werden bestimmtidaiie Art des zustromendéfNassers(sauer,
neutral, basisch, huminstoffreich, metallbelas&t;.) und dieWassermenge (hoher, niedriger
Durchsatz), durch dieVegetation (Hydro- und Helophyten), die Art des Substrates
(organisch/anorganisch) und dimikrobielle Aktivitat . Ein hydrogeologischer Aspekt ist die
Aufrechterhaltung einer langsamen, auch vertikdlemchstromung, um in dem gesattigten bis
Uberstauten Substrat eine ausgedehnte Kontaktzisitlzen Wasser und Oberflachen zu erméglichen

(DAvVIS 1998).
Hydrophyten

Pflanzen:  Tonenaufnahme
Adsorption
Abbau der Organik
Filtration

‘Wasser: Evaporation
Verdiinnung
Komplexierung
Abbau
mikrobiclle Oxidation / Reduktio:
Prazipitation
Sedimentation Abflus:

Substrat:  mikrobiclle Oxidation / Reduktion
Tonenaustausch
Prazipitation
Adsorption
Chelatisierung /
abiotischer Abbau /

mikrobielle Oxidation / Reduktion
Priizipitation
Adsorption

Abb. 3.4-1: Schematisiertes Kompostwetland mit ggpen physikalischen, geochemischen und
biologischen Mechanismen der Schadstoffminimierung in der Wasserphase
(verandert nach WL.TON-DAY 1999, sowie RDDY et al. 2000). VergrofRert dargestellt
ist die enge Verknipfung oxischen/anoxischen Mdiém Bereich der Rhizosphére
(vgl. Text).

Ziel der differenzierten Betrachtung ist es, deuptmechanismenfir die Eliminierung von Uran aus
dem Grundwasser zu erkennen. Einige der wenigeneAdungen kinstlicher Wetlands zielten
primédr auf diePflanzenaufnahme von Uran (DWSHENKOV et al. 1997, GRTH et al. 2000a, b,
OVERALL & PARRY 2004). Bei den bisherigen Einsatzbeispielen wiedogh vorrangig die
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Jreduktive Uranfallung” als nachhaltigste Methode der Uranfestlegung ahges (HALLETT et al.
1997, KESSIG & HERMANN 2000, \ESELIC et al. 2001). Diese propagierte Zielsetzung der
Wasserbehandlung, eine Reduktion mit nachfolgeRdézipitation stabiler Uranminerale, begriindet
sich auf Laboruntersuchungen zum Verhalten von Umaraquatischen Milieu (z. B. ANGMUIR
1978) bzw. in kohlenstoffreichen Systemen EFA 1999). Mit dieser Pramisse wird speziell aug.so
Kompostwetlands bzw. ,anaerobe“ Wetlands eingegangda sie ein reduzierendes Milieu
ermoglichen. Im Einsatz fur Bergbauwésser ist inshdereSulfatreduktion bedeutend (\WLTON-
DAY 1999). Sie kann als einziger Prozess signifikdeegen metallischer Spurenelemente entfernen,
indem Metallsulfide ausgeféllt werden. Dieser Meatbiaus ist fur Uran nicht mdglich, da sich in der
Natur keine Uransulfide bilden. Andererseits kongézeigt werden, dass die Reduktion von Uran,
héaufig parallel zur mikrobiellen Sulfatreduktiom, @iner Prazipitation relativ stabiler Minerale,av.
Uranoxide, minden kann, solange reduzierende Bedingungerecatf erhalten werden. Die
Bedeutung dieses Prozesses nach Intensitat undg&egsleistung wurde in kiinstlich errichteten
Wetlands im FeldmaRstab bisher nicht gezeigt. B$ gur indirekte Anzeichen, aus denen ein
Zusammenhang zwischen Sulfatreduktion und Uranwltkhg abgeleitet wird (z. B. ERTH et al.
2006).

Weiterhin wurde in natirlichen, uranakkumuliereniféetlands und Naturanaloga diareicherung
organischen Kohlenstoffsals gemeinsames Merkmal erkannt ( Kap. 3.3.1).

Ein Profilschnitt durch ein Kompostwetland erfasst eine oxidierte Wassersaule mit Photosgethe
betreibenden Algen und Populationen aerober Baktegine oxidierte, wassergeséattigte Bodenlage
und darunter eine reduzierte, wassergesattigterBdamv. Sedimentzone (vgl. Abb. 3.4-1). In einem
typischen Wetlandmilieu kommt es zur Anreicherungn vorganischem Kohlenstoff, da die
Produktionsraten von g mittels Photosynthese die Abbauraten im anaerdfigieu Ubersteigen
(RICHARDSON & VEPRASKAS2001). Beim Bau eines Wetlands muss aber bereiésazganikreiche
Lage (Kompost o. &.) eingebracht werden, die ide®ise locker mit grobkdrnigem Substrat, z. B.
Filterkies, durchsetzt ist, um die Durchstromunggaewahrleisten (Kap. 6.2-4). Dieser Effekt wird
verstérkt durch den Einbau einer FilterkieslageBaden der organikreichen ,Reaktionszone® (vgl.
Abb. 3.4-1). Durch die Kombination von wassergeégéti, organikreichem Boden und angepasster
Vegetation stellt sich in Wetlands rasch ein typesc Ubergang von oxischem (aerobem) zu
anoxischem (anaerobétn Milieu ein. Sauerstoff wird entweder direkt dur@iffusion aus der
Atmosphére in die Freiwassersédule oder indirekiclduPhotosynthese und uber diffusiven und
konduktiven Transport tber die Pflanzen und Wurzeldas Wetland eingetragen (vgl. Abb. 3.4-1).
Die Sauerstoffdiffusion im Medium Wasser ist niggetwa 16 mal geringer als an der Luft §RDY

et al. 2000). Durch Diffusion allein kann an deeifffasser-Substrat-Grenze eine wenige mm bis etwa
2 cm machtigeoxische Substratzoneals Abgrenzung zwischen sauerstoffhaltigem Fresemazum
sauerstofffreien Substrat aufrechterhalten werdweh,(vgl. Abb.). Darliber hinaus kénnen Hydro- und
Helophyten tber das Aerenchym (Gastransportgew@aegrstoff bis in das durchwurzelte Substrat
transportieren (vgl. Kap. 3.4.4.5). Der gelosteesstoff wird im Porenwasser aber rasch verbraucht,
mithilfe aerober Bakterien schon innerhalb weni§emden (8HEFFER& SCHACHTSCHABEL 2002).
Diese Mikroorganismen oxidieren,g um daraus Energie zu gewinnen, und nutzen dapeil©O
terminalen Elektronenakzeptor. Da der Sauerstdffeerch in Wetlands hoher ist als die Sauerstoff-
zufuhr, bildet sich am Ubergang der Wassersaule Booen und in der Wurzelzone jeweils ein
Redoxgradient zwischen einer oxischen und einer anoxischen 2uoise der infolge der pflanzlichen

1 Oxisch/anoxisch in Bezug auf das Vorliegen/Fehlen O,; aerob/anaerob umfasst die An-/Abwesenheit
weiterer Oxidationsmittel wie N und anderer Stickstoffoxide, also eine weitere cBesibung des
Redoxmilieus, bezieht sich aber meist auf das Miles mikrobiologischen Abbaus.
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Photosynthese Fluktuationen im Tag-Nacht-Rhythnufweisen kann. Durch diesen Gradienten wird
der Stoffkreislauf von redoxsensitiven Elementea wiB. C, S, Fe, Mn und auch U lokal beeinflusst,
wodurch sich deren Oxidationsstufe und damit dékEsungs- oder Fallungsverhalten verandert. Die
oxidierte Bodenzone spielt daneben auch fir zykéstlahrstoffumsetzungen eine wichtige Rolle
(MITSCH & GOSSELINK 2000).

Konzentration

oxisch

suboxisch
S0,

anoxisch

sulfidisch

methanogen

Zunahme der reduzierenden Bedingungen

Abb. 3.4-2: VertikaleAbfolge von Elektronenakzeptorenim Untergrund. Sie sind der Ausdruck
einer Redoxsequenz, die sich beim Abbau von orgherms Material in Sedimenten
ausbildet. Abbildung verandert nacRr#ELO& POSTMA (1999).

In der sauerstofffreien Zone des Wetlandsubstrates beginnen anaerobe Mikrogrgan, zur
Energiegewinnung aus der Oxidation vogg@nstelle von @andere Elektronenakzeptoren (NO
Mn(1V), Fe(lll), SO,” usw.) zu verwenden. Zahlreiche Beobachtungen assavgesattigten Bdden
und Sedimenten zeigen bei ausreichendem Gehalt gp dhe vertikale Abfolge von
Elektronenakzeptoren und deren Reduktionsprodukiienwiederum als Elektronendonatoren dienen
kdnnen (Abb. 3.4-2 und Sekundarreaktionen in Ta#:33. Daraus wurde abgeleitet, dass sich die
unterschiedlichen mikrobiellen Abbauprozesse vattik definierte Redoxzonen untergliedern lassen
(FROLICH et al. 1979, EUCHS1988) (Abb. 3.4-2). Idealisiert fihren also zoteedRedoxreaktionen zu
subsequenten (bio-)chemischen UmwandlungeoNBMPERUMA 1972), wobei sie an der
Verfugbarkeit terminaler Elektronenakzeptoren atsbéet sind (ADERSON & LOVLEY 2002).
Gleichzeitig nimmt die Energieausbeute subsequeigl. Tab. 3.4-3) (RPELO& POSTMA 1999). In
der Realitat ist diese Idee einer definierten, fiéiman Trennung voRedoxsequenzemicht aufrecht

zu erhalten. Die einzelnen Reduktionsstufen habescharfe Ubergidnge oder laufen teilweise
gleichzeitig ab, so z. B. Sulfat- und EisenredukiiBoSTMA & JAKOBSEN 1996), nicht jedoch Nitrat-
und Sulfatreduktion (KLIN et al. 2005). Einzelne Vorherrschaften kénnendarh jeweiligen pH-
Wert, der GgVerfugbarkeit oder dem Grad der Adaption bestimnBekterienspezies beruhen
(KUSEL & DORSCH 2000). All diese Reaktionen fiihren zur Anderung Bedoxpotenzialsdes
Bodens (vgl. Tab. 3.4-4). Die chemische Speziatiea Urans wird primar von diesen Redox- und
pH-Bedingungen gesteuert (vgl. Kap. 2.2.1).

42



Tab. 3.4-3: Biochemisch&bbauprozesseund die daraus gewonnene Gibb’sche freie Ene&jark
vereinfachte Reaktionsgleichungen mit der SummenddbCHO);06(NH3)16(H3P0y)
fir marine, organische Substanz (,Redfield ratiREDFIELD et al. 1963). Nach
FROLICH (1979) und BSTMA & JAKOBSEN (1996).

AG

[kd/mol]
Aerober Abbau
(CH20)10¢(NH3)16(HsPOy) + 138 Q — 106 CQ + 16 HNQ + H;PO, + 122 HO -3190
Denitrifikation
(CH,O)10¢(NHg)16(HsPOy) + 94,4 NQ — 106 CQ +552 N + H:PO, + 177,2 HO -3030
Manganreduktion
(CH,0)10¢(NH3)16(HsPOy) + 236 MNQ + 472 H  — 106 CQ + 236 Mii™* + 8 N, + H;PO, + 366 HO -2920

Eisenreduktion
(CH,0)10¢(NH3)16(HsPOy) + 424 FeOOH + 848 H — 106 CQ + 424 F&"+ 16 NH; + H;PO, + 742 HO -1330

Sulfatreduktion

(CHO)10¢(NHz)16(HsPOy) + 54 SQ™ — 106 CQ + 54 S + 16 NH + H,PO, + 106 HO - 380
Methanogenese
(CHO)10¢(NHz)16(H3POy) — 53 CQ+ 53 CH, + 16 NH; + H3PO, -350

Tab. 3.4-4:StandardelektrodenpotenzialeE® [V] relevanter Redoxreaktionen (Halbreaktionen) im
Wetlandmilieu. Reduzierte Spezies aus Reaktionen migdrigerem E als die
aufgelistete Reduktionsreaktion des Urans sindahlstische Reduktionsmittel fur
Uran prinzipiell geeignet (a KRASIMOV 1974, b WAITE & PATERSON 1996, c
MEINRATH 1998, d $HLICKER 1999).

Reaktion E° (V) Literaturquelle
O, g+4H+4¢€ - 2 H,0 1.27 a
MnO,+4H +2¢ - Mn* + 2 HO 1.23 a
O,+2H0+4¢ - 4 OH 0.81 d
Fe(lll) + & -  Fe* 0.77 a
NO;+6H +5¢ Y% N g+ 3 HO 0.75 d
Qs+ 2HO+4 6 40H 0.40 a
NO; +10H +8 € NH," + 3 HO 0.36 d
U, g+ 2 € UO; () 0.28 c
2HO +26 2 H,0 + M (q) 0.00 d
SO, +9H +8¢é HS + 4 HO -0.22 d
COp+8H +86 CHy g+ 2 HO -0.24 a
Fe(lll)e + € Fe' -0.36 — 0,65 b
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3.4.2 Hydrogeochemische Prozesse der Uranrlickhaltung

Anorganische, geldste Schadstoffe wie Uran konmemdbilisiert werden, indem die Léslichkeit
durch pH-Wert-Anderungen verringert wird oder eiMineralisation durch loneniberschuss
hervorgerufen wird (SHERER et al. 2000). Derartige Mechanismen werden in &vels oft
angestrebt. Die Reduktion von Uran bedingt eine s@h@ansformation und zugleich eine
Immobilisierung in Form gering léslicher PrazipgatUran tendiert als anorganischer Schadstoff
zudem dazu, Uber elektrostatische und chemischeh&®karkungen sorbiert zu werden. Die
wichtigsten hydrogeochemischen Prozesse der U@neang aus der Wasserphase unter natirlichen
Bedingungen kodnnen somit unter den Stichpunktenulk&sh, Sorption sowie (Mit-)Fallung
zusammengefasst werden qBBACTEP 2003), wobei die Bedeutung der einzelnen Prozésse
Wetlands noch wenig erforscht ist. Weitere moglitdechanismen, z. B. mechanische Filtration oder
Abbau (vgl. Abb. 3.4-1), sind in Wetlands eindeutigergeordnet.

3.4.2.1 Reduktion und Ausféllung

Parallel zu den oben beschriebenen Redoxsequemzeblntergrund (Abb. 3.4-2) kann es zu
relevanten Sekundarreaktionen kommen, z. B. zugamischen Redoxprozessen, wie die Oxidation
von F&" durch Q oder Mn(lV) (/AN CAPPELLEN & WANG 1996). Indirekt chemische
Transformationen sind moéglich, wenn Bakterien zigfte Metallredoxreaktionen katalysieren. Auf
beide Arten kann auch Uran in eine andere Spenidtamsformiert werden. Eine chemische oder
biologischeReduktion geléster U(VI)-Spezies zu vierwertigem Uran kaiuh $n einerPrazipitation

von unterschiedlichsten Uranmineralen au3ern. Bs Bgobachtungen, dass diese Festlegung Uber
Jreduktive Fallung” nicht direkt aus der Wasserghagglich ist, sondern erst nach Sorption, z. B. im
Substrat, erfolgen kann (]CHENOV et al. 1977, ADERSON et al. 1989, EBAZ-POULICHET et al.
1997, RRACHT 2001, SzuKkl et al. 2005) (vgl. Kap. 3.4.3.4). Bedeutende Pkeglsind (Misch-)
Minerale wie die Gruppe der Uraninite mit der Sumfoemel UQ,.,(c) (LANGMUIR 1978) oder die
schlechter kristallinen bzw. verunreinigten PechB&n, beide mit vier- und sechswertigen
Uranspezies. Uran wird darin teilweise sehr sti@sigelegt (vgl. Kap. 3.4.5.4). Reduktion ermddlich
den langlebigsten Fixierungsprozess fur Uran und démzufolge in kiinstlichen Wetlands bisher als
Hauptmechanismus angesehen und angestrebt (sBEmjchrankend dazu zeigen aktuelle
Laborexperimente jedoch, dass reduziertes Uran tianger organischer Komplexierung mit
Carbonsauren @ANCIS 2006)oder mit Siderophor-Liganden tber einen breitenBateich (RAZIER

et al. 2005) geldst bleiben kann, ohne dass redeziFanminerale ausfallen.

Demgegeniiber koénnen auch reine U(VI)-Spezies imdiesten Milieu temporéareUranyl-
Mineralausfallungen bilden, z. B. Schoepi{f(UQO;- 2H,0), wenn Uran in der Lésung Ubersattigt ist
und eine Prézipitation kinetisch méglich ist. Unteidierten Bedingungen sind im aber nur wenige
U(VI)-Minerale zu erwarten, dabei unter strengen-Wrt-Einschrénkungen und mit hoher bis
méRiger Loslichkeit (vgl. Kap. 2.3.3.2). Aus pH-Biagrammen (25 °C, 1,013250 -°1®a) lasst sich
ableiten, dass Schoepit im oxidierten U-O-H-Systheneinzige (meta-)stabile U(VI)-Oxid-Hydroxid-
Phase bildet, wobei auch nur in einem engen pHi&enreon ca. pH 5-7 (BNHAM et al. 2004). Bei
der Anwesenheit von C und pH-Werten von ca. 5-6 idmmen Uranylkarbonat-Festphasen wie
Rutherfordin (UQCQOs;) (US EPA 1999, HBCU/MI 2003). Als stabilere Festform WVI)-U(IV)-
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Mischphase (vgl. oben) kanns@; im reinen U-O-H-System unter oxidierendem, abesgapragt
basischem Milieu ausfallen (HBCU/MI 2003). Dass disites, gelostes Uran bei stagnierenden
Bedingungen aus der Wassersaule ausfallt, wurdewalhtiges Sanierungsmerkmal in einem
natirlichen Wetland in Australien erkanntqINER et al. 1997).

Abhangig vom herrschenden Redoxpotenzial kann imtlangmilieu eine Anderung der
Oxidationsstufe des Urans vom 6- zum 4-wertigentahd prinzipiell durchabiotische Reduktion
erfolgen, bei der ein Elektronentransfer der etgttemischen Spannungsreihe folgt. Das
Standardelektrodenpotenzial der Reaktion U(#)U(IV) mit einem E° von +0.280 V (FINRATH
1998) kann von verschiedenen abiotischen Redoxoeekt im Wetland unterschritten werden. Es
muss jedoch davon ausgegangen werden, dass dien@ilbn U(IV) in natiirlichen Systemen ein
bedeutendes Uberpotenzial bendtigtA(lKI et al. 2005). Je niedriger bzw. negativer das
Standardredoxpotenzial einer Redoxreaktion ist, aurhdher ist die Reduktionskapazitat der
beteiligten reduzierten Spezies fiir eine abiotisdReduktion von Uran (vgl. Tab. 3.4-4).
Beispielsweise kann Uran thermodynamisch leichtectl Fé* als durch Chig reduziert werden.
Die Bereitstellung dieser abiotischen Reduktionshftir Uran erfolgt i. d. R. auf mikrobiellem Weg,
z. B. Uber enzymatisch reduzierte Elektronentrarispavie Methan (indirekt enzymatisch) (Kap.
3.4.3.3). Die Moglichkeit der Uranreduktion mittedeloster Sulfide soll dabei kaum eine Rolle
spielen (lOVLEY et al. 1991). So ist die abiotische Uranreduktthmch Sulfide nur bei hohen
Konzentrationen unter LaborbedingungenoMGHEGH! et al. 1985, \BRSIN et al. 1994), nicht
jedoch unter Gelandebedingungen nachweisbac@eNov et al. 1977, ADELOUAS et al. 1998b,
FINNERAN et al. 2002a). Dass diese Reaktion kinetisch getteist, wurde bei der Uranreduktion
durch HS bei hohen (Bi-)Karbonatgehalten beobachteD@ OUAS et al. 1998a, DFF et al. 1999).

Bis vor einigen Jahrzehnten wurde sogar angenomdaess, die Reduktion von Uran im Untergrund
Uberwiegend abiotisch erfolgt (z. B.AMGMUIR 1978, MNKASHIMA et al. 1984). Unter
Umweltbedingungen, die man im Untergrund oder intlsels findet, ist es jedoch schwierig, Uran
mit abiotischen Reduktionsmitteln in U(IV) Uberzbfén (RNNERAN et al. 2002a, dvLEY 2002),
was eben v.a. in der Kinetik der thermodynamisabgliohen Prozesse begriindet ist. In einer
Vielzahl von Untersuchungen wird dagegen heraustiesiass Mikroorganismen im oxischen und
anoxischen Bereich Uran sehr rasch reduzieren kbtwgd. Kap. 3.4.3.4), direkt enzymatiséhund
Uber indirekte MechanismenKENCIS et al. 1991, bVLEY et al. 1991, GULD et al. 1994, RANCIS

& DODGE 1998, HUANG et al. 1998a, QvLEY et al. 1998, BOKES & MOLLER 1999). Diese
Bedeutung und Dominanz d@&ioreduktion bei der Uranfestlegung im natlrlichen aquatischen
Milieu wurde erst spat erkannt@i/LEY et al. 1993a, BDELOUAS et al. 1998b). Eine Vorherrschaft
der abiotischen gegenlber der enzymatischen Uranredukih wird inzwischen nur noch als
Ausnahme angesehen NBERSON & LOVLEY 2002), z. B. wenn eine strenge Uranadsorption an
Mineraloberflachen die Verflugbarkeit des Urans BRekterien einschranktvAN CAPPELLEN &
BEHRENDS 2003). Neuere Untersuchungen stellen zusétzlichdiesen ,Konkurrenzeffekten® die
Bedeutung deKatalyse durch Mineraloberflachen heraus. Beispielsweiseldie Uranreduktion bei
einer U(VI)-Adsorption an Hamatitpartikeln durch der Lésung vorhandenes *Fer. a. in der
schnellen Anfangsphase der Reaktion bedeutend Ibeséit werden (BHRENDS& VAN CAPPELLEN
2005). Im Vergleich dazu wirkte sich die Uransasptan Bakterien weniger effektiv auf die Kinetik
der Reaktion aus, in diesem Fall die enzymatischduRtion von Uran (ibd.). AuchI&ER et al.
(1999) betonen die abiotische, oberflachenkatatgsigranreduktion durch Fg die in einem breiten

2 Enzymatische Reduktion: Bestimmte eisenreduziereBakterien nutzen Enzyme zum Elektronentransport
zwischen einem “@onator (z. B. Acetat) und U(VI) als-Akzeptor (ANDERSON & LOVLEY 2002). Auch
sulfatreduzierende Bakterien kdnnen Uran enzyntfatisduzieren.
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Redoxbereich eine vergleichbare Bedeutung wie digyreatische Uranreduktion haben soll. Als
primarer Vorgang wird Sorption vermutet, welchee @eduktion mit Zeitverzogerung nachfolgen
kann (KOCHENOV et al. 1977, ELINSKI & MEIER 1988). Reduktion mittels Fesoll bisher aber nur
unter Laborbedingungen gelungen seinifERAN et al. 2002a).

Das méglicheAusmalR der abiotischen Uranreduktion wurde in Wetlands bisher nicht gezeigt; in
natiirlichen Systemen ist eine mikrobielle Beteitigwohnehin kaum auszuschlieBen. Die zunehmende
Identifikation mikrobieller Spezies, die zur Uraduktion féhig sind, lasst vermuten, dass eine
Vielzahl von Organismen sich derart an Urankontatimmen anpassen kann, dass sie als
Uranreduzierer sozusagen ubiquitér auftreten (WBDELOUAS et al. 2000b), falls geeignete
Milieubedingungen herrschen. Es ist anzunehmers da® bedeutende abiotische Reduktion von
Uran auf die oben beschriebenen Ausnahmesituatibeschrénkt bleibt. Aufgrund der ungiinstigen
Kinetik im Vergleich zur dissimilatorischen Redukii ist eine gezielte Forderung abiotischer
Jreduktiver Fallung" im Wetland kein priméres Ziel.

3.4.2.2 Sorption

Sorptionsprozesseals wichtige Reaktionen mit dem Aquifermateriab@@n bis kiinstliches Substrat)
verkomplizieren die Aufdeckung wirksamer Ruckhakemmanismen. Uber Sorptionsmechanismen
gibt es vielfaltige Modellvorstellungen, wobei fénorganische Schadstoffe z. B. die Unterscheidung
von Adsorption und lonenaustausch (z. B2PALO & POSTMA 1999) bzw. von unspezifischer und
spezifischer Sorption (z. BT8MM & MORGAN 1981, SumM 1992) eine Systematik erlaubt.

Reine Oberflachenprozesse werden mit dem Begriff Alisorption von Uranylionen oder ihrer
Komplexe an organischen und anorganischen SorbewiteTorf (MORRISON & SPANGLER 1992,
LANGMUIR 1997), Eisen-Oxyhydroxiden (s et al. 1983, HI & LANGMUIR 1985) oder
Tonmineralen (MRRIS et al. 1994) umschrieben. In Laborversuchen komnitedem Bakterium
Bacillus subtilisgezeigt werden, dass die Adsorptionskapazitatsettecht kristallinen (,amorphen®)
Eisenhydroxiden fiir Uran gesteigert werden kanmmaiese als Uberzug auf Bakterien entstanden
sind (WARREN & FERRIS 1998). In Kompostwetlands spielt die Adsorption arganischen
Oberflachen (Kap. 3.4.3.5) eine deutlich hohereleRals anorganische Adsorption, die hier nicht
naher ausgefuhrt wird. Es wird immer wieder vermudass die Adsorption von Uran generell einer
Prazipitation vorausgeht, sie fiihrt aber nicht zygéufig dazu (ANGMUIR 1997).

Komplexer ist derlonenaustausch als Austausch geloster Uranylkationen gegen vaevid
elektrostatisch gebundene Kationen des Bodens.ADg&auschkapazitét eines Feststoffs wird von
seiner spezifischen Oberflache gesteuert, im Bodegt sie also von Menge und Spezifitat von Ton,
Tonmineralen, OM (,organic matter* bzw. organisciéaterial) und (Hydr-)Oxiden ab @®ELO &
PosTMA 1999). Es wird angenommen, dass sich infolge aesnaustauschs zwischen sorbierten und
geldsten lonen ein Gleichgewicht einstellt (ibth).Wetland sollten Uranylkationen also ausgetauscht
werden, wenn sich ein instationarer Zustand ausbild. B. durch Konzentrationsanderungen von
Uran im Zustrom. Die Selektivitat einer Oberflacfiz bestimmte lonen lasst sich dabei durch
Austauschkoeffizienten beschreiben, die sich fliekEbnenpaare in Abhangigkeit von der
Lésungszusammensetzung bestimmen lassen. Genaekltas Uranylion bei hoher lonenstarke in
einer Losung durch Kationen wie TaMg*™ und K" verdrangt, woraus eine hohere Mobilitat von
Uran bei hohen lonenstérken resultiert (BBA 1999). lonenaustausch stellt eine relativ scina
Bindungsform dar, wobei der Prozess i. d. R. relvetsst und rasch erfolgt JALTON-DAY 1999). Er
wird bei den Untersuchungen natiirlicher Wetlandsatesdurch TTAYEVA (1967) als bedeutendster
Effekt fir Uranakkumulationen angesehen (vgl. K&ap.2).
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Die Sorptionsaffinitit von Uran im Sinne einemspezifischen Bindung an Oberflachen
(Physisorption, auf elektrostatischen und Van-dex@-Wechselwirkungen beruhend) hangt
wesentlich vom pH-Wert der Lésung ab. Das pH-Milgeuert die Bildung hochmobiler Uranyl-
Lésungskomplexe, die eine Festlegung des Urans BHdsorption erschweren oder unterbinden
(LANGMUIR 1978). Es beeinflusst aber auch das Auftreten randédsungskomplexe, z. B. Silikat-
Komplexe (@BRIEL et al. 1998), die mit Uran um Sorptionspléatze komikren.

Die spezifische Sorption(Chemiesorption) als Unterscheidung zur unspehiéa Sorption beruht auf
ionischen und zusatzlich kovalenten Wechselwirkangeter Erreichung hoher Bindungsenergien, sie
wirkt jedoch nur Uber kurze Distanzen TMM & MORGAN 1981). Darunter fallt die
Modellvorstellung (SCM, surface complexation modebjer Bildung innerspharischer
OberflachenkomplexXd iiber Ligandenaustauschp{@&ks 1998), wobei das sorbierende lon direkt
oder Uber eine Sauerstoffbriicke mit der Feststeffitiche verbunden ist (BMM & MORGAN 1981).

Im Gegensatz dazu sind die lonen bei den wenigebilsh aul3ersphéarischen Komplexen
(entsprechend der unspezifischen Sorption) hyieti§SCHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002).
Aufgrund der elektrostatischen (ionischen) Kraftéenken kationische Sorbenten nur oberhalb,
anionische Sorbenten nur unterhalb des Ladungsmkips der Oberflache aul3ersphérisch
komplexieren; die Bindungsstarke wird dabei von @serflachenladung des Sorbats und der
lonenstéarke der Losung bestimmtr(®&m 1992). Da der Ladungsnullpunkt sekundarer Eiseearala

im Bereich von pH 6.5 bis 8.5 bestimmt wurde@v & MORGAN 1981), sollte die Sorption von
Uranylkationen an Eisenausfallungen in eisenreidhatlands mit annahernd neutralen pH-Werten
bedeutend sein (vgl. Kap. 2.2.2.1); in den untdrrc Standorten (vgl. Kap. 5.2.3.1.2) war ein
derartiger Prozess jedoch nicht zu bele@osorption an Mikroorganismen und Biomasse (vgl. Kap.
3.4.3.5 und 3.4.4) ist in Kompostwetlands aber neet wichtiger als anorganische Sorption.

Die Adsorption ist ebenso wie der lonenaustausch. . R. hoch reversibler Prozess. Bei Anderung
der Milieubedingungen z. B. durch Konzentrationgindgen im Zufluss kénnen v. a. unspezifisch
adsorbierte lonen durch Gleichgewichtsverschiebamgkativ einfach desorbiert werden. Die meisten
spezifisch gebundenen lonen stehen dagegen niktavalig fir Austauschprozesse zur Verfiigung
(KLEY 1999). So ermdglicht die Sorption von Uran z. B.Esen- und Manganoxiden in Bdden in
Kombination mit Okklusion (s. u.) teilweise eineswersible Festlegung (BDY et al. 1999, UEPA
1999). Interaktionen des Urans mit organischem Nkdten Wetlands werden als aufRerst bedeutende
Fixierungsmechanismen beschrieben, wobei Uber dieurNund Stabilitédt dieser Verbindungen
unterschiedliche Vorstellungen existieren (vgl. K&p4.4.2).Zusammenfassend ist Sorptionein
entscheidender Regelmechanismus hinsichtlich deésug® und des Wiedereintrags von Uran in
Bergbauwéssern. Vor allem in der Anfangsphase dassétbehandlung mit kunstlichen Wetlands
spielen Sorptionsprozesse eine wichtige Rollee@6A 2000, TXIER & BECKIE 2001), wobei die
fixierbare Uranmenge durch die Grof3e des Wetlainusdrt ist (WALTON-DAY 1999).

3.4.2.3 Mitfallung, Okklusion und Abbau

Spezifische Sorption kann zu einer spezifiscMitidllung von Uran im Sinne eines strukturellen
Einbaus (Inkorporation) fihren (IBF & AMRHEIN 1996). Dagegen wurde die so@kklusion
geldsten Urans in Niederschlage im Sinne eineregigchen Mitfallung beschrieben ¢KERMANN
et al. 1988), beispielsweise bei Eisenoxidausfgtum (NoUBACTEP 2003). Uran wird bei der

'3 Bei innerspharischen Komplexen werden Ligandenrftitmhennaher Metallkationen des Sorbenten gegen
Liganden des Sorbats (z. B. Uranylkationen) ausgets# (SHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). lhre
Bindungsfestigkeit wird durch die StabilitaitskomgteeK des Komplexes charakterisiert.
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Okklusion physikalisch, nicht jedoch strukturelh@ebaut. Andere Beispiele fur Okklusion sind der
Einschluss von U(VI)-Festphasen durch Belage vamiineralen und Oxiden ([FF et al. 2002) oder
auch durch mikrobiell reduzierte U(IV)-LagenREDRICKSON et al. 2000b). Die Kombination aus
initialer Sorption und Okklusion im Zuge eines Koaterlichen Mineralwachstums, z. B. von Goethit,
oder des Zusammenbruchs von Tonmineral-Stukturen kereits zu einer irreversiblen Festlegung
von Uran fiihren (BADY et al. 1999), wobei Uran nur durch Aufldsung denddale remobilisiert
werden kann. Die Prozesse der Mitfallung und Ok&lusermdglichen eine Ausfallung aus der
Lésung auch dann, wenn das Léslichkeitsprodukt lidautunterschritten wird, und konnte
beispielsweise in eisenreichen Wetlands eine gR@k spielen. So zeigten Untersuchungen eines
kiinstlichen Wetlands bei der ,Ranger Uranium Mine“Australien, dass dort die Adsorption und
Mitfallung von Uran mit Oxyhydroxiden des Eisensdudangans bedeutend fur die Uranfestlegung
ist (KLESSA 2000). Auch in naturlichen Wetlands bei den ,Witerarand Gold/Uranium Mines" in
Sudafrika wurde Uran durch sequenzielle Extraktiberwiegend an reduzierbaren Eisenhydroxiden
und Manganoxiden (,okkludiert*) gefunden @ETzee et al. 2002b). In anderen Fallen hat sich trotz
geeigneter Bedingungen die Annahme, dass Eisenalgd€&anger" fir Uran gelten kdnnenARNES

& COCHRAN 1993), durch Untersuchungen nicht bestéatigiaf(HT 2001, GIAILLOU et al. 2002).

Als bedeutender Uranfestlegungsprozess in tidethessten Salzwiesen wird die Mitféllung mit
Eisenoxiden oder mit Organoschwefelverbindungemgesiohatzt (BURCH et al. 1996). Infolge der
Sulfidoxidation herrscht dort eine hohe Aziditat,odurch Uran aus den typischen U(VI)-
Tetrakarbonatkomplexen in weniger stabile Phospides Huminstoffkomplexe umgelagert wird, die
in kolloidaler Form mitgefallt werden kénnen (ibdDiese implizierte Reaktionsabfolge mit einer
Rekomplexierung des Urans an Huminstoff-Sulfongabiden bei niedrigen pH-Werten (ibd.) als
Schlusselfunktion kénnte auch fiir Wetlands, inBiegbauwéasser mit hohen Salz- und Sauregehalten
einflieBen, sehr bedeutend sein.

Der Mechanismus desbbaus spielt fiir anorganische Schadstoffe nur indirakter dem Aspekt der
chemischen Transformation, eine Rolle. Das ist mbgiwenn Metalle volatilisiert werden (z. B.
As(lll)), oder wenn sich durch Redoxreaktionen iggeir toxische Spezies bilden (z. B. Cr(lll) aus
Cr(VI)). Uran kann durch Anderung der Oxidation&stuicht in eine weniger toxische Spezies
.abgebaut* werden. Es unterliegt jedoch dem radivek Zerfall, der prinzipiell einem Abbau
gleichzusetzen ist. Da eine Abnahme der Kernstrahawf die halbe Intensitat (Halbwertszeit) jedoch
4,5 Milliarden Jahre dauert, ist das kein anzusinedbr Abbaumechanismus in Wetlands. Der Zerfall
von Uran resultiert darliber hinaus in Zerfallspiadu(vgl. Kap. 2.2.1) mit vergleichsweise hoéherer
Emission von Gammastrahlung und der Bildung geseitetifefahrdender Gas- bzw. Aerosolphasen.
Erhohte Konzentrationen dieser radioaktiven Elememnirden z. B. von einem Voluntarwetland bei
der ,Ranger Uranium Mine" in Australien berichtBuf\SHON et al. 2003).

3.4.2.4 Physikalisch-hydrologische Prozesse

Physikalische (hydrologische) Prozesse tragen itldMis entscheidend zur Eliminierung von Uran
aus der Wasserphase bei, zumal v. a. biosorbiehtas (vgl. Kap. 3.4.3.5) Uber das Stadium der
Sedimentation dem Substrat zugefihrt wird (s.Augh andere physikalisch-hydrologische Prozesse
spielen eine Rolle. DurcWerdinnung in der Wasserphase wird zu einer Verringerunggadéisten
Urankonzentrationen, jedoch nicht der -frachtergéeagen, weshalb dieser Mechanismus nicht als
eigentliche Sanierungsmethode anzusehen ist. Alspé konnen die in der Elbe gemessenen
Urankonzentrationen gelten, die (nur) wahrend deshiassers im August 2002 deutlich erniedrigt
waren (RPELNIK et al. 2004).
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Wetlands mit freier Wasserflache kdnnenFilteroberflache fiir luftgetragene Uranpartikel wirksam
sein. Der Effekt wird erhéht, wenn zum Wetland &in Gradient ausgebildet ist, der Wasserzuflisse
ermdglicht. Dadurch vergrofRert sich das Einzugsgdlir atmospharisch transportierte Uranpartikel,
die durch Vegetation (v.a. Baume) und Feuchtflaclaeifgefangen und Uber den Wasserweg
partikular in das Wetland eingetragen werden. Aedmhte Urankonzentrationen in Moosen und
Flechten, die in Kanada in der Nahe von Uranminemchsen, konnten auf die Filtration
lufttransportierter Uranstaubpartikel zuriickgefihrt werden (&ARD 1986). Die Festlegung
uranhaltiger Partikel ist hinsichtlich der NachtyMeit des Prozesses positiv zu bewerten, solainge e
physikalischer Austrag verhindert wird.

Die Filtration oder Sedimentation partikularen, wassertransportierten Urans (suspeedTeilchen
oder Makromolekiille bzw. Kolloide) im Substrat istuch langfristig bedeutend. In
Bergbausickerwassern sind teilweise signifikantée@ der Uranfrachten auf kolloidalen Transport
zurtickzufihren, wie u. U. aus dem Vergleich unéifter und filtrierter (0,45 um) Wasserproben
abgeleitet werden kann EBGE et al. 1995, BISSMANN et al. 1995, MRKEL & DUDEL 1998). Diese
Partikel kénnen in Wetlands durch den Pflanzenbéwuazw. das Substrat aus der Wasserphase
gefiltert werden und weiterhin die Porenkandle sébkeitend gegen die Stromungsrichtung
verstopfen (Selbstabdichtung), wodurch die Filtekamg rein mechanisch verstarkt wird. Zu dieser
direkten, physikalischen Eliminierung von Uranpgaeth in Wetlands mittels Van-der-Waals-
Wechselwirkungen liegen bisher keine in der Literalokumentierten Beobachtungen vor. Fur
typische AMD dagegen wurde beschrieben, dass digneatation von Eisenoxiden, -hydroxiden
bzw. -oxyhydroxiden den Hauptfaktor bei der Eiseniglierung in Wetlands bildet (ALTON-DAY
1999). Suspendierte Partikel werden durch engstizhstegetation filtriert bzw. durch Herabsetzen
der FlieRgeschwindigkeit sedimentiert. Indirekt kaauf diese Weise auch Uran aus der Ldsung
entfernt werden (vgl. oben), wenn es an diesenllf&@rtikeln sorbiert wird (81 & LANGMUIR
1985, WAITE et al. 1994).

Ein Beispiel fur die Rolle biogener organischertiRat im Urantransfer sind Kotpillen (LN et al.
2005). Im marinen Milieu tragt herbivores Zooplarktdamit bedeutend zum Uranentzug aus der
Wassersaule bei. An oder in Phytoplankton (Algetkuanuliertes Uran gelangt Gber die
Nahrungskette des Zooplanktons letztendlich in zlie Aggregation neigenden Kotpillen (IAEA
2000a). Diese Aggregate werden rasch sedimenievr sie in der Wassersaule bakteriell zersetzt
werden, wodurch das Uran dem Sediment zugefiihd. wiran kann auch ber die Organismen, die
als Liganden fur Uran wirken, selbst sedimentieztden, sobald diese absterben und absinken, wobei
der Prozess wiederum durch Koagulation beschleunigt. Abgestorbene Algen wurden mehrfach
als Uranquellen in Seesedimenten beschrieben (déhée in KALIN et al. 2005), wobei diese
Biomasse im Sediment mikrobiell in organische Sauad Huminkolloide zerlegt wird, die das
sorbierte (nichtreduzierte) Uran weiterhin bergeiese Partikel konneresuspendiertwerden, v. a.
bei fehlendem organischen Substran(iK et al. 2005). Von anderen organischen Festkorpéen
NOM (aquatisches natiirliches organisches Materiaf), denen Uran sorbiert und in Folge
sedimentiert werden kann, wurde beschrieben, dess tlr unter anoxischen Bedingungen stabil ins
Sediment eingelagert wurde I(IKKHAMMER & PALMER 1991). Unter starker oxischen Bedingungen
resultierte der mikrobielle Abbau von NOM in eirféreisetzung von Uran, wobei es nicht in Form
von Partikeln, sondern geldsmobilisiert wurde (ibd.).

In Wetlands, die zeitweise trocken fallen, kénnberiEvaporation bei hoher Verdunstung Uransalze
ausgeschieden werden. So wird Uran in den grof3§anhwetlands in Carson Desert, Nevada, bei
hoher Verdunstung sorptiv mit Chloriten ausgesamedind nach Auflosung der Salze im
oberflachennahen Grundwasser angereicheet 86H & Li1CO 1998).
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Die aufgezahlten physikalisch-hydrologischen Preeesind in Wetlands nicht die Regel, sondern eher
die Ausnahme, sie kdnnen in diesen Féllen aberltedé zur Wasserreinigung beitragen.

3.4.3 Mikrobiologische Prozesse der Uranrickhaltung

3.4.3.1 Einleitung

Biotische Prozesse ‘ Abiotische Prozesse
Losungs- Desorption
Komplex I
Oberflichen-
Aufnahme/Abgabe Losung/Ausfillung Komplexierung
Mikro-

Adsorption/Desorption Desorption/Sorption

Fe-Oxid-
Coating

Oxidation/Reduktion Oxidation/Reduktion

I— + LD ——
Degradation/ Sorption
K

Freisetzung omplexierung

Tonmineral

organisches

. X Coating
Organische Liganden

Abb. 3.4-5: Mikrobiologische Prozesse und deren Einfluss auf die Uranmobilitdét: Von
Mikroorganismen produziertes, organisches Mat&aainLiganden liefern, die Uran
komplexieren und auf diese Weise transportierenn&in Diese Liganden kdnnen
mikrobiell abgebaut werden und dabei Uran wiedeisétzen, die Komplexe kdnnen
jedoch auch uber Sorption festgelegt werden. Milganismen kdnnen Uranspezies
daneberdirekt ad- und desorbieren, aufnehmen und wieder abgebéheren bzw.
reduzieren. Das auf diese Weise freigesetzte Uaam lauchauf abiotischem Weg
Lésungskomplexe bilden, oder aber Komplexe mit $teffen; letzteres wiirde einen
partikularen Transport erlauben. Abiotisch kompdetes Uran kann entweder direkt
an eine Mineralphase sorbiert werden, oder indibeidpielsweise an Eisenoxid- oder
organische Uberziige eines Minerals. Uran kann mLdeung untergeordnet auch
abiotisch oxidiert/reduziert werden, falls das vR@doxmilieu erzwungen wird oder
geeignete organische Oxidations- bzw. Reduktiotehvorliegen. Dadurch andert
sich fiir Uran die Mobilitat, das Sorptions- bzw.sfdllungsverhalten, und u. U. auch
die Toxizitat. (In Anlehnung an AZEN et al. 2003.)

Mikroorganismen (Bakterien, Pilze, Algen) kénneralauf viele Arten im Wetlandmilieu festlegen.
Auch bei den biologischen Reaktionen sind Reduk&mrption und Fallung am bedeutendsten (s. 0.).
Eine erfolgreiche Bioremediation héangt dabei von Beisenz geeigneter Organismen in richtigen
Mengen und Kombinationen sowie dazu passenden Ubedihgungen ab (kZEN et al. 2003).
Wahrend mikrobielle Populationen Giberwiegend mit Bestphase des Bodens assoziiert sind, wirkt
die Wasserphase als Transportvehikel fir Mikrooiggaan und geldste Uranspezies (ibd.). Das
Konsortium aus Mikroorganismen in einem Wetlanduickelt sich selbstandig und kann auch durch
technologische Eingriffe nur bedingt gesteuert wards. u.). Insbesondere Bakterien, allen voran
Deinococcus radioduran§&. B. FREDRICKSONet al. 2000a, BLY et al. 2004), ertragen hohe Dosen
ionisierender Strahlen. Mehr noch spielt die Taleraler Toxizitdét von Uran eine Rolle. Einige

50



AcidithiobacillusStamme beispielsweise tolerieren bis zu 9 mM kotrierte Uranlésungen
(MERROUN & SELENSKA-POBELL 2001);Caulobacter crescentuscheint komplett resistent gegentiber
Uran zu sein (ADERSEN et al. 2005). Das Radionuklid Uran kdnnen sowohbgawahlte
Prokaryonten (v. a. Bakterien) als auch Eukaryofifea. Pilze und Algen) in die Zelle transportiere
oder an der Zelloberflache binden (Abb. 3.4-6 udd73. Diese Zellwande bestehen hauptséchlich aus
Polysacchariden und Kohlenhydraten mit negativererflithenladungen bzw. negativ geladenen
Liganden (EVERIDGE 1984), wodurch sie fiir Wechselwirkungen mit denariytkation pradestiniert
sind. Besonders Prokaryonten vermdgen Redoxre&ktimon Metallen umfassend zu katalysieren
und daraus Energie zu gewinnemigEICH 1997). Fir die anaerobe bakterielle Respiratiomlauch
Uran als Substrat verwendet werden. Das ist naatigeen Wissenstand der einzige nutzbringende
Effekt, den Uran einem Organismus bieten karov(EY et al. 19913
Es gibt eine Reihe weiterer Prozesse, die im Wethdiieu durch mikrobiologische Aktivitat
ausgeldst werden und das chemische Verhalten van beeinflussen kénnen (vgIRANCIS 1998)
(Abb. 3.4-5 und 3.4-6). Zusammengefasst sind falggProzesse zu betrachten:

*  Ep- und pH-Wert- bzw. Aziditats-Anderungen,

« die Produktion von reduzierten Verbindungen firreeabiotische (indirekt enzymatische)

Uranreduktion,

¢ die enzymatische (direkte) Metallreduktion,

¢ die Biosorption an der mikrobiologischen Biomasse,

¢ die Produktion von Liganden fur FallungsreaktiofBimmineralisation),

» die Erzeugung von ,sequestering agents” (z. B. &hidiner),

» die Bioakkumulation in Mikroorganismen,

» die Erzeugung von Biofilmen und organischen Ubeeniig

» die Biodegradation von organischen Radionuklid-K&men.

1. Biosorption an freien Oberfléchen:
Sorption von Uran an aktiven =
Zelloberfldchen.

2. Oberflichenprizipitation:
Zusiitzliche Oberflichenkomplexierung
von Uran durch Priézipitation nach
initialer Oberflichensorption moglich.

3. Biomineralisation:
a) Komplexierung b) Ausfillung

o = aktive Zelloberfliche eines Bakteriums

Abb. 3.4-6: Drei moglichejichtreduktive Mechanismender Interaktion bakterieller Zelloberflachen
mit U(VI): Schematische Darstellung der Biosorpti@berflachenprazipitation und
Biomineralisation. (Nach kZEN et al. 2003.)

4Beschrieben wurden dariiber hinaus hormetische fftalf eine makrophytische Bartgrasspezies, dfeisic
gesteigertem Wachstum auf uranangereichertem Baéalgerten (MYER et al. 1998).
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3.4.3.2 Milieuanderung

Mikroorganismen veréndern durch ihre Stoffwechsigkait haufig die Aziditat des Systems in der
unmittelbaren Umgebung von UranrR@&NCIS et al. 2000, HWzeN et al. 2003), z. B. indem sie
Protonen oder Sauren abgeben (v. a. Pilze), reduzie oder komplexierende Stoffwechselprodukte
ausscheiden, Ozehren (KOHLER & VOLSGEN 1998, KNoPP et al. 2003) oder den G@®artialdruck
erhdhen (VAN et al. 2005). Bei Algen wurde beobachtet, dassasfeihrer Oberflache elektrische
Stréome induzieren kodnnen AKIN et al. 2005). Auf diese Weise kdnnen separate
.Microenvironments“ erzeugt werden, die unterschib@ Milieubedingungen und damit auch
unterschiedliche Spezies auf engstem Raum erla{BENNER et al. 2000). Daraus resultierendg E
und pH-Wert-Anderungen oder Komplexbildungen wirlsich direkt auf die Uranmobilitat aus (vgl.
Kap. 2.2.1). Durch pH-Wert-Anderungen kénnen zudesrschiedene Verlagerungsmechanismen
eintreten. Uran kann einerseits durch mechanisatsidh in Form klastischer Partikel verteilt
werden, andererseits angelagert an kolloidalerik@brtin der Suspension transportiert werden (vgl.
NOLLER et al. 1997).

3.4.3.3 Mikrobiell vermittelte Reduktion von Uran

Fe(I1I)-Minerale
Fe(OH),, FeOOH, Fe,O,,
Fe,O,, Fe(Ill)-Silikate

Fe(II)-Minerale
FeCO,, Fe,O,, Fe,(PO,),,
FeS, FeS,, Fe(Il)-Silikate

Abb. 3.4-7: Modell einer Kopplung der mikrobiell&@xidation von Organik (CKD zu CQ) mit der
enzymatischen Sulfatreduktion (durch SR#fate reducing bacterjabzw. Eisen-
reduktion (durch FeREBfe reducing bacterip wobeiUran durch die Produkte, 4%
bzw. komplexiertes F& abiotisch reduziert werden kann. Die beiden Prozesse,
Sulfat- und Eisenreduktion, konkurrieren bei demetabolischen Uranreduktion. Aus
der Darstellung geht hervor, dass Fe-Minerale mi¢da Reduktionsmittel fir Uran
darstellen bzw. zur Verfiigung stellen kdnnen. (NIidoisTKA 2005.)

Je nach Redoxpotenzial sind in Wetlands unterstitined Mechanismen der abiotischen Reduktion
von Uran moglich (vgl. oben). GeeigneReduktionsmittel entstehen oft in Folge enzymatischer
Prozesse im Wetland, z.B.,$l bzw. HS Fe™ und CH, aus der mikrobiellen Sulfat- und
Eisenreduktion oder Methanogenese (z. BHRENDS & VAN CAPPELLEN 2005). Somit kann die
chemische Uranreduktion auf indirekt enzymatisch&feg erfolgen, ohne direkte Beteiligung von
Mikroorganismen. Beschrieben wurden v. a. die Psszebei denen Sulfat- oder Eisenreduzierer oder

52



Fermentierer die Oxidation von,+Hbder organischen Komponenten mit der Reduktion 8@y,
Fe(lll) oder Mn(IV) koppeln (Abb. 3.4-7). Die redermte Spezies kann dann chemisch U(VI)
reduzieren. Uran kann auf diese Weise als redesiéftanmineral ausfallt werden. Es besteht ebenso
die Mdglichkeit der Mitfallung (struktureller Einba bzw. Inkorporation) oder Okklusion
(physikalischer Einbau in ,aufwachsende" Prazipitat. B. in Fe(lll)-Mineralen, die sich aus der
Ruckoxidation von F& (mit paralleler U(IV)-Reoxidation) bilden (z. B.UBF & AMRHEIN 1996,
DurF et al. 2002) (vgl. Kap. 3.4.2.3); nachfolgend kamitgefélltes U(VI) mikrobiell reduziert
werden (MUBACTEP 2003).

CO,
oxidierte
Huminstoffe
Acetat
reduzierte
Huminstoffe

Abb. 3.4-8: Als Elektronen-,Shuttle* wirkende Huminstoffe zwischen nicht direkt zur
Uranreduktion fahigen Bakterien und Uranoxiden ¢3oh nach bvLEY et al. 1998).

Uberschneidungen mit Definition und Mechanismus dieekten Uranreduktion treten auf, wenn
Elektronentransporter, im aufgefiihrten Beispiel khstoffe, am Reduktionsprozess beteiligt sind
(s. u. und Tab. 3.4-11). Huminstoffe kdnnenEsktronen-,Shuttle“ wirken (Abb. 3.4-8), indem sie
Elektronen z. B. von Eisenreduzierern W@eobacter metallireducensittels Quinongruppen an Uran
Ubermitteln (lovLEY et al. 1998, MCASKIE 1999, G et al. 2005); es ist jedoch ein langsamer
Prozess (IRNERAN et al. 2002a). Eine &hnliche Art deBereitstellung organischer
Reduktionsmittel fiir U(VI) wurde bei der Reduktion synthetischerriins&uren durcbbeinococcus
radioduransR1 unter Laborbedingungen beobachteteffRiIckSsONet al. 2000a).

e-Donor U(vI)

(l1oslich, mobil)

Bakterium
\
\ uayv)
\? (prizipitiert)
\

. U(1V)-Komplex
(l6slich, mobil)

Abb. 3.4-9: MdglicheEffekte bakteriell bereitgestelltegrganischer Liganden(nach HONEYMAN et
al. 2004).
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Das mikrobiell erzeugte Angebot organischer, reettiei Spezies wirkt sich jedoch nicht immer auf
eine Fixierung der Radionuklide aus (Abb. 3.4-9¥RBY et al. (1991) wiesen in ihren Versuchen
nach, dass die beim Abbau von Cellulose entstelmeadgmnischen Sauren die Léslichkeit von Uran
erhdhen. Eine mogliche Erklarung ist die Bildumgbiler Urankomplexe mittels der organischen
Liganden (z. B. K et al. 1992, KipscHet al. 1999, @ et al. 2005). Aus dem bakteriellen Abbau
organischer Substanzen resultierende, nicht-humiasserldsliche Komplexbildner wie Aminosauren
und Peptide sind dabei wichtiggioliganden fir Uran und héufig im Wetlandmilieu zu finden
(WALTON-DAY 1999, RDDY et al. 2000). Welches Ausmal} all diese indirekeeazesse in der
Uranreduktion im natrlichen Milieu einnehmen, wairbisher nicht detailliert untersucht und ist
schwer einzuschatzen.

3.4.3.4 Bioreduktion

Mikroorganismen kénnen Uran im oxischen und andwésc Bereich sehr rasch reduzieren und
dominieren bei der Uranfestlegung im natirlichenuagigchen Milieu Uber die abiotische
Uranreduktion (bvLey et al. 1993a, BDELOUAS et al. 1998b). Durch mikrobielle
Reduktionsprozesse wird Uran z. B. als unléslidd€s*2H,0 (LIVENS 2005) immobilisiert, wobei
gaf. Energie fir bakterielles Wachstum bereitgésterd. Hinweise darauf lieferten geochemische
Beobachtungen zu Urananreicherungen in anoxischdim®nten; aus dem Verteilungsmuster wurde
eine reduktive Uranfallung parallel zu den typistheikrobiell katalysierten Redoxsequenzen im
Untergrund abgeleitet (MNKHAMMER & PALMER 1991, BARNES & COCHRAN 1993) (vgl. Kap.
3.4.1). Dass uranreduzierende Bakterien in der MNatiquitar vorhanden sind, konnt&BDELOUAS

et al. (2000b) anhand von Inkubationsexperimentgmurankontaminierten sowie unbelasteten Boden
zeigen. Die Uranreduktion im anaerobem Milieu istish das Ergebnis einer direkten, bakteriellen
Reduktion Bioreduktion) (vgl. Abb. 3.4-10a), wobei die Oxidation einerQtielle zu CQ mit der
Reduktion eines Metalls enzymatisch gekoppelt WirdvLEY et al. 1991). Zwei eisenreduzierende
Bakterienspezies (FeR)Geobacter metallireducensund Shewanella putrefaciensund ein
Sulfatreduzierer (SRB)Desulfotomaculum reducersp. nov. MI-1, kénnen Energie auch dann
gewinnen, wenn nur U(VI) als Elektronenakzeptorebugen wird, wohingegen bei den weiterhin
aufgefuhrten, zur U(VI)-Reduktion beféhigten Baldar (Tab. 3.4-11) konkurrierende
Elektronenakzeptoren wie Fe(lll) oder SGls Energielieferanten zur Verfligung stehen missen
(LoVLEY et al. 1991, EBO & OBRAZTSOVA 1998).

Vielfach wurde beschrieben, dass Uranreduktion ér 8ulfatreduktionszone von Sedimenten
stattfindet (RYNOLDS & GOLDHABER 1983, BARNES & COCHRAN 1993, DUFF et al. 1999). RANCIS

et al. (1994) fanden Uranreduktion durtostridiumsp. bei Redoxpotenzialen, die in Beziehung zur
Mangan- und Eisenreduktion stehen, also noch vod#atreduktion (MWDEL & LuTze 2000). Fir
eine Uranreduktion in der Eisenreduktionszone vedir8enten wurden haufig Anzeichen gefunden
(LANGMUIR 1978, @CHRAN et al. 1986, bVLEY et al. 1991, AVEMAN & PEDERSEN2002, FOLMES

et al. 2002, KzEN et al. 2003), obwohl bisher Gberwiegend sulfatzégtende Bakterien (SRB) als
Uranreduzierer identifiziert wurden (vgl. Tab. 34). LOVLEY et al. (1993a) konnten deutliche
Querverbindungen zwischen danaeroben Metabolisierungswegen. a. der Spezid3esulfovibrio
aufzeigen. So nutzen diese typischen SRiEht nur Sulfat, sondern auch Eisen als
Elektronenakzeptor, und reduzieren zugleich Urane Sonkurrieren somit innerhalb der
Eisenreduktionszone interzellular mit typischen eBieduzierern um Elektronendonatoren (z. B.
Acetat und H), die sie zur Umsetzung von Fe(lll) verwenderoyLEY & PHILLIPS 1987).
Gleichzeitig stehen sie in interner Konkurrenz itwadéb der Gruppe der SRB, da sie zu alternativen
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Elektronentransportwegen befahigt sindoYLEY et al. 1993a). Beim Vorliegen von,Heduziert
Desulfovibrio desulfuricansSulfat simultan mit Fe(lll) (BLEMAN et al. 1993) oder mit U(VI)
(LovLEY & PHILLIPS 1992b), wobei diese Bakterienspezies nur aus déat&duktion ausreichend
Energie gewinnen kann; andererseits werden Eiséruan - im Gegensatz zu Sulfat - auch noch bei
sehr niedrigen HKonzentrationen als Elektronenakzeptor genutzov(lEy et al. 1993a).
Kontrastierend dazu wurde in jingerer Zeit die Redleg und Dominanz von nicht zur
Sulfatreduktion fahigerGeobacteraceadetont, die in der Eisenreduktionszone Eisen ddiemn
reduzieren, also noch vor der mikrobiellen Suli@igion (HOLMES et al. 2002, ADERSON et al.
2003, NoRTH et al. 2004). Diese Beobachtungen sind bedeutdadsie einen Hinweis auf die
Reduktivitat des zu ,implementierenden“ und aufteekrhaltenden Milieus in kinstlichen Wetlands
liefern.

Elektronen aus organischen Verbindungen

(oxidiert, 16slich, mobil)
@ (reduziert, unloslich, immobil)

Abb. 3.4-10a: Schema ddirekten (enzymatischen)(VI)-Reduktion durch Bakterien (nachAZEN
et al. 2003).

direkt
ranreduzierendes
Bakterium

A) Angenommener Mechanismus: 2 e-Reduktion U(VI) — U(IV)

B) Alternativer Mechanismus: 1 e-Reduktion U(VI) — U(V)
- U(V) disproportioniert: U(VI) + U(IV)
- U(VI)-Reduktionszyklus bis nur noch U(IV) vorliegt

X ’
O OO\
& (o)~ - @

Abb. 3.4-10b: Méglichkeiten des einstufigen odeestufig-zyklischerElektroneniibertrags bei der
direkten (enzymatischen) U(VI)-Reduktion durch Baldn (nach VENS 2005).
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Beim Elektroneniibertrag mittels Mikroorganismen sind unterschiedliche Rssevorstellbar: Eine
simultane Ubertragung von zwei Elektronen oder aberTransformation Uber Zwischenstufen. Im
zweiten Fall wird angenommen, dass einé-Reduktion von U(VI) zu U(V) mit einer nachfolgemde
Disproportionierung des Produktes in U(VI) und UI€rfolgt (Abb. 3.4-10b). Dieseyklische
Transformation sollte bis zum Aufbrauch aller U(VI)-Spezies alidau Durch EXAFS-
Spektroskopie konnte dieser Mechanismus 8aobacter sulfurreducensiir Uran (ber den
temporaren Nachweis von U(V)-Spezies bewiesen wefldeeNS 2005).

Direkte, enzymatische Bioreduktion von U(VI) (vdfap. 3.4.2.1) ist beispielsweise durch den
Elektronentransporter CytochromC; des Bakterium®esulfovibrio vulgarisund weiterer Bakterien
moglich (LOVLEY & PHILLIPS 1992a, IOVLEY et al. 1993b, RYNE et al. 2002). Daher wird sogar die
Eignung isolierter Cytochrome fur einen (aktiveripr@mediationseinsatz getestetNNEL & LUTZE
2000) (Kap. 6.2.6.4). Welche Enzyme bei andererteBan moglicherweise an den Redoxprozessen
beteiligt sind, ist bisher noch unklar. Der Elekieatransfer ruft meist eine Ausfallung reduzierter
Uranspezies hervor. Dabei kann, als eine Mogligchk#(Vl) durch lebende Organismen biosorbiert
und darauffolgend als U(IV)-Spezies intrazellul&fait werden, wofiir jedoch Transporter bendtigt
werden, die den Elektronenubertrag an Uran austfiihre

Andererseits kann diese aktive, ,reduktive Falluegenso extrazellular, dabei direkt am Bakterium
oder im Substrat erfolgen (Abb. 3.4-6)o&8Y undLOVLEY (1992) beschreiben bei Experimenten mit
Zellsuspensionen voiGeobacter metallireducenden extrazellularen Niederschlag von Uraninit-
Prazipitaten [UO, mit U(IV)] bei gleichzeitiger Abnahme von U(VI) auder Lésung. Sie
beobachteten anfangs nur kleine Préazipitate; eesh neinigen Stunden wurden auch gréRere
Mineralaggregate > 0,2 um ausgefallt. Ab diesenmtprdekt vermuten sie eine Inkorporation oder
Okklusion (DJUFF & AMRHEIN 1996) von U(VI) in die U(IV)-Prazipitate. NacheEBRENDS & VAN
CAPPELLEN (2005) férdert dieAdsorption an Bakterien die Kinetik der ,reduktiven Fallung“.
Andere Beobachtungen deuten darauf hin, dass @@ von Uran an mikrobiellen Oberflachen
oder innerhalb der Zellen Uberhaupt die Voraussefzfiir eine enzymatische Reduktion ist
(ABDELOUAS et al. 2000b, Szuki et al. 2002, S\i et al. 2005). Diese Bearbeiter erkannten Uraninit-
bzw. U(IV)-Partikel auf der auBeren Membran von tB&kn; LU et al. (2002) konnten uranhaltige
Partikel im periplasmatischen Raum gramnegativédtté3gen visualisieren, also innerhalb der &uf3eren
Membran. Diese Lokation des Elektroneniubergangspgmiert auch LWENS (2005). Solche
Beobachtungen sprechen weiterhin dafur, dass ditleBeng Uber enzymatische Reduktion und
Fallung nicht direkt aus der Wasserphase erfolgt (ap. 3.4.2.1) (NDERSON et al. 1989, EBAZ-
POULICHET et al. 1997, 8zuki et al. 2005). Dass eine enzymatische Uranreduktiorgelingt, wenn
Uran komplexiert vorliegt, beobachteteaN&sH et al. (1997) flr die Spezi&hewanella alga

Uber eine enzymatische Uranreduktion direkt im ganischen Substrat stellteRARCHT (2001)
Vermutungen auf, jedoch zeigten UntersuchungenJzon et al. (2004), dasSberflachensorption

an Boéden und Sedimenterdie Geschwindigkeit und das AusmalRl des enzymatisdhechanismus
verringert oder teilweise sogar unterbindeaN CAPPELLEN & BEHRENDS 2003, QRTIZ-BERNAD et

al. 2004), im Gegensatz zur Adsorption an mikrddrelOberflachen (vgl. oben). Mikrobiell nicht
direkt zugangliches Uran soll trotzdem enzymatisetiuziert werden kénnen. Vermutet wird eine
Elektronen-,Shuttle“-Funktion der Quinongruppen \gaminstoffen, z. B. wenn Uran in sehr kleinen
Porenhohlrdaumen okkludiert ist @@ASKIE 1999) (vgl. Abb. 3.4-8). Im Gegensatz zur weitbemm
erwahnten ,Shuttle“-Funktion durch Quinongruppesmsferieren diese Gruppen bei dieser Deutung
die Elektronen an Enzyme, und nicht an Uran.

Neben der direkten Reduktion kann Uran auch aufektt Weise bei der Bioreduktianobilisiert
werden, wenn metallreduzierende Bakterien z. Bdbeidissimilatorischen Eisenreduktion Eisen(lll)-
Phasen I6sen und daran sorbierte oder mitgeféathewgrbindungen freisetzen.
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Konkurrierende Effekte beeinflussen die Bioreduktion von Uran. So konrRenLIPs et al. (1995)
bei einem Anstieg der HGGKonzentration in der Losung von ca. 30 auf 100 ek signifikante
Abnahme der bakteriellen Uranreduktion beobachterth Ca-Konzentrationen von 0,45 bis 5 mM
verringern das Ausmafd und verzdgern die Rate diesemesses @OOKS et al. 2003). Es konnte
belegt werden, dass die Bildung von CaXID;-Komplexen dafiir verantwortlich ist, dass Uran
vermindert reduziert wird (ibd.). Dennoch gelingbeRies der Bakteriengattungéesulfovibrio,
Geobacter und Shewanelladie ,reduktive Fallung® von Uran aus stabilen Uriarbonat-
Lésungskomplexen ¢hLEY & PHILLIPS 1992a, RILLIPS et al. 1995). Andererseits zeigtenaWet

al. (2005) bei mehrmonatigen Experimenten, dass bsieigenden (Hydrogen-)
Karbonatkonzentrationen eine Reoxidation stattfindeodurch auch unter stabil reduzierenden
Bedingungen bei neutralen bis basischen pH-Werteiterhin U(VI)-Karbonatkomplexe gebildet
werden. Der Anstieg der Karbonatkonzentrationesammen mit einem erhdhten GPartialdruck,
steht dabei in unmittelbarem Zusammenhang mit déwoiiellen Atmung und mindert den
Langzeiteffekt der Bioreduktion deutlich.

Sehr hohe Anionenkonzentrationen (von 5000 bzw0Qdfls 50000 g/L S© bzw. NG;), Kationen
wie Ca und Schwermetalle wie Cu und”Nverminderten das AusmaR der Uranentfernung aus der
Lésung durchDesulfovibrio desulfurican§GANESH et al. 1999, @ et al. 2005). BeiGeobacter
metallireducens und anderen Uranreduzierern, die zur multiplen zNog verschiedener
Elektronenakzeptoren fahig sind, wird die dissitoilische Uranreduktion im Sediment erst mdoglich,
wenn das gesamte Nitrat mikrobiell reduziert worgir{FNNERAN et al. 2002b, &\KO et al. 2002).
Das wird darauf zuriick gefiihrt, dass Nitrat alskE@enakzeptor i. d. R. bevorzugt wird, falls rtich
sogar reine Nitratreduzierer dominant werden, déewtanreduzierenden Bakterien folglich zuriick
dréngen. Das entscheidende Hemmnis ist jedoch Nitias die chemische Riickoxidation von bereits
reduziertem U(IV) hervorruft 8\ko et al. 2002). Auch andere, durch die Uranreduziewézbare
terminale Elektronenakzeptoren wie Eisenhydroxidimnien die Urantransformation verzdgern.
Shewanella algaBrY) wird durch Ferrihydrit, jedoch nicht durcho€thit an der Uranreduktion
gehindert (WELINGA et al. 2000).

Bestimmte organische Substanzen im Grundwasseralsli@helatoren®® fiir Uran wirken konnen,
kdnnen das Ausmafl der Uranreduktion oder -ausfillurB. durchDesulfovibrio desulfuricans
(GANESH et al. 1999) deutlich herabsetzten. Die Beeinlngsist jedoch individuell abh&ngig vom
Typ des U(VI)-Organo-Komplexes und von der Spezies BioreduktanterGANESH et al. (1997)
konnten belegen, daShewanella algand Desulfovibrio vulgaridJran reduzieren und féllen kénnen,
wenn es mit organischen Liganden (aliphatisch, atmth) in der Losung komplexiert wird, was eine
Eignung zur Bioreduktion auch in natiirlichen Wassenpliziert. Bemerkenswerterweise ist fur
Shewanella alg&ine strenge Komplexbildung die Voraussetzung, dasshaupt eine Uranreduktion
stattfindet. Untersuchungen vonrRANCIS (1998, 2006) zeigen, dass Uran in organischen
Chelatkomplexen durch anaerobe Bakterien redugiertien kann, ohne dass dabei Uran ausgefallt
oder die organische Phase metabolisiert wird. Aesel Weise bleiben U(IV)-Spezies in der Losung
persistent. Falls dies quantitativ zutrifft, isedioreduktion als MaRnahme zur Uranimmobilisierung
in Wetlands nicht ausreichend, da mobile U(IV)-Orgr&omplexe einer dauerhaften Uranfixierung
widersprechen wurden.

% Chelate sind auBerst stabile Komplexe, wobei Uharch Liganden (die Chelatoren), also durch zweirod
mehrere funktionelle Gruppen organischer Komplekigl, scherenartig eingeschlossen wird. Dabei edrast
5- oder 6-gliedrige Ringe (BIEFFER& SCHACHTSCHABEL 2002).
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Tab. 3.4-11:Bakterien mit Mdglichkeiten zurdirekten U(VI)-Reduktion. Die hervorgehobenen
Spezies kdnnen bei ausschlieBlicher VerwendungU@f) als Elektronenakzeptor
auch Energie gewinnen.

Bakterien, die zur Bioreduktion
von U(VI) fahig sind

Typ

Referenz

Clostridiumsp.

grampositiv, Fermentierer

RANCIS et al. 1994)

Cellulomonassp.

grampositiv, Cellulosezersetzer

ABet al. 2002)

Acidovoraxspp.

gramnegativ, Denitrifizierer

AN et al. 2005)

Salmonella subterranea spov.
FRC1

gramnegativ, Denitrifizierer

(ELOBOLINA et al. 2004)

Pseudomonas putida

gramnegativ, Denitrifizierer

(BRTON et al. 1996)

Desulfovibrio UFZ B 490
(vergleichbamDesulfovibrio vulgaris
oxamicu$

gramnegativ,
Denitrifizierer/Sulfatreduzierer

(PIETZSCH & BABEL 2003)

Desulfovibriodesulfuricans

gramnegativ, Sulfatreduzierer

(MAGHEGH et al. 1985,
LOVLEY & PHILLIPS 1992b)

Desulfovibriovulgaris

gramnegativ, Sulfatreduzierer

@lLEY et al. 1993a, SEAR
et al. 1999)

Desulfovibriobaculatus

gramnegativ, Sulfatreduzierer

qlLEY et al. 1993a)

Desulfovibrio sulfodismutans

gramnegativ, Sulfatreduzierer

@lLEY et al. 1993a)

Desulfovibrio baarsii

gramnegativ, Sulfatreduzierer

QULEY et al. 1993a)

Desulfovibrio aspéensis

gramnegativ, Sulfatreduzierer

VL et al. 2005)

Desulfosporosinusp.

grampositiv, Sulfatreduzierer

UBJKI et al. 2003)

Desulfotomaculum reducensp. nov.
MI-1

grampositiv, Sulfatreduzierer

EBO & OBRAZTSOVA
1998)

Geobacter metallireducen@irspr.
,GS-15%)*

gramnegativ, Eisenreduzierer

QULEY & PHILLIPS 1988)

Geobactersp.

Metallreduzierer

(MDERSONet al. 2003)

Shewanellaputrefaciens(urspr.
Alteromonas putrefaciehs

gramnegativ, Eisenreduzierer

qULEY et al. 1991,
LOVLEY et al. 1993a)

Shewanella alg®8rY

gramnegativ, Eisenreduzierer

ACCcAvO et al. 1992)

Thermussp.

gramnegativ, thermophiler
Eisenreduzierer

(KIEFT et al. 1999)

Pyrobaculum islandicum

Archaea, hyperthermophiler
Sulfatreduzierer

(KASHEFI & LOVLEY 2000)

Micrococcus lactilyticus (Veillonella

alcalescens)

gramnegativ, Metallreduzierer

(@OLFOLK & WHITELEY
1962)

*Fir Geobacter metallireducensurde spéter eine indirekte Uranreduktion mittelisktronen-,Shuttle“-Effekt
beschrieben (QVLEY et al. 1998, MCASKIE 1999, G et al. 2005). Die Elektroneniibertragung erfordiatbei
die Vermittlerfunktion von Huminstoffen.

Den konkurrierenden Einfluss abiotischer Sorptidwestiachen auf die Bioreduktion beschreiben
BEHRENDS & VAN CAPPELLEN (2005) am Beispiel von Hamatit als Fe(lll)-Minerah

Modellsystemen. Ebenso stellterR1lz-BERNAD et al. (2004) in Inkubationsexperimenten festsdas
an Sedimenten adsorbiertes U(VI) nicht fur die stierte bakterielle Reduktion zur Verfiigung stand.
Auch die Sorption an pflanzlicher Biomasse sollmBuUFF et al. (1999) die Bioreduktion von Uran
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verhindern kénnen. Letztendlich kdnnen unterschibel Spezies in bakteriellen Gemeinschaften den
Effekt der Uranreduktion negativ beeinflussen, ziBlem Sulfatreduzierer hohe Mengen a8H
produzieren, die die zur Uranreduktion fahigen misduzierer vergiften (@NG et al. 2001b).

Die Kapazitat der Bioreduktion pro Zelle wird im Vergleich zurdBorption als sehr hoch angesehen,
zumal Sorptionsplatze einer Zelle begrenzt simM(EY & PHILLIPS 1992a). Diese Autoren berichten
fur Desulfovibrio desulfuricanseine Prazipitation von 11g U(VI) pro g Zelltrocieasse,
wohingegen die Biosorption typischerweise wenigds &,1g U(VI) pro g bakterieller
Zelltrockenmasse (MCASKIE 1991) bzw. Pilzbiomasse (BAL et al. 1992) immobilisiert. Die
anfanglicheRate der U(VI)-Bioreduktion durctShewanella putrefacienm strikt anaeroben Milieu
kann bei der Anwesenheit von Huminstoffen, dabaiohders Huminsauren, bis zu 10-fach erhoht
sein (Q et al. 2005). Eine Erklarungsmdglichkeit sind Eeken-,Shuttle“-Effekte (s. 0.) bzw.
Komplexierung ,stérender* Kationen wie Caund Ni”". Eine hoheEffizienz der Bioreduktion wird
bei Laborversuchen durch Abnahme von U(VI) ausldesung um mehr als 90 % verdeutlicht (z. B.
WIELINGA et al. 2000, @ et al. 2005). Im natirlichen Umfeld kann der Effeler Uranreduktion
durch sog.Biostimulation teilweise erhoht werden, indem als Kohlenstofftpuet. B. Acetat
(FINNERAN et al. 2002a, NDERSON et al. 2003) oder Ethanol und ein weiterer orgares
Elektronendonator, z. B. TrimetaphosphaBp&LOUAS et al. 2000b), in das Grundwasser eingebracht
werden; diese MalRnahmen sind den aktiven Saniemetheden von Grundwasser zuzuordnen (vgl.
Kap. 6.2.4.5 bzw. 3.4.5.2).

Die Rate deReoxidation des unter der Anwesenheit von Huminstoffen bioreten Urans wies in
den Experimenten von et al. (2005) eine Halbwertszeit von weniger alButen auf. Im
Vergleich dazu war Uran, das ohne Huminstoffe ldomgert worden ist, bedeutend langer gegenuber
einer Reoxidation stabil, mit einer Halbwertszeinvca. 40 Minuten. Deutlich wurde, dass dieser
Prozess unter aeroben Laborbedingungen nicht \d@sttinverden kann; bei der Gegenwart von
Sauerstoff, Nitrat oder Intermediaten der dissitoifiachen Denitrifizierung besteht stets die Gefahr
einer Rickoxidation von zuvor bioreduziertem Ur8aNKo et al. 2002), wobei die Rate stark erhoht
ist, wenn Huminstoffe vorhanden sind (Get al. 2005). Die Ausbeute der Uranreduktion im
Wetlandsediment kann daher indirekt gesteigert @mrdindem versucht wird, Reoxidation
einzuschranken (Kap. 3.4.5.3 und 6.2.3.2). Humffestgind in bewachsenen Wetlands immer
zahlreich vorhanden, es muss also eine Minimieradglicher Oxidationsmittel fir Uran erfolgen.

Die Bedeutung der Bioreduktion in Wetlandsist aufgrund unzureichender Untersuchungen schwer
einschatzbar. Eine zunehmende Identifikation mileitdr Spezies, die zur Uranreduktion fahig sind,
lasst vermuten, dass eine Vielzahl von Organisnmiem derart an Urankontaminationen anpassen
kann, dass sie als Uranreduzierer sozusagen uiquiftreten (vgl. ADELOUAS et al. 2000b). Bei
geeigneten Milieubedingungen mit ausreichend negati Redoxpotenzial sollten sich also
Uranreduzierer im uranbeeinflussten Wetland veremehbie Untersuchung von Bodenproben aus
uranbelastetem Milieu (z. B.cBIPPERSet al. 1995, HzEN et al. 2003, GISSLERet al. 2006) ist ein
erstrebenswerter Ansatz, um Bedeutung und Ausmaf,réduktiven Fallung“ konkret durch
Mikroorganismen aufzuklaren, er wurde bisher aber umgeniigend verfolgt (s. a.ORTH et al.
2004). Im Unterschied zu Laborstudien mit isoliar&pezies sollte das gesamte mikrobielle Inventar
eines Standortes betrachtet werden, um darausidiighten und jeweils aktivsten Spezies qualitativ
und quantitativ zu erfassen. Mit diesem Untersugsansatz wéare der Beitrag der enzymatischen
Uranreduktion in Wetlands genauer erfassbar. BéiehdBedeutung der Bioreduktion kdnnten
gezielte, diesen Mechanismus fordernde Eingriffeggnommen werden (Kap. 3.4.5.3 sowie
Biostimulation und Bioaugmentation, Kap. 6.2.4.5).
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3.4.3.5 Biosorption

Als Sonderform der Sorption (vgl. Kap. 3.4.2.2) katie Biosorption z. B. an Pilzen, Bakterien oder
mikrophytischen Algen eine wichtige Anreicherunggftion in Wetlands Ubernehmen (vgl. Kap.
5.4.2; makrophytische Biomasse wird in Kapitel 8.dehandelt). Darunter ist die Aufkonzentrierung
eines Substrates, in diesem Fall Uran, in Lagem @diestern mithilfe eines biologischen Systems
gemeint. Sorption ist nicht auf die biologische idt#t der Zellen angewiesen und dadurch mit
lebender oder toter Biomasse mdglichN(SHAL et al. 2004). BVERIDGE (1984) beobachtete, dass
Bakterien mehr Kationen binden, als ihnen stdchtaseh an anionischen Bindungsplatzen innerhalb
der Zellwand zur Verfiigung steht. Daraus schlossdass die an der Zelloberflache gebundenen
Metallkationen als Nukleus fur die Bildung von Méiggregaten wirken (mit Ubergang zur
Oberflachenpréazipitation, vgl. Abb. 3.4-6) und adiese Weise hohe Metallkonzentrationen
immobilisieren kdnnen. Biosorption v. a. an Pilzechneidet auch im Vergleich zur Sorption an
kommerziellen lonenaustauscherharzen oder Aktivkdidw. Metalloxid-Oberflachen sehr gut ab
(KAPOOR & VIRARAGHAVAN 1995). Mikroorganismen sorbieren Uran bereits stagk verdinnten
Lésungen, beispielsweise an der getrockneten Bisendsr ubiquitdren Alg€hlorella (SINGHAL et

al. 2004). Auch das Myzel von Pilzen eignet sichvbeagend, sowie Hefen und Bakterien.

Eine derartige Festlegung oxidierter, geldster Epamies wird beiechnologischen Entwicklungen

u. a. fur uranbelastete Bergbauwasser umgesetbgiviote oder lebende Mikroorganismen z. B. in
einer pordsen, keramischen Matrix (BiocerafFRet al. 2003), in Polyacrylamidgel AEKZADEH et

al. 2002) oder Bioreaktoren mit Algenproduktenn(SiAL et al. 2004) eingebunden sind. Biocere
befinden sich bereits in einem fortgeschrittenemwitrklungsstand (vgl. GRENZ 2003). Da primar
auf die Sorptionswirkung funktioneller Gruppen atigk wird, sind Verfahren in der Anwendung, bei
denen spezielle S-Layer-Proteine von Bakterienabiért und isoliert in anorganische Matrix
eingebettet wurden (BTMANN et al. 2003). Diese gitterférmigen Proteinmembrafénnen als
Schutzhiille oder Molekularsiebe wirken und dadutem Mikroorganismus selektive Vorteile bieten.
Im Vergleich dazu erzielten in Kompositmaterialggbettete Sporen etwas niedrigere Beladungen,
komplette Zellen vonBacillus sphaericusetwas hohere. Teilweise wird auch die intrazella
Aufnahme mit angestrebt (MlEKzADEH et al. 2002). Es handelt sich bei diesen matrieb@Es
Produkten um aktive Sanierungstechnologien, digypisch ,passiven“ Anlagen wie Bioreaktoren,
reaktiven Wanden oder Wasserbehandlungsbeckenseizgaverden kdnnen. Ein anderes Beispiel
mit lebenden Organismen sind wachsende mikrobieligten, bei denen verschiedene Kulturen
(Cyanobakterien, Algen usw.) ,on-site“ in Silageokuliert werden (RILLIPS & BENDER 1998).
Daraus entwickeln sich frei schwimmende, gelatigeyr dicke Matten, die als typische passive
Sanierungsmethode nach der Einrichtung kaum Warwmd) keine Zufilhrung von Nahrstoffen
bendtigen sollen (ibd.).

Die Biosorption von Uran wird von der Oberflacheaktur und -ladung deZellwand beeinflusst
und ist daher auch innerhalb einer Population ingiednen Individuen unterschiedlich ausgepréagt. Sie
ist pH-abhéngig, und bei Temperaturen Uber caCsBt°die Kapazitat der Adsorption deutlich erhdht
(KOHLER & VOLSGEN1998). Eine Uranfixierung in der Zellwand erfoidt an funktionellen Gruppen
oder als lonenaustausch mit ZellwandkationendHKER & VOLSGEN 1998). In wassriger,
zirkumneutraler Losung sind die kationischen Urarytiroxylkomplexe dominante Sorptionspartner
der negativ geladenen, funktionellen GruppenL{K et al. 2005). Fur Carboxylgruppen wurden im
Labor pKs-Werte zwischen 2,6 und 5 ermittelt, erspend dem optimalen pH-Bereich fir
Urankomplexierung (KLIN et al. 2005). Ein Biosorptionsmaximum wurde fir pHund 5
beschrieben (urze 2003). Im alkalischen Milieu Uberwiegen Uranylkamiate, die als anionische
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oder neutrale Spezies fir eine sorptive Festlequosifiv geladene Liganden benétigen. Biosorption
soll eine einfach&emobilisierung von Uran nur mehr bedingt zulassen (ibd.), im é&figginen ist sie
als physikochemischer Sorptionsprozess aber réetre$AHUT & Roux 1997). Bakterien, die eine
Uberwiegend irreversible Uranfixierung ermdglichenllen, wurden von ANAK et al. (1999)
beschrieben. Azidophile, chemolithotrophe Bakterigie Acidithiobacillus ferrooxidanskénnen
demzufolge Uran direkt an der bakteriellen Biomaakestabile, innersphéarische Uranylkomplexe
festlegen, nachdem sie das Uran aus U(IV)-Mineralgfoxidiert haben. Demgegenuber erbrachten
Desorptionsexperimente von BRROUN & SELENSKA-POBELL (2001) an diesem Bakterium eine
Ruckgewinnung von bis zu 97 % des fixierten Urdssorption ist im nattrlichen Umfeld, auch im
Unterschied zur Reoxidation, héchstwahrscheinlizhtnzu verhindern; das deutet darauf hin, dass
Reduktion als Prozess mit der héheren Langzeitgttiievorzugt anzustreben ist.

Bei gramnegativerBakterien soll die Metallbindung v. a. mit der Lipopolysaeciilage und den
Phospholipiden (Phosphat-, Phosphonat- und Cargaxyben) der auReren Membran erfolgen, bei
grampositiven dagegen mit dem Peptidoglycan (Cafgoxppen) oder den Teichuronsauren
(Phosphatgruppen) der Zellwand (vgl. Zitate iERROUN & SELENSKA-POBELL 2001, MERROUN et

al. 2003), was hohere Kapazitaten ermdglichEVBRIDGE 1984). Beispiele fir bakterielle
Biosorbenten von Uran sinBseudomonas aeruginog&TRANDBERG et al. 1981),Streptomyces
longwoodensigFRIIS & MYERSKEITH 1986), Pseudomona$IGF-48 (MALEKZADEH et al. 2002),
undMicrocystis aeruginoséL| et al. 2004). FuPseudomonas fluoresceksnnten Urankomplexe mit
der &uferen Membran, der Cytoplasmamembran und Reeptidoglycan der Zellwand gezeigt
werden, also verteilt Uber die gesamte Zellhlll@KGER et al. 1993) Streptomyce&omplexieren
das Uranylion hauptséchlich mit Phosphonséure-R¢B@®(OH})] (SAHUT & Roux 1997).

In der Zellwand vorPilzen wie Rhizopus arrhizugrfolgt Biosorption Uber Amingruppen des Chitins
und resultiert dort in einer Biomineralisation vidranyl-Hydroxiden (BEZOS& V OLESKY 1982). Fir
andere Pilze und einige Bakterien wurden Phosphapgn und Carboxylate als Sorptionspartner fir
Uran beschrieben. Pilze wRenicillium chrysogenumnd Aspergillus terreu§TSEZOS & V OLESKY
1981) sowieA. fumigatus(BHAINSA & D'Souza 1999),Saccharomyces cerevisi@8rRANDBERG et

al. 1981),Talaromyces emersorf@BS 814.70 mit beispielsweise 0,3 g U(VI) pro ztPockenmasse
(BENGTSSON et al. 1995),Mucor miehei(GuiBAL et al. 1992) und viele andere Spezies sind
ausgezeichnet zur Biosorption von Uranylionen higfaidie Uranretention war in mehreren Fallen
mit dem Modell einer Langmuir-Isotherme zu besdbeni (BENGTSSON et al. 1995, BAINSA &
D'Souza 1999), woraus ein Sorptionsmaximum abgeleitet emtdann.

Mikrophytische Algen zeigen im Vergleich zu Makrophyten eine hohe Hfiz in der
Urananreicherung im aquatischen MilieugREMANN et al. 2002). Im Bergbauwasser-Milieu wurden
sie als die haufigste und produktivste Spezieshredmen (KALIN et al. 2005). SuRwasseralgen wie
Spirogyraund Chlorella kdnnen Uran aus der Wasserphase deutlich aufkoreren (ALEISSA et al.
2004). Wachsende Algen erneuern ihre Zellwanddioet@ kontinuierlich, was ihre hohe
Sorptionseffizienz begriinden kann. Die Interaktionson Uran mit Algen und aucFklechten
umfassen Biosorption an Zelloberflaichen und exthaZeen Polysacchariden, evt. gefolgt von
Bioakkumulation, Oberflachenféllung oder Mitfallungt assoziierten Aragonitkristallen AAs et al.
1998, KaLIN et al. 2005).

Generell handelt es sich bei der Sorption und &etlder Oberflachenpréazipitation (s. u.) um rasche,
teilweise innerhalb weniger Minuten @VEKZADEH et al. 2002) bis Stunden ablaufende
Mechanismen, denen ggf. deutlich langsamere Prezes®e Reduktion oder intrazelluldre
Akkumulation folgen (HAs et al. 1998). DieKapazitat der Biosorption ist im Vergleich zur
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Bioreduktion physisch begrenzt und erreicht i. dwieniger als 0,1 g U(VI) und maximal 0,4 g pro g
Zelltrockenmasse (MCASKIE 1991), abhangig von der Anzahl und Verteilungsicbeeigneter
Liganden in der ZellwandRhizopus arrhizukonnte bis zu 18,5 Prozent der Zelltrockenmasse an
Uran sorbieren (entsprechend 0,2 g U(VI) pro gt#mlkenmasse) (RERLEY 1982). RANCIS (1998)
bestimmte flr bakterielle Biokolloide in uranhadtigLaborldsungen geringe Uranbeladungen, je nach
Bakterienkultur mit Mengen von I®bis 10 Mol U pro suspendierter Zelle. Durch Metallkatiane
wie Al(Ill) kann die Biosorption z. B. behspergillus fumigatusbgeschwacht werden HBINSA &
D'Souza 1999), beiRhizopus arrhizugusétzlich durch Fé oder ZiA* (TSEZOS& VOLESKY 1982,
Tsezoset al. 1997). Als Ursachen wurden bei Aluminiundudran gegenseitige sterische Effekte
erkannt, was bei der Aufnahme in das ChitingefleghtPilzzellvand eine Rolle spielt$Ezoset al.
1997); aber auch die Konkurrenz um Adsorptionsplézbedeutend, zumal Aluminiumhydroxide die
Oberflachen belegen. Nichtsdestoweniger ist BidgmmuRerst effizient. Zellpraparate vBseudo-
monasMGF-48 entfernten in Laborversuchen > 90 % des§raus einer ca. 0,3 mM Uranlésung
(MALEKZADEH et al. 2002). BeRhizopus-arrhizuBioreaktoren konnten 100 % des Urans aus einer
etwa 2 mM Uranlésung auch noch nach mehreren Dauédrh sorbiert werden §Ezoset al. 1997).

Die intensivste Biosorption findet durch Beeinflusg der Metallspeziierung und der Zellwandchemie
bei pH-Werten von 4 bis 5 @(IN et al. 2005) bzw. 5,5 bis 6 stattHEE OBOLINA et al. 2003 und
Zitate darin), wobei auch noch bei hoheren Werf#h 8,8) sehr hohe Uranentfernungsraten aus der
Lésung (ca. 75 bis 80 %) erreicht wurdenA{lkzADEH et al. 2002). Bei moderaten pH-Werten
sorbiert Uran vornehmlich als Uranyl-Hydroxylkomplan Oberflachen von Mikroorganismen und
ermdglicht dadurch eine mehrlagige Sorption, wobgemn bei sauren pH-Werten nur Monolagen
sorbiert werden (GIBAL et al. 1992). Im sauren Milieu sind Algen deutleffizienter als Bakterien.
Diese detaillierten Beschreibungen konnen dazu rdgeih, dass eine Bestimmung des
Mikrobenkonsortiums eines Wetlands nach Art und aktzlie Moglichkeit erdffnet, die Effizienz
eines Wetlands hinsichtlich der Kapazitat und Daaftigkeit der Uranfestlegung abzuschétzen.

Die Regeneration und Wiederverwendung von Biosorbenten-Produkteri Her aktiven
Wasserbehandlung ist durch eine einfache Rickgemgndes sorbierten Urans tiber Elutionsschritte
maoglich, zumal das oberflachlich, Gber physikalescimd chemische Wechselwirkungen fixierte Uran
keine Zellschadigungen hervorruft MMEKZADEH et al. 2002). Als effiziente Desorptionsmittel
wurden besonders NatriumkarbonatEROUN & SELENSKA-POBELL 2001), EDTA (MALEKZADEH

et al. 2002) und SalpetersaureINGGHAL et al. 2004) beschrieben, wobei je nach Organismus
unterschiedliche Mengen, aber deutlich Gber 95 % filderten Urans zurlickgewonnen werden
koénnen (z. B. MRQUESet al. 1991).

Zusammenfassendst Biosorption in Wetlands im Sinne eines passiMethodeneinsatzes vor allem
unter dem Aspekt dgarimaren Anreicherung von Uran zu schatzen. Neben dem steten Risika eine
Desorption (s. 0.) ist zu bertcksichtigen, dassrohilologische Sorbenten gegen Trockenheit, Hitze,
UV-Strahlung usw. oft nur gering besténdig sind wasth zersetzt werden kénnen. Aufgrund dieser
fehlenden Langzeitstabilitat wird sorbiertes Uraieder freigesetzt. Auch im Zuge einer raschen
Uraneinbettung in das Substrat kann, im Unterschied reduktiven Festlegung, eine erneute
Mobilisierung des sorbierten Urans nicht verhindegtden. Daher muss auf die priméare Uransorption
in Wetlands eine Umlagerung in stabilere Bindungstm folgen, etwa Mitfallung bei strukturellem
Einbau des Urans in andere Mineralphasen oder Edaktion.

In bergbaubeeinflussten Wetlands wurden v.a. Algds effiziente, temporare Uransenken
beschrieben (BNEMANN et al. 2002). Sorption und Bioakkumulation wurdeoht exakt unter-
schieden, auf einfache Adsorption war jedoch diitéldes angereicherten Urans zuriickzufiihren.
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3.4.3.6 Ausfallung von U(VI)

Abweichend zur ,reduktiven Fallung" ist die aktiveisféllung nicht reduzierter Uranspezies durch
Mikroorganismen Biomineralisation) mdglich (Abb. 3.4-6), beispielsweise mit Phospbahden,
die durch das Enzym Phosphatase des BakteriQitnebacter sp. bereitgestellt werden kénnen
(BASNAKOVA et al. 1998, MCASKIE et al. 2000). Das (in diesem Fall urantolerant®yin setzt dazu
aus organischen Verbindungen Phosphat frei, welchdsr Losung freie Uranylionen komplexiert
und in Form nadelartiger Kristalle als HLRID, an der Zelloberflache prazipitiert @dASKIE et al.
1992). Diese durcbberflachenpréazipitation entstandenen Uran-Phosphat-Niederschléage werden al
unléslich beschrieben (®TA et al. 2000). Es handelt sich dabei um einen Di@rungs-
mechanismus voi€Citrobacter sp., der jedoch nicht spezifisch fir Uranylionsh und zudem bei
hohen Phosphatkonzentrationen gehemmt wirdigRet al. 1997). Ein weiteres Beispiel ist die
enzymatische Phosphatfreisetzung beim Abbau abbester Zellen vorBacillus sphaericusDaraus
entstehende, anorganische Polyphosphatverbindukigeren Uranylionen komplexieren AfRak et

al. 2000) und bei Uberséattigung die Prézipitatiam Wranyl-Phosphat-Mineralen bewirken, z. B.
UO,(H,PQy), (KNOPPet al. 2003).

Pseudomonas aerugingsgin Polyphosphat-Hyperakkumulierkannbeim Abbau seiner zellinternen
Phosphate am Bakterium sorbierende Uranylionerkidéne der Zellmembran als Uranyl-Phosphate
ausfallen (RNNINGER et al. 2004) Auch Deinococcus radiodurankann Uranyl-Phosphat-Minerale
aullerhalb der auReren Membran prazipitieraozy® & BANFIELD 2001). Auf Zelloberflachen
werden jedoch nicht nur Phosphatverbindungen gefidispielsweise wurden auf mikrophytischen
Algen reine Uranoxid-Mineralisationen identifiziefzit. in KALIN et al. 2005). Extrazellulare
Biomineralisation kann zu Uranféllungen in variabfggregatgrofRe und -morphologie fihren, im
Unterschied zur stoffwechselabhéangigen intrazetu@lineralisation, aus der i. d. R. hochkristalin
Partikel in oft gleichen Grof3en resultiererdf ER & V OLSGEN 1998).

Fur Citrobacter sp.wurde eineKapazitat von 9g Uran pro g Trockensubstanz mittels einer
derartigen, mikrobiell vermittelten Fallung und héadgender Biosorption des Prazipitates
beschrieben (McASKIE 1991). Diese im Labor erzielten, sehr hohen Urdeemungsraten sind
vergleichbar mit denen der Bioreduktion. Um einerBineralisation mit Phosphatliganden erfolgreich
anzuwenden, mussen geeignete organische Phosyiiiatiergen als Substrat zur Verfligung stehen
oder — im Falle einer aktiven Sanierungsstrateg@gebracht werden. Eine Anwendung in Wetlands
mit geeignetem Substrat bzw. phosphathaltigem Zafhleibt zu prifen, wiirde aber eine interessante,
vermutlich sogar &uf3erst stabile Variante der lstiggung darstellen.

3.4.3.7 ,Sequestrierung”

Von Mikroorganismen gebildete, sog. ,sequesteriggnés” Uberfihren leicht verfligbares Uran
extrazellular in eine stabilere Form. Diese Ageniden Molekule, in denen das Uranylion so fest
(,sequestriert”) gehalten wird, dass es nicht weieagieren kann, seine Migration aber oft deutlich
erhdht wird (FEAD et al. 1998). Zu diesen Agenzien gehod@hnelatbildner, die als natirliche
Bioliganden vorkommen. Bei der Ausbildung kolloielaChelate kénnen diese Bindungen als Senke
fur Uran gelten (vgl. Kap. 3.4.4.2), wohingegenlitiee Chelatkomplexe zum Austrag von Uran
beitragen (HRMS & BRUMMER 1984, BOzKURT et al. 2001). Natilrliche Chelatbildner sind
Huminstoffe, oder z. B. Phytochelatine, die alsveetmetallbindende Peptide u. a. von Pilzen der
GruppeZygomyceteAscomyceteand Basidiomycetegebildet werden (SHMOGER 2000) (vgl. Kap.
5.4.2). Bakterien erzeugen Siderophore, Citrat wmdiere Carbonsduren, die als organische
Chelatbildner sehr wirkungsvoll sind. Extrazell@lddrankomplexierung mit Carbonsauren lasst eine
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Biotransformation zu U(IV) zwar zu, scheint jedoat gut wie keine Aufldsung der Komplexe im
anaeroben Milieu zu erlauben RENCIS 1998) (vgl. Kap. 3.4.2.1 und 3.4.3.4)0bwohl die
organischen Liganden im bakteriellen Stoffwechseidiigt werden, sind sie in bi- und polynuklearen
Urankomplexen nicht zuganglich fir eine enzymatsbhetabolisierung; ebenso wenig kénnen die
Komplexe in die Bakterienzelle hinein transportiggrden (ibd.). Im Unterschied zum Liganden steht
das Uranylion in diesen Verbindungen als Elektrakerptor zur Verfligung, was aber aufgrund der
Stabilitat der Losungskomplexe eben nur sehr uatednet in einer Komplexauflésung und
Uranprazipitaten resultiert (ibd.).

In bergbaubeeinflussten Wetlands ist davon ausargettass zudem kunstliche Chelatbildner wie
EDTA, CDTA usw. in der Losung auftreten, da diesagenzien haufig zur Wasserbehandlung oder
fir Bodenwaschanlagen eingesetzt wurden. Dieseispar®en Chelatoren kénnen durch die
Sequestrierung von Uran dessen Aufnahme in Pflardmutlich intensivieren, was hé&ufig bei
Phytoextraktionsmethoden eingesetzt wird (z. BAFBNDEH & HOSSNER2002) (vgl. Kap. 3.4.4.4).
Sequestriertes Uran kann in Wetlands insgesanisdtrisein, wenn hochmobile Komplexe entstehen,
wobei Uran ggf. vom Wetlandsubstrat desorbiert imdGrundwasser verstérkt verbreitet werden
kann oder pflanzenverfiigbar wird. Eine stabile [Egsing innerhalb des Wetlandsubstrates wirde
jedoch erfordern, dass Chelatbildner mengenmaR&ygeordnet sind.

3.4.3.8 Bioakkumulation

Bioakkumulation im Sinne einer Aufnahme von Uran in das Zellinneoa Bakterien und Pilzen
ermdglicht generell eine irreversible Uranfestlegurllein durch Eluierung der Biomasse kann
bioakkumuliertes Uran nicht zuriick gewonnen werdgemdern erst durch Zerstérung der Zelle z. B.
bei Extraktion mit sauren oder alkalischen LOsSund&®HLER & VOLSGEN 1998). Fir die
intrazellulare Aufnahme werden i. d. R. stoffwedabbangige Prozesse impliziert, sie sollte daher
nur in lebenden Organismen moglich sein (ibd.). hedsmus und auch Beweggrund sind dabei
unklar, zumal Uran keinen essenziellen Stoff flrg@ismen darstellt. Resistenzen sollen ein
Grundkriterium sein (GOMBITZA et al. 1997). Als Mechanismus vermutemU#KzADEH et al.
(2002) eine ggf. passive Diffusion infolge der dutdran erhéhten Permeabilitat der Zellmembran.
Auch MERROUN et al. (2003) nehmen an, dass Uran zumindesibalithiobacillus ferrooxidans
stoffwechselunabhangig aufgenommen wird, da aklivansportersysteme fir Uran bisher nicht
bekannt sind. Von anderen Autoren wird aber eirliéher Prozess wie bei der Eisenaufnahme durch
Siderophore vermutet. Fir Plutonium konnte einetgmeermittelte Aufnahme von Pu(IV)-
Siderophorkomplexen durch spezielle Bakterien keggzeigt werden @U et al. 2002), wobei dies
fur Uran nicht funktionierte (HN et al. 2001). Auch die Beteiligung von Metallothénen, kleinen
Proteinen, wird diskutiert (RANDBERG et al. 1981). Ebenso unklar ist, ob nur das ftéianylion
oder auch Uranylkomplexe intrazellularen Zugangeim

Intrazellulédr kann eine Komplexierung des Urans spiezifischen metallbindenden Komponenten
erfolgen (RANCIS 1998), z. B. mit Phosphatrestenqi@B et al. 1990). Das bioakkumulierte
Uranylion bildet z. B. in Enzymproteinen haufig Kplexe mit sauer reagierenden, funktionellen
Gruppen wie Carboxylsduren oder Phosphonséurenureloddie Tatigkeit der Enzyme aber
eingeschrankt werden kann §KLER & V OLSGEN 1998). Biosorption und Bioakkumulation kénnen
neben der Komplexbildung zur extra- und intrazéleh Mineralisation (RANCIS 1998) (vgl. oben)
und damit zur Einbindung von Uran in das Sediméifirdn, was ein bedeutender Aspekt fur die
Uranfestlegung in Wetlands sein kann. Einschréanketaru kann Uran (ber zellinterne
Detoxifizierungsmechanismen wieder ausgeschiedéfafs 3.4.3.6) und ggf. destabilisiert werden.
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Zu den Bakterien, bei denen Uranakkumulation im Cytoplasma beoldchiurde, gehodren
verschiedene Spezies vBseudomonaéSTRANDBERG et al. 1981, MRQUES et al. 1991, IRUEGER

et al. 1993), Acidithiobacillus ferrooxidansmit Uran in intrazellularen Polyphosphatkdrpern
(MERROUN et al. 2003), sowidrthrobacter ilicis bei dem feinkdrnige Cluster intrazellular detekti
wurden, die auch Phosphor und Calcium enthaltenz{@ & BANFIELD 2001). Diese
Uranablagerungen wurden aber nicht in allen Ze#iaxer Population detektiert. Unter d&izen
wurde firSaccharomyces cerevisiaie extreme Kapazitat berichteOff et al. 2003), wobei diese
Spezies auch als bedeutender Biosorbent fiir Uranhbieben wurde (RANDBERG et al. 1981).
PoPa et al. (2003) sprechen sogar von Hyperakkumula#arch beiSchizophyllum commurteutet
einiges auf eine aktive Aufnahme von Uran aus Bauglidssern hin, u.a. eine simultane
Fraktionierung von Selten-Erd-Elementen EMEN et al. 2004). Uran wurde nach vierwdchigen
Inkubationsexperimenten um etwa 35 % aus der Losaingereichert.Flechten wie Peltigera
vermégen Uran aufzunehmen, indem sie Uran-Phodfifistille intrazellular im Mycobionten
einlagern (KAs et al. 1998). Auch die Aufnahme von Uran in di&kifalen derAlgenzelle, teils mit
Prazipitation, wurde beschriebenAldN et al. 2005). Zu typischen Wetlandalgen gehoreseigp der
Familie Bacillariophyceae(Diatomeen, Kieselalgen). Eine aktive Aufnahme \man in Diatomeen
konnte aber bisher nicht bestéatigt werdepi(GBERG et al. 1998).

Manche Mikroorganismen haben eine sehr hohe Aufekhpazitat fur Uran, ohne dabei Schaden zu
nehmen. Andererseits wurde beobachtet, dass Bakteer SpezieBseudomonas fluorescedsan in

so hohen Mengen akkumuliert haben, dass der Zedliotlat (KRUEGER et al. 1993). Die Flechte
Peltigera membranaceaerreichte bei Laborstudien durch Bioakkumulationd uBiosorption
Konzentrationen von bis zu 4,2 Gew.-% Uran (0,04) g4 der Flechte (WAs et al. 1998). Dabei
wurden heterogen verteilte, begrenzte, phosphoreidranakkumulationen innerhalb der oberen
Rindenschicht lokalisiert, was eine Beteiligung \Rimsphaten am Aufnahmeprozess vermuten lasst.
In der lebenden Biomasse von Alge@lgdophora crispa, Rhizoclonium hieroglyphicurand
Cyanobakterien @szillatoria sp., Phormidium sp.) aus bergbaubeeinflussten Wetlands fanden
DIENEMANN et al. (2002) bis zu 0,0001 g Uran pro g Trockessea wobei etwa die Halfte der
Konzentrationen locker auf den Zelloberflachen duisot waren. FirSaccharomyces cerevisiae
wurden unter Laborbedingungen dagegen Extremwenteoca. 2 g Uran pro g Zelltrockenmasse
gefunden (BPA et al. 2003), was dem GréRenordnungsbereich deediktion schon nahe kommt
(vgl. oben). Es ist zu vermuten, dass auch diesgaba zu ,bioakkumulierten Konzentrationen* als
Summe von extra- und intrazellularer Aufnahme aerden werden muss.

Bakterielle und mikrophytische Bioakkumulation werdls Behandlungsansatz fir Bergbauwésser in
Wetlands bisher kaum dokumentiert (W/TON-DAY 1999). Es gibt aber langjahrige Untersuchungen
in Abflussbecken von Uranhalden mit dem Ziel deodkumulation in makrophytischen Algen.
Diese zur Phytoremediation zahlende Anwendung ist Kapitel 3.4.4.4 ausgefihrt. Erste
Uberlegungen wurden auch angefiihrt, Pilze zur Bia&tion von Uran direkt aus Bergbauw&ssern
einzusetzen, da das Myzelium der Pilze nicht aghwmisches Substrat angewiesen iSERIVEN et al.
2004). Insbesondere in Wetlands ist dieser Ansdtz Aternative zu substratgebundenen
Phytoremediationsverfahren anzustreben, wie dieelfigse der Untersuchungen natirlicher
Wetlands zeigen (Kap. 5.5.3).

Die relativ hohe Anreicherungskapazitét Uber Biaakklation ist vielversprechend. Es muss in
Wetlands jedoch gewahrleistet werden, dass die 8smder Organismen in das Substrat eingebettet
wird, bevor Uran remobilisiert wird. Da mikrobielBiomasse i. d. R. schnell zersetzt wird, Uran
dariber hinaus meist in feinkérnigen Aggregatenemdfisiert wird, ist eine rasche Remobilisation
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bzw. Solubilisierung zu befiirchten. Es wéare nadigse Uranaggregate zu stabilisieren, z. B. unter
reduzierenden Bedingungen in U(IV)-Minerale Ubeiibuén (KaLIN et al. 2005). Unter diesem
Aspekt kann die Bioakkumulation auch nur einer griem Anreicherung dienen, auf die ggf. aktive
Eingriffe, z. B. Ernte oder MalRnahmen, die zu eReduktion und ggf. zu gré3eren Mineralisationen
fuhren, folgen mussten.

3.4.3.9 Erzeugung von Biofilmen und organischen Uberziigen

Biofiilme sind komplexe, auf Grenz- und Oberflacheanhaftende, mikrobiologische
Vergesellschaftungen im aquatischen Milieu, deremnmphasige Entstehung sehr gut beschrieben ist
(vgl. GOMEZ-SUAREZ et al. 2002). Darin eingebettete Bakterien proehgziextrazellulare polymere
Substanzen(EPS®), um sich selbst irreversibel am Substrat zu vean(NsU & MARSHALL 1990).
Diese EPS aus Polysacchariden, Proteinen, LipiNek|einsauren, Huminstoffen und v. a. Wasser
(FLEMMING & WINGENDER 2001) haben aufgrund der enthaltenen Liganden lliiietéende
Fahigkeiten. EPS konnen als Uberzug iber einzekiterZ oder als freie, dispergierte, 16sliche
Substanz Metalle ,fangen*, wie fiir Mhund andere Schwermetalle beschrieben wurdsTEret al.
2000). Uraninit-Prazipitate wurden als diffus vétte Phase innerhalb einer EPS-Lage von
Shewanella alg®8rY beschrieben; durch diese Art der Verteilungilitl die Reaktivitéat von Uran mit
der umgebenden Losung erhalteregter et al. 2001).Pseudomonagproduziert hohe Mengen
extrazellularer Polysaccharide, die Uran kompleiekdnnen (MRQUES et al. 1990). Auch bei
Acidithiobacillus ferrooxidansvurde Uran primér in den EPS akkumuliertsfRRouNn et al. 2003), bei
Myxococcus xanthudabei v. a. in Phosphaten der EPS. Die UranretetieiPseudomonawar mit
einer Freundlich-Isotherme zu beschreibemgUES et al. 1990), woraus eine einlagige, gegen einen
Sattigungswert strebende Sorption abgeleitet wekdan.

Die Uranimmobilisierung in sulfatreduzierendBiofilmen (MARSILI 2004, NEAL et al. 2004) erfolgt
unter Laborbedingungen teils als indirekt enzynshis teils als chemische Reduktiomi(§ et al.
2004). In Biofilmen, die voiGGallionella ferrugineaaufgebaut werden, wurde Uran in hohem Ausmaf3
durch bakteriell erzeugte Eisenoxidprazipitate, zlidem bakterielle Exsudate und Zellen enthielten,
Uber Sorption zuriickgehaltenNBERSON& PEDERSEN2003).

Biofilme spielen auch in kunstlichen Wetlands aymamische Komponenten eine bedeutende Rolle,
wobei fur bepflanzte Wetlands Biofilme mit einereetgeringen Anzahl mikrobieller Populationen
beschrieben wurden ASTILLO GONZALEZ 2004).

3.4.3.10 Biodegradation

Im Wetlandmilieu ist Uran héufig mit organischem@&ingspartnern in Form stabiler Uran-Organik-
Komplexe assoziiert; infolgedessen sollte der nilglle Abbau der Liganden prinzipiell eine
Uranfreisetzung ermdglichen. Ein tatsachlicher Ablzan Uran ist nicht méglich (vgl. Kap. 3.4.2.3),
die Biodegradation und Aufldsung der Komplexe kann sich aber auf @emnsportverhalten von

Uran auswirken. Im Unterschied zu dieser Annahnieeisen uranhaltige Verbindungen mit den
héufig vorkommenden Carbonséureliganden, v. a. alshterndre Komplexe mit Fe(lll), nach
bisherigem Untersuchungsstand nicht immer abbaul@iKomplexe mikrobiologisch also oft nicht
zerstbrbar zu sein @ANCIS 2006). Andere Untersuchungen gehen von einem AlealLiganden

aus, begriinden aber eine fehlende Freisetzung vam thit Sorption an den Zellwanden der

® Die Abkiirzung EPS wird einschrankend auch fiir e@efolysaccharid-Exopolymere als extrazellulare,
polymere Substanzen verwendet. Dem gegeniberstBhtauch die Verwendung von PGA fur Polyglutamat-
Exopolymere.
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bakteriellen Biodegradierer HBICHEIKH-LATMANI et al. 2003). Auch die Biodegradation von Uranyl-
Citrat-Komplexen (Chelatkomplex mit Zitronensauist)unter manchen Bedingungen nicht méglich
(FRANCIS 1998) (vgl. Kap. 3.4.2.1); Uran kann aber mitteiishteinwirkung (Photodegradation) aus
diesen Komplexen freigesetzt werdeRARCIS & DODGE 1998).

3.4.3.11 Zusammenfassung: Bedeutung und Grenzen der mikltopischen
Umsetzung von Uran in Wetlands

Mikrobiologische Prozesse sind der maf3geblichekEffei der Uranfixierung in Wetlands, zumal sie
die Reaktionsrate bei der Uranreduktion bestimmAnch die Bindung von Uran an der
Zelloberflache bzw. der Transport in die Zelle lea&te hohe Kapazitat, insbesondere bei den fur
Wetlands typischen mikrophytischen Algen. Vor alleim Vergleich zu anorganischen
Eliminationsverfahren, z.B. Uber lonenaustauscheder Aktivkohle, kénnen mikrobiologisch
unterstitzte Verfahren eine deutlich héhere MengeUsan im Bezug auf die Trockensubstanz
entfernen. Aber auch bei diesen Verfahren ist dievejlige Hohe der Uranfixierung sehr
unterschiedlich. Wahrend fir Biosorption an Mikrganismen Werte von bis zu 0,4 g Uran pro g
Zelltrockenmasse dokumentiert sind, wurden durobaBtumulation in Wetlands héhere Mengen,
etwa 2 g Uran pro g Zelltrockenmasse aufkonzentiBes verdeutlicht das Potenzial fir den Einsatz
von (stoffwechselaktiven) Algenprodukten in derhigsierten Bioremediation. Durch Bioreduktion
wird durchschnittlich eine noch héhere Immobilisatipro g Zelltrockenmasse erméglicht. In der
Literatur werden Werte bis zu 11 g Uran genannt.js.Bei der Biomineralisation von U(VI)-Spezies
wurden vergleichbare 9 g Uran angereichert. Soldfewiegend unter Laborbedingungen erreichten
Akkumulationsraten kénnen in Wetlands wohl nur aeget werden, wenn das Milieu fur die
jeweiligen Prozesse optimal ist und eine hohe Ahdah erforderlichen Organismen vorliegt. Die
Erprobung erfordert Gelandestudien.

Im natirlichen Milieu kénnen sich von Mikroorganism bereitgestellte Chelatbildner, ebenso
Anderungen des Mikromilieus z. B. durch ausgesehiedStoffwechselprodukte, kritisch auf die
Retentionskapazitat von Wetlands auswirken, werahimobile Uranspezies entstehen. Das Verhalten
von Chelaten ist ambivalent. Wahrend manche Clalgphkexe mit Uran die Reduktion von Uran
forcieren, halten andere sogar unter reduziereNg@enaltnissen Uran in Lésung, wodurch die Gefahr
des Austrags aus dem Wetland steigt.

Die meisten der beschriebenen, mikrobiologischenzédse sind unter dem Aspekt primarer
Aufkonzentrierung von Uran im Wetland zu betrachten. Sie haben déeki: dass Uran aus der
Lésung entfernt wird und am oder im Feststoff (zBakterienzelle) angereichert wird. Kationische
Uranyl-Lésungskomplexe beispielsweise, darunter Higufigen Uranyl-Hydroxylkomplexe in
zirkumneutralen Wassern, neigen zur Sorption anathegyeladenen funktionellen Gruppen der
Zellwande von Mikroorganismen. Die Menge des sotbie Urans hangt von der Anzahl und
Verteilung von Liganden an den Zellwanden ab. Beschreibung mit Freundlich- oder Langmuir-
Isothermen ist oftmals moglich, wodurch Anhaltsperfkir Sorptionsmechanismen und fir maximale
Sorptionskapazitaten gegeben sind (vgiLIK et al. 2005).

Biosorbiertes Uran sinkt spatestens beim Tod désddiganismus zusammen mit der Zelle oder mit
Detritus ab und wird so dem Substrat eingegliedestkann jedoch resuspendiert oder remobilisiert
werden. Nachfolgeldsungen sind daher zwingenddeftich. Nach dem derzeitigen Kenntnisstand ist
davon auszugehen, dass bei den bekannten mikrglsicfen Rickhaltemechanismen fir Uran nur
durch Bioreduktion und Biomineralisation in FormnvaJ(IV)-Mineralen eineLangzeitstabilitat
gewahrleistet werden kann. Die Festlegung der Mieeerfolgt im Substrat und setzt voraus, dass
reduzierende Verhéltnisse aufrecht erhalten wer8laoh technisierte Eingriffe, z. B. der Einsatz von

67



Bioreaktoren oder die Nachschaltung reaktiver Warktinnten dazu dienen, aus der Ldsung
angereichertes Uran in eine stabile Form uUberzefiihfjvgl. Kap. 6.2.6.4). Insgesamt ist das
Verstandnis, wie mikrobiologisches Wachstum in \edls geférdert und aufrecht erhalten werden
kann, und die Kontrolle der entsprechenden Okobtbgis Erfordernisse die Grundlage der
Wasserbehandlung in Wetlands.

3.4.4 Rolle von Substrat und Makrophyten in der Uranriclaitung

3.4.4.1 Evolution eines kiinstlich angelegten Wetlands

Die wichtigsten Komponenten eines Wetlands sindenetter Wasserphase das (wassergesattigte)
Substrat aus organischem und anorganischem Boden 8ediment und der Bewuchs mit
Makrophyten (Gefal3pflanzen, aquatische Moose uriflege Algen). Nach Beobachtungen an
natirlichen Wetlands ist davon auszugehen, daserdasische Substrat eine entscheidende Rolle als
Uranfanger und -speicher spieltifAYEVA 1967, QVEN et al. 1992). Im Substrat finden die meisten
der o.g. hydrogeochemischen und mikrobiologiscReozesse statt. In geringerem Ausmaf sind
pflanzenphysiologische Prozesse an Urantransferfixiekung beteiligt.

Sedimente und organischer Detritus akkumulieren einem Wetland in Folge langsamer
FlieRgeschwindigkeiten und der charakteristischeohen Erhaltungsrate im Wetlandmilieu und
bilden bzw. erganzen auf diese Weise das Wetlastistb In-situ vorkommende, lebende und
abgestorbene Organismen, dabei v.a. Makrophyted ds& Hauptquelle desganischen Substrates

Im Wetlandmilieu wird im Vergleich zu terrestrischBdden wenig Substanz mineralisiert, sondern
Uberwiegend in organische Bestandteile zerlegt. Holge der Wassersattigung bzw. des
Sauerstoffdefizits wird das Material aber nur unggnd abgebaut, was sich, je nach
Nahrstoffangebot, in unterschiedlich starkem Huziefungsgrad und, je nach Zusammensetzung,
unterschiedlichem Zersetzungsgrad der Streu auddfBCHEFFER& SCHACHTSCHABEL 2002). Der
verzogerte Abbau der Streu bewirkt trotz relativirgger Primarproduktionsraten in abgeschlossenen
Wetlands (z. B. ombrogenen Mooren) die Anreicherumganischer Substanz. Die hdchste
Produktivitat wird erreicht, wenn das Wetland naisenal, etwa zu 50 % der Zeit, Uberflutet wird
(RICHARDSON & VEPRASKAS 2001). Ein Humuskorper ab einem Gehalt von > 30.86
organischer Substanz wird als Torf definieme(ZHMANN & M ULLER-WEGENER1990), wobei es sich
im geologischen Sinn um ein organisches Sedimerddia

Neben der Genese ermdglicht dlegetation eine weitere Systematik der Wetlands. So sindIfSchi
(Phragmite}, Rohrkolben Typhg und Seggen Garey typisch fiir Niedermoore, bei starkerer
Verlandung nehmen ErlerAlhug und Weiden $aliX) zu (HEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002).
Torfmoose $phagnurArten) sind typische Pflanzen eines nahrstoffarneenbrogenen Hochmoores
mit geringem Humifizierungsgrad. Ein hoher minemgeEintrag in das Wetland begunstigt die
Entwicklung von subhydrischen bis semiterrestriscMineralbdden mit typischen Helophytenarten
wie Binse (uncus effus)s Rohrglanzgras Rhalaris arundinacep Kalmus Acorus calamus
Teichsimse $cirpus lacustrisoder Wasserschwertliliéris pseudacorus(ibd.).

Die Besiedlung und Bioturbation durckierische Makroorganismen kann zu sekundéren
Umlagerungen im Wetlandsubstrat fiihren. Sie biaguddie Gefahr eines Transfers von Stoffen in
héhere Nahrungsebenen und einer raumlichen Weitaaiting der eingetragenen Stoffe, was
aufgrund der Toxizitat von Uran auRerst unerwiinghtius diesem Grund sollte die Erreichbarkeit
fir héhere Tiere eingeschrankt werden, z. B. indémme und Vogelscheuchen errichtet werden.
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3.4.4.2 Rolle der Substrat-Biomasse in der Uranrickhaltung

Entscheidende Parameter flr eine erfolgreiche Wckhialtung in einem Kompostwetland sind die
chemischen Bedingungen im Substrat, die von eidaptéerten Biozonose gesteuert werden. Die
mikrobiologisch stimulierte Redoxsequenzierung .(W@p. 3.4.1 und Tab. 3.4-2) fiihrt zur Anderung
des Redoxpotenzials des Bodens. Radoxmilieu in Wetlands wird mit steigender Wasserséule und
héherer Substratdichte zunehmend reduzierender Kegl. 3.4.1.1), was die Wahrscheinlichkeit der
Jreduktiven Fallung” von Uran erhéht. Vor allem Taubstrate steuern die Entwicklung kritischer pH-
und B-Bedingungen im Hinblick auf eine Uranimmobilisiags Darin kann sich meist innerhalb der
obersten Dezimeter, knapp unterhalb der Wassetabkef, ein anaerobes Milieu mit geeigneten
Bedingungen firr Sulfatreduktion und Methanogenéasiglieren (B0zKURT et al. 2001).

Mit abnehmenden Redoxpotenzialen treten auch cteaistischepH-Wert -Anderungen auf. Der pH-
Wert saurer, organikreicher Bdden steigt i. d.udhehmend an, da Reduktionsreaktionen Protonen
verbrauchen (RHARDSON & V EPRASKAS 2001). Aus diesem Grund entwickeln anaerobe Baxién
der Zeit neutrale bis leicht alkalische Milieubeglingen (\ADAS & SIMS 1998). Andererseits weisen
reine Torfsubstrate oft erhdhte Aziditaten mit migen pH-Werten auf, die auf Mechanismen wie
hohe Hydrogenionen-Austauschkapazitat $mhagnumdie Produktion organischer Sauren wéhrend
der Dekomposition sowie auf langsame, oxidativel@Bilg von Schwefelsdure zuriickgefihrt werden
(MITSCH & GOSSELINK 2000). In naturlichen Torfbdden entwickeln sich-pHrte zwischen 2,6 und
7,5 (MTSCH & GOSSELINK 2000), wobei hohere pH-Werte normalerweise ein ehéh
Nahrstoffangebot voraussetzene(iAm et al. 2004). Je saurer das pH-Milieu ist, deggtidher ist
das Uranylion, da es i.d.R. im sauren Milieu dewost wird. Torf zeigt die hdchste Uran-
Sorptionskapazitat bei pH 6 RRISON& SPANGLER 1992). In karbonatreichen Lésungen wiederum
wird Uran durch Torf nicht angereicherti€ZINSKI & MEIER 1988). Solche Lésungen sind sogar in
der Lage, Uran aus Torfsubstraten auszulaugen.bimaigigkeit von der Konzentration des total
geldsten Karbonats kann Torf also nicht nur alsk8esondern auch als Quelle fiir Uran wirken (ibd.).

In anaeroben Wetlands erfolgt die BiodegradaticRitanzenmaterials verlangsamt im Wesentlichen
durch Bakterien und Pilze (@HARDSON & VEPRASKAS 2001) unter Nutzung alternativer
Oxidationsmittel (vgl. Kap. 3.4.1), wodurch Obecti&n und damit Sorptionsflachen am organischen
Material vergréBert werden. Die Pflanzenstreu-Ley@Netland ist ein hervorragender Lieferant fiir
Néhrstoffe und Energie und enthélt daher eine Hotmahl von Mikroorganismen (2is 16°pro g
Trockenmasse) (JOLLER et al. 1985, zitiert in BDDY et al. 2000). Die Sorption an dieser Biomasse
wird von DurrFet al. (1999) als der wirksame Faktor fur die Urdfegnung beschrieben, der sogar die
Bioreduktion von Uran verhindern kann (s. Kap. 34). Biosorption an makrophytischer
Biomassé’ unterscheidet sich von der an Mikroorganismen. \ima Ursprung der Liganden. Bei
héheren Pflanzen bildet das Polysaccharid Cellylat®s weltweit bedeutendste Biopolymer
(MERTENS1997-2005), den Hauptbestandteil der Zellwéndeendiemicellulose, Lignin und Pektin.
Ein Substrat aus Torf besteht demzufolge iiberwiggers Cellulose und dem persistenterem Lignin
wobei diese teilweise zu Huminstoffen mit niedrggeMolekulargewichten abgebaut werden. Vor
allem die hochmolekularen organischen Verbindungea Lignin, aber auch die spezifische
Oberflache des Torfes mit Giber 200 m#/g und dieo$§itiit von bis zu 95 % (@WN et al. 2000),
befahigen Torf zum Einsatz als SorptionsmediunDRRISON & SPANGLER 1992, $HERER et al.
2000), besonders im pH-Bereich von 3,5 bis 6,6qBN et al. 2000). Metallsorption an Torf soll

7 Als pflanzliche Biomasse wird die gesamte, durbbtBsynthese entstandene Substanz bezeichnet.
18 Lignin ist in Niedermoortorfen dominanter alsSphagnunrirorfen. Sphagnunenthalt zudem kein Ligniper
se jedoch dem Lignin-Molekul vergleichbare Phendf@yITT et al. 2005).

69



insgesamt das Resultat einer Reihe von MechanisgianBROWN et al. 2000) und nicht nur aus der
Anzahl der Austauscherplatze (ermittelt als Katrenestauschkapazitat) folgen. Dagegen wurde eine
Gesetzmaligkeit fir unterschiedliche Kationen nach valenz-, gréf3end gruppenspezifischen
Merkmalen formuliert (MEDER 1990). Effizienzunterschiede organischer Substrdte
technologischen Einsatz, z. B. in reaktiven WéanélenBergbauwéasser (MRRISON & SPANGLER
1992), ergeben sich also aus der Art des pflaratichusgangsmaterials, aus dem Zersetzungs- und
Humifizierungsgrad, aus einer eventuellen Vorbeharglund aus dem betrachteten Metall.
Pflanzliche Biomasse ermdglicht einglationenaustausch bevorzugt mit aliphatischen und
polyphenolischen Hydroxyl- und CarboxylgruppenR&TER 2001). Beim Abbau pflanzlicher
Kohlenhydrate und Aromaten entstehen Huminstoffedan funktionellen Hauptgruppen Hydroxyl-,
Carboxyl-, Carbonyl- und Aminogruppen ABENWEG 2005), wobei Komplexe zwischen
phenolischen Hydroxylgruppen (z. B. der Lignine @atechole) und Actiniden wie Uran haufig sind
(KOHLER & VOLSGEN 1998). Dieser (unspezifische) lonenaustausch amihioffen wird als
Sonderfall der Sorption gesehen (vgl. Kap. 3.4,2d02) neben elektrostatischen Wechselwirkungen
zusatzlich oder ausschlieBlich kovalente Bindungeermutet werden (@HEFFER &
SCHACHTSCHABEL 2002).Metallorganische Komplexezwischen dem Uranylion und Huminsauren
an Huminstofffestphasen konnen je nach Ligandektstruin Form stabilerChelatkomplexe
vorliegen. In Abhangigkeit vom pH-Wert kénnen Husdéinren aufgrund der Ausbildung kolloidaler
Chelate als Senke fiir Uran gelten, wohingegen niedlekulare Fulvosauren Uiber einen breiten pH-
Bereich (WALTON-DAY 1999) zum Austrag von Uran in Form léslicher CHelmplexe beitragen
(HERMS & BRUMMER 1984, BOZKURT et al. 2001). Die Bedeutung organisch gebundenamdJin
natirlichen Wetlands wird in einer Vielzahl von &@gn herausgestellt (z. B.WEN et al. 1992,
CHURCH et al. 1996, EBAZ-POULICHET et al. 1997, DBWDALL et al. 2005), dagegen werden Details
der Wechselwirkungen selten beschrieben (wie m Biz et al. 1986, BANG et al. 1997, RYNE et

al. 1998). Das Auftreten organischer U-Komplexedvaft vermutet oder indirekt aus den Ergebnissen
sequenzieller Extraktionen von Wetlandsubstrategelglitet (z. B. ERDELMAN 1988, zitiert in
CHURCH et al. 1996, sowie KPLAN & SERKIZ 2001). Die direkte Speziierung von Uranverbindunge
an Wetlandsedimenten ist bisher kaum erfolgtWSER & BERTSCH 2002). \ON BORSTEL (1984)
beschreibt die Festlegung von Uran an Torf in Feaon Uranylhumaten als lonenaustauschprozess.
Dass uber die Festlegungsprozesse von Uran argiitoréisatzliche Unklarheiten herrschen bzw. dass
unterschiedliche Mechanismen in Frage kommen, zeigh ein Review-Artikel von BOwN (2000).
Darin werden die Wechselwirkungen zwischen Meta#io und Torf zusétzlich mit weiteren
maoglichen Modellvorstellungen erklart, namlich Kdeperung (s. a. 0iz et al. 1986) oder
Oberflachenadsorption (s. 20RATKINA 1967). DieKapazitat der Sorption am organischen Substrat
ist beschrankt durch die angebotenen Sorptiongplaéizd daher endlich, solange nicht neue
Oberflachen in ausreichender Menge nachgeliefemtdeve (s. nachstes Kap. und 3.4.5.3). Die
Effizienz ist am hichsten bei niedrigen Schadstactiten.

Zusammengefasssind die Wechselwirkungen im Substrat entscheidéndie Uranruckhaltung. Zur
Aufrechterhaltung reduzierender Bedingungen ist atvslfsierbarer @, nétig, aber auch ein
moderater Chemismus des Boden- und Porenwassers, mikmobiologische Aktivitdten zu
unterstitzen. Das Substrat muss degradierbar sdirmusreichende sowie geeignete Oberflachen fur
Sorptionsvorgénge anbieten. Zur Festlegung von Uhé&gt die Bildung von Chelatkomplexen mit
Humins&uren bei, wohingegen mit Fulvosauren dieafefder Weiterverbreitung ansteigt. Die
Verwendung eines Ausgangsmaterials, das nur umehget Fulvosauren bildet, wére anzustreben;
grundsatzliche Forschungsarbeiten zum VerstandsmisBddung von Fulvosauren sind jedoch noch
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ausstehend (ESE 2005). Beobachtet wurde ungiinstigerweise ein éehdRulvosédureanteil in
Waldbéden und Wetlandbdden, sowie generell in deatischen Phase.

3.4.4.3 Rolle der Vegetation in Wetlands zur Uranrickhalgun

Hydrophile Pflanzen optimieren das Gesamtsystemtlad“ primér durch Rhizosphareneffekte
(s.u.) sowie physikalisch-pflanzenphysiologischeozBsse, und erst sekundér durch direkte
Phytoremediation (Kap. 3.4.4.4). Letztere siehtrd@fnsgemanR (AzeN et al. 2003) eine Aufnahme
(Bio- bzw. Phytoakkumulation) und Transformations déchadstoffes Uran im Inneren der Pflanze
vor. In Wetlandsystemen fir Bergbauwéasser wurdarerl dass Pflanzen beim mittelfristigen Einsatz
technologisch ausgereifter Substratmischungen viesggn werden kdnnten QUNGER et al. 2002),
da sie kein Hauptelement der Metallrickhaltung 8adreneutralisation sind (vgl. Kap. 3.3.2). Es ist
jedoch sinnvoll, eine langfristige Losung anzustrebbei der die Vorteile einer Bepflanzung
stichhaltig sind.

Einen groRen Nutzen bietet die Vegetation in diesBgstemen durch physikalisch-
pflanzenphysiologische Effekte Wasserangepasste Pflanzen durchwurzeln das Suhstcit
verbessern u. U. die Hydraulik RBSKERUD 2001). Sie wirken als isolierende Schicht im Winted
stabilisieren die Oberflache R 1997). Eine etablierte Vegetation filtert mechehisund
verlangsamt die Durchstromung. Letzteres wird veoUSBEN et al. (1994) als Hauptfaktor angesehen,
da daraus eine verlangerte Reaktionszeit fir hydnmische und mikrobiologische Prozesse in
Wetlands resultiert, aber auch die Partikelsediatert erhoht ist. Pflanzen bieten weiterhin
Besiedlungsflachefur Mikroorganismen und ermdglichen in der Kombioma der aufgefiihrten
Effekte die Bildung von ,Microenvironments* innethader Wassersaule (®ERSON et al. 1993,
DAvis 1998). Beispielsweise wurden haufig Eisenhydraxifi@lungen an Pflanzenwurzeln
beschrieben, mit denen Spurenelemente sorptiv akkennwerden kénnen (vgl. Kap. 3.3.2, 3.4.2.2
und 3.4.2.3) (BTTY et al. 2000, AcoB & OTTE 2003). Ein Hauptfaktor des direkten
Uranriickhaltevermdgens von Pflanzen ist die Besditmg von Oberflachen fiir Austauschvorgange
(Biosorption). Abgestorbenes Pflanzenmaterial stellt weiteraclién zur Besiedlung bzw. zur
Sorption zur Verfuagung (Kap. 3.4.4.2).

Hydrophyten (Wasserpflanzen) un#ielophyten (Sumpfpflanzen) sind Pflanzen, die speziell auf
wassergesittigte Boden angepasst sind und zeitwdisepermanente Staundsse bzw. Uberflutung
kompensieren kdnnen. Sie sind auch bei anaerobdmuMn der Rhizosphare lebensfahig, da sie
oberflachennahe Adventivwurzeln und éierenchym ausbilden. Uber das Aerenchym, das Spross,
ggf. Blatter, ggf. Wurzeln und Rhizom durchzielt, @in Gasaustausch mit der Atmosphére bis in die
Waurzelspitzen méglich, wodurch zum einen die Pftamzit Sauerstoff versorgt (Respiration), zum
anderen Sauerstoff und Wasserdampf an die Atmosphidgegeben (Transpiration) werden kann
(ITRC 2001). Somit wird @aus der Luft in die Rhizosphére im wassergesatti@oden eingetragen
(ARMSTRONG & ARMSTRONG 1990) und steht fur mikrobielle Oxidationsvorgénge Wurzelraum
zur Verfugung. Bei geeigneten Redoxverbindungerden Néhe des Wurzelcortex (Wurzelrinde)
konnen Elektronenakzeptoren, also reduzierte Stbfkrbindungen wie U(IV), mobilisiert
werden, was die Pflanzenaufnahme ermdglicho@tv & SHELLEY 1999). In Wetlands wurde aber
auch beobachtet, dass die gelésten Urankonzemigatibei Wiederbellftung sinken. Ein Beispiel ist
die Ausbildung oxischer ,Microenvironments"”. Einerdrtige Abnahme kann dadurch erklart werden,
dass Uranyl-Losungskomplexe mit DOC (,dissolvedanig carbon“) oder mobilen Huminstoffen
infolge des Sauerstoffeintrags am aeroben Boddriesbrverden, wahrend G@ntweicht (MRHEIN

et al. 1993).
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Zur typischen Wetlandvegetation gehord@iorfmoose (Sphagnidaemit der einzigen Gattung
Sphagnumy die haufigsten Pflanzen in torfbildenden Moosdlsshaften (AYWARD & CLYMO 1982,
zitiert in GAUDIG 2001). Das Blattgewebe der Torfmoose besitzt groiyje, abgestorbene Zellen
(Hyalocyten), der Spross eine geeignete AufRenhidyald¢dermis) zur Wasserspeicherung. Die
eingerollten, Uberlappenden Blatter mit einer hohepezifischen Oberflache wirken als
Kapillarsystem (MrscH & GOSSELINK 2000), zumal Sphagnen nicht in der Lage sind, \Afaaktiv
von unten nach oben zu transportieremY{ARD & CLYMO 1982, zitiert in QUDIG 2001). Diese
kapillare Wasserspeicherung funktioniert auch nbehabgestorbenen PflanzeBphagnumbesitzt
keine Wurzeln, sondern nur beblatterte Sprosseyimtien absterben und folglich Torflagen aufbauen
(VON SENGBUSCH?2004). Es entzieht dem Boden selektiv Anionen Bratonen, wodurch das Innere
eines Torfkdrpers saure pH-Werte aufweist (ibdoxfifioose produzieren zudem saure Sekrete, deren
Saurereste (Polygalakturonsduren) v. a. an dew@edl lokalisiert sind und auf diese Weise die
Kationenaustauschkapazitatdieser Moosspezies enorm steigerny(@ & HAYWARD 1982, zitiert

in MITSCH & GOSSELINK 2000). Bei der Durchstrémung torfmooshaltiger Bédeverden durch den
Kationenaustausch'Honen freigesetzt, was die Entwicklung niedrigei-Werte im Moor ankurbelt
und damit die Besiedlung durch andere Organismenhesmrt. Zustromende Wasser mit hohen
Kalziumgehalten und hohen pH-Werten schadigen dashdfum der Torfmoose, ebenso saure
Wasser mit pH-Werten unter 3 (MEY 1995, PADENHAUER & KLOTZLI 1996, zitiert in GUDIG
2001).

Der Begriff ,Rhizosphéareneffekté¢ beschreibt eine Reihe typischer Auswirkungen, @ig einen
Umkreis von 5 mm um einzelne Pflanzenwurzeln besuttrsein sollen (RIGGE 2001) und eine
Folge des Stoffeintrags in die Rhizo- und angredeerPedosphare sind. Die pflanzlichen
Abbauprodukte C, N und P dienen dort heterotrophdikroorganismen als Nahrungs- und
Energiequelle bzw. alsSubstrat fir metabolische und cometabolistheProzesse wie die
Uranreduktion. Auch durch lebende Vegetation wirthanisches Materidll in das Wetland
eingetragen, z.B. indem sich Teile der Wurzelnoséh Rhizodepositior). Im Bereich der
Rhizosphéare kann abgestorbenes Pflanzenmateriill&mehmen auf Parameter wie pH-Wert und
Redoxpotenzial, und es kann die Bodenstruktur wkém (ANDERSON et al. 1993, MYORMANN
2001). Das hat Auswirkungen auf die Durchlassigkiit Wasser- und Gasphasen und pragt das
Mikromilieu fur Mikroorganismen mit. Eine weiterehRodeposition sind organische Verbindungen
(Dicarbonsauren, Aminosauren, Phytosiderophore)uslie mittels der Pflanzenwurzeln exsudiert
werden (8HWITZGUEBEL 2004). DieséNurzelexsudateenthalten z. B. Acetat, das fir heterotrophe
Mikroorganismen als Kohlenstoffquelle dient (Chemgamotrophie) (KWHLER & V OLSGEN 1998),
wodurch deren Aktivitat ansteigt. Auf diese Weiseik sich als wesentlicher Rhizosphéareneffekt ein
speziellesyurzelassoziiertes Bakterienkonsortiumentwickeln. Der Eintrag von Sauerstoff tiber die
Pflanzenwurzeln, eine Eigenschaft von Wetlandp#an@ap. 3.4.4.5), ist dagegen hinderlich fir die
Aktivitdt obligater Anaerobier. Bekannt ist auche daktivititshemmende Wirkung bakterizider

% Die Benennung ,Boden“ eines Moores umfasst i. dnBt die stoffwechselaktive, oberste Zone eines
Torfkdrpers, wohingegen Torf als geologisches Sabstien Korper aus toten Sphagnen bzw. anderen,
abgestorbenen Pflanzen wiiarexumschreibt (BHEFFER& SCHACHTSCHABEL 2002).

2 Beim Cometabolismus wird ein Fremdstoff, in diesall Uran, durch Enzyme transformiert, die eigehtli

fur andere Substanzen (z. B. Eisen oder Sulfagifigeh sind. Diese Substanzen missen gemeinsart nait
vorliegen, da sie die C- und Energiequelle bildBer transformierende Organismus kann aus Uran keine
Nutzen ziehen (BLLENWEG 2005).

2 Organisches Material (OM) in Boden, im Sinne vogamischen Verbindungen, also fast alle Verbindungen
des Kohlenstoffs. Sie umfassen Huminstoffe (Humiindvosauren und Humine) und nicht-humine Stoffe wi
z. B. organische Sauren, Peptide und Ligninfragm@MLTON-DAY 1999).
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Substanzen aus der Wurzelexsudatiom@WMANN 2001). Ein nur fur die Phytoremediation (s. Kap.
3.4.4.4) erwunschter Rhizosphéareneffekt, der aufRtieodeposition resultiert, ist didobilisierung
anorganischer Schadstoffe durch die eingetragemganischen Komplexbildner, wodurch die
Urankonzentration in der Bodenldsung erhéht werdemn. Umfangreiche Exsudation von
Oxalsduren mit Auswirkungen auf die Uranmobilititurde von Lemna gibba berichtet
(MKANDAWIRE et al. 2004, MANDAWIRE et al. 2006). Erhohte Mobilitat im Sinne von
Wasserloslichkeit bedeutet aber nicht zwangslaufigss die Pflanzenverfiigbarkeit unmittelbar
ansteigt (ERGMANN et al. 2006).

Pflanzen haben die Fahigkeit, Schwermetalle aufmmes, was bei den Methoden der
Phytoremediation (Kap. 3.4.4.4) genutzt wird. Imglular aufgenommen und transloziiertes Uran
(vgl. Kap. 3.4.3.8) ist irreversibel festgelegt ukenn nur durch destruktive Techniken zurlck
gewonnen werden. Die Pflanzenaufnahrdytoakkumulation) von Uran in Wetlands wird als
kritisch angesehen, da sie die Gefahr des Transfgischen Urans in hhere Nahrungsebenen birgt
(ROBERTSON et al. 2003). In Wetlands, die zur Wasserbehamgdlemgesetzt werden, ist das
Uberleben der Vegetation aufgrund typischerweisbehd<onzentrationen einzelner Schadstoffe
beschrankt auf schadstofftolerante PflanzenHEPBARD et al. (1992) haben mit
Toxizitatsuntersuchungen von flunf Pflanzenspezies ef Bdden bei neun unterschiedlichen
Urankonzentrationen erkannt, dass bis zu 300 mg/kdie Pflanzen nicht schadigen (zitiert in
HoOssNERet al. 1998). Als einheimischerantolerierende Pflanzen sind beispielsweise Holunder
(Sambucus nigrand S. racemosgund Rote Heckenkirschédgnicera xylosteuinbekannt (3EUBING

& HANEKE 1993). In belasteten Wassern aus Urantailings3((hs 300 mg/L U) wachsen
Schwimmpflanzen der Gattungd_emna unbeschadet (MANDAWIRE et al. 2004); diese
Hydrophytenspezies ist haufig in uranbelastetenlailds zu beobachten (Kap. 5.1.2.Zpxische
Effekte konnen durch die Pflanzen selbst vermindegtden, indem sie die Schadstoffe in der
Rhizosphare festlegen (z. B. durch Sorption), milfeHvon Wurzelexsudaten umwandeln bzw.
fixieren (z. B. durch Reduktion) oder in die Pflangelbst aufnehmen und deponieren (s. Kap.
3.4.4.5). Ein dabei moglicher Effekt ist die ine#alare Biomineralisation von Uran.
Interessanterweise wurde fiir das BartgBahizachyrium scopariurein hormetischer Effekt durch
abgereichertes Uran beschriebenef®r et al. 1998). Es wird davon ausgegangen, dassdsich
einwirkende Strahlung biopositiv auswirkt, was sich gesteigertem Wachstum auf Bdden mit
Urankonzentrationen zwischen 50 und 500 mg/kg &ef3é&is Ursache kann u. a. eine vermehrte
Aufnahme von Phosphor Uiber Uranyl-Phosphat-Kompilewdiziert werden.

Angaben zukKapazitat der Biosorption an lebenden GefaRpflansem meist nicht klar von echter
Pflanzenaufnahme abgetrennt, was vermutlich auclden Aufbereitung der zu analysierenden
Pflanzen begriindet ist. Bei dem i. d. R. praktteier intensiven Spilen der Wurzeln nach der Ernte
sollite mikroskopisch Uberprift werden, ob festedBel volistandig entfernt wurden. Eisenreiche
Prazipitate auf den Wurzeln sind beispielsweisedreagende ,Fanger” fur Spurenelemente wie Uran
(OVERALL & PARRY 2004, DENEMANN et al. 2006), kdnnen aber auch die Phytoakkunauati
behindern (RTTY et al. 2000). Laborstudien zum Einsatz von Schwpffenzen wie Wasserlinsen,
dabei v. aLemna gibbazeigen, dass ihre Aufnahmekapazitat bzw. Wachstte von der gelsten
Urankonzentration abhangt. Sie konnten bis zu 99&gnU (anndhernd 0,001 g/g Trockenmasse)
anreichern (MANDAWIRE et al. 2004), wobei Biosorption an, sowie Biomalisation an und in den
Wasserlinsen (vgl. Kap. 3.4.4.4) gezeigt wurdemANDAWIRE et al. 2006).

In Laborversuchen und in Feldexperimenten mit Hidtor-Rhizofiltrationsanlagen konnte fir
Sonnenblumen Helianthus annuyseine hohe Assoziation von Uran mit d@&flanzenwurzeln
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nachgewiesen werden (BHENKOV et al. 1997). Der Mechanismus blieb unklar, Biption sollte
jedoch deutlich dominiert haben. Kinetikuntersugpem und deutlich geringere Urangehalte im
Spross sprechen gegen eine intensive Uranaufnahsnénmere der Pflanzen (IBHENKOV et al.
1997). Bei relativ hohen gelésten Urankonzentration & 2,4 mg/L) wurden in der
Wourzeltrockenmasse [mg/kg] bis zu 30.000-fach héhéonzentrationen als im Wasser [mg/L]
erzielt; die Effizienz der Wasserreinigung erreichte 95 % innerhalb ldieze Zeit. Der
Anreicherungsfaktor war bei Ldésungen mit 0,01 bigl Ag/L U zwar unabhéngig von der
Urankonzentration, bei pH 5 jedoch etwa doppeltheoh wie bei pH 7. Auch bei zweiwdchiger
Versuchsdauer wurde mit der Spross-TrockenmaskeRi. weniger als 2, maximal aber < 5 mg/kg U
angereichert, wahrend die Wurzel-Trockenmasse 1iBérU konzentrierte (ca. 0,012 g/g). Weiterhin
wurden die giftige FeuerbohnePHaseolus coccinels Rutenkohl Brassica juncep und eine
kultivierte Riesensonnenblume (,Mammoth giant’) egt¢t, wobei nur die Feuerbohne Uran
einigermalf3en effektiv aus der Lésung entfernte.

Beim Einsatz von getrockneter, zerkleinerter Biogeasder makrophytischen, marinen Alge
Sargassumsp. (Tang) in S&ulenversuchen wurden Anreichemings bis zu 0,6 g Uran pro g
Zelltrockenmasse gefunden, die v. a. auf lonenasstazuriickgefiihrt werden AXG & VOLESKY
1999). Phytoakkumulation ist dabei auszuschlieBése Ergebnisse sind erfolgversprechend fiir den
Einsatz z.B. in Bioreaktoren. Die vollgeladene Basse im Reaktor erfordert jedoch eine
regelmalige Wartung z.B. durch Elution und zeighhet nicht die Vorteile passiver
Behandlungssysteme.

Zusammengefassgeht eine direktepflanzenassoziierte Anreicherungswirkungfiir Uran von der
Biosorption v. a. an Pflanzenwurzeln aus. Besonaéiektiv ist auch der Kationenaustausch an
Sphagnumwas in natirlichen Wetlands bzw. Torfsubstratanlfran (TTAYEVA 1967, BDROVEC et

al. 1979) oder fiir verschiedene Metalle aus Labdish abgeleitet wurde (z. Bz& Ay 1964, RIST

et al. 1996). Die prasentierten Kapazitaten der ridfatkyten-Biosorption (0,001 bis 0,6 g U pro g
Trockenmasse) liegen im Bereich der oben aufgefiiiverte zur Biosorption an Mikroorganismen
(durchschnittlich bis zu 0,1 g/g), aber deutlichewrer Bioreduktion (bis 11 dfd.

Der Entzug von Uran durch Aufnahme in die Pflarstani Wetlands unbedeutend, v. a. im Vergleich
zur Festlegung im Sediment ARATHANASIS & JOHNSON 2003). Untersuchungen z. B. vOnNHON

et al. (2005) zeigten, dass hochgerechnet nur Ef6nd Boden vorhandenen Gesamturanmenge in
Pflanzen aufgenommen wurde. Pflanzen kénnen jedashtemporédre Uranspeicher fungieren
(OVERALL & PARRY 2004), die den Uraneintrag in das Sediment dunoh abgestorbene Biomasse
erganzen (vgl. néchstes Kapitel). Von einem okalciggn Standpunkt aus ist die Pflanzenaufnahme
von Uran nicht anzustreben, da der potenziellmnsfer in hohere Nahrungsebenen ein
Toxizitatspotenzial fir hdhere Organismen darstellitmal Wetlands i. d. R. 6kologisch wertvolle
Lebensraume mit dichter Besiedlung darstellen.

2Eine Uranaufnahme von > 0,001 g/g (Trockenmassg) wérch Hyperakkumulatoren erreichbar (s. u.).
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3.4.4.4 Phytoremediation als Additivverfahren in Wetlands?

Als Phytoremediation wird der Einsatz natirlich kanmender oder biotechnologisch optimierter
Pflanzen zur Sanierung kontaminierter StandortéetsiPflanzenaufnahme (Phytoakkumulation)
umschrieben (FATHMAN & LANZA 1998). Diese Technologie umfasst unterschiedlshsitze (s. u.
und Abb. 3.4-12). Es ist inzwischen unbestritteassdterrestrische und amphibische Pflanzen nur
geringe Mengen metallischer Schadstoffe aufnehienLER et al. 1994, @ERALL & PARRY 2004),
wobei die Pflanzenverfligbarkeit dieser Stoffe Gmamdussetzung ist. Geeignete Pflanzen solliten
Schadstoffe daher im Spross hyperakkumulieren, edchwachsen und dabei hohe Mengen an
Biomasse produzieren, zudem tief wurzeln und leithiernten sein (EMENS et al. 2002). Diese
Kombination ist in der Natur nicht erfullt guST 2005). Eine Optimierung der Phytoremediation ist
durch bodenbezogene MalRnahmen (z.B. Zugabe vonatGtem), pflanzenbezogene (z.B.
Mykorrhizierung) und wirtschaftliche Faktoren (z. Bickgewinnung) mdglich. Bei der klassischen
Wasseraufbereitung in durchstromten Pflanzenklagen oder Reaktoren werden meist anorganische
Substrate und Hydrokultur bepflanzt (ATV 1998). Ebreites Anwendungsfeld sind auch
Bepflanzungen terrestrischer Bdden zur Dekontaionader Feststoffphase €BKER 2000).
Phytoremediation dient i. d. R. der Verminderungamischer Schadstoffe (z. BCISVITZGUEBEL et

al. 2002) und pathogener Keimzahlen (z. BEBER-BEDERSKI et al. 2004). Organische Schadstoffe
kdnnen im Unterschied zu Uran durch die Aufnahméfianzen in harmlose Substanzen abgebaut
werden. Auch anorganische Stoffe wie Phosphor mo@r@ essenzielle Mineralelemente werden von
Pflanzen aufgenommen und zu Synthesezwecken ogefrall von Spurenelementen, z. B. als
Enzym-Cofaktoren genutzt. Anorganische Schadsteffielen dagegen meist nur in geringen Mengen
in Pflanzen aufgenommen und kénnen intern nur gertaund letztendlich festgelegt werden, oder
eben wieder ausgeschieden werden. In Pflanzen lioadir Wetlands mit Zufluss
metallkontaminierter Wésser habEOLEWSKI (1997) in zahlreichen Studien gezeigt, dass keine
signifikante intrazellulare Aufnahme in Wetlandpiizn stattfindet.

Bei den ersten Anwendungen kunstlicher Wetlands firanhaltige Wasser wurde die
Pflanzenaufnahme von Uran noch als priméarer Dekain@ionsprozess angestrebtudHENKOV et

al. 1997) bzw. erwartet RTH et al. 2000b, ERTH & KIESSIG 2001). Auch neuere Anwendungen
kiinstlicher Wetlands zielen darauf, jedoch als 8d&uprozess, der zusatzliche Kapazitaten fur die
kurzfristige Speicherung von Uran bietet M@ALL & PARRY 2004). Es gibt langjahrige
Untersuchungen in Abflussbecken von Uranhaldendbaen durch 6kologisch-technische Eingriffe
die Uranakkumulation in makrophytischen Algen atrgés wurde (KALIN 2005). In solchen Becken,
die auch als kunstliche Wetlands gelten, konnteeigézverden, dass Algen der Spezidsaraceen
(Nitella flexilis) Uran mit bis zu 9 g/g Trockenmasse enorm aus desséfphase anreichernaffn
2002). Bei anderen Untersuchungen wird die Eignaleg Phytoakkumulation als temporare
Erganzungsmafnahme dadurch verdeutlicht, dass @8s%ahrlich in Blattpflanzen aufgenommenen
Urans in Folge des Blattfalls an den Boden zuriegdetpen werden (SCK-EN 2002). Daraus resultiert
ein hoher Uranumsatz (vgl.ENEMANN et al. 2006) gegeniiber einer begrenzten Immadailisig von
Uran in mehrjéhrigen, verholzten Pflanzenorgane @er jéhrlichen Aufnahme)ESKIz & BLUNDY
(2003) nutzen den Wiedereintrag durch Blattfalleiner biogeochemischen Behandlung, indem sie
reaktive Geotextilien auf den Boden ausbringendenen das aus der sich zersetzenden Biomasse
remobilisierte Uran stabil festgelegt wird (US-Rdje Die breite Funktionstlichtigkeit dieser
Technologie ist moglicherweise anzuzweifeln, zielain eine Studie mit Baumen in Wetlands heran.
Diese Untersuchungsergebnisse zeigen, dass dasnirBlttern aufkonzentrierte Uran nicht auf
einfache Weise remobilisiert werden konntesflEMANN et al. 2006).
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Phytoextaktion — J Phytotransformation

(1’ Phytotransformation

Phytostabilisierung

Abb. 3.4-12: Vereinfachtes Schema der unterscluieelliAnsatze der Phytoremediation Fir Uran
sind Phytoextraktion durch Pflanzenaufnahme undtd@tgbilisierung durch eine
Festlegung des Urans im Bereich der Rhizospharerz®lfy Bodenmatrix) von
gewisser Bedeutung. Phytostabilisierung kann anckVetlands zur zielgerichteten
Uranfestlegung beitragen.

Die Phytotoxizitat von Uran ist gering, was sichunbeeintrachtigtem Pflanzenwachstum auch bei
relativ hohen Urankonzentrationen &uf3ert. Warumr28n Uran aufnehmen, ist unklar. Vermutungen
umfassen hormetische Effekte wie Wachstumsverbhasger. B. durch die vermehrte Aufnahme von
Phosphor Uber Uranyl-Phosphat-Komplexe EfR et al. 1998) oder z.B. ,Vergiftung“ als
Schutzmechanismus gegeniiber Insekten oder andevvdten (LT 2001).Hyperakkumulation?®

von Uran wurde bei der Chinesischen Wasserkast@&mcharis dulcis erkannt Diese tropische
Wetlandpflanze toleriert Uran nicht nur, sie reithes in der Wurzeltrockenmasse sogar auf bis zu
5000 mg/kg (0,005 g/g) an Y@RALL & PARRY 2004). Auch in den Zweigen der in Nordamerika
heimischen, Feuchtigkeit liebenden aber langsamhsewen Schwarz-FichtePi¢ea mariang
wurden bis zu 2270 mg/kg (0,002 g/g) Uran angeesichzitiert in HNTON et al. 2005).
Hyperakkumulationseffekte wurden zudem bei Sonnenéh Helianthug beschriebenViaN DER
LELIE et al. 2001), wobei es sich vermutlich nicht urhtedPflanzenaufnahme, sondern v. a. Sorption
handeln sollte (DSHENKOV et al. 1997); eine hinlangliche Unterscheidungdeieine mikroskopisch
Uberwachte Arbeitsweise erfordern. Hohe Anreichgsuaten in Pflanzen werden ansonsten nur beim
Zusatz organischer Saurenin der Loésung erreicht. Mit Zitronensédure hyperakklieren die
Kohlarten Brassica chinensisund Brassica junceaUran um den Faktor f0im Vergleich zu
Laborversuchen ohne Chelatorenzugabeaftts et al. 1998b). Auch ZuckerribeBedta vulgariy
steigerten die Uranaufnahme nach Zugabe von Zisinge enorm, bis 14-fach im Sprossgg et

al. 1998). Insgesamt erfolgt die hochste Uranaufrabei Pflanzen mit relativ sauren Zellsaften und
hoher Kationenaustauschkapazitat der WurzelN(ON 1957). N'QUIST & GREGER (2003) fassen

% Hyperakkumulatoren sind definiert als Pflanzere das 100-fache nicht-akkumulationsfahiger Pflanzen
aufnehmen. Das sind mindestens 1000 mg/kg (Trockese) der Metall(oid)e Co, Cu, Cr, Pb oder Ni;Nir
und Zn ist das 10-fache dieser Konzentration geforBAKER et al. 1988, zitiert in ITRC 2001). Teilweise wird
Hyperakkumulation nur auf die Anreicherung im Sgrbszogen (z. B.RNST 2005).
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aus verschiedenen Studien zusammen, dass reinewdsserpflanzen eine hohere Kapazitat der
Metallaufnahme zeigen, was vermutlich auf einerétzlishen Transportpfad durch das Blattgewebe
zuriickzufuhren ist (vgl. Kap. 3.4.4.5). Bei der &hsuchung eines natirlichen Wetlands wurden
Baumarten gefunden, die Uran aus dem Boden transferierent@h et al. 2005). Am effektivsten
waren der in Nordamerika haufige TupelobaiNygsa sylvaticaund der Amerikanische Amberbaum
(Liguidambar styracifluq wobei in den Blattern Maximalkonzentrationen vaur 5-8 mg/kg Uran
gefunden wurden. Pflanzengesellschaft aus gemisddsmarten erwiesen sich als leistungsstarker
im Vergleich zu Einzelspezies (ibd.).

Fir Uran sind bisher noch keine auch fir die gegiéfi Breiten geeigneten, hoch- oder sogar
hyperakkumulierenden Wetlandpflanzen bekannt. €&arex und halophytische Pflanzen konnte
zumindest eine erhdhte Uranakkumulation gezeigtlere{ $iEPPARDet al. 1995). Dennoch riickt das
einen Phytoremediationseinsatz in ,anaeroben” Wd#a- der ohnehin nur bedingt anzustreben ist —
noch in die Ferne, falls fur die quantitative Ektran eines Schadstoffs der Hyperakkumulation und
nicht dem Biomassereichtum Vorzug gegeben wird.

In der Kombination mit Wetlands zur Wasserreinigusgnd im Anbetracht der geringen
Aufnahmekapazitét und der zusétzlichen Expositiefedy Bepflanzungen zu bevorzugen, die zur
temporaren Uranfestlegung im Bereich der Rhizogpbaitragen kénnen (Abb. 3.4-12). Relevant flr
die Wetland-Thematik ist daher die zur Phytorentsmha zahlende Rhizofiltration bzw.
Phytostabilisierung, d. h. die Fixierung von Schadstoffen in und atarBfenwurzeln und an der
Bodenmatrix, womit der Schadstoffzugang in die Umgey bzw. ins Grundwasser verhindert werden
kann (RsSKIN et al. 1994). Die Rhizofiltration kann eine verohmte Verfligbarkeit bis zu einer
irreversiblen Festlegung z. B. durch Einbau in Walidbestandteile umfassenuf@IINGHAM et al.
1996). Bedeutend fir diesen Prozess ist die pfilarel Ausscheidung organischer Verbindungen
(Rhizodeposition, Kap. 3.4.4.3) @ORMANN 2001), die indirekt zur interzelluldaren Aufnahme
beitragen koénnen. Andererseits ist zu beriicksiehtigdass diese Rhizosphéareneffekte auch eine
Uranfreisetzung bewirken kdnnen. Darliber hinausnkénBakterien und Pilze in der Rhizosphére
Kontaminanten wiederum binden, beispielsweise ars,Efhd somit die Pflanzenverfiigbarkeit
verringern YAN DER LELIE 1998). Die Wirkung speziell von Mikroorganismenf aunterirdisch
phytostabilisiertes Uran bleibt zu untersuchen.Klombination mit Wetlands miissen geeignete
Pflanzen hydrophil sein und uber eine hohe Urardale verfigen (s. 0.). Falls Uran nicht nur an,
sondern auch in den Wurzeln akkumuliert wird, isAbgrenzung zur Phytoextraktion eine moglichst
niedrige Transferrate in andere Pflanzenteile gkdfidr In diesem Zusammenhang spielen ,Excluder*-
Pflanzen eine groRe Rolle EBGMANN et al. 2006). Auf diese Weise bleibt Uran auf@igstratzone
beschrankt. Experimente mit mykorrhizierter Gersteonnten eine sehr erfolgreiche
Phytostabilisierung mit hoher Uranaufnahme, abemingertem Wurzel-Spross-Transfer zeigen
(CHEN et al. 2005), jedoch handelt es sich nicht um @teélandpflanze.

Eine Sanierungsmethode mit dem Ansatz der Dekonttion ist die Phytoextraktion, die
intensivierte Akkumulation von Schadstoffen im Inrm&on Wurzeln, v. a. aber Spross und Blattwerk
von Pflanzen, mit anschlieBender Ernte und ideaisev anschlieBender Wiedergewinnung der
extrahierten Stoffe. Gunstig ist die Verwendung chaswachsender Pflanzen mit hohem
Biomassezuwachs und einem hohen Wurzel-Spross{€ra(ERNST 2005). Grundlegend fiir eine
Anwendung ist jedoch das Vorliegen geeigneter R#an bioverfugbarer Schadstoffspezies und
niedrig kontaminierter Bodenlésungenr{EST 1996). Oft wird der Einsatz hyperakkumulierender
Pflanzen empfohlen; andererseits sind solche Spewie fir ein enges Schadstoffspektrum geeignet
und produzieren dariiber hinaus nur geringe MengeBi@masse, weshalb sogar davon abzuraten ist
(ERNST 2005). Speziell in Wetlands kann die Schadstoiéenting durch die Vegetation unter
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Umstéanden erwiinscht sein, jedoch ergibt sich ddiehTransfermdglichkeit der Biomasse in die
Nahrungskette ein neues Gefahrdungspotenzial BRNST 1996). Die Aufnahme von Schadstoffen
Uber die Wurzeln ist eng verbunden mit den Rhizaspheffekten (Kap. 3.4.4.3), die zu einem
komplett veranderten chemischen Milieu im Vergleithm umgebenden Boden beitragen und
dadurch die Bioverfligbarkeit von Uran aktiv steuddnspriinglich ist Uran nur gering bioverflgbar
(ITRC 2001).

Als weitere Phytosanierungsmethode ist didytotransformation abzugrenzen, bei der die
aufgenommenen Stoffe durch die Pflanze umgewanstden. Ahnliche Ziele hat die
Rhizosphéaren-Bioremediation bei der eine Schadstofftransformation durch psvassoziierte
Mikroorganismen erfolgt. Die Transformation von egamischen Schadstoffen beinhaltet keinen
Abbau zu anderen Substanzen, fiir manche Metajledsth eine Volatilisierung méglich (z. B. Selen
und Arsen), oder eine Anderung des Redoxzustamgeszu einer Mineralisierung in der Rhizosphére
fihren kann (RBooks 1998). Die Verlagerung von Kontaminanten in ggéivar unbelastete
Kompartimente wie Luft und Boden ist wiederum aisigch anzusehen ST 2005).

Phytoakkumuliertes Uran kann durétbernten, beispielsweise in Kombination mit energetischer
Verwertung der Biomasse, entsorgt werden. Eine gdiglanung im Sinne vonPhytomining* ist
durch Extraktion der geernteten Biomasse bzw. dukdiglomeration oder Leaching aus dem
veraschten Pflanzenmaterial moglich (BIBA 2003).

Zur Uranspeziationin Pflanzen gibt es kaum Untersuchungen. In Freiland- und hadrsuchen mit
unterschiedlichen Pflanzenspezies auf urankontentémh Boden wurden vonUBTHER et al. (2002)
heterogen verteilte, uranhaltige Ablagerungen inalérder Pflanzen gefunden. Sie beinhalteten stets
die gleichen chemischen Verbindungen, unabhangigdes Pflanzenspezies und der urspriinglichen
Uranspeziation und -konzentration im Boden. Mitsekiedenen spektroskopischen Methoden wurde
gezeigt, dass sich unter den experimentellen Bedipegn hochstwahrscheinlich Verbindungen des
Uranylkations mit anorganischem und organischemspthar gebildet haben. Unterschiede zeigten
sich einzig in der Zusammensetzung der U-P-Verbigdn in der Zellflissigkeit im Vergleich zu der
in den Zellfestbestandteilen. Ein weiteres Beisfiel vermuteteBiomineralisation im Innern der
Pflanze zeigten MANDAWIRE et al. (2006) anhand der Wasserlinsamna gibbaIn und an ihren
Blattstrukturen, den Fronds, wurden mit REM anigoér Mineralausfallungen gezeigt, deren
Chemismus (EDX-Spektrum) Uranyl-Oxalat-Spezies pmethen konnte. Eine andere Uran-
Biomineralisation lassen Untersuchungen tropischeetangs der Abteilungen Chloro-, Rhodo- und
Phaeophyta vermuten. In Rhodophyta-Spezies, dieiu@akkarbonat in ihre Zellwénde einbauen,
wurde eine Korrelation zwischen U- und Ca-Konzdidren gefunden, was auf den Einbau stabiler
Uranyl-Trikarbonatokomplexe deutet AKIN et al. 2005). Uran konnte dabei in Karbonate
inkorporiert oder tiber lonenaustausch sorbiert eein.

Die Angaben zuKapazitat der Phytoextraktion von Uran sind sehr von dendRadingungen der
Untersuchungen abhéngig. Laborversuche zur Phytwaldation aus 1000 uM Uran-Modellldsungen
resultierten in maximal 0,015 g Uran pro g Wurzedékenmasse (Hyperakkumulation) und etwa
900-fach geringeren Konzentrationen im SprossRisaseolus vulgarfé (VANDENHOVE et al. 2006).

Bei Topfversuchen mit Uranhaldenboden (U ca. 10tkg)gund 17 verschiedenen Pflanzenspezies
wurden bei einer maximalen Versuchsdauer von 42 ag Spross der aus Setzlingen gezogenen
Pflanzen zwischen 0,000000Bréssica chinensinund 0,00000273Bassica rapa g Uran pro g

24 aufgrund der hohen Urankonzentration der Losung deddamit signifikant reduzierten Enzymaktivitét i
den Wurzeln muss die Entwicklung der gesamten Pélateutlich beeintrachtigt gewesen sein.
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Trockenmasse aufgenommen E(BMANN et al. 2006). Der Durchschnitt im Spross betrug
0,00000086 g/g, wohingegen in den Wurzeln durchgtibh 0,0000620 g/g, also die 78-fache
Konzentration erreicht wurden. In makrophytischdgef kiinstlicher Wetlands in Australien wurden
Konzentrationen von fast 0,015 g Uran pro g Trockasse gemessenofEs et al. 1996), bei der
GrinalgeNitella sogar enorme 9 g/g &IN 2002, s. 0.).

Eine quantitative Gegentiiberstellung erfolgt haibgr die Angabe vofiransferfaktoren (TF), z. B.

als Quotient der Trockenmassen-Konzentration voanUn oberirdischen Pflanzenteilen und im
Boden [=c(U)-Pflanze/c(U)-Boden]. Da aber Trangfktbren stark von der Ausgangs-
Urankonzentration im Boden und somit von Standkiti@n und auch von den betrachteten
Pflanzenteilen abhéngen, ist diese Vergleichsmetfimzvischen umstritten f&EPPARD & EVENDEN
1988, $HONBUCHNER 2003 und Zitate darin). Zu bevorzugen waren Temsfiktionen aus
Regressionsberechnungerc E®NBUCHNER2003).

Transferfaktoren fur Uran scheinen nur fur den Kammationsbereich, bei dem sie ermittelt wurden,
glltig zu sein (BEPPARD & EVENDEN 1988, MORTVEDT 1994, ROBERTSON et al. 2003).
Vergleichende Versuche mit Hydrokultur, Sandbodad organischem Boden ARASWAMI et al.
2001) verdeutlichen zudem d&mnfluss des Substratesuf die Aufnahmekapazitét der untersuchten
Pflanzenspezies, weshalb im Labor ermittelte Tenfetoren natiirliche Systeme u. U. Giberschétzen.
Indem N- und Gghaltige Komponenten zum Boden zugegeben werdemn kalas
Phytoextraktionspotenzial fir manche Pflanzen uctth8stoffe manipuliert werden, ohne dass jedoch
die Wasserloslichkeit bzw. Auswaschbarkeit der 8staife im Boden signifikant ansteigt
(BERGMANN et al. 2006). Auch DQUENE et al. (2006) fanden substratspezifisch untersiiblee
Transferfaktoren fir Uran, wobei sie als Ursaclidgh schon die jeweilige Bindungsart im Substrat
(im Sinne von Pflanzenverfiigbarkeit) erkannten. skalticharakteristika scheinen untergeordnet zu
sein, denn die Anderung von Substratparametermr @&fenzeneinfluss, z. B. die Menge organischer
Sauren in der Bodenlosung, zeigte keinen Zusammenhait Anderungen der Transferfaktoren.
Dagegen scheinen pflanzenphysiologische Mechanisd@n Uranaufnahme bedeutend fiir den
Boden-Wurzel-Transfer und noch um ein Vielfachedebgender fiir den internen Wurzel-Spross-
Transfer zu sein (ibd.). YUENE et al. (2006) fanden fur den Wurzel-Spross-Tran§i@ktoren
zwischen 28 Brassica juncepund 1166 Zea mayps Eine andere Mdglichkeit ist die Angabe der
Konzentrationsfaktoren zwischen Ldsung und Pflanfec(U)-Pflanze/c(U)-Losung]. Fur
Hydrokulturexperimente mPhaseolus vulgarisvurde der Losungs-Wurzel-Transfer mit Werten um
1,5 bis 3,5 ermittelt, wobei 99 % des gelésten Breasch aufgenommen wurdemAROCHE et al.
2005). RmAaswAmI et al. (2001) erreichten in Hydrokultursubstrat€ransferfaktoren [=c(U)-
Wurzeltrockenmasse/c(U)-Losung] in der GréRenordneon 1000, in Sandbdden nur noch 1-10 und
nahe an 1 in organischen Boden. Das widerspiegelEffizienz der Entfernung, von 60-90 % bei
Hydrokultur bis 2-12 % bei Sandbdden und wenigerRa#6 Uranentfernung aus organischen Boden.
Verschiedene Geléandestudien an uranbelasteten Boden liefertefiransferfaktoren [c(U)-
Pflanze/c(U)-Boden] von 0,009 bis 4,1 (vgl. Reviean ROBERTSONet al. 2003). S8EPPARD et al.
(2005) bestimmten auf kontaminierten Standortertdfek bis 0,017, HITON et al. (2005) bis 0,059
(Mittelwert 0,022). Ein Reviewwert mit 0,0045H&PPARD & EVENDEN 1988) wurde alMittelwert
einiger hundert Literaturangaben des Boden-Pflaffzansfers von Uran ausgegeberHi@KER et al.
(1999) ermittelten bei Freilandexperimenten nieeigg Faktoren von 0,00021 bis 0,0018.
Unterschiedlichélreibhausstudien mit Uran erbrachten Faktoren von 0,08 bis 0,36d#&m Boden-
Wurzel-Transfer und 0,0003 bis 0,002 fiir den Bo8emss-Transfer (vgl. Review VOroBERTSON

et al. 2003). Die von OQUENE et al. (2006) erreichten Werte fiir den Boden-Wiifzansfer liegen
hoher, sie betragen maximal 1,23®lfum perennebei der zweiten Ernte) bzw. 0,1Brassica juncepn

fur den Boden-Spross-Transfer.
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Von PflanzgefaRversuchen in Sandboden bei niedtiyangehalten (0,0028 mg/kg) wurde ein enorm
hoher Boden-Spross-Transfer in Jungpflanzen betichtit Faktor 75,00 bdtestuca pratensisind
10,71 beiBeta vulgaris(SCHONBUCHNER 2003). Bei 5000-fach héheren Urankonzentratiorman i
Boden (13,9 mg/kg) wurden nur noch etwa 5 bzw. 20e¥% vorherigen Transfers mit entsprechenden
Faktoren von 3,80 bzw. 2,33 erreicht. Die letztgemen Untersuchungen verdeutlichen die
mangeinde Ubertragbarkeit ermittelter Transferfektoauf unterschiedlich hohe Kontaminationen
(s. 0.). 8HONBUCHNER (2003) vermutete als Ursache einen aktiven Widedstler Pflanze gegen die
Uranaufnahme, die méglicherweise durch eine Uréigséag im Gewebe bedingt ist (vglIMON &
IBRAHIM 1987). Andererseits wurde mit &aufllerst geringen nkfmazentration im Substrat
experimentiert, sodass fir die ermittelten Urankoiationen in Boden und Pflanze Analysefehler
starker berucksichtigt werden missen, ebenso Vardigseffekte durch Unterschiede in der
Biomasse. Die bei einem TF von 75,00 ermitteltdarRengehalte von ca. 0,2 mg/kg (0,0000002 g/g)
entsprechen nur einem Gesamtentzug von ca. 0,08rag pro verwendetem PflanzgefaR. Die
héchste Effizienz wurde bei den niedrigsten Urakemitrationen im Substrat erreicht (Verlagerung
von max. 3,26 % des Gesamturans in den SprossFestuca pratensjs die niedrigste bei der
hochsten Ausgangskontamination (0,04 %) durafolium pratense Zu beachten ist zudem, dass in
natiirlichen Systemen nur ein Bruchteil des Gesamtum pflanzenverfiigbarer Form gebunden ist.
Im Freiland wurden um mehr als drei GroRenordnurgggingere Transferfaktoren ermittelt, da Uran
dort nicht primar als Uranylkation oder Uranyl-Hgdylkomplex vorliegt. In Gegenwart von
Phosphaten ist die Wurzelaufnahme von Uran oft lidbutreduziert, u.a. durch die Bildung
extrazellularer U-P-Préazipitate (z. BARASKIE et al. 1992, SHONBUCHNER2003).

3.4.4.5 Mechanismen der Aufnahme, des Transports und deteMeang von
Uran in der Pflanze

Durch Aufnahme in Wurzeln, Sprossachse und Blattend Transfer mittels leistungsfahiger
Transportsysteme entziehen Pflanzen dem Wasserstdfiar Mineralstoffe und nicht-essenzielle
Elemente. Die Ergrindung der Aufnahmepfade ist cheigend fir die Ausgestaltung und
Gewahrleistung einer effizienten Pflanzenakkumatesstrategie, aber auch fir den Einsatz gering-
akkumulierender Pflanzen in uranbelasteten Wetlands

Kohlenhydrate und andere organische Verbindungéhi@toffe) werden tber ein Kapillarsystem der
Makrophyten, das Phloem, entlang eines Konzentrsgiefdlles transportiert; darunter fallt der
Transport von Photosyntheseprodukten in die Wuradineralstoffe und Wasser werden innerhalb
des Zentralzylinders der Pflanze Uber ein weitéapillarsystem, das Xylem, weiter geleitet. Der
Antrieb erfolgt hier durch den TranspirationsstréBREUER 2001, ESTER et al. 2001). Fiur den
Schadstofftransport aus dem Boden wird ebenfalls - als einfachste Fodie Aufnahme Uber die
Wurzel und ein Transfer mit dem Transpirationsstrangenommen (ibd.). Wasserpflanzen bilden
kein Xylem aus, sondern verfigen Uber ein Durchligsgewebe, das Aerenchym, das einen
diffusiven oder angetriebenen Gasstrom ermdglichtergeordnet wird auch Wasser weitergeleitet.
Bei untergetaucht lebenden Pflanzen ist der Traasmasstrom nicht mdglich, es erfolgt jedoch
Uberwiegend ein Antrieb durch den Wurzeldruck. Kastierend zur Wurzelaufnahme soll die
Uranaufnahme bei Eleocharis dulcisn tropischen Wetlands v. a. tber die untergetamciStamme,
dabei Uber die Stomata der Cuticula, direkt ausWassersaule erfolgen; Uran wird zur Wurzel
transferiert und dort akkumuliert (@RALL & PARRY 2004). Ein homdostatischer Zustand innerhalb
der Pflanze wird durch ein Netzwerk aus Aufnahmert&élung und Entgiftung angestrebt (Abb. 3.4-
13).
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Abb. 3.4-13: Schema dé&etallhomdéostaseNetzwerks in Pflanzen (nachB8ER 2005).

Es ist allgemein akzeptiert, dass d@&ufnahmemechanismusvon lonenin die Pflanze eine der
folgenden Arten zugrunde liegt: Entweder A) Transten-Transport (s. u.), namlich a) durch
aktiven (metabolischen), selektiven Transport dudib Membran mittels protonengekoppelter
Transporter (Carrier-Proteiftg, bzw. b) durch passive Aufnahme lber lonenkasstsye, bzw. c)
durch passive Diffusion durch die aus polaren lepidbestehende Membran, oder B) ein
membranverlagernder Transport, namlich Clathrimaittelte Endocytos8 (SCHWITZGUEBEL 2004).
Intrazelluléar sind selektive Bindungsstellen fiire dWeiterverteilung verschiedener Metallionen
notwendig (CEMENS et al. 2002). In welcher chemischen Form die Ubamorzugt in Pflanzen
aufgenommen wird, als freiddranylion, in organischen oder in anorganischémranylkomplexen,

ist nicht eindeutig nachgewiesen; nacbM9TNY & OLEM (1994) sollen komplexierte Schadstoffe fir
aquatische Makrophyten generell nicht verfligbamn.seAndererseits ist anerkannt, dass ein
Pflanzenaufnahmepfad, namlich die Aufnahme Uber ndpartersysteme, eine organische
Komplexbildung z. B. mit Phytosiderophoren voratets€SCHAAF et al. 2004). Fur Plutonium wurde
dieser Pfad in Bakterien gezeigt, dartiber hinagh &ir Pflanzen vermutet@dN et al. 2001). Jedoch
ermdglichte diese Komplexierung bei Uran keine raitdon mit den Aufnahmetransportern der
Zellwénde. EBBS et al. (1998) kamen in Hydrokulturexperimentendam Ergebnis, dass das freie
Uranylion von Pflanzen rasch aufgenommen wird. {egesetzt sind niedriggH-Werte, da die
Loslichkeit des Uranylions bei zirkumneutralen uritheren pH-Werten wieder sinkt, zugunsten der
Vorherrschaft von Hydroxyl- und Phosphatspezies.bzan Karbonatspezies im alkalinen Milieu
(LANGMUIR 1978). Aus den geringen Raten der Phytoakkumulatiei héheren pH-Werten wurde
abgeleitet, dass anorganische Uranylkomplexe nicler nur unmerklich pflanzenverfiigbar sind
(EBBs et al. 1998).

% Metallbindende Proteine sind z. B. Phytochelatiibaperone und Metallothioneine §KLER & V OLSGEN
1998, GEMENS et al. 2002).

% Endocytose (Membranfluss) als Mechanismus defétsthleusung in die Zelle. Die Membran umflieBsd
aufzunehmende Material und schlief3t sich zu eindisdBen (Vesikel), das durch die Zellen diffundi®abei
wird das Protein Clathrin in die Membran eingelagettp://de.wikipedia.org/).
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Operationell definiert wurde eipflanzenverfugbarer Pool eines Schwermetalls im Boden dadurch,
dass das Element durch eine festgesetzte Behandiitrigalzen wie Ammoniumnitrat (NJNOs) in
Losung geht (z. B.AUCH et al. 1997). Element- und substratspezifischestdnhiede, die sich im
Vergleich zum reellen Pflanzenentzug ergeben, filhdabei zu Fehlinterpretationen. Ebenso
operationell definiert wurde, dass der bioverfugbdtool eines Schwermetalls im Boden bei
sequenziellen Extraktionsverfahren als Summe déiileround nachlieferbaren Fraktion erfasst wird
(z. B. BTTNER 1999), z. B. durch die Extraktion mit Ammoniumait{NH,;NO;) und Ammonium-
acetat (CHCOONH,) (ZEIEN & BRUMMER 1989). Fiir Uran wurde eine gute Ubereinstimmung mi
der reell ermittelten Konzentration in PflanzenttlRa und Bohnen) und dem durch Ammoniumacetat
mobilisierbaren Pool in verschiedenen Bdden erthiBHEPPARD & EVENDEN 1992). Welche
konkrete Uranspezies dabei extrahiert wird, bleibifen; mit Ammoniumacetat ist ein
Kationenaustausch im Substrat mdglich. Generelld wdie Methode der Quantifizierung eines
pflanzenverfiigbaren Pools Uber Extraktion mit mestien Chemikalien kritisch betrachtet (vgl.
BERGMANN et al. 2006).

Da die Bio- bzw. Pflanzenverfiigbarkeit fir Urangalinein sehr gering ist (ITRC 2001), wurde
oftmals eine Verbesserung durch Zugabe von Cheimikangestrebt (vgl. Kap. 3.4.4.4). Die bei der
technologischen Wasserreinigung eingesetzten, lichest Chelatbildner wie EDTA kdnnen die
Verfugbarkeit von Uran fur Pflanzen deutlich steiggAMRHEIN et al. 1993, S8AHANDEH &
HOSSNER2002), noch ausgepragter organische Sauren wiangitsaure (E8s et al. 1998, HANG et

al. 1998h). Diese Chelatoren ermdglichen eine rflemzenverfiigbarkeit auch bei neutralem Boden-
pH v. a. durch eine wirkungsvolle Komplexierung vdren, und nur untergeordnet durch pH-Wert-
Absenkung (EBS et al. 1998). Die direkte Aufnahme der Uran-Citader Uran-EDTA-Komplexe
wurde jedoch noch nicht belegt, sodass weiterhigekiért bleibt, ob auch die Aufnahme des
komplexierten, oder aber nur des freien Uranylim@glich ist (vgl. auch BRGMANN et al. 2006). Es
gibt Annahmen, dass Chelatbildner durch Schadigurage den Wurzelzellen direkt in die Pflanze
intrudieren kdnnen (\WLIAMS et al. 2000).

Die Translokation von Uran innerhalb der Pflanze erfolgt entgegen der Annahme voBgS et al.
(1998) vermutlich nicht als freies Uranylion, sondeals Komplex mit Vermittlerproteinen
(Chaperonen) und Chelatoren, da damit die Bildwaktiver Sauerstoffspezies unterbunden werden
soll (CLEMENS et al. 2002, ENST 2005). Darliber hinaus verfiigt der Wurzelapoplasti() tber eine
hohe Kationenaustauschkapazitaty@WistT & GREGER 2003), weshalb das Uranylkation in der
Wourzel signifikant zuriickgehalten werden sollte.kaan der Wurzelapoplast als Vorratsraum gelten,
aus dem Metalle z. B. durch Wurzelexsudate mobilisund dann komplexiert in den Spross
transportiert werden kdnnenHZNG et al. 1991). Eine Modellvorstellung tber den Ufaansfer

und die Translokation innerhalb der Pflanze isthfi@lgend zusammengefasst nachsFER et al.
(2001), BREUER (2001) und CEMENS et al. (2002). Als generelle Transportformen siher
apoplastische Transport in Interzellularriumen bmwerhalb der Zellwénde und der symplastische
Transport innerhalb des Cytoplasmas von Bedeutédup.(3.4-14). Mit dem Transpirationsstrom
werden Stoffe Uber das tote Zellwandmaterial deraélun die lebenden Wurzelzellen und tber den
Holzteil, das Xylem, weiter nach oben transportiBer Diffusionsraum wird\poplast genannt; beim
Wurzelapoplasten handelt es sich um den interzeénl Raum auBerhalb der zellularen
Plasmamembranen im Wurzelcortex. Die Endodermis ifttzere Abschlussgewebe des Wurzelcortex
bzw. die &ulRerste Zellschicht des Zentralzylindéik)et eine Barriere zu den Leitungsbahnen des
Xylems. MARSCHNER (1995) geht von einem tiberwiegend apoplastischransport von Metallen
aus; der apoplastische Transport vom Wurzelcomexién Zentralzylinder ist jedoch durch den
Casparischen Streifen der Endodermis unterbrochaher sollte die Wurzelaufnahme bei jungen
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Pflanzen erfolgen, da dort der Casparische Streiéeh nicht vollstandig ausgebildet ist (ibd.).f&to
kénnen aber auch in den Symplasten der Endoderieiszeindringen, was mithilfe spezifischer
Carrier (s. 0.) unter Verbrauch von Energie erfolgann (8HoLz 2003). AlsSymplast bezeichnet
man den Verbund aus lebenden Teilen innerhalb temmRmembran von Einzelzellen, d. h. den
Verbund aus Protoplasten in einem Gewebe und dieiMiingskanéle (Plasmodesmen) zwischen
den Protoplasten. Im endodermischen Symplastenekd8toffe Gber die Plasmodesmen von Zelle zu
Zelle bis in die Leitungsgewebe, das Xylem, wandemv. mittels Transportproteine vermittelt
werden (s. 0.). Ob dieser Transport ins Xylem wiedein ionischer oder komplexierter Form erfolgt,
ist ungeklart. Im Leitungsgewebe des Xylems erfalgt weitere Transfer mit deapoplastiscten
Transpirationsstrom in den Spross; dort werden NMetad. R. aus dem Xylem in den Symplasten
entladen und im pflanzlichen Gewebe verteilt. Iinadly der Blatter erfolgt diese Verteilung tiber den
Sym- und den Apoplasten je nach Pflanzenart zielget, z. B. (iber Transporter vermittelt an
Proteine. Die intrazellulare Bindung kann mit Migdlioneinen, Phytochelatinen oder
Polyphosphaten erfolgen und zu einer Ablagerunden Vakuole fiihren (KTHE et al. 2005 und
Zitate darin). Makrophyten kdnnen sich also vonusRllierten Schadstoffeantgiften, indem sie
diese in unterschiedlichen Gewebebereichen demanigdetall-Kompartimentierung) und z. B. ber
Phytotransformation als Mineralniederschlagenmobilisieren (Metall-Sequestrierung  bzw.
Biomineralisation). Solche Pflanzen haben homoissta¢ Fahigkeiten, die sich in einer spezifischen
Toleranz &uRBern.

Zellwand Vakuole Symplast Interzellularraum

apoplastischer
Aufnahmeweg
~

Xylemgefd3

symplastischer

Aufnahmeweg
Phloem

Rhizodermis  Rindenparenchym Endodermis mit Caspary-Streifen

Abb. 3.4-141 6sungstransportin der Wurzel mit symplastischem und apoplastistiieifnahmeweg
(veréndert nach Gl et al. 1997).

Nicht immer jedoch wird Uran in den Spross transpdr (FOZOLOTINA et al. 2000).
Laboruntersuchungen z. B. von Haféwéna sativpa lassen einéNurzel-Spross-Barriere fir die
Uranverlagerung vermuten ¢8ONBUCHNER 2003). Bei Unterwasserpflanzen dagegen ist fiiraman
Elemente sowohl ein Wurzel-Spross-Transfer, al$ aic Transfer in umgekehrte Richtung méglich
(GREGER1999, zitiert in NQUIST & GREGER2003).
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3.4.4.6 Zusammenfassung: Bedeutung von Substrat und Makttemhfir die
Festlegung von Uran in Wetlands

Das Substrat eines Wetlands und sein Bewuchs eféeri eine Vielzahl von Oberflachen fur
Wechselwirkungen mit geléstem oder kolloidal traorprtem Uran und erméglichen dadurch die
primére Uranentfernung aus der Wasserphase. lordanismenreichen Substratzone finden zudem
die entscheidenden Prozesse fir die langerfriktigmfixierung statt. Der direkte Beitrag dieser gon
beruht v. a. auf physikochemischen Effekten, deutlintergeordnet dagegen ist Pflanzenaufnahme.
Bei Mikrokosmosversuchen &R & WAGNER 2003) und Gelandestudien an natiirlichen Wetlands
(EGER & LAPAKKO 1988 und Zitate darin,EBICINDIVER & BHUMBLA 1988) konnte gezeigt werden,
dass uberwiegend rund 99 % der Rickhaltung von Urehweiterer Metalle im Substrat erfolgte,
aber nur etwa 1 % in der Vegetation. Die Rolle M&krophyten ist daher vor allem unter dem
Gesichtspunkt stimulierender Rhizosphéreneffekteiescaktiver Nachlieferung von Substrat und
Oberflachen zu schétzen. Als effizienter Prozesslevin diesem Zusammenhang Kationenaustausch
anSphagnunbeschrieben, das haufig Torfsubstrate in natigtichVetlands aufbaut.

Zur Aufklarung konkreter Ruckhaltemechanismen imbs$at tragen Untersuchungen mittels
sequenzieller Extraktion bei. Ergebnisse verschmedétudien legen dar, dass immer nur wenige
Prozent des im Substrat akkumulierten Urans dusdhakgion mit Wasser zuriick gewinnbar waren
(z.B. KAPLAN & SERKIZ 2001, @ETZEE et al. 2002b, 8SpDEL 2002), was in der Mehrzahl
Festlegungsmechanismen impliziert, die Uber phlisttae Prozesse hinaus gehen (Kap. 5.4). Um im
Substrat ein reduzierendes Milieu zu gewéhrleis@nd metabolisierbarer o und eine hohe
mikrobiologische Aktivitat notig. In Untersuchungeron Wetlands (vgl. Kap. 3.4.1 und 5.4) ist
jedoch selten eine sehr stabile Uranfixierung Udé@féllung oder Reduktion und Mineralisation
dokumentiert.

Phytoremediationsansatze konnen in Wetlands zupdgiren Uranspeicherung und zu einem
vermehrten Uranumsatz beitragen, z. B. durch phkidoauliertes Uran, das uber Blattfall dem
Substrat zugefiigt wird. Die Phytoakkumulation desmutlich freien Uranylions bewirkt erhohte
Urankonzentrationen i.d. R. in der unterirdischBiomasse, also den Pflanzenwurzeln. Bei
submersen Pflanzen erfolgt die Aufnahme nicht nuf dem sonst lblichen Pfad lber die
Wourzelspitzen, sondern wohl auch durch das Blatedpew In der Pflanze wird Uran, vermutlich in
komplexierter Spezies, liberwiegend apoplastisclagert, mit dem Ziel einer Kompartimentierung
oder Sequestrierung. Diese Entgiftungsmechanisinenbei manchen Pflanzen durch einen geringen
Wurzel-Spross-Transfer oder regelrechte Barrier@hirfnlert. Phytoextraktion im Sinne einer
Aufnahme und Fixierung in aberntbaren Pflanzentedetzt den Einsatz von biomassereichen oder
hyperakkumulierenden Pflanzen voraus. Die in obedhen Pflanzenteilen erreichbaren Mengen
bzw. Konzentrationen sind dennoch auRRerst gering.

In Wetlands wird Rhizostabilisierung als erstrelegrse Methode angesehen, wobei destabilisierende
Rhizosphéareneffekte Unwégbarkeiten darstellenwai¢ere Forschung erfordern.
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3.4.5 Nachhaltigkeit der Uranrickhaltung

Erhéhte Urankonzentrationen sind Kontaminationéa jrd Sickerwéssern aus dem Uranbergbau tber
viele Jahrzehnte anfallen kénnen, in geogen beédast€rundwassern sogar dauerhaft. Damit zur
Wasserbehandlung kiinstliche Wetlands mit behorelti@enehmigung eingesetzt werden kdnnen, ist
es erforderlich, die Langzeitstabilitait zuverlasspzuschatzen. Das umfasst Fragen zu den
Zeitrdumen, fur die einerseits eine optimale Sykestung garantiert werden kann, andererseits Uran
stabil zurlickgehalten werden kann. Die bedeutendgpeozessorientierten Nachhaltigkeits-
kriterien der Uranfixierung in kinstlichen Wetlands beruhen auf einem entsprechenden Design
des Wetlands, das die notwendigen Prozesse urisysiemeffizienz dauerhaft gewahrleistet. Es setzt
die Kenntnis der wirksamen Mechanismen voraus.

3.4.5.1 Effizienz und erreichbare Grenzwerte

Die Effizienz passiver Systeme kann unter dem Aspldk Reinigungsleistung, der saisonalen
Funktionstiichtigkeit, des Kostenaufwands, der Wayserfordernis und Langzeitwirkung betrachtet
werden. Bisher sind diesbeziigliche Daten fiir kioel ,Uran-Wetlands" Mangelware. Damit fehlt
eine detaillierte Bewertungsmoglichkeit der Wetknd

Fir einige kunstliche Wetlands sind durchschnitdicZu- und Abstromkonzentrationen von Uran
dokumentiert (vgl. Kap. 3.3.2). Als effizientesteiRgungsleistung infolge der Durchstromung eines
Wetlands wurde ein&ran-Konzentrationsverminderung von 98 % angegeben HBINERS 1996),
meist liegt sie aber deutlich darunter (vgl. Tah3-3). Die Akkumulationsrate in einem
Wetlandsubstrat kann indirekt gesteigert werdemnmeersucht wird, eine reduktive Festlegung zu
fordern, dabei aber die Reoxidation von Uran eioténken (vgl. Kap. 6.2.3.2).

In einer Kostenbewertung der konventionellen Wasserbehandlungsanlagen immaligen
Uranbergbaugebiet der Wismut GmbH wurden Durchsetd spezifische Kosten in Beziehung
gesetzt. Die effektiven Behandlungskosten betrdggn450 m3 Durchsatz ca. 0,19 €/m3, bei 5 m3
Durchsatz nur ca. 2,28 €/m3 AlTzSCH 1997). Bei ©6konomischer Betrachtung wird davon
ausgegangen, dass die ,aktive* Wasserbehandluegnam Durchsatz von weniger als 20 m3 Wasser
pro Stunde teurer ist als der Einsatz passiver dieth (ibd.). Dort liegen zusétzlich Angaben zu
Betriebskosten fur ein kinstliches Wetland vor, mit dem am Stahd@bhla-Tellerhduser auch
Urankontaminationen behandelt wurden 1I$MWUT GMBH 1999b) (vgl. Kap. 3.3.2). Bei einem
Wasserdurchsatz von 15 m3/h verursachte die Anlggezifische Behandlungskosten von ca.
2,40 €/m3, ohne Einbeziehung nachfolgender Schlartsogyungskosten ASNECK & KRUGER
1999). Jedoch scheint dieser Durchsatz unrealisizsc sein, wenn Uran effizient, im Sinne eine
Konzentrationsverminderung um mehr als 90 %, emtfeverden soll. Die Baukosten betrugen
700.000 € (WSUTEC 0.J.). Sie sollten sich nach einem Jahr durch Wllegfer konventionellen
Wasserbehandlungsanlage amortisiert haben undasigerfristig auf spezifische Behandlungskosten
unter 0,2 €/m2 einpendeln (ibd.).

Fur typische AMD liegen dagegen Angaben v. a.Reinigungsleistungund Kosteneffizienz vor. Im
Einsatz fur solche Bergbauwasser wurden va@mKIEWICZ et al. (2003) fiinf verschiedene Typen
passiver Systeme in ihrer Kapazitat zur Entfernuoig Aziditat vergleichend beurteilt. Diese Werte
kdnnen auch einen Anhaltspunkt fir die Funktion beankontaminationen geben, zumal die
Behandlung beider Schadstoffe auf die mikrobiSlidfatreduktion als bedeutenden Mechanismus
zielt. ,Anaerobe” Wetlands waren vergleichsweiséstiengsstark, mit einer durchschnittlichen
Aziditatsreduktion um 11,9 t pro JahrigRKIEWICZ et al. 2003). Das kleinste aus elf untersuchten
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Wetlands erreichte mit 40 m2 Flache eine sehr Hédie derAziditatsentfernung von 37 g/m2 pro
Tag. Einen flachenbezogenen Leistungswert gibt adeIN an (1997). Pro Tag entfernen
Kompostwetlands, an denen das Wasser primar Ubekalnpostoberflache flie3t, 2 bis 12 g/m? an
Aziditat. YOUNGER (2003) verweist auf Entfernungswerte von téglich Bis 7 g/m?, bezogen auf
totale Aziditat als Aquivalent zu CaGOLeistungswerte, die sich direkt auf die Sulfatriibn
beziehen, sind im nachfolgenden Kapitel aufgefiibieé Gesamtkosten(Konstruktion und Betrieb)
wurden in der Studie voniEvKIEWICZ et al. (2003) ebenfalls bewertet. Sie sind im \é&el der funf
getesteten passiven Systemtypen am hochsten bei bd¢rachteten Kompostwetlands mit
durchschnittlich 527 $ pro t Aziditatsentfernungdubahr. Das ist durch hohe Baukosten verursacht,
jedoch v. a. von einer unter den bewerteten Kormgeitnds preislich herausragenden Anlagesir

& BROWN (1992) kalkulierten fur diesen Wetlandtyp Gesamtin von rund 215.000 $ pro Hektar.
Eine andere Erhebung erbrachte fiir Kompostwetl&adsostenvon ca. 80.000 $ (ITRC 2003) bzw.
200.000 $ pro Hektar sowie Einheitskosten von 1§8dsKubikmeter behandeltem Wasser (EfSA
1993). Der hochste Kostenanteil von mehr als 5086 @esamtkosten entfiel dabei auf das
einzubauende Substrat, weitere rund 30 % bedirtieeBaukosten (ibd.).

3.4.5.2 Langzeitwirkung der Sulfatreduktion in kiinstlichgsran-
Wetlands*

Der bisher angestrebte Reinigungsmechanismus in pdstwetlands beruht primar auf
sulfatreduzierenden Bakterien, mit der Zielstellaiey Metallsulfidfallung oder Alkalitdtsgenerierung
(vgl. Kap. 3.3.2 und 6.2.3.1) @BIN et al. 1994) bzw. der biochemischen Reduktion Moan v. a.
durch sulfat- und eisenreduzierende Bakterien (viap. 3.4.3.4). Die Reduktion als
Dekontaminationspfad passiver Systeme wurde fiir Uran und andere Kontamen wie Cr(VI),
As(V), Cu™ (CoHEN 1996, zitiert in YOUNGER et al. 2002) und TI(II)(MUELLER 2001) zwar
angewandt, prozessspezifisch aber nur in geringéigiUmfang untersucht. Deshalb kann vorerst nur
ansatzweise diskutiert werden, warum die Uranreédokin kiinstlichen Wetlands bislang kaum
erfolgreich umzusetzen war (vgl. Kap. 3.2).

In tieferen, anaeroben Porenwéssern organikreidMatlands generieren sulfatreduzierende
Bakterien Sulfide aus Sulfat (Formel 3.4-15 (a) bzw. (b)aswdie Entfernung von Aziditat (Formel
3.4-15 (b) und (c)) und Metallen aus Bergbauwasseach sich ziehen kann (Formel 3.4-15 (d)).
Dabei werden kurzkettige organische SubstanzerEklktronenlieferanten in einem breiten pH-
Bereich genutzt. Der optimale pH fur Sulfatredugieliegt bei Werten zwischen 5 und 9gpbiN
1997), fur azidophile Sulfatreduzierer bei pH-Wertem 3 (KOLMERT & JOHNSON 2001). Fur die
Funktionstiichtigkeit ,anaerober* Systeme wie Konipeslands sprechen einige Beobachtungen.
Nach ESER & WAGNER (2003) ist eine pH-Wert-Anhebung von ca. 4 aufribels eine Folge des
H*-Aufbrauchs (Formel 3.4-15 (c) oder Formel 3.4-18) (bzw. der Bikarbonat-Bildung (=
Alkalitdtsanhebung, Formel 3.4-15 (b) + (c)) in Veetds moglich, mit einer Metallentfernung von
(anfanglich) tber 90 %. Andererseits werden insgésselten mehr als 20 % der zuflieBenden
Sulfatfracht aus der Wasserphase entfernt. Das kadeuten, dass die Sulfatreduktion in Wetlands
anféllig oder generell begrenzt ist QYNGER et al. 2002). Eine andere mdgliche Ursache ist die
Ausbildung eines schwer beeinflussbaren SchwefdbR&ystems nach Formel 3.4-15 (e) und (f),
mit teilweiser Rickoxidation zum elementaren Sclelv@VOLKERSDORFER& Y OUNGER 2002) und
gleichzeitig nur geringer AlkalitditsanhebungOQMNGER 2000b, KUSEL 2003). Fir eine wirksame
Sulfatreduktion dirfen konkurrierende Elektronerggdtaren wie @ Fe(lll) oder Mn(IV) nicht mehr
vorhanden sein (EbIN 1997), jedoch muss genligend Sulfat angeboten weBtrgbauwéasser sind
infolge der Pyritverwitterung meist sulfatibersgittti
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Formel 3.4-15:

Chemische Gleichungen der dissimilatorisch®alfatreduktion mit Absenkung des pH-Wertes
solange C@an die Atmosphére abgegeben werden kann (c). Biéhing der Alkalitat wird durc
neugebildetes HCQausgedriickt. (CHD als generalisierte Formel fiir Carbohydraté; fir divalente
Metalle.)

(a)2CHO+SQ " +2H - 2CQO+H,S +2HO
bzw.

(b) 2 CHO +SQ™ - H,S +2 HCQ

() HCOy + H" - H,0 + CQO

(d)M™T+H,S+2HCQ - MS+2H0O +2CQ

Chemische Gleichungen der dissimilatorischen Selflatktion mit Absenkung des pH-Wertes primar
durch einen Nettoverbrauch vori.HGleichzeitig wird Eisen aus der Lésung entfennd @elementare
Schwefel durch Ruckoxidation gebildet. Die Alkat#grhohung ist bei der postulierten
Reaktionsabfolge nur gering (MWKERSDORFER& Y OUNGER2002).

(€) 2 FeOOH + HS+5H - 2Fé*"+4H0 + S
() Fe"™* + H,S + 2 HCQ - FeS + 2 HCO,

Chemische Gleichung des biologischen Abbaus vomddgllulose wahrend der Sulfatreduktipn
(PULLES et al. 2004). Reaktionsgleichungen mit der Sumoremél (CHO);06(NH3)16(HsPQy) fiir
marine, organische Substanz (,Redfield ratiocHRELD et al. 1963).

(9) (CH0)104NH3)16(HsPOy) + 53 SQ° - 53 HS + 67 HCQ + 39 CQgq + 39 HO
+16 NH" + HPQ™

Grundvoraussetzung furr einen dauerhaften Betriatied/erfiigbarkeit von organischem Material,

das Sulfatreduzierern oder anderen anaeroben Atfierkatabolische Prozesse dient. Bei einer
Sulfatkonzentration von Uber 300 mg/L wird die Striéduktion im Wesentlichen von dieser
EinflussgrélRe gesteuert GER & WAGNER 2003). Verfligbares & sollte von den absterbenden
Pflanzen stammen, die auf diese Weise das Subsganzen. Es muss nur in ausreichenden Mengen
erzeugt werden. In Moorgebieten der Evergladesiatie Torfablagerung zwischen 1964 und 1989
etwa 1,5 bis 3 mm/Jahr mit einer durchschnittlicliggmlichen Gg-Akkumulation von 0,104 kg/m?
(CRAFT & RICHARDSON 1993). Die jahrliche Gesamtproduktion vogGn natlrlichen Wetlands
wurde von WAITTAKER und LKENS (1972) mit ca. 1 kg/m? ermittelt, was bei einerm ltiefen
Substrat einer Produktion von 23 mmol/m3 pro Tad enbei Annahme des Gesamtumsatzes der
jahrlichen Neuproduktion — einer Sulfatreduktionsneon ca. 12 mmol/m3 pro Tag entsprechen wiirde
(zitiert in BGER & WAGNER 2003). Angaben zu gemessenen Sulfatreduktionsiatédinstlichen
Systemen mit unterschiedlichen Substraten beweigbnm Bereich von 200-600 mmol/m?3 pro Tag
in Wetlands (ibd.) bzw. 300-800 mmol/m?3 pro TagRieaktoren (Zitate in SUNGER et al. 2002). In
einem intensiv untersuchten Bioreaktorsystem wurden ausgereiften Festbettreaktoren
> 2000 mmol/m3 Sulfatreduktion erreicht(RES et al. 2004) (vgl. Kap. 3.4.5.1).

Kalkulationen der Sulfatreduktion, die sich auf den Gesamtgehalt ap, €tiitzen, liberschatzen die
Betriebsdauer von Kompostwetlands aber deutliche(E& WAGNER 2003). Fur die Angabe des
nutzbaren C,qy missen sie korrigiert werden um den Anteil deseurtiesen Bedingungen
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abbauresistenten (g sowie um den Anteil des Kohlenstoffs, der minefait wird (HDIN et al.
1994). Unkorrigierte Kalkulationen in Fallbeispiejedie den gesamten C-Pool, und nicht nur die
jahrlich neu produzierte Menge an{Ceinbeziehen, gehen davon aus, dass dgg &ne
Sulfatreduktion Uber 20-30 Jahre (Zitate iBER & WAGNER 2003) bzw. 91 Jahre @hIN et al. 1994)
gewahrleistet. Gelande- und Laborstudien mit zétrigér Dauer ergaben aber schon nach 5,5 Jahren
einen drastischen Abfall infolge des Aufbrauchs Bebstrates, mit einer auf 10 % des Zielwertes
abgeschwachten Sulfatreduktionsrate (Zielwert = 18@@l/m3 pro Tag) (EER & WAGNER 2003).
Ahnliche Aussagen zur nachlassenden Sulfatreduldiod von unterschiedlichen Langzeitstudien
dokumentiert (Zitate in &ER & WAGNER 2003, RLLES et al. 2004), wobei z. B. in einem passiven
Bioreaktor als ratenlimitierender Schritt die Hylyse der Lignocellulose erkannt wurde (Formel 3.4-
15 (g)) (RLLES et al. 2003, zitiert in BLLES et al. 2004, bGAN et al. 2005). Eine mathematische
Modellierung (TARUTIS & UNz 1995) deutet darauf hin, dass nach drei Jahresti@téinsatz das
leicht abbaubare Material Uberwiegend aufgebrauglgealtert”) ist, weshalb die externe
Nachlieferung von zerlegbarem Substrat in diesemti®hus empfohlen wird (ibd.). Absterbende
Wetlandpflanzen kénnten zum C-Pool in einem Wetabdtrat beitragen, es ist jedoch unzureichend
untersucht, ob sie allein ausreichen, um mikrobietlvertbares Substrat nachzuliefern. Falls also da
System klein und der Input an verfligbaregy, @ur gering ist, kommt man naclGER & WAGNER
(2003) nicht umhin, das Substrat zu ersetzen, weran die Reaktionsraten erhalten will.
Méoglicherweise versprechen Sulfatreduktionsreaktomne langere Wirkungsdauer (vgl. Kap.
3.4.5.2) (RLLES et al. 2004).

Viele Untersuchungen zielen auf die Eignung diverseganischer Substrate fur eine effiziente
Energiegewinnung durch dissimilatorische Atmungaf®RANT et al. 1998, z. B. GORISSEN2002,
ITO et al. 2002). Kompost allein bietet zuwenig,Gin, um die Aktivitdt von Sulfatreduzierern
anzuregen (BERT et al. 2004). Als wichtige C-Quelle fir heterotrophe, chemotrophe
Mikroorganismen gilt Acetat, das im Wetland zueags der Hydrolyse von Kohlenhydraten durch
andere heterotrophe Anaerobier bereit gestellt @rerdnuss, sowie andere, kurzkettige C-
Verbindungen, die aus der Fermentation stammeB. (YOUNGER et al. 2002). Fir passive Methoden
ist eine C-Quelle in Form fester Lignocellulose gesehen (BLLES et al. 2004), deren Abbau nach
Formel 3.4-15 (g) beschrieben werden kann. Die s$igch Sulfatreduktionsraten wurden bei
Substratgemischen mit unterschiedlichen organiscpeellen (von Klarschlamm iber Tiermist zu
Holzchips) in Batchversuchen erreicht (z. BIOMSON et al. 1996, VMYBRANT et al. 1998), wobei
neben C auch der Gehalt von N und P eine Rollepieies scheint (WYBRANT et al. 1998).
Pflanzliche Kohlenhydrate (Cellulose und Hemicelad) und Proteine werden teilweise in Bakterien
resynthetisiert, zum anderen Teil erfolgreich zoeigiegewinnung oxidiert, wobei sie v. a. aerob gut
umsetzbar sind. Im anaeroben Bereich dagegen leetstafolge des meist unvollstandigen Abbaus
niedermolekulare Produkte wie FettsurenCHS-FER & SCHACHTSCHABEL 2002). Diese
Hydrolyseprodukte kdénnen fermentiert und weiteresol z. B. zuAcetat oder Wasserstoff den
wichtigsten Medien der mikrobiellen Sulfatredukticeogebaut werden. Aromatische Bestandteile
eines Substrates werden jedoch vorwiegend statlisz. B. das phenolischieignin (vgl. Kap.
3.4.4.2), das im anaeroben Milieu nur sehr langsarsetzt (BzKURT et al. 2001) und daher im Torf
angereichert wird (SHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Lignin kann von Anaerobiern nur sehr
untergeordnet als C- oder Energiequelle genutztlere(z. B. @GBERT et al. 2004), es wird jedoch als
Edukt fir Huminstoffe (BzKURT et al. 2001) mit der Sorption von Uran in Verbindwebracht (vgl.
Kap. 3.4.4.2). Torfsubstrate sind daher fiir eingeatrebte Uranreduktion sogar als kontraproduktiv
anzusehen. Bei kinstlichen Wetlands in Australifanger Mine, wurde gezeigt, dass die Algen
Carteria sp.und Scenedesmus spls einzige GgQuellen fur sulfatreduzierende Bakterien genutzt
werden kdnnen. In diesen Wetlands wurde Uran edilg zurlickgehalten (]BSELL et al. 2001).
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3.4.5.3 Langzeitwirkung der Sorption in kinstlichen ,Uranet¥ands*

Fir Wetlands mit oxischen Bedingungen nehmegriind WAGNER (2003) an, dass neutrale, netto-
alkaline Bergbauwasser effizient behandelt werd@&mkn, indem Metalle am organischen Substrat
sorptiv zuriick gehalten werden. Das ist z. B. meeiReinigungsleistung aerober Wetlands von tber
90 % fir Nickel und Kupfer dokumentiert (ibd.). Audir Uran istSorption im Substrat ein
entscheidender Rickhaltemechanismus, zumindestem Edablierungsphase eines konstruierten
Wetlands, wenn die biologische Aktivitdt noch begteist (KLEINMANN 1991). Fur den Erfolg
limitierend ist die Annahme einer endlichen Sonmpsicapazitat. Durch die Erfassung der
Austauscherplatze des Substrates mittels Laboruntersuchungen (Akind hydrogeologischer
Daten wurden Kalkulationen zur GesamtaufnahmemengeWetlands und damit der Lebensdauer
angestellt (Zitate in VEDER 1990, EER & WAGNER 2003).

An einem kunstlichen, aber aeroben Wetland in Msotee haberEGER und WAGNER (2003) die
Menge der Neuproduktion von Austauscherplatzen sitgdzt und dabei festgestellt, dass nach
sieben Betriebsjahren die jéhrlich dazu gewonnengfefhungskapazitat (im Sinne von
Austauscherplatzen) offenbar die im gleichen Zhivan nachgelieferte Schwermetallfracht
Ubersteigt. Theoretisch sollte dieses Wetlandsysitsm autark sein. Flrapaerobe Wetlands ist
allerdings davon auszugehen, dass die Nachlieferangdustauscherplatzen tber dekompostierendes
Pflanzenmaterial in bedeutend niedrigeren Mengéwigér An die Stelle von Oxidationsvorgangen
tritt im anaeroben Milieu die deutlich langsamefaalfende reduktive FermentationQi8EFFER &
SCHACHTSCHABEL 2002). Infolgedessen wird im reduzierenden Milieist nur gering zersetztes
organisches Material angereichefo(fbildung), mit einer geringeren oxidativen Umwandlung zu
Huminstoffen und daher niedrigem Anteil an den @lian bedeutenden Carboxyl- und Hydroxyl-
gruppen (vgl. Kap. 3.4.4.2). Rechnerisch ermittelirde der jahrliche Substanzabbau fiir teilweise
gesattigten Torf mit 4500 g/m2, fur vollstéandig @gigten Torf mit nur 8-12 g/m? (@&KURT et al.
2001). Demzufolge wiirde es bei einer teilgesatiigterflage von 10 cm zwischen 5 und 50 Jahren
dauern, bis die Halfte der Organik abgebaut istit&%ke Faktoren fiir die Degradationsrate eines
Torfes sind u. a. die Machtigkeit, der pH-Wert, Hégye des Wasserspiegels und das Torfalter (ibd.).
In kleinmaf3stablichen Experimenten (u. a. Sauleit)kiesfillung, Pflanzen und Mikroorganismen
wurde durch die Fa. BioPlanta gezeigt, dass Urdolgeeich zurlickgehalten werden kann, dass
jedoch die Nachlieferung von,gdurch Wurzeln und Detritus nicht ausreicht, um edsrderliche
Redoxmilieu einzustellen @&RTH et al. 2006). Als externe (GQuelle wurde eine dosierbare
Flissigkeit bevorzugt, mit der Begriindung, dig.Bereitstellung konne durch organische
Feststoffsubstrate nicht kontrolliert werden. Inio®iersuch jedoch erwies sich diese Biostimulation
mit Melasse als duRerst problematisch, v. a. ddielErhéhung des C$B Mit Zunahme der gelésten
organischen Substanz kann beispielsweise Arserigheuémobilisiert werden (ibd.) (Kap. 3.3.2).
Zusammenfassend stellt der Einsatz organischesiegtate nach dem bisherigen Kenntnisstand die
glnstigere Variante dar.

3.4.5.4 Stabilitat angereicherter Uranspezies

Die Aufrechterhaltung der Sorptionskapazitat, hieispreise durch neu gebildete Austauscherplatze,
und die konkrete Urananreicherung sind Grundvoetmsagen fir die Wirksamkeit eines Wetlands.
Der wichtigste Anspruch an den Erfolg dieser Reingsmalinahme ist aber, dass elaaerhafte

27 Kationenaustauschkapazitat KAK bzw. englisch CEC
28 CSB = chemischer Sauerstoffbedarf als Parametel\dsseranalytik; @Bedarf fur die Oxidation der in
einem Liter Wasser geldsten organischen Substanz.
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Festlegungvon Uran innerhalb des Wetlands erfolgt. Insbesoadjilt es, eine Remobilisierung, die
auf unterschiedlichem Weg mdglich ist (s. u.), rumndern. Fur die Nachhaltigkeit ist entscheidend,
wo genau Uran akkumuliert wird, beispielsweise HuBorption an kolloidaler Biomasse oder durch
Préazipitation im Substrat, und in welcher chemisct&abilitdtsform es fixiert wird &R &
WAGNER 2003).

In den vorhergehenden Kapiteln wurde auf Grundlagie Literaturdaten gezeigt, dass Uran uber
Jreduktive Fallung“ und Mineralisation, unterstitairch biologische Mechanismen, langerfristig und
guantitativ fixiert werden kann. Eine der nachlgsitén Festlegungsformen ist die Prazipitation
vierwertiger Spezies @NGMUIR 1978, HALLETT et al. 1997, DFF et al. 1999). Voraussetzung dafir
ist ein dauerhaft reduzierendes Milieu. Durch Oti@adagegen konnen Uranprazipitate mehr oder
weniger rasch resolubilisiert werdend€HRAN et al. 1986, ADELOUAS et al. 2000b, ZENG et al.
2002). Fir reine U(IV)-Minerale wie Uraninit und fioit wird von einer hdheren Stabilitat
gegeniibeReoxidation ausgegangen ANGMUIR 1978, FALLETT et al. 1997). Dagegen erwiesen sich
Uranmineralisationen mit gemischten Oxidationsstufe B. Pechblende ¢Qs), in verschiedenen
Studien bei Sauerstoffexposition als hochléslickisBiele dafiir reichen von Uranspezies, die sich in
Wetlands oder unter Laborbedingungen gebildet hgbewr et al. 1997, DFF et al. 1999) bis zu
Uranmineralen in naturlichen Lagerstattero@AN et al. 1962). Problematisch ist es auch, wenn
U(IV)-Spezies im Nanomafstab gebildet werdepnz(&i et al. 2002). Aus der geringen Grof3e
resultiert eine hohe Reaktivitit und Transportiekb, weshalb diese kleinen Partikel weder
gegeniliber Reoxidation noch kolloidalen Austrag lgétt sind (ibd.). DieRemobilisierungsrateist
demzufolge abhéngig von der Uranspezies, aber @archderen morphologischen Ausbildung, deren
Zugang zu geldstem Sauerstoff, von der Kristallindter Uranprazipitate sowie deren Verteilung auf
mineralischen Oberflachen ANGMUIR 1978, EYTON et al. 2002), schlieBlich von dem Milieu eines
Wetlands beziglich Reduktivitat, pH-Wert und Ldssinbalt. Remobilisierung ist also nicht nur
durch Oxidation méglich, sondern zuséatzlich durelogte Komplexbildner wie Karbonationen, durch
Wurzelexsudate sowie durch pH-Wert-Anderungen umdiéhe Milieuschwankungen (Kap. 3.4.2.4,
3.4.3.3,3.4.4.3).

Welche Faktoren in kunstlichen Wetlands letztemdliclie Préazipitation langzeitstabiler
Uranminerale begiinstigen kodnnten, ist weiterhin unsicher undabie zusatzlicher Studien. In
Geléandeuntersuchungen wurde gezeigt, dass eineltamd® Biostimulation urankontaminierter
Aquifere mit Acetat in einer Uran-Bioreduktion dbrGeobacteraceaeesultierte, wobei die nicht
naher definierten Uranprazipitate auch ,erheblicheitliche Perioden* nach Beendigung der
Acetatzugabe stabil waren RDz-BERNAD et al. 2004). Andererseits ist die Wiederaufloswog
Mineralen auch dann mdglich, wenn sie Uran in katipkeduzierter Spezies enthaltewZ8ki et al.
2002, HBCU/MI 2003). DFF et al. (1999) berichten von einer partiellen Oxima neugebildeter,
reiner U(IV)-Spezies schon nach 96 Stunden Luftsitfom. Neben der Erforschung, wodurch die
Bildung stabiler Uranprazipitate stimuliert werden kdnnte, sind die Erkenntnis, wiguerhaft
reduzierendes Milieu in Wetlands geférdert und aufrecht erhalten werdemn, und die
Einbeziehung forderlichegeologischer Randbedingungen(vgl. Kap. 6.2.3.2) die wichtigsten
Grundlagen einer Langzeitfixierung bereits akkuertdir Uranspezies in Wetlands.

3.4.5.5 Hydrogeologie, WetlandgrofRe und Langzeitwirkung

Durch Veranderung hydrogeologischer Konditionen dg Funktionstlichtigkeit von Wetlands
vielfaltig gefahrdet. Beispielsweise kann diErockenlegung natiirlicher Wetlands oder ein
vergleichbarer Eingriff, z. B. der Abbau ,fossilefetlandschichten, zur Freisetzung von Elementen
fuhren, die Uber geologische Zeitrdume gespeict@mden sind (VEN & OTTON 1995). Ein weiterer
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Faktor fur die Langlebigkeit und Langzeiteffiziekimstlicher Wetlandsysteme ist dierweilzeit des
belasteten Wassers innerhalb des Wetlands unddanit verbunden, die Gewahrleistung einer
gleichmafligen Durchstrdmung des Substrates. Dibilusmg bevorzugter FlieBwege kann eine zu
geringe Aufenthaltszeit im Wetland bewirken und datfie chemischen Reaktionen beeintréchtigen
oder gar unterbinden. Der hydrologische In- undpOumuss in der Summe in ausgeglichener Bilanz
stehen, was durch Abfluss- und meteorologische Memen zu kontrollieren ist. Allerdings sind
Kolmation sowie Schlamm- und Stoffanreicherungerimaliche Erscheinungen beim Dauerbetrieb
von wetlandartigen Systemen (DBU 2003), wodurchFleRregime ebenfalls beeinflusst wird.

Kompostwetlands, in denen saure, metallhaltige AfésimflieRen, unterliegen besonders der Gefahr,
dass das Substrat verstopftlggging’). Nach einer angestrebten Aziditdtskonsumierung pH-
Wert-Anhebung im Wetland fallen trivalente Metage Al(lll) oder Metalle wie Mn als Hydroxide
und Karbonate aus. Dies&razipitate kdénnen die hydraulischen Verhéltnisse negativ rifiesisen,
schlie3lich sogar zu einem vélligen Zusetzen deseBys fiihren (z. B. JUNGERet al. 2002). Je nach
Konstruktionstyp eines Wetlands verteilen sich Pitate auf den unmittelbaren Zulaufbereich, auf
einzelne Substrathorizonte oder diffus Uber dieages Anlage (DBU 2003). Generell sind hohe
stoffliche Belastungen in sog. Wurzelraumanlagestzfestellen (vgl. Kap. 3.3.1), dagegen wurden in
sandig-kiesigen Bodenfiltern nach bis zu 15-jahrigBetriebsfihrung keine auffélligen
Stoffanreicherungen beobachtet (ibd.). In den Wramenanlagen war die stoffliche Belastung dort
am hochsten, wo partikularer Eintrag vorherrschmg dort, wo sich durch absterbende Biomasse ein
Humus-Auflagehorizont Gber mehrere Jahre hinwegviekeIn konnte (ibd.). Untersuchungen an
Pilotanlagen zu Ursachen des ,cloggings" erbraghiess suspendierte Feststoffe die Hauptursache
darstellen (ANGERGRABER et al. 2003). Die Menge suspendierter Partikehtstien direkten
Zusammenhang mit der FlieRrate q [cm/Tag] (Kap4612.

Auch bei der angestrebten Ausfallung Vdranprazipitaten sowie der Uran-Mitfallung (z. B. mit
Eisenhydroxiden) ist ein mdoglicher Einfluss auf ddsefRregime konstruktiv zu beriucksichtigen,
insbesondere bei Anreicherungen auf oder nahe @dakdoberflache (Kap. 6.2.4.1). Unbestritten ist,
dass das periodische Entfernen auflagernder Féststocht fur eine Aufrechterhaltung der
Reinigungskapazitat ausreicht. Fir die Gewéhrlegsteiner Langzeitldsung mit niedrigem bis ganz
einsparbarem Wartungsbedarf scheint es bei aeraf®mei ,anaeroben* Wetlands notwendig zu
sein, dass zusétzlich neue Austauscherplatze désthaverden, was durch die Vegetation
Ubernommen werden kénnteGER & WAGNER 2003). Dieser Prozess ist langsam und begriindet
daher die Erfordernis grof3flachiger Wetlands unidtire geringer Inputs von Schadstofffrachten
(ibd.). Fur Uran gibt es noch zu wenige Erfahrungeih Wetlands, aus denen Kalkulationen zur
erforderlichen Dimensionen (Substratvolumen, Beokerflache, FlieRpfadlange, jeweils in
Abhéangigkeit von der Durchstrdomung) abgeleitet wardkdnnten. DerFlachenbedarf ist in
Deutschland aber ein limitierendes Element in desekzung geplanter Wetlands.

Die Durchlassigkeit in biologisch aktiven Substratéann auRerdem durch schleimbildende
Mikroorganismen (hioclogging’) deutlich herabgesetzt werden, was beispielsweiseinem zur
Uranriickhaltung konstruierten Wetland bei Paitzd®Hiringen, ein groBes Problem darstellte (frdl.
mdl. Mitt. Dr. D. Vogel, Wismut GmbH, 27.01.2003)ieses Zusetzung durch wachsende Mikroben
solli. d. R. gegenuber ,clogging* durch suspergiemnd eingebrachte Partikel klar untergeordnet sei
(LANGERGRABER et al. 2003). Eine weitere FlieBhemmung ist dunsikrobiologisch erzeugte
Gasblasen mdéglich, wie durch aus der Denitrifizierung oder durch gBntwicklung (®ARESet al.
1991, LANGERGRABER et al. 2003). Gasblasenreiche Zonen im wassetggsét Substrat kdnnen
durch den erhdhten Gasdruck eine Umstrdmung diBsegiche erzwingen, wodurch die Anzahl
reaktiver Flie3pfade herabgesetzt wird.
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3.4.5.6 Jahreszeitabhangige Variabilitat

Saisonale Faktoren wie die Temperatur, Helligkkitft- und Bodenfeuchtigkeit beeinflussen die
Leistung eines Wetlands, indem sie die Einstell@tyuzierender Bedingungen und die Abbaurate des
organischen Materials kontrollieren. Der Effekt ddemas im Hinblick auf die Vegetationsperiode
wirkt sich weiterhin u. a. auf pH- und Redoxmiliedlkalitat, Mikrobiologie und Organika im
Wetland aus. So kann sich ein Wetland saisonabbé&aigi Senke oder Quelle fiir Uran darstellen
(OLIVIE-LAUQUET et al. 2001).

Speziell fir Mangan und Zink wurde in einer Stueiiees kiinstlichen und eines natirlichen Wetlands
im Winter und bei der Schneeschmelze dineisetzung als geléste Spezies gemessenG&ET &
Pick 2001, AJGUST et al. 2002). Fir Eisen zeigte sich eine wintedidcRemobilisierung nur im
kiinstlichen Wetland, wobei prinzipiell auch mitdé& Spurenelemente wie Uran remobilisiert
werden konnten. Das natlrliche, seit 10 Jahren Bergbauwassern beeinflusste Wetland in den
Rocky Mountains wirkte dagegen mit Ausnahme dern8ebchmelze, die zu einem erhdhten
Metallinput gefiihrt hatte, ganzjahrig als Eisenge(GUST et al. 2002). Auch bei einem natirlichen
Wetland in Mitteleuropa wurde ab Mitte Februar eascher Konzentrationsanstieg von Uran und
vielen anderen geldsten Spurenelementen, jedobih Zick und Kupfer, gefunden. Gleichzeitig sank
das Redoxpotential, wéahrend der Gehalt ap, Gnd geléstem Eisen und Mangan sowie die
Temperatur anstiegen RBAU et al. 2000, OVIE-LAUQUET et al. 2001). Aus der Korrelation dieser
Parameter wurden chemoorganotrophe Mikroorganismelie Eisen und Mangan als
Elektronenakzeptoren nutzen und einen Anstieg af Dduzieren, als Schliisselfaktoren abgeleitet.
Die Effizienz der Ruckhalterate eines Wetlands @zigy auf Nahrstoffe und weitere Elemente scheint
deutlich von der mikrobiologischen Aktivitat abzuigé&n. Mikrobiell induzierteRedoxzyklen als
Wechsel zwischen oxidierendem und reduzierendeneilihren bei Schwermetallen letztendlich zu
einer Umverteilung in geringer stabile PhaseaL(@®NoO et al. 1992).

Die jahreszeitlich variablen Parameter i, usw.) steuern also Prozesse, die sich auf die Ii&dbi
von Uran auswirken kénnen. Durch sulfatreduziereBdkterien werden immerhifiemperaturen

von unter =5 °C bis +75 °C toleriert; SRB passeh gudem an geé&nderte Temperaturbedingungen an
(POSTGATE 1984). Auf die Rate der Sulfatreduktion in natthién Milieus wirken sich auch extreme
Temperaturfaktoren nicht bedeutend augRHHY et al. 1987) (beide zitiert in WWBRANT et al.
1998). In Kompostwetlands ist aber ein Niedrigstaied Wassers v. a. in hochsommerlichen und
winterlichen Trockenperioden ungiinstig, da sich cbudie Beliftung das biologische und
physikochemische Milieu grundlegend verandert.

Die hydraulischen Verhaltnisse kdnnen sich im Laufe eines Jahres signifikant &mdéin
durchgefrorenes Substrat verhindert die vertikales¥érbewegung, weshalb Grundwasser, das vor der
Passage durch das Wetland austritt und oberirdistigespeist wird, dann nur mit der
Substratoberflache in (eingeschréankte) Wechselwgkdreten kann. Fermentationsvorgédnge im
Substrat erhdhen jedoch die Temperatur im Vergleh Lufttemperatur. Zudem konnen
jahreszeitlich bedingte, hydraulische Fluktuationen Zufluss und/oder Schwankungen im
Chemismus dazu fihren, dass sich im Wetland duathitZvon Sauerstoff oder Zustrom von Nitrat,
Sulfat usw. das Redoxmilieu und damit die mikrobgische Aktivitat andert (MLATCHEY & REDDY
1998). Redoxsensitive Elemente werden dadurch telbar beeinflusst.

Phytoextraktionsverfahren und in gewissem MaRe awtiytostabilisierung sind auf die
Vegetationsperiodezwischen dem letzten und ersten Frost beschr@nétsaisonale Abhangigkeit
pflanzlicher Organismen, insbesondere die Ruhephas¥inter muss in Leistungsberechnungen mit
einbezogen werden. In der Ruhephase der Pflanzerdiés ohnehin nur gering bedeutende,
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intrazellulare Uranakkumulation und der Transfemkdett verhindert. Stattdessen kann das in den
Pflanzen transloziierte Uran aus abfallender P8asireu wie Blattern wieder heraus geldst werden,
wenn das Material zersetzt wirdAGKSON et al. 1994, MSCH & GOSSELINK 2000). Weitere
Faktoren fur erhohte Uranriickhaltung im Sommer @nB. Algenbluten. Bei Unterwasserpflanzen
wurde beobachtet, dass die meisten Metalle, die duit oberirdischen, auch untergetauchten
Pflanzenteilen assoziiert sind, am Ende des Somwieder freigesetzt wurden {SYR et al. 1994).
Damit also geléstes Uran wahrend der Ruhephas@/ditandpassage nicht unbeeinflusst durchflief3t,
mussen ggf. Nachsorgeldsungen gefunden werden K2y6.4). Im Zuge wissenschaftlicher Studien
ist einganzjéhriges Monitoring Uber mehrere Jahre notwendig (v@icdB & OTTE 2003), im Zuge
der Anwendung eine periodische Uberwachung, unosale Langzeiteffekte zu erfassen.

3.4.5.7 Kinetik in ,Uran-Wetlands“

Ein weiterer Aspekt der Langzeitwirkung kiinstlichgetlands ist die chemische Reaktionskinetik des
Urans. Bei Annahme einer konstanten Reaktionsnaterihalb des Wetlandvolumens wird von Kinetik
nullter Ordnung gesprochen. Das Wetland ware aufaidser Ansatz wird als Faustformel fur die
Dimensionierung von Kompostwetlands fir Bergbaueéespfohlen (ITRC 2003).

Zur Reaktionsgeschwindigkeit bei dgiosorption von Uran bis zur Einstellung eines Gleichgewichts
existieren Angaben von Stunden bis Tagen. Bei dassétlinsd_.emna gibbavurde immer wieder
eine rasche Uranaufnahme innerhalb der ersten @&t beobachtet (RANDAWIRE et al. 2004).
Eine Uranaufnahme innerhalb von drei Tagen erfolgee der Chinesischen Wasserkastanie
Eleocharis dulciOVERALL & PARRY 2004). Laborversuche mit Sonnenblumenwurzelelianthus
annuu$ erbrachten eine 10-fache Abnahme von Uran auk@®mg innerhalb einer Stunde; nach 48
Stunden hatte sich ein Gleichgewicht eingesteltEENKOV et al. 1997).

PAYNE et al. (1998) beobachteten dagegen Uber langeitedu®e in Laborexperimenten eine
stufenweise Verringerung der Uranentfernungsratée Bufgezeichnete Uranakkumulation im
Sediment konnte mit einer nicht-linearen Isotherme dardisierden. Es erfolgte eine erste, sehr
rasch einsetzende, vermutlich zweistufige Akkumatatnnerhalb von Minuten und Stunden, bei der
sich wahrscheinlich noch kein Gleichgewicht einglitshatte. Im Zeitrahmen von Tagen bildete sich
ein zweites, langer anhaltendes Sorptionsmaximusn Rie Kinetik dieser zweiten Reaktion schien
durch Sulfat im System noch verlangsamt zu werdeffenbar als Folge erhdhter geldster
Urankonzentrationen im Gleichgewichtszustand. Esdbke sich also nicht um eine einstufige
Kinetik erster Ordnung. Fir eine fortwahrende Agson musste demzufolge mehr Substrat mit
verfiigbaren Sorptionsplatzen abgelagert werden.

Anzeichen fur Kinetik erster Ordnung zeigte ein &tliohes Wetland fur typische AMD in
Nordengland (YWUNGER 2000b). Die hochsten Entfernungsraten wurden ben dodchsten
Schadstoffkonzentrationen im Zufluss erreicht, wasallem in den trockenen Monaten der Fall war.
Analog dazu wurden die geringsten Entfernungsrateuch bei den geringsten
Schadstoffkonzentrationen im Zufluss erzielt. Dikanen Folgen eines Verdinnungseffektes durch
hohe Niederschlagsmengen im Herbst und Winter sein.

Die kinetischen Raten verschiedener Schadstoffentfgsprozesse kénnen laubWNGER et al.
(2002) verbessert werden, wenn man die Milieubediggn in einem passiven System manipuliert.
Das erfordert, dass der ratenlimitierenden Schjéities Prozesses erkannt und verstanden wird und
geeignete Methoden gefunden werden, um deren Kizetibeeinflussen (ibd.). Auch aus diesem
Grund ist die Untersuchung der Prozesse und Mestmami erforderlich, die einer passiven
Behandlung zugrunde liegen.
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3.4.5.8 Zusammenfassung: Faktoren fir die Langzeitwirkudgslicher
.Uran-Wetlands*

Fir eine Reihe von Schadstoffen wird in kinstlichéfetlands nachhaltig eine relativ hohe
Entfernungsrate aus dem einflieRenden Wasser letreiarunter Metalle, Feststoffe, Nahrstoffe und
organische Stoffe. Grundsatzlich ist d#izienz kunstlicher Wetlands abéegrenztund abhangig
von konkreten Eliminationsmechanismen und der Griféshalb die angestrebten Abgabewerte fir
einzelne Schadstoffkonzentrationen manchmal wenigedrig als erwinscht angesetzt werden
miissen (ITRC 2003} Dies muss auch unter dem Blickpunkt der saisabhEngigerVariabilitat

der Reinigungsleistungbetrachtet werden. Fur Uran gibt es bisher sehriggeUntersuchungen
(Kap. 3.2), wodurch Aussagen zur Langzeitwirkund dachhaltigkeit erschwert sind.

Aufgrund der niedrigen Kosten beim Langzeiteinsatzl der relativ einfachen Konstruktion sind
kiinstliche Wetlands trotz dieser Einschrankungeémnliefbeste Wahlzur Behandlung oder zumindest
Vorbehandlung von Bergbauwassern und Grundwass#riynen und anderen Schadstoffen, deren
Konzentrationen (geringfiigig) erhoéht sind und zieylelangfristig anfallen, vorausgesetzt, die
Reinigungsleistung kann tber den angestrebten Ezetaum gewahrleistet werden.

Erst eine hinreichende Kenntnis der jeweiligen Reinigungsmechanismen ermaoglichhe ei
Optimierung der Wetlandsysteme. Die wichtigsten té@h, die die Dauerhaftigkeit der
Uranriickhaltung in Wetlands beeinflussen, sindeddfiuktion, Flie3raten und Dimensionierung. Die
Nachhaltigkeit des Gesamtsystems ,Wetland“ kanrawm@ber nur bedingt abgeleitet werden. Ein
Wunschziel waren Feuchtgebiete, die sich selbailisrgn und neue ,Lagerstatten” generieren. Die
Frage der Langzeitwirkung ist jedoch ein noch utigend gekléartes Problem, das in Ausrichtung auf
verschiedene Zeitskalen durch weitere Fallstudégemter und fossiler Wetlands zu behandeln ist.

Zusammengefasst sind Rhizosphéareneffekte, derSynergismus aus Vegetation und
Mikroorganismen, eine der Grundvoraussetzungen fiur langzeitstéitzesse zur Uranriickhaltung
in einem Wetland, insbesondere im Rahmen der migdleh Sulfatreduktion.

Nachfolgend zur Sorption sollten geeignete, in Imofengen vorhandene und aktive Bakterien
prinzipiell eine Fixierung von Uranfestphasen v.igber Bioreduktion erlauben. Nicht alle
Mineralisationen gewahren eine stabile Uranfestiggu untersuchen bleibt, wodurch die Bildung
schwer- oder unléslicher Uranprazipitate forcieerden kénnte; die bisherigen Beobachtungen lassen
noch keine GesetzmaRigkeiten ableiten.

Die Entwicklung eines dauerhaft reduzierenden Mgién Wetlands ist durch die Standortwahl (vgl.
Kap. 6.2.3.2) und konstruktive MaBnahmen (Kap.4§.2u férdern. Dienlich sind wasserspeichernde
Pflanzen und Redoxpuffer wie Mackinawit (Kap. 6.2)3Konstruktiv muss auch verhindert werden,
dass FlieBhemmungen auftreten, die die Reakti@&tSystems herabsetzen wirden.

2 Fiir Pilotwetlands der Wismut wurden fiir Uran Rgimigszielwerte von 0,2 mg/L behérdlich vorgegeben
(KIESSIG & HERMANN 2000), fur die Wasserbehandlungsanlage Helmsdbrin@/L (WsmMuT GMBH 1999a).
Dagegen wird in USA auf Gebieten der ehemaligennblfbereitung ein Grundwassergrenzwert von
0,044 mg/L angestrebt (BHL 2005). Auf deutlich niedrigere Werte, zwischen1®0ng/L (Empfehlungswert
der WHO) und 0,03 mg/L (US EPA), wird in Grenzwéskdissionen fur Trinkwasser gezielt, die neben der
Radioaktivitat die Toxizitat von Uran miteinbeziehe
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4 Wetlandstudien in Gebieten des ehemaligen
Uranbergbaus: Herangehensweise und
Voruntersuchungen

4.1 Problemstellung, Zielsetzung, Untersuchungsansatze

4.1.1 Problemstellung und Zielsetzung

In Gebieten der ehemaligen Uranerzférderung bzufbeseitung wie im einstigen Ronneburger und
Seelingstadter Revier in Thiringen fallen noch &angch der Stillegung Grund- und Sickerwasser
mit behandlungsbedurftigen UrankonzentrationenDaese Wésser werden ublicherweise gesammelt
und in Wasserbehandlungsanlagen eingeleitet. DieerhoKosten und die Langfristigkeit der
Kontamination sind ein Motiv fir die Erprobung aftativer Wasserbehandlungsstrategien mit
kiinstlichen Wetlands, wobei eine dauerhafte Urdiefgsng in deren organischen Substrathorizonten
angestrebt wird. Ein erfolgreicher Einsatz solcl@mpostwetlands erfordert jedoch zuerst die
Kenntnis der wirksamen Prozesse. Zahlreiche Datdilsn zur Uranriickhaltung, wie z.B.
Batchversuche an natirlichen wund kinstlichen Satestr oder die Charakterisierung
uranreduzierender Bakterien, tragen zur Aufklarudgr aquatischen Charakteristika und
Wechselwirkungen von Uran unter Experimentalbediggun bei (z. B. IGER et al. 1999) (Kap. 3.4).
Dagegen sind Untersuchungen der zur UranriickhalteleganterProzesse im naturlichen Umfeld
bisher nur in unzureichendem AusmaR erfolgt. Inhdiigen Gelandestudien wurde i. d. R. die
Effizienz kinstlicher Wetlandsystem fiir uranhaltBergbauwésser in der Anwendung geprift, ohne
die Mechanismen intensiver zu betrachten (z. BSBLIC et al. 2001) (Tab. 3.3-2). Mechanismen der
Uranfixierung in Wetlands konnen realistisch nurf &asis von Prozessstudien erfasst bzw.
prognostiziert werden. Im Hinblick auf diesen Mahgégt dieseStudie an uranakkumulierenden
Wetlands, die sich auf dem Sanierungsgebiet der Wismut Grabhl selbst gebildet haben, zur
Auflésung der wichtigsten Frage bei: Auf welche ®éeikann geldstes Uran im Wetlandmilieu
dauerhaft festgelegt werden?

Zielsetzung solcher Prozessstudien ist letztendlich die Unusggzder an natirlichen Wetlands
erkannten Prinzipien auf kinstliche Wetlands. Méldhdestudien wurde konkret die geochemische
Milieubeschreibung beabsichtigt, weiterhin erfoltije Priifung moglicher Uranassoziationen, eine
Bindungsformanalyse zur indirekten Stabilitatshefttang, die Erfassung der Reduktion und
Ausfallung von Uran und anderer Mechanismen und Rk&egung oder Widerlegung von Uran-
Mineralphasen im Wetlandsubstrat. Mithilfe der Hngisse lassen sicklodelle fur die Entstehung
der Uranarchive finden. DiRelevanz fiir Sanierungstechnologiemnd das Potenzial von Wetlands
als komplementéare oder allein tragfahige Behandiomaftnahme zur Uranentfernung wird anhand der
Ergebnisse diskutiert.
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4.1.2 Untersuchungsansatze, Programm

Vorerkundungen im Bereich des ehemaligen Uranbergbaus bzw. deméyraufbereitung in

Ostthiiringen dienten der Standortsuche nach netiérli uranbeeinflussten Wetlands (Kap. 4.2).

Diese Geléandeerkundungen beinhalteten geologisckschBeibungen und hydrogeochemische

Voruntersuchungen an Substrat und Oberflachenwagserzuvor visuell als natirliche Wetlands

bzw. Voluntarwetlands eingestuften Feuchtgebietdns diesen wurde eine Objektauswahl fur

detaillierte Untersuchungen getroffen werden, uenvdrksamen Prozesse und Milieubedingungen bei

der Uranfestlegung starker einzuengen.

Trotz Beginn der Wetland-Vorerkundungen im Somn@2ist es erst im September 2003 gelungen,

auf dem Sanierungsgebiet der Wismut GmbH genehmaenhtlich zugangliche Wetlands zu

finden, in denen Uran auch deutlich angereichérnsl zudem die Voraussetzung fir Prozessstudien

vorliegt. Drei Standorte mit Wetlands im Umkreis von Rickstandsbecken aus der ehemaliger

Uranerzaufbereitung_ (industrielle Absetzanlagenf)lAn Thiringen bzw. Sachsen boten sich fur

weiterflihrende Untersuchungen der Redoxbedingungerhydrogeochemischen Verhaltnisse an. In

Tabelle 4-2 sind die untersuchtdétroben der Vorerkundungen und der Detailstudien nach

Standorten aufgelistet, mit Kiirzel bezeichnet undz keschrieben. Im nachfolgenden Text werden

die Proben tiber diese Kurzzeichen definiert.

Die Detailstudien (Kap. 5) beinhalten einéhydrogeologische Bestandsaufnahmeund eine

hydrogeochemische Charakterisierung von Sediment- und Wasserproben aus 22

Substrathorizonten, von denen Profile beprobt wurdénhand der Proben wurde das Milieu

hinsichtlich geochemischer Parameter und Redoxbediren mit direkten und indirekten Methoden

erfasst. Uber sequenzielle Extraktionen wurderBitielungsformen des zuriickgehaltenen Urans und

anderer Schwermetalle bestimmt und u. a. darausSthgilitdt der Uranspezies abgeleitet. Ein

Hauptanliegen, zugleich aber eine untersuchungsieetie Herausforderung war die Detektion

fixierter Uranphasen, da einige Substrathorizomtiativ hohe Uranakkumulationen aufwiesen. In

Kombination mit bildgebenden Verfahren und minegaohen Ergebnissen gelangen fir das

Spurenelement Uran einige aufschlussreiche NachvigisWetlandsubstrat. Aus den Assoziationen

von Uran mit anderen Substratinhaltsstoffen wur8laesagen Uber die Bedeutung unterschiedlicher

Festlegungsmechanismen abgeleitet.

Das Untersuchungsprogramm umfasste folgende Paame Inhalte (Abb. 4-1):

¢ Bestimmung physikochemischer Parametsy, (@, Lf, O, T) und der Durchstrémung (Q, v),
Gasmessung in den Wetlands (Uberblicksuntersuchinge

* bodenphysikalische und geochemische Untersuchuigassergehalt, KorngréRenverteilung),

* mineralogische Untersuchungen (XRD, REM/EDX),

* Elementaranalytik im Sediment und Porenwasser @&wasser-Aufschluss, organische CNS-
Analyse, Kalkgehalt nach Scheibler, TOC/DOC, ICP;M3F-OES),

» Extraktion unter anaeroben Bedingungen zur Schegdelation (TRIS),

» sequenzielle Elution und Extraktion der Sedimeriprg

* Uran-Speziationsuntersuchungen (EXAFS, XPS),

» Visualisierung der Uranverteilung (AutoradiograiREM).
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Datenerhebung

Forschungsprojekte zu

Geléindestudien:
Natiirliche Wetlands

Detailuntersuchungen

Standortwahl (3), Beprobung

atiirlichen u. kiinstlich ;
natgr 1cwzltll:nd<suglsst iehen hydrogeochemische Bestandsaufnahme:
Bodenansprache, Wassergehalt, Substrataufschluss

Uranakkumulatoren

Voruntersuchungen

(Konigswasser, HF), Elementaranalytik Substrat/
fl> Wasser, CNS-Analytik, Physikochemie

Wirkungsweise von

“Uran-Wetlands” PhreeqC: iibersittigte Phasen

Lage, Grofie

Substrat, Vegetation TRIS-Extraktion

I |
| |
| Durchflussrate |
| |
| |

|
|
XRD, XPS, EXAFS |
|
|
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Effizienz Autoradiografie
REM-EDX

V V {}

Bewertung der Prozesse zur Uranriickhaltung

7 {} 7

Prognose (Effizienz, Stabilitiit)

Abb. 4-1: Flussdiagramm der vorliegenden Arbeit

Untersuchungsmethoden

miuflistung der wichtigsten

Vor Beginn der Hauptuntersuchungen im Gelande wunde_abormaf3stab durch Experimente und
durch die Formulierung numerischer Relationen ims@lichen einige Rahmenbedingungen der
Sorption und Fallung von Uran betrachtet. Es haadgth dabei um Untersuchungen, die auf die
Identifikation von Zustandsparametern eines Wetlands zielten. Verschiedene analytistdsshare
Parameter wurden auf ihre Eignung geprift, als &ensim Wetland zu gelten, aus denen das
.Schicksal‘ des Urans wahrend der Wetlandpassagéhennd abgeleitet werden kann. Experimente
und Berechnungen zielten auf die Sensorwirkung amorganischen Liganden. Bei mehrmonatigen
Standversuchen wurde dagegen pH-abhangig die Hignaer Eisenkonzentration als
Zustandsparameter untersuchto(ACTEP et al. 2005b, RUBACTEP et al. 2006). Ein weiterer
moglicher Sensor firr die uranstabilisierende Wiames Wetlands kdnnte die Gasentwicklung im
Substrat sein. Einige Erkenntnisse aus diesen &irthungen sind in Kapitel 2.2.2 zusammengefasst.

Tab. 4-2: Uberblick iiber die bearbeiteten Proben ‘dererkundungsstandorte Gessenwiese,
Culmitzschaue, Reust und Paitzdorf sowie detland-Standorte Helmsdorf,
Culmitzsch und Zinnborn. Fur d®ediment-, Freiwasser- und Porenwasserproben
sind die Probenbezeichnungen und KurzbeschreiburzgenLokalitat aufgefiihrt,
weiterhin ggf. Urangehalt (in [mg/kg TM] bzw. [mdjL und Gaul3-Kriiger-
Koordinaten (Bessel-Ellipsoid). (Aufschluss mit Kgswasser bzw. bei Proben der
Wetlandprofile flusssaurehaltiger Aufschluss, At&ly mit ICP-MS; V =
Vorerkundung; WL = Wetland; TM = Trockenmasse; mInicht bestimmt.)
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Proben des U [ppm] RW / HW Beschreibung
Standortes Probenstandort,
Gessenwiese mittig
Gel 4,59 4510719 / 5635105 WL-Sediment oberflachennah (V)
Gelaqu 0,03 " Freiwasser Zulaufbereich Gel (V)
Ge2 4,25 4510683 / 5635150 WL-Sediment oberflachennah (V)
GeZqu 0,03 " Freiwasser Mitte in Ge2 (V)
Ge3 54 4510550 /5635790 Bach-Sediment am Wehr vor Ge4 (V)
Ge3dqu 0,05 " Freiwasser Zulauf von Ge4 (V)
Ge4 24 4510530 / 5635790 WL-Sediment oberflachennah (V)
Ged, 0,002- " Freiwasser Ablauf von Ge4 (V)
0,008
Ge5 74 4510555 / 5635455 WL-Sediment oberflachennah (V)
Proben des U [ppm] RW / HW Beschreibung
Standortes Probenstandort
Culmitzschausg
CuAl 82,1 Auesediment aus S-Bereich der Aue (V)
CuA2 160 Auesediment aus N-Bereich der Aue (V)
CuA3 967 WL-Sediment oberflachennah (V)
CuA4 n.b. WL-Sediment ca. 30 cm Tiefe (V)
Proben des U [ppm] RW /HW Beschreibung
Standortes Probenstandort
Reust
Reul 54 4513260 / 5634005 WL-Sediment oberflachennah (V)
Proben des U [ppm] RW / HW Beschreibung
Standortes Probenstandort
Paitzdorf
Pail 348 4514400 / 5635560 WL-Sediment oberflachennah (V)
Paillq, 2,36 " Freiwasser im SE in Pail (V)
Pail2q, 2,63 Freiwasser im SW in Pail (V)
Pail3q, 2,70 Freiwasser Ablauf von Pail (V)
Pail4q, 3,42 Freiwasser Ablauf hinter Pail (V)
Pai2 139 4514410 / 5635580 WL-Sediment oberflachennah (V)
Pai2lqu 2,10 " Freiwasser im SE in Pai2 (V)
Pai22q, 1,86 Freiwasser Mitte S in Pai2 (V)
Pai23q, 5,563 " Freiwasser Mitte S in Pai2 (V)
Pai24q, 1,86 Freiwasser Ablauf von Pai2 (V)
Pai25q, 2,70 Freiwasser Ablauf hinter Pai2 (V)
Pai3 259 4514300 / 5635590 WL-Sediment oberflachennah (V)
Pai3lq, 7,34 " Freiwasser Mitte N in Pai3 (V)
Pai32q, 14,05 Freiwasser NW in Pai3 (V)
Pai4 205 4514400 / 5635555 Boden sidlich auBerhalb Pail
Pai5 278 4514410 / 5635575 Boden sidlich auBerhalb Pai2
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Proben des U [ppm] RW / HW Beschreibun
Standortes Probenstandol
Helmsdorf
Helm1 n.b. 4532110/ 5626035 WL-Sediment oberflagmnah (V
Helm2 230 " WL-Sediment ca. 15 cm Tiefe (V)
Helm3 7 WL-Sediment ca. 30 cm Tiefe (V)
Helm4 845 " WL-Sediment Mischprobe 0-30 cm (V)
Helm5 n.b. 4532143 /5626014  Schacht-Sediment oberflachennah (V)
Helm6 657 " Schacht-Sediment ca. 15 cm fEi€V)
Helm7 n.b. Schacht-Sediment ca. 30 cm Tiefe (V)
Helm8 437 " Schacht-Sediment Mischprobe (V)
Helmlaq, n.b. 4532110/ 5626035 Porenwasser von Helm1 (
Helm2,, n.b. " Porenwasser von Helm2 (
Helm3y, n.b. " Porenwasser von Helm3 (
Helm4,, n.b. Porenwasser von Helm4 (
Helm5,q, n.b. 4532143 /5626014 Porenwasser von Helm5 (
Helm6,q, n.b. " Porenwasser von Helm6 (
Helm7,q, n.b. Porenwasser von Helm7 (
Helm8, n.b. Porenwasser von Helm8 (
Helm9,, n.b. 4532110/ 5626035 Freiwasser bei Helm1 ('
Helm1Qyq, n.b. " Freiwasser bei Helm2 ('
Helm1l, n.b. 4532143/ 5626014 Freiwasser bei Helm5 ('
Helm12,, n.b. " Freiwasser bei Helm6 ('
Helm13, n.b. Freiwasser bei Helm7 ('
Helm14 666 4532218 / 5625598 Sediment ausVLHe ca. 30 cm Tiefe (\
Helm15 234 " Sediment aus WLHe oberflachennah (V)
Helm16 762 Sediment aus WLHe oberflachennah (V)
Helm17 571 Sediment aus WLHe oberflachennah (V)
Helm18q, 6,54 4532213 /5625580  Freiwasser Zustrombereich Helmsc
Helm19, 4,74 4532218 / 5625598 Freiwasser Helmsdc
Helm2Q,q, 0,72 4532220/ 5625610 Freiwasser Abstrombereich Helmsc
Helm21,q, 4,44 4532220/ 5625615 Freiwasser NEAbstrombereich i
Helmsdor
WLHeaqu 2,03 4532218 / 5625598 reiwasser Helmsdorf (WLHe281 miNMN
WLHel 130 4532218 / 5625598 Sediment Helmsdorf, Tiefe B¢
WLHe2 236 Sediment Helmsdorf, Tiefe 3-5 cm
WLHe3 1117 " Sediment Helmsdorf, Tiefe Berr
WLHe4 1105 Sediment Helmsdorf, Tiefe 8-12 cm
WLHe5 747 Sediment Helmsdorf, Tiefe 124 crr
WLHe6 172 " Sediment Helmsdorf, Tiefe 146 cr
WLHe7 111 Sediment Helmsdorf, Tiefe 183 cir
WLHe8 4,79 " Sediment Helmsdorf, Tiefe 183 cir
WLHe9 268 " Sediment Helmsdorf, Tiefe 228 cir
WLHel0 3,50 Sediment Helmsdorf, Tiefe 30t crr
WLHelyqu 0,63 Porenwasser zu WLH
WLHeZ,q, 0,81 Porenwasser zu WLH
WLHe3,q, 1,41 Porenwasser zu WLH
WLHe4,q, 2,43 Porenwasser zu WLH
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WLHe5,q 1,88 " Porenwasser zu WLH
WLHe6,qu 0,91 " Porenwasser zu WLH
WLHEe gy 0,50 " Porenwasser zu WLHe7
WLHe8,q, 0,20 " Porenwasser zu WLH
WLHe%q, 0,14 " Porenwasser zu WLH
WLHel0,y 0,10 " Porenwasser zu WLHe
WLHeH1 253 Sediment 30 cm stromabwarts
Helmsdorf (WLHe
WLHeH2 86 Sediment 50 cm stromabwarts
Helmsdorf (WLHe
WLHeH3 1362 Sediment 150 cm stromabwarts
Helmsdorf (WLHe
WLHeH4 213 Sediment 450 cm stromabwarts
Helmsdorf (WLHe
Hel 360 4532220 /5625608  Boden 6stlich aul3erhalb des Wetls
Proben des U [ppm] RW /HW Beschreibung
Standortes Probenstandort
Culmitzsch
Culm1 970 4513206 / 5627282 WL-Sediment oberflachennah (V)
Culm2 391 4513200 /5627291 Becken-Sediment oberflachennah (V)
Culm3 n.b. 4513208 /5627279 WL-Sediment, Tiefe 8-12 cm (V)
Culm4 n.b. " WL-Sediment, Tiefe 12-16 cm (V)
Culm5 n.b. " WL-Sediment, Tiefe 16-20 cm (V)
Culm3,qy 13,2 " Porenwasser zu Culm3 (V)
Culméyg, 19,8 " Porenwasser zu Culm4 (V)
Culmb,qy 14,1 " Porenwasser zu Culm5 (V)
Culmé,q, 4,30 4513215 /5627278 Freiwasser Zustrombereich Culmitzsch
CulmZ,qu 4,23 4513206 / 5627277 Freiwasser Culmitzsch
Culm8,qu 3,06 4513201 / 5627283 Freiwasser Abstrom Culmitzsch (E 318%)
WLClU,qy 6,17 4513210 / 562728Freiwasser Culmitzsch (WLCu), 266 miNN
WLCul 240 4513210/ 5627280 Sediment Culmitzsch, Tiefe 0-8 cm
WLCu2 418 " Sediment Culmitzsch, Tiefe 8-14 cm
WLCu3 95 " Sediment Culmitzsch, Tiefe 14-22 cm
WLCu4 62 " Sediment Culmitzsch, Tiefe 22-31 cm
WLCu5 70 " Sediment Culmitzsch, Tiefe 31-42 cm
WLCulaqu 4,69 " Porenwasser zu WLCul
WLCU2:qu 1,89 " Porenwasser zu WLCu2
WLCU3,qu 2,41 " Porenwasser zu WLCu3
WLCu4yqu 0,79 " Porenwasser zu WLCu4
WLCuU5,qu 0,75 " Porenwasser zu WLCu5
WLCuH1 1165 Sediment 30 cm stromabwarts
Culmitzsch (WLCu)
WLCuH2 845 Sediment 50 cm stromabwarts
Culmitzsch (WLCu)
WLCuUH3 873 Sediment 150 cm stromabwarts
Culmitzsch (WLCu)
WLCuH4 893 Sediment 450 cm stromabwarts
Culmitzsch (WLCu)
Cul 20 4513196 /5627284 Boden nordlich auerhalb des Wetlands
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Proben des U [ppm] RW /HW Beschreibung
Standortes Probenstandort
Zinnborn
Zinl 61 4531482 / 5626653 WL-Sediment oberflachennah (V)
Zin2 754 4531505 / 5626601 WL-Sediment oberflachennah (V)
Zin3 430 4531486 / 5626580 WL-Sediment oberflachennah (V)
Zind,q, 0,47 4531544 | 5626726 Abstrom: Freiwasser nahe M23
Zin5,qy 0,35 4531513 / 5626590 Freiwasser Zustrombereich Zinnborn
Zin6yqy 0,49 4531507 / 5626596 Freiwasser Zinnborn
ZinTyqy 0,46 4531503 / 5626602 Freiwasser Abstrombereich Zinnborn
WLZ aqu 0,43 4531509 /5626595  Freiwasser Zinnborn (WLZ), 314 miNN
WLZ1 2234 4531509 / 5626595 Sediment Zinnborn, Tiefe 0-18 cm
WLZ2 7562 " Sediment Zinnborn, Tiefe 18-25 cm
WLZ3 1163 " Sediment Zinnborn, Tiefe 25-40 cm
WLZ4 2965 " Sediment Zinnborn, Tiefe 40-45 cm
WLZ5 152 " Sediment Zinnborn, Tiefe 45-60 cm
WLZ6 391 " Sediment Zinnborn, Tiefe 60-68 cm
WLZ7 235 " Sediment Zinnborn, Tiefe 68-75 cm
WLZ1,4qy 0,39 " Porenwasser zu WLZ1
WLZ2,qy 0,96 " Porenwasser zu WLZ2
WLZ34qu 0,71 " Porenwasser zu WLZ3
WLZ4,qy 1,16 " Porenwasser zu WLZ4
WLZ5,qy 0,13 " Porenwasser zu WLZ5
WLZ6,4qy 0,44 " Porenwasser zu WLZ6
WLZ7 5y 0,44 " Porenwasser zu WLZ7
WLZH1 1628 Sediment 30 cm stromabwarts
Zinnborn (WLZ)
WLZH2 1279 Sediment 50 cm stromabwarts
Zinnborn (WLZ)
WLZH3 5129 Sediment 150 cm stromabwarts
Zinnborn (WLZ)
WLZH4 3817 Sediment 450 cm stromabwarts
Zinnborn (WLZ)
Z1 62 4531509 / 5626578 Boden sidlich auRerhalb des Wetlands

*Oberflachenwasser-Messstelle der Wismut, langg#wiMittel

4.2 Voruntersuchung natirlicher Wetlands

4.2.1 Einleitung

Im Zuge von Gelandebegehungen im GroRraum der digemaWismut-GmbH-Betriebsstétten
Ronneburg-Seelingstadt (Ostthiringen), spater &rossen (Westsachsen), wurden insgesamt mehr
als 20 Standorte, an denen sich Wetlands natlilishh ohne konstruktive Eingriffe (,von selbst®)
gebildet haben, hinsichtlich ihrer Eignung als $#ndbjekt fur Uranakkumulationsfaktoren
vorerkundet (Abb. 4-3). Siebzehn als primar gedigrerscheinende Wetlands wurden
hydrogeochemisch weiteruntersucht. Auswahlkritevi@nen Substratbeschaffenheit (v. a. organischer
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Gehalt), Machtigkeit, Ausbildung der Zu- und Ab8gsund genehmigungsrechtliche Zugéanglichkeit.
Die Analytik von Sediment- und Wasserproberzielte darauf, das Anreicherungsvermégen dieser
Wetlands fir Uran zu beurteilen. Insbesondere aandsirt Paitzdorf, der als Bearbeitungsstandort
durch die Wismut GmbH zur Verfligung gestellt wurdejrde eine detaillierte hydrogeologische
Standortaufnahme durchgefiihrt. Tabelle 4-4 endié#t Kurzbeschreibung der untersuchten Wetlands
inklusive der ermittelten &-Gehalte und Angaben zu Urankonzentrationen inVdesserphase und
im Substrat.

Die meisten der vorerkundeten Wetlands waren flritewfgdhrende Untersuchungen der
Redoxbedingungen und hydrogeochemischen Verh&@tniss eingeschrankt geeignet. Primares
Ausschlusskriterium waren die zu geringen Urandeham Substrat, die die geogenen
Hintergrundgehalte der umgebenden Oberbdden nigideetig Uberschritten und daher eine
sekundare Anreicherung nur bedingt verdeutlichten.

~®
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Abb. 4-3: Geografischer Uberblick Uiber die Stanelaterbeprobten Wetlandsin Thiiringen und
Sachsen. Eingetragen sind zusétzlich die Standdee uberwiegend wieder
abgetragenen und verwahrten Bergbauhalden der égem&eviere Ronneburg und
Seelingstadt der Wismut GmbH. Die Eckkoordinateznfgafische Breite und Léange
im DMS-Format) des Untersuchungsgebietes sind:

NW-Ecke 50°53'57,28" N 12°04'36,37" E
NE-Ecke 50°54'15,60" N 12°29'20,90" E
SW-Ecke 50°42'01,46" N 12°05'04,08" E
SE-Ecke 50°42'16,41" N 12°29'40,45” E
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4.2.2 Methodik der Probenahme, Probenaufbereitung und Alyaik

4.2.2.1 Probenahme und Probenaufbereitung

Von den vorerkundeten Wetlands wurdevassergesattigte Sedimentprobenunterhalb der
Substratoberflache entnommen, makroskopisch bedgniund in Glasgefallen mit Wasseriiberstand
gekuhlt zwischengelagert. Da die Bodenbildung in deisten der untersuchten Proben noch nicht
weit fortgeschritten ist, wird fir die Substratpeob bevorzugt die Bezeichnung ,Sediment”
verwendet. ZuProbenaufbereitung wurde das wassergesattigte Probenmaterial im €resghrank
bei 60 °C bis zur Gewichtskonstanz getrocknet (ri@dtunden Trockenzeit). Anschlieend wurden
die Sedimentproben im Achatmorser zerkleinert, jsA@mogenisiert und mit einem Kunststoffsieb
abgesiebt. Die Fraktion <0,2 mm wurde fir die felgenden Analysen verwendet. Die
Sedimentproben Ge2, CuA2 und Pai5 wurden als Vietgiproben zu Gel, CuAl und Pai4 ungesiebt
und unzerkleinert weiterbearbeitet. Um die Urany§ietder Proben in Losung analysieren zu kénnen,
wurden die Sedimente mKonigswasser (DIN ISO 11466 1997) aufgeschlossen. Dazu wurden
jeweils rund 5 g des Sedimentes eingewogen und&amtgswasser (6 mL konz. HNO18 mL konz.
HCI, Saurenqualitat p.a., nochmals aufdestilliert) Voroxidation 12 Stunden bei Raumtemperatur
stehen gelassen. Die Proben wurden 120 Minuten 128 °C gekocht. Parallel zu jedem
Aufschlussdurchgang wurde eine Chemikalien-BlinBpro mitgefiihrt. Die  gewonnene
Aufschlusssubstanz wurde mit Reinstwasser auf afinidrtes Volumen aufgefiillt und durch
Rundfilter (Blauband) filtriert. Die Sedimente dgetailliert untersuchten Wetlandhorizonte (WLHel
bis 10, WLCul bis 5, WLZ1 bis 7) wurden spater eiitem flusssaurehaltigen Aufschluss extrahiert
(vgl. Kap. 5.2.1); fur die Urankonzentrationen ilesen Proben wurden im nachfolgenden Text die
Daten dieses zweiten Aufschlusses verwendet.

Proben aus derfreiwasser der Wetlands wurden aus ca. 15 cm WassertiefeEhG€falle gefullt,
wobei eine Teilprobe durch 0,45 um filtriert undesiweitere Teilprobe mit HNangeséuert wurde.
Gleichzeitig zur Beprobung wurden ddysikochemischen ParameteiRedoxspannung, pH-Wert,
elektrische Leitfahigkeit, Sauerstoffgehalt und Wéatemperatur mit mobilen Messgeraten erfasst.
Die Wasseranalytik im hydrogeochemischen Labor bhestitutes fir Geowissenschaften wurde
umgehend durchgefiihrt. Die Bestimmung des Wassaltgeter frischen Proben erfolgte durch
Ofentrocknung und Wagung (DIN8121T1 1976).

4.2.2.2 Auswahl geeigneter Untersuchungsparameter

An den Konigswasserextrakten der Substratprobedemneben Uran wenige ausgewahite Elemente
analysiert. Die Bestimmung von Kohlenstoff, Sticistund Schwefel (CNS-Analytik) diente der
Charakterisierung des Gehaltes an Organil,(Eluminstoffe) in den Sedimenten und damit der
chemischen Identifikation organischer BodenhorigonBeim Abbau der extern angelieferten
organischen Substanz (pflanzliche Streu) im Sedimd Kohlenstoff zum Teil oxidativ freigesetzt.
Mikroorganismen veratmen oder vergaren die orgaeisSubstanz zur Aufrechterhaltung ihres
Energiestoffwechsels. Ein Grofteil des Kohlensteffisl jedoch im Sediment mineralisiert oder — in
geringeren Ausmaf3en — als Humus stabilisiert. D&e@alt der organischen Substanz steigt im Laufe
des Bodenbildungsprozesses. In semiterrestrischeamusreichen Bdden tréagt der oxidierbare
Kohlenstoff dazu bei, dass Sauerstoff aufgezehmd.wAnaerobe Bakterien beginnen dann mit dem
reduktiven Abbau der organischen Substanz. Dalesit dliese weiterhin als Elektronendonator, als
Elektronenakzeptoren werden jedoch anstelle voneiStoff andere Verbindungen mit hoher
Oxidationsstufe (z. B. Fe(lll), SO verwendet. Die mikrobiell katalysierten Redoxrsaken fiihren
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zu einer stetigen Abnahme des Redoxpotenzials 68ndn sich dauerhaft reduzierende Bedingungen
einstellen, solange zersetzbare organische Substamzassergesattigten Sediment vorliegt. Da bei
der Reduktion oxidierter Substanzen'-ldnen verbraucht werden, steigen die pH-Werte mit
zunehmender Reduktion bis hin zu neutralen Wenten a

Stickstoff wird durch organische Substanz (Streu) und vuechdatmosphérische Deposition in das
Wetlandsubstrat eingetragen. Durch den mikrobieMlbbau entsteht N das von Bodenorganismen
aufgenommen wird. Stickstoff liegt im Boden sontieitwiegend in organischer Form vor und ist ein
wichtiger Huminstoff-Bestandteil. Anorganischer cBstoff kann in lehmigen bis tonigen Béden,
eingebaut in Tonmineralen, bis zu 25 % des Gesdickstoffes ausmachen ¢BEFFER &
SCHACHTSCHABEL 2002). Bei den Sedimenten, an denen CNS-Analyfidgte, ist der anorganische
Ton-Schluff-Gehalt jedoch gering, sodass davon egesggen werden kann, dass annéhernd 90 % des
analysierten Stickstoffes der organischen Substagerechnet werden kdnnen.
AnorganischerSchwefel liegt in Sedimenten oft in sulfatischer BindungBz in Form von Gips
(aerobe Mineralisation) vor, oder sulfidisch gebemd dabei v.a. als Eisensulfid (anaerobe
Mineralisation). Bei den untersuchten Sedimentpnolsé davon auszugehen, dass das Eisendisulfid-
Mineral Pyrit aus den aufgehaldeten Gesteinen .(zeBwitterter Ockerkalk) detritisch eingetragen
wurde. Aus Bbdden wird Schwefel als relativ leichsliches Sulfat rasch ausgewaschen, sodass der
Gehalt an S meist unter 1 % liegtC(&FFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Davon ist ein Grof3teil
organisch gebunden, wobei C-S-Bindungen Uberwied®i. stark negativen Redoxpotenzialen
hingegen kann Schwefel aus sulfatreichen L&sungékrohiell in Form sekundarer Sulfide
angereichert werden, die aber beim Eintritt oxidatiBedingungen zu Schwefelsaure abgebaut und
weggefuhrt werden kénnen (vgl. Kap. 5.3).

Uran wird in Bergbauhalden unter oxidativen Verhaltaissaus den uranfuhrenden Gesteinen (v.a.
paldozoische Schiefer) mobilisiert. Dadurch kanimeder Wasserphase transportiert werden und bei
geeigneten Bedingungen, wie sie in ,anaeroben“ &e# vorliegen (niedriges Redoxpotential,
zahlreiche Bindungspartner), wieder fixiert werden.

Eine Bestimmung voMineralphasen in den untersuchten Sedimenten mit Réntgendiffralktrie
(XRD) ist bei den Vorerkundungen nicht erfolgt, eiergleichbare Auesedimente des Gessenbaches
(nahe Ronneburg) bereits diffraktometrisch untdrsweurden (laHL 2001). Die Ergebnisse zeigen
dominierend Quarz, daneben Tonminerale, Glimmer uDilorite sowie Calcit. Ahnliche
Hauptminerale lagen bei den im Rahmen dieser Arbeithgefiihrten rontgendiffraktometrischen
Untersuchungen der Wetlandhorizonte vor (Kap. 51263

4.2.2.3 Methodik der Elementaranalytik

Die Bestimmungen voiohlenstoff, Stickstoff und Schwefel(CNS) erfolgten mit einem Vario EL
CNS Elementaranalysator (Heraeus) am Institut féodafie der FSU Jena. Die Proben wurden in
reinem Sauerstoff bei 950 °C vollstandig verbrabetr Gesamtgehalt an Kohlenstoff (,total carbon®,
TC) wurde fiir jede zu untersuchende Sedimentpraké&tdan einer Teilprobe bestimmt. Dabei wurde
der Kohlenstoff durch Verbrennen in Sauerstoff @ddund das gebildete GQOmittels Infrarot-
Absorption gemessen. An simultanen Teilproben deshen Sedimentes wurde der in Karbonaten
mineralisierte, sog. anorganische Kohlenstoff ver thermischen Behandlung mit konzentrierter
Salzsaure weggeldst. Diese Proben wurden gewaseh@nzentrifugiert. Bei der Analyse dieser
Teilproben konnte somit der Gehalt an organischeshléhstoff ermittelt werden (,organic carbon®
OC bzw. G). Die Differenz TC-OC liefert indirekt den Anteih anorganischem Kohlenstoff (,total
inorganic_carbon“, TIC) jeder Probe. Da von jededigentprobe nur zwei Teilproben (TCedl
analysiert wurden, konnten Inhomogenitaten im Makeicht berlicksichtigt werden. Zu beachten ist,

104



dass bei dieser Bestimmungsmethode nicht nur Huoffaerfasst werden, sondern auch organischer
Kohlenstoff, der in Gesteinsbruchstiicken der Sediengorhanden ist. Bei den untersuchten Proben
stellen Einschwemmungen von aufgehaldetem GesMiragm) aus dem Uranbergbau die klastische
Grobfraktion dar. Die meisten Halden beinhalter@pabische Schwarzschiefer mit hohen Gehalten an
organischer Substanz, welche feinstverteilt in Feom C-H-Verbindungen (Kerogen, Anthraxolith)
die Schwarzfarbung der Schiefer bewirkt. Somit idavon auszugehen, dass bei den
Analysenergebnissen am,£Gehalt auch Kerogene beteiligt sind, sodass die Humusgehalt
umgerechneten Werte lediglich Maximalwerte darstell

Stickstoff wurde gemessen, indem aus dem oxida&tilarannten Probenmaterial das dabei entstehende
Gas NQ katalytisch zu N reduziert und anschlieBend mittels eines Warnfalegkeitsdetektors
bestimmt wurde. Der analysierte Stickstoffgehalotgl nitrogen®, TN) ist ein weiteres Maf3 fur die
organische Substanz der Proben, wobei hier auchgamsche Bestandteile (Nitrat usw.) erfasst
wurden.

Schwefel wurde bei der Hochtemperaturbehandlun®@ Uberfiihrt. Der Schwefelgehalt_(,total
sulphur®, TS) wurde in dem Geréat durch Titratiorr gelistandig in HO, geldsten Schwefeloxide
bestimmt. Bei den meisten der untersuchten Probentk ein charakteristischer Geruch festgestellt
werden, der ein Hinweis auf,B8-Bildung durch mikrobiellen Abbau ist. Die dunkiarbe der
Sedimentproben ist teilweise auf Sulfide zurlickhuodin, die unter reduzierenden Verhaltnissen in den
Sedimenten ausgefallt wurden, wie mit weitergehendatersuchungen gezeigt wurde (Kap. 5.3).
Der gemessene S-Gehalt ist somit weniger ein Maldi@ Bodenbildung, sondern vielmehr ein
Hinweis auf Sulfideintrag und deutlich untergeortdaathigene Sulfidbildung unter reduzierenden
Verhéaltnissen. Dieser Schwefel birgt ein hohes &agsungspotenzial fir das Sediment, da sich bei
eintretenden aeroben Bedingungen Schwefelsaurenbiddnn.

Die Urankonzentrationen in der Aufschlussldsung wurdenetsittCP (Merchantek) und gekoppeltem
Massenspektrometer (VG Elemental) im hydrogeocheheis Labor des Instituts fur
Geowissenschaften der FSU bestimmt.

Die Wasserinhaltsstoffe (Anionen, Kationen, ausgewdahlte Schwermetalle @mlrenelemente)
wurden im hydrogeochemischen Labor mittels lonemtiatografie (DX120/DX600, Dionex), Atom-
absorptionsspektroskopie (AAS 5EA und AAS 5FL, Atil Jena), UV-VIS-Photometrie (Hach-
DR/4000 V) und Titration (Titrino 716 DMS, Metrohrajymittelt. Die Uran-, Zink- und Arsenanalytik
erfolgte mittels ICP-MS. Urangehalte wurden an Wgs®ben (filtriert und angesauert mit HYO
aus den meisten Standorten bestimmt (vgl. Tab.. &£®)e Vollanalyse der Wasserinhaltsstoffe
erfolgte an Pailg, und Pai2g,, die aus Wetlands am intensiver erkundeten Starfaitzdorf
entnommen wurden.

Bei einigenWetlands wurde versucht, die Bodengasentwicklumg@g CO,, H,S und CH mit einem
tragbaren DeponiegasmessgeratrTOX Gas-Mess-System) und einer 1-Meter-Schlagsonde zu
erfassen.
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4.2.3 Ergebnisse und Diskussion der Voruntersuchungen

4.2.3.1 Morphologie, makroskopische Substratansprache

Die untersuchten Proben stammen aus semiterrégndas subhydrischen Béden bzw. Sedimenten,
d. h. aus zeitweise oder standig Uberflutetem Bidgwaum Diese Sedimente werden in der Geologie
als Mudden bezeichnet. Eine Ausnahme bilden die Proben Pad Bai5 als terrestrische
Bodenproben, mit denen die HintergrundkontaminasionStandort Paitzdorf abgeschéatzt wurde, Cul
am Standort Culmitzsch sowie Hel und Z1 im séchsisdielmsdorf und Zinnborn. Tabelle 4-4 fasst
die makroskopische Substratansprachetichpunktartig zusammen.

Mit der Wassersattigung, den hohen Salzkonzentratio(s. Kap. 4.2.3.4) und dem teilweise
vorhandenem Bewuchs (v.a. Seggen und Schilf, rselerfmoose) liegen in den untersuchten
Standorten prinzipiell Bedingungen vor, die eindd@&ng von Niedermooren bzw. Auenmooren
begunstigen. Bisher ist jedoch fast nirgends eirananswerte Akkumulation von organischer
Substanz erkennbar, da die Substrate der Volunti@mwas an den Bergbaustandorten erst seit einigen
Jahren bis Jahrzehnten gebildet werden. Durch degeteagenen Sauerstoff wird der Abbau
organischer Substanz in den obersten Zentimetem velssergesattigten Substrates begunstigt,
weshalb diese obersten Sedimente Uberwiegend awerdipartikel und schwach zersetzten Wurzeln
bestehen. Ausnahmen bilden die dlteren Feuchtflagéheler Culmitzschaue (CuAl bis 2) und das
Moorgebiet Zinnborn (Zinl bis 3), die sich als nhtthe Wetlands schon deutlich langer bilden und
erst seit Beginn des Bergbaus kontaminiert bzwkst&delastet wurden.

Dass in den Mudden sauerstoffzehrende Vorgangdfirefan, ist bei intensivem Geruch, der
héchstwahrscheinlich auf mikrobielle ,$tBildung zurtickzufihren ist, zu vermuten. Die
dunkelbraune bis schwarze Farbung der Sedimentel wir zum Teil durch Huminstoffe
hervorgerufen. Zum Grof3teil sind wahrscheinlichh@ene Eisen- und Manganoxide, daneben auch
Bruchstiicke der aufgehaldeten Schiefer (sog. Sdsehiefer) im  Umkreis der
Probenahmelokalitaten Ursache der SedimentfarbBegden relativ hohen Stickstoffgehalten und
reduktiven Verhéltnissen sind die VerhéltnissediérBildung von Faulschlamm (Sapropel) gegeben.
Makroskopisch sichtbare Bodenfauna ist nicht erkeltc was vermutlich auf hohen Sulfatgehalt und
toxische Stoffe wie Uran zuriickzufuihren ist.
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Tab. 4-4: Erstbeschreibung videtlands, die sich im ehemaligen ostthiringischen Uranbeugkebiet von selbst entwickelt haben und visuslipaitenziell
geeignete Untersuchungsobjekte fiir MechanismerUdamakkumulation eingestuft wurden. Neben idarzbeschreibung der Standorteist
die makroskopischeAnsprache der Substratproben (Lockergesteinsansprache) stichpunktartig zusargefasst. Die ermittelten
Urankonzentrationen (ICP-MS-Analytik, n.b. = nicht bestimmt) in Wasgease und Substrat und g@f..-Gehalte (CNS-Analytik) sind
angegeben. (Uran aus Konigswasserextraktion, Anigaimg/kg TM = Trockenmasse.)

Wetland Beschreibung des Standortes Beschreibung des beprobten Substrates udan im Uran im
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]

Wetlands am Standort Gessenw

Gel Voluntarwetland (vgl. Kap. 3.1) in zwei aneidargrenzenden Senken von je cRW 4510719, HW 5635105 / Zulauf 0,03 4,59
500 m2 am Sudostrand der Aufstandsflache der elhgenal GessenhaldeRW 4510721, HW 5635138

(Laugungshalde; heute Gessenwiese) auf einer elidaehe von ca. 40 m x 50 nProbe an einem Zufluss aus ca. 15 cm Tiefe

Erstreckung. Das Wetland ist nach der Beraumung-addenmaterials, die in demmit Schaufel entnommen;

Zeitraum 1991 bis 2002 fallt, am FuR einer flact@#schung entstanden, dienineralisches Sediment, keine Humus-

innerhalb der Aufstandsflaiche gemaR der ehemaligemturierung rekonstruiertauflage; Schiuff-Sand-Gemisch, braun,

wurde. Das mit Schilf und Rohrkolben dicht bewacieséNetland hat keineschwarz gesprenkelt, nicht plastisch; enthalt

groBere Freiwasserflache, sondern ein wasserggsétBubstrat von wenigen dmahlreiche Schieferbruchstticke;

Machtigkeit, das diffus durchstromt wird. Der Zuftuerfolgt an mehreren StelleGeruch nach Schwefelwasserstoff;

kanalisiert als Kleiner Sickerwasserstrome (wenigés), die an der etwa 5 hoher,99 %Coq

nach Westen hin ansteigenden Béschung austretenist Eturch das von der

Laugung belastete Substrat der unabgedichteten teild unzureichend

abgetragenen Aufstandsflache kontaminiert. Der ibsterfolgt diffus zu einem

Vorfluter, der zwischen Nord- und ehemaliger Gebséte nach Nordosten in

Richtung Gessenbach fiihrt.

Gez Voluntarwetland als grol Vernassungszone nahe des Ostrandes RW 4510683, HW 56351! 0,02 4,25
Aufstandsflache der ehemaligen Gessenhalde (Lasbaide; heute Gessenwies@®robe mittig aus ca. 20 cm Tiefe mit Schaufel

mit ca. 50 x 350 m Erstreckung. Das Wetland hat siach der Beraumung desntnommen;

Haldenmaterials in einer Ebene am Fuf} einer Bogrlemtwickelt, die |nnerha|bhumoser Mineralboden; Ton-Schluff-Sand-

der Aufstandsflache gemaR der ehemaligen Konturgerekonstruiert wurde. D: h, dur in, leicht plastisch;

mit Schilf und Rohrkolben bewachsene Wetland hatzedhe, m2-groReenthalt teilverwitterte Streu;

Freiwasserflachen, tUberwiegend jedoch wasserggtsétiBubstrat von wenigen drGeruch nach Schwefelwasserstoff;

Machtigkeit ohne Wasseriiberstand. Der Zufluss gtfoldurch kleine

Sickerwasserstrome (wenige mL/s), die an der namiw8sten hin ansteigenden

Boschung austreten. Er ist durch das von der Laydwelastete Substrat der

Haldenaufstandsflache kontaminiert. Der Abstromolgtf kanalisiert in einer
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]

kinstlich angelegten Drainage zwischen Nord- unehetiger Gessenhalde, die
nach Nordosten in ein Sammelbecken fihrt.

(Ge3 An einem Wehr angesammeltes Bachsediment des (Ges$ms ca. :m RW 4510550, HW 56357! 0,08 54
stromaufwarts des Wetlandstandortes Ge4. Die Sedinéhtigkeit von einigenEntnahme oberflachennah mit Spaten im

Dezimetern hat sich im Laufe einiger Monate bis igenJahre ausgebildet. DeGessenbach;

Bach, der weiter Ostlich im Gessental entspringtlauft hier als befestigtesTon-Schluff-Sand-Gemisch mit Schiefer- und

Gerinne in einer Betonmulde (ca. 2 m breit, Wasartswenige cm bis dm). Rundveiteren Gesteinsbruchstiicken; schwarz,

300 m stromaufwérts des Wehres stromt Sickerwaasedas ebenfalls in einenbraunrot gesprenkelt, leicht plastisch;

Betongerinne (ca. 1 m breit) kanalisiert ist. Desikert wenige 100 m stromauieruch nach Schwefelwasserstoff;

warts diffus aus der Nordhalde. Das Sediment besteh zerkleinerten Partikeln, 41 %Corq

des Haldenmaterials, die im Bach transportiert wardReferenzprobe zu Ge4.)

Gel Voluntarwetland, Dimension ca. m x 2m, mit ca. 20 cm freiem Wasserspie RW 4510530, HW 56357! Zulauf 0,05; 24
uber 50 cm wassergesattigtem, durchstromten StibBtes mit Rohrkolben undSubstrat aus der Mitte des Wetlands, Ablauf

Schilf dicht bewachsene Wetland konnte sich im Bgévinne des Gessenbach&ntnahme aus ca. 25 cm Tiefe mit Spaten; 0,002-0,008
(Wanne von ca. 2m Breite und 1 m Hohe) nahe denddiig BadergrabenSchluff-Ton-Gemisch mit Schiefer- und

entwickeln. Vegetation und Substrat wurden in demtén Jahren immer wiedeweiteren Gesteinsbruchstiicken sowie

beraumt, das Wetland entwickelte sich aber raseh ured ist daher maximaWurzeln; dunkelbraun, magig plastisch;

wenige Jahre alt. Der durch Sickerwéasser der Ndddhand der Gessenwieskein auffalliger Geruch;

kontaminierte Gessenbach bildet den Zu- und AbdesfWetlands. 0,46 %Corg

Ge5 Voluntarwetland mit freier Wasserflache (Watssfer 1-2 dm) im westlichenRW 4510555, HW 5635455 n.b. 74
Hochebenenbereich der Aufstandsflache der ehemali@essenhalde, mitProbe aus ca. 10 cm Tiefe mit Schaufel
Seggenbewuchs und reichem Algenvorkommen. Es ist Regen- undentnommen;
Sickerwassersammelstelle ohne definierten Zulaufamfe weniger Jahre in eineorganikreiches Sediment aus abgestorbenen
flachen, stauenden Senke auf der rekonstruiertdst#ndsflache entstanden (vgAlgen und eingeschwemmten, mineralischen
Gel und Ge2). In der ca. 20 x 30 m groRen Verngssome haben sich einige crRartikeln, keine Humusauflage; schluffig-
an algenreichem Substrat angesammelt. Die Kontdimmaes Sickerwassers istoniger Sand, braun und schwarz, nicht
Folge der Auslaugung des unmittelbaren Untergrunés schmaler, erodierteiplastisch; enthalt zahlreiche Schiefer-
Ablauf verlauft nach Osten flach hangabwarts. bruchstiicke, Wurzeln und Algenreste;
Geruch nach Schwefelwasserstoff;
0,33 %Corg
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]

Wetlands am Standort Culmitzschaue

CuAl Sudrand desFeuchtgebietes Cmitzschaue. Das natirliche Vland in del Probe am S-Ende der Aue in ca.:m nb 82,1
Culmitzschaue sudlich von Zwirtschen erstreckt dibler ca. 700 m Lange undntfernung vom Lerchenbach aus ca. 10 bis
100 m Breite. An der Ostseite flieRt der Lerchehbaach Stiden. Das Wetlan80 cm Tiefe mit Schaufel entnommen;

wird  diffus  durchstromt, zusatzlich sind schwach amdrierende wassergesattigtes, organikreiches Schluff-
Oberflachenstrome ausgebildet. Seit Mitte der 186@kre sind Einspeisungen iffon-Gemisch, braun, nicht plastisch; enthalt
die Culmitzschaue durch stark kontaminierte Poresse#i der Absetzbeckemzahlreiche Wurzeln;

beiderseits der Aue (IAA Culmitzsch und IAA Triingimoglich und auch belegiGeruch nach Schwefelwasserstoff;

(z. B. BECKERs 2005). Das Substrat besteht aus 1-2m méchtigerleAm 1-2 %C,q (BECKERS2005)

(WINDE 1998), der als wassergesattigter Mineralbodenbotizmit erhohten

Humusgehalten ausgebildet ist. Teilweise finderh siergleyte Horizontfolgen.

Die Feuchtvegetation wird dominiert von Schilf ursdlzliebenden Pflanzen

(Halophyten). Die Kontamination der geogen belastetuesedimente stieg durch

die Bergbautéatigkeit seit Beginn der 1950er-Jahre a

CuA2 Nordostrand der Culmitzschaue als natiirlidvesland (vgl. CuA1). Probe an NE-Ende der Aueani0 m n.b. 160
Entfernung vom Lerchenbach aus ca. 15 cm

Tiefe mit Schaufel entnommen;

organikreiches Schiuff-Ton-Gemisch,

schwarz, schwach plastisch; enthalt

zahlreiche Wurzeln;

Geruch nach Schwefelwasserstoff

CUuA3/CuAd Natiirliches, 1,50 x 3m groBes Beckemgetieft im Nordwestbereich deProben in 40 cm Wassertiefe mit Plastikrohm.b. 967
Culmitzschaue, 15 m innerhalb des Westrandes, fhitnd Wasserspiegel tbedas per Hand unten abgedichtet wurde,
méchtigem Beckensubstrat. Wasserlinsen-Vegetati@in definierter Zu- und entnommen; oberflachennah organikreiches,
Ablauf ausgebildet. schwarzes Schiuff-Ton-Gemisch mit
langfaserigen Wurzeln, in etwa 20 cm Tiefe
erhoht anorganische, braune, schluffig-
sandige Beimengungen; nicht plastisch;
intensiver Schwefelwasserstoff-Geruch




Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]
Wetland am Standort Reust
Reu! Bewaldetes Wetland am Nordfu der Kegelhalden R&es ebene Feuchtgeb RW 4513260, HW 56340t nb 54
in dem Wald erstreckt sich tber ca. 200 m Langeamd0 m Breite und ist erst ilProbe am SE-Ende des Wetlands aus ca. 15
Folge der Haldenaufschiittung seit 1956 vernasst. &&rd von cm Tiefe mit Schaufel entnommen;
Haldensickerwassern aus Stden gespeist und fldehhstromt. An der Ostseit®rganischer Boden, schluffig, sandig,
wird Sickerwasser [~mL/s] in einer kinstlich anggésm Rinne drainiert. Einschwarz, nicht plastisch; enthalt zahlreiche
definierter Ablauf ist nicht ausgebildet. Im Wetlist ein wassergesattigter, miné/urzeln;
ralischer Waldboden mit Humusauflage entwickelt. Geruch nach Schwefelwasserstoff
Wetlands am Standort Paitzdorf
Pail Voluntarwetland in einem kinstlich errichteten Grabam NordfuB de RW 4514400, HW 56355( Zulauf 2,3¢  34€
Armerzhalde Paitzdorf. Das mit mit Seggen bewachskvetland hat eineProbe am SW-Rand mit Bohrstock mit ca. 2,63;
Ausdehnung von ca. 25m x 2m und ca. 35° geneigtgbewachsene50 cm Kernldnge entnommen; Ablauf 2,70-
Grabenboschungen mit etwa 2,50 m Hohe. Oberirdisohl Uber die steilen wassergesattigtes, schwarzbraunes Ton- 3,42
Grabenwande Haldenmaterial partikuldr eingetragbas Substrat wird beiSchluff-Sand-Gemisch, méaRig plastisch, mit
geringmachtigem Wasseriiberstand diffus durchstr@at. nicht fassbare Zuflussausgeflockten Huminstoffgelen
erfolgt unterirdisch v. a. von der Haldenbdschung stidlicher Richtung. Das ubef,schlammartig*), Wurzelfasern, Gesteins-
die gesamte Breite einsickernde Wasser ist stamtakeiniert. Ein kinstlich und wenigen Schieferbruchstiicken;
errichtetes Abflussrohr leitet das Wasser, dasaisiSidwestende des Wetlands @eruch nach Schwefelwasserstoff;
einem mit Schilf- und Rohrkolben bewachsenen Bedfgex 3 m) etwas staut2,01 %Corg
unter einem Zufahrtsweg hindurch nach Nordwestedds Wetland Pai2. Das
Wetlandsubstrat ist ein durchwurzelter Mineralbodgneiner diinnen Humusauf-
lage. Am flachen, nicht Uberstauten Sudostendeetlieglarauf eisenhaltige,
schlammartige Ausfallungen, im tieferen Teil destéfed ist dagegen unter dem
Wasserkarper ein subhydrischer Braunschlammbodeviakelt.
Pai2 Voluntarwetland in einem um 1970 errichtetegtoBbecken (28 m x 8 m) anRW 4514410, HW 5635580 Zulauf 1,86- 139
NordfuR der Armerzhalde Paitzdorf, ca. 6 m stromisvdes Wetlands Pail. InfProbe am NE-Rand mit Bohrstock mit ca. 5,53;
Becken mit mehr als 50 cm méachtigem, wassergetgitti§ubstrat (subhydrischeB0 cm Kernlange entnommen; Ablauf 1,86-
Braunschlammboden) und rund 20-70 cm Wasseri den sich nur atti schwarzes Ton-Schluff- 2,70

Algen als Makrophyten. Das Wasser wird tber einrRals ,Pail“ eingeleitet, derSand-Gemisch, maRig plastisch, mit
Abfluss verlauft Gber eine kiinstlich angelegte,sarovertiefte Bodenrinne nachNVurzelfasern, Laubresten und ausgeflockten
Nordwesten in Richtung einer Klaranlage. Huminstoffgelen;
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]
Geruch nach Schwefelwasserstoff;
2,85 %Corg
Pai3 Voluntarwetland, das sich seit knapp 35 JahrerNordwestfu? der Armerzhald®W 4514300, HW 5635590 7,34-14,05 259
Paitzdorf ausgebildet hat. Es handelt sich um €iekindedepression von ca. 60 Rrobe am SW-Ufer des Wetlands mit
Lange und bis zu 8 m Breite, die parallel zur Haldmtur vernasst ist. Das miBohrstock mit ca. 50 cm Kernlange
Seggen und Schilf bewachsene Wetland wird diffuscttitromt bzw. in einerentnommen;
flachen Senke, die in westliche Richtung immer efiefvird, berstaut. Amgraues Sand-Schiuff-Gemisch mit
Westende ist ein tiefes, algenreiches Becken aildgetin dem ca. 50 cm Wasseplastischen, ockerbraunen, cm-groRen Ton-
uber mehr als 50 cm méachtigem Substrat steht. Detfawd wird dort mit steilen, Schluff-Linsen und Gesteinsbruchstiicken;
bis zu 2,50 m hohen Boschungen nach W und SW begréie anderen Randeteichter Geruch nach Schwefelwasserstoff;
sind sehr flach auslaufend. Zufliisse sind nichtkexassbar; einige kleine,1,70 %Corq
sickerwasserfiihrende Rinnen sind vom Ablauf aug Rar erodiert. Das meiste
Sickerwasser wird durch Austritte am HaldenfuB kdireingetragen und ist stark
kontaminiert. Es ist kein Ablauf ausgebildet; daasaer sammelt sich in dem am
Westende vertieften, stromungslosen Becken. In ftlshen Senke ist ein
vernasster, durchwurzelter, mineralischer Boden getinger Humusauflage
entwickelt, im tiefen Becken ein subhydrischer Geilammboden (im Ubergang
zu Sapropel) mit eingetragenen Gesteinspartikeln.
(Pai4 / Pait Substrat aus der Boschung oberhalb des WetlandsaaiFuR der Armerzhalc RW 4514400, HW 5635555 / RW 45144, - 205-27¢€

Paitzdorf (Referenzproben zu Pail, Pai2 und Pai3). HW 5635575
Proben an der stdlichen Grabenbdschung des
Wetlands oberflachennah mit Spaten entnom-
men;
grau-brauner, humoser Sand bis Feinkies mit
Wurzeln und Schieferbruchstiicken; trocken-
bréckelig; kein auffélliger Geruch;
1,83 %Corq
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i

(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]
Wetlands am Standort Helmsdorf
Helmsdorf Voluntarwetland, das sich im Oberrothenbacher Tatnalb der IAA Helmsdor RW 4532110, HW 56260: n.b 77-84%
(WLHe) friihestens seit Beginn der 1960er-Jahren entwitil{detaillierter in Kap. 5.2.1Proben im N-Bereich des Wetland-

(Helm1/Helm2/ | beschrieben). Steile Béschungen begrenzen das Mietler oberstromig zumTeilbeckens mit Plastikrohr, das per Hand

Helm3/Helm4) | 6stlichen Zufahrtsweg liegende Beckenabschnitt ristd 20-30 m breit undunten abgedichtet wurde, mit ca. 35 cm

erstreckt sich ca. 30 m in Tallangsrichtung. Siakser aus den Tailings werdeernlange entnommen (Parallelentnahme

an der westlichen Béschung (kiinstlicher Fahrdamsnwdsstlichen Zufahrtswegesinehrerer Kerne);

in zwei relativ definiert fassbaren Austrittsstalleingespeist. Der Ablauf verlauftielm1 (Abschnitt 1-4 cm) als lockerer,

primar durch eine Verrohrung unter dem 0stlichen gwindurch in dasbrauner, faseriger Torf, teils orangebraun

Unterbecken (Helm5-8). Das sumpfige Substrat ist 8chilf, Seggen undimpragniert, mit gering zersetztem Laub;

Rohrkolben bewachsen und befindet sich im UbergamgGley zu Niedermoor-Helm2 (Abschnitt 4-21 cm) als fester,

torf. brauner, langfaseriger Torf, teils orangebraun
impragniert; Helm3 (Abschnitt 21 bis ca.
35 cm) als schwarzer Torf mit intensivem
Schwefelwasserstoff-Geruch; Helm4 als
Mischprobe

Helm5/Helm6/ | Voluntarwetland im Oberrothenbacher Tal, Unterbeckegl. WLHe). Der RW 4532143, HW 5626014 n.b. 437-657
Helm7/Helm8 | unterstromig zum ostlichen Zufahrtsweg liegendekBeabschnitt ist rund 20 nProben im S-Bereich des Wetland-
breit und erstreckt sich ca. 40 m in Tallangsriogtnach Nordosten. SickerwasseFeilbeckens 1 m westlich eines Schachtes mit
die mit den Tailings in Zusammenhang stehen, weres dem oberstromigerSchaufel subsequent bis in 40 cm Tiefe
Wetlandbecken durch ein Rohr und zusatzlich diéingespeist. Das Wetland wirdbgetragen;
v. a. im Westen von steilen Béschungen zwische@ 0Orfél 2,50 m Hohe begrenztielm5 (Abschnitt 0-8 cm) als humoses Sand-
Talabwarts lauft es flach aus und mindet in Sicksserstrome, die sich inSchluff-Gemisch mit einigen leicht zersetzten
Oberrothenbacher Bach vereinigen. Das bis zu 50aber, meist deutlich geringePflanzenfasern, braun bis orangebraun;
machtige Substrat ist sumpfig und besitzt nur dof3gr Freiwasserbereiche undelm6 (Abschnitt 8-28 cm) als humoses
kurze, wasserdurchstromte Rinnen. Das SubstratiisBchilf, Seggen, Binsen undand-Schluff-Gemisch mit Wurzelboden,
dominant Erlen und anderen Auengehdlzen dicht beseat Es ist inhomogen, aschwarz-braun; Helm7 (Abschnitt 28-40 cm)
vielen Stellen stark anorganisch gepréagt, an manghellen als Gley ausgebildet. als Schluff-Sand-Gemisch, braun-schwarz;
Helm8 als Mischprobe; kein auffalliger
Geruch
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i

(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]
(Hel) Substrat aus der Boschung nordostlich desawtkOberbeckens in Helmsdorf aRW 4532220, HW 5625608 360
humoser Oberboden (A-Horizont, 0-15cm) (Refereper zu Helm1-8 undProbe oberflachennah mit Schaufel entnom-
WLHe). men;

humoser Mineralbodenhorizont (sandig-
schluffig), Humusform Mull, mit
unverwitterter Streu (Laubreste, Zweige)

Wetlands am Standort Culmitzsch

Culmitzsch Voluntarwetland, das sich langs eines DammfuRe$AfeiCulmitzsch B erstreckt RW 4513206, HW 5627282 / RW 4513208, Zulauf 4,30; 970
(WLCu) (Culm1/[ und friihestens seit Ende der 1960er-Jahre entstastiédetailliert in Kap. 5.2.1HW 5627279; Proben im SE-Bereich des ~ Ablauf 6,15
Culm3, beschrieben). Tailingssickerwasser sickert durehldé-Norddamm und flieRt alsWetlands mit Schaufel bzw. mit Bohrstock (Porenwasser
Culm4, kleiner Bach, der sich im Zustrombereich aufgabeih Osten her in das Wetlantiis 20 cm Kernlange entnommen; 13,2-19,8)
Culm5) ein. Nach ca. 6 m vertieft das Wetland zu einemkBeanit freier WasserflacheCulm1 als oberflachennah entnommenes,

Ein definierter Abstrom erfolgt Uber einen Uberlaw#ich Norden in ein zweiteshumoses Schluff-Ton-Sand-Gemisch,

kinstlich angelegtes Betonbecken (Culm2). Das Waetlat ca. 26 m lang und 8dunkelbraun, mit langfaserigem

13 m breit, mit ca. 10-50 cm Wasserspiegel tbegreiBoden des Typs Gley bisVurzelboden; kein auffalliger Geruch;

Unterwasserboden des Typs Sapropel, der stelleaweiisdestens 90 cm machti@ulm3 (Abschnitt 8-12 cm) als weicher,

ist. Die Langsseiten werden von steilen, etwa 2 dim hohen Béschungerumoser, schiuffiger Ton mit feinen, maRig

begrenzt. Die Vegetation am Rand des Wetlands mmseichten Zustrombereictzersetzten Pflanzenfasern; Farbe frisch N2-

besteht v. a. aus Erlen-Weiden-Bruchwald, EschehHoiunder, daneben SeggeN1, Schlieren 5Y4/1; Farbe nach Trocknung

und untergeordnet Brennnessel. 10YR6/2 mit Schlieren 5Y6/; leichter Geruch
nach Schwefelwasserstoff;
Culm4 (Abschnitt 12-16 cm) als weiches bis
steifes Ton-Schluff-Gemisch, schwach kiesig,
mit wenigen Pflanzenfasern; Farbe frisch
5Y2/1, Schlieren 5Y4/1; Farbe nach
Trocknung 10YR6/2; leichter Geruch nach
Schwefelwasserstoff;
Culm5 (Abschnitt 16-20 cm) als weiches
Schluff-Sand-Gemisch, stark kiesig, mit
zersetzten Pflanzenfasern; Farbe frisch
10YRA4/2-5Y4/1; Schlieren N4; Farbe nach
Trocknung 5Y6/1-4/1 mit Schlieren 10YR6/2
starker Geruch nach Schwefelwasserstoff
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Wetland
(Kurzzeichen)

Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im
CorrGehalt [%] Freiwasser

[mg/L]

Uran im

Substrat

[mg/kg]

Culm2

(cu)

Mit Characeen bewachsenes Betonbecken inrgxhstordlich von WLCu. Es istRW 4513200, HW 5627291 Zulauf 6,15

auf ca. 25 m2 Flache mit einem dm-m hohen Freiwapgsgel und am BoderProbe am Nordostrand des Beckens mit
akkumuliertem Sediment ausgebildet. Das einstromenebn den Tailings Spaten entnommen;
kontaminierte Freiwasser aus WLCu flieBt nach Dsimtimung des Beckens iiSchluff-Ton-Sand-Gemisch, braun, leicht
den Fuchsbach ab. plastisch, mit Characeenwurzeln;

leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff

Substrat aus der Boschung am nordlichen Ufes Wetlands als humoseéRW 4513196, HW 5627284
Oberboden (A-Horizont, 0-15 cm), Bodentyp Braune(@eferenzprobe zu Culm1Probe oberflachennah mit Schaufel entnom-
Culm3-5 und WLCu). men;
humoser Mineralbodenhorizont mit
Humusform Mull, mit unverwitterter Streu

391

20

Zinnborn (WLZ)
(Zin1/zin2/
Zin3)

(1)

Wetlands am Standort Zinnb«

Natirrliches Wetland im Quellgebiet des Zinnborns f@andelt sich um einRW 4531482, HW 5626653 / RW 4531508,0,4
Durchstromungsmoor mit bis zu 50 cm méchtigen TFeeften in einem sumpfigerHW 5626601 / RW 4531486, HW 5626580
Waldgebiet (detailliert in Kap. 5.2.1 beschriebeBjckerwasser der rund 500 rRroben an verschiedenen Stellen des
sudlicher liegenden IAA Dankritz | und Helmsdorfdgin kleine Quellzonen, dieWetlands oberflachennah mit Schaufel
sich zu mehreren beckenférmigen Sumpf- bis Moorgebi ausdehnen und alentnommen;

Zinnborn weiter nérdlich in den Zinnbach miinden. Zin1 als humoses, braunes Schiuff-Ton-

In einigen dieser zwischen wenigen Quadratmetereinigen 10er-QuadratmeteGemisch;

groRen Wetlands wurde Substrat zwischen 10 und raishBO cm MachtigkeitZin2 als braune, trockene Torfmoose;
beprobt. Es wurden Torfe, Braunerden und Wetlandbodes Typs Gley,Zin3 als braunschwarzes Ton-Schluff-
Anmoorgley bis (saures) Niedermoor angetroffen. Diegetation besteht aussemisch, schwach kiesig, maBig plastisch,
Mischwald (Birke, Kiefer, Erle, Esche), Sphagnereg@en und untergeordnemit ausgeflockten Huminstoffgelen; leichter
Binsen und Schachtelhalmen. Geruch nach Schwefelwasserstoff

Substrat aus einer Béschung oberhalb eines Quesitftiens von WLZ ahumosel RW 4531509, HW 562657

Oberboden (A-Horizont, 0-15cm) eines Mischwald@ndentyp BraunerdeProbe oberflachennah mit Schaufel entnom-

(Referenzprobe zu Zin1-3 und WLZ). men;
humoser Mineralbodenhorizont (schluffig-
tonig), krimelig, mit Humusform Moder, mit
unverwitterter Streu (Laubreste)

61-754

62
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Wetland Beschreibung des Standoi Beschreibung des beprobten Substrates Uran im Uran i
(Kurzzeichen) CorrGehalt [%] Freiwasser ~ Substrat
[mg/L] [mg/kg]

Wetlands an weiteren Standor

Teufelsgrabe Nattrliches Wtland an der Stelle des fritheren hlossest i atti , miralischer Bden mit n.b n.b
Ortslage Culmitzsch stdlich der Culmitzschaue, Disien ca. 50 x 200 m. Zu-geringer Humusauflage
und Abfluss nicht fassbar.

Lokhalde Mehrere kleine Voluntarwetlands (je czbi® 50 m?) am flachen AufRenhang déties-Sand-Gemisch, schluffig, teils humos n.b. n.b.
Lokhalde nordostlich der IAA Culmitzsch. Flache,rnvésste Hangstufen mitind mit Beimengungen vdBphagnum

Binsenbewuchs und &uBerst geringmachtigem, Ubeewiegmineralischem

Substrat, untergeordnet mit Torfmoosen SplfagnurArten).  Diffuse

Sickerwasserzutritte aus der Halde, ebenso nicht ssbie

Sickerwasseraustrittsstellen. Schlecht zuganglich.
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4.2.3.2 Wassergehalt und organische Substanz

Alle Sedimentproben weisen hohe naturlitiassergehalteauf, was fir Wetlandsubstrate mit hohem

Anteil an Feinmaterial (Ton-Schluff bzw. organiscBeibstanz) zu erwarten ist (Tab. 4-5). Die

hochsten Wassergehalte (bis zu 92 %) haben dienBatproben mit dem gréf3ten Anteil an Streu,

wie z. B. (maRig) zersetzten Pflanzenwurzeln (Vgb. 4-4). Die Plastizitat der Sedimentproben hangt
dagegen v. a. von der Aktivitdt der Tonminerale dach Gehalt der organischen Substanz ab.

Tab. 4-5:Wassergehalsbestimmung an Sedimentproben aus voruntersuchégianls.

Probe Wassergehe Probenahm Pail 48 21.11.2002
[%] vom Pai2 46 21.11.2002

Gel 52  03.12.2002 Pai3 43 21.11.2002
Ge2 53  03.12.2002 Pai4, Paif 20 21.11.2002
Ge3 51 03.12.2002 Reul 83 27.01.2003
Ge4d 35 03.12.2002 Hel 28 05.07.2004
Ge5 37 24.10.2003 Helm14 41  11.07.2003
CuAl 7€  27.01.2003 Helm15 57 11.07.2003
CuA2 92  27.01.2003 Helm16 62 11.07.2003
CuA3 88  24.10.2003 Helm17 70 11.07.2003
CuA4 68 24.10.2003 Helm?2 85 01.08.2003
Cul 18 05.07.2004 Helm3 57 01.08.2003
Culm1 63  11.07.2003 Helm4 70  01.08.2003
Culm2 64  05.07.2004 Helm6 67 01.08.2003
Culm3 5C  29.10.2003 Helm8 64 01.08.2003
Culm4 3€ 29.10.2003 Z1 84  23.04.2003
Culm5 4€  29.10.2003 Zinl 35 23.04.2003
Zin2 88  23.04.2003

Zin3 74 23.04.2003

Tab. 4-6: Ergebnisse d&NS-Elementaranalysean ausgewahiten Sedimentproben. Der Quotient
CagN wurde aus den atomaren Verhéltnissen bestimmt.

Probe TC TIC [%] Corg TN TS Co/N  *Humus- **Kalkgehalt

[%]  berechnet [%] [%] [%] berechnet gehalt [%] (Calcit)[%]
Gel 191 0,92 0,99 0,1z 0,26 10 2 8
Ge3 4,33 2,92 1,41 0,2t 0,52 7 3 24
Ge4d 0,97 0,51 0,46 0,07 0,18 8 1 4
Ge5 0,45 0,12 0,33 0,0¢ 0,69 7 1 1
Pail 2,88 0,87 2,01 0,1¢ 0,57 13 4 7
Pai2 4,06 1,21 2,85 0,24 0,67 14 6 10
Pai3 2,53 0,83 1,70 0,1¢€ 0,30 12 3 7
Pai4 2,47 0,64 1,83 0,17 0,29 13 4 5
**% CUA - - 1-2 - - - -

* unter der Annahme, dass der gesamyg(OC) in Form von Huminstoffen vorliegt
** unter der Annahme, dass der gesamte TIC alsiGaldiegt
** durchschnittlicherCo,-Wert zahlreicher Sedimentproben aus der Culmitnsel{B:CKERS2005)
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Die gemessenen Konzentrationenoaganischer SubstanzTab. 4-6) sind im Vergleich zu typischen
mineralischen Oberbodenhorizonten erhoht, abestibhydrische Horizonte relativ gering. Da die
Werte fir G4 (OC, 0,3-2,9 %) bei den zur Untersuchung ausgeesl8edimenten sehr niedrig sind,
ist nicht von organischen Horizonten zu sprechdfeilhaus den Angaben des Gesamt-Stickstoffs
(TN, 0,06-0,3 %) und Gesamt-Schwefels (TS, 0,298)7st nicht abzuleiten, in welchem Anteil diese
Elemente in organischer Bindung vorliegen und aslogenetische Indikatoren zu sehen sind.
Zwischen der makroskopischen Beschreibung des l&rdagganischer Substanz und den analysierten
Gehalten an & ist kein gerichteter Zusammenhang erkennbar. Dieeten Gg-Werte der Wetlands
am Standort Paitzdorf (G > 1,7 %), in denen der Eintrag von Bruchstiickeg. Schwarzschiefer
bedeutend ist, sind dagegen ein Hinweis dafiir, dassGSignal primar auf mineralisierte C-H-
Verbindungen in den Sedimenten zurtickzufihrersist.{.

4.2.3.3 Elementaranalytik des Substrates

Die Kohlenstoff-Analysewerte stimmen in den TIC-Werten gut mit demakroskopischen
Beobachtungen uberein. Alle Proben reagierten eeiBéhandlung mit verdiinnter Salzsaure (7 %),
ein Anzeichen fur die Lésung von mineralisiertenictemkarbonat. Sie bestehen zu 0,1 bis 2,9 % aus
karbonatisch gebundenem (anorganischem) Kohlenstuffprechend einem Karbonatgehalt von rund
1-24 % (umgerechnet auf Calcit). Die Sedimente shath SHLICHTING et al. (1995) als
karbonathaltig bis karbonatreich einzustufen.

Der theoretische Humusgehalt der Proben l&sstdsioth Multiplikation von G4 mit 2,0 errechnen,
wenn man von einem mittleren C-Gehalt der orgaeiscBubstanz von 58 % ausgehtHSFFER &
SCHACHTSCHABEL 2002). So wirde der Humusgehalt der Proben zwisb®% (Ge4 und Ge5) und
5,7 % (Pai2) liegen, was nach A&®DEN (1994) als schwach bis stark humos anzusehebDasaber
anzunehmen ist, dass ein gewisser Anteil des gemessG,, aus altem, organisch gebundenem
Kohlenstoff besteht (s.0.), der aus den Schiefietistiicken stammt, kénnen die angegebenen
Humusgehalte nur als Maximalwerte interpretiertdeer. Der reale Humusgehalt der Proben sollte im
Bereich weniger Prozente liegen (schwach bis sgiwach humos) (GHLICHTING et al. 1995).

Der Gesamtgehalt deStickstoffes ist pedogenetisch wenig aussageféhig. So g8teten mit

N > 2 %o als N-reich, mit N <2 %o als N-armNBE & Szdcs 2000). Der Gehalt an Stickstoff liegt
hier deutlich Gber 2 %o, die Sedimente sind dempefoktickstoffreich. Die Bestimmung des
Stickstoffes ermdglicht auch die Angabe degg/B-Verhaltnisses, das prinzipielle Aussagen tber Ar
und Abbauverhalten der organischen Substanz zu{fisstcHs 1988). Es wurden die atomaren
Massen aufeinander bezogen (vgRIESE et al. 1998). In den analysierten Proben liegtreiativ
enges G¢N-Verhaltnis mit Werten von 7 bis 14 vor. Da nidi¢ Gesamtmenge des gemessengn C
mit Humus gleichzusetzen ist (s. 0.), kann davosgagangen werden, dass dag/R-Verhéltnis
noch enger sein miisste. Diese Werte sind zu niélrigrrigene organische Stoffe bzw. Huminstoffe
(SCHNITZER 1976, MILLER 1977, MEYERS et al. 1984). Sie entsprechen eher degyNG
Gewichtsverhaltnis von Mikroorganismen, das mit 4 B angegeben wird. Mikroorganismen
immobilisieren Ammonium (NE), indem sie es als organische N-Verbindung in rdikrobielle
Biomasse einbauen €BEFFER& SCHACHTSCHABEL 2002). Die Werte sind hier so zu deuten, dass in
den Proben der Anteil an,&gegenuber N bei generell niedrigem Humusgehatickritt. Offenbar
wurde bisher wenig organische Substanz eingetragdrabgebaut, was wiederum darauf hindeutet,
dass der Bodenbildungsprozess noch nicht weitdsdigritten ist.

Es wurden Bhwefepehalte zwischen 0,2 und 0,7 % gemessen. Aus delméifes G./S ist zu
erkennen, dass der Schwefelgehalt gegeniiber Kabfeeshoht ist und daher nicht quantitativ in
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organischer C-S-Bindung vorliegen sollte. Vermirtliwurde dabei auch S aus authigenen Sulfiden
gemessen, die infolge mikrobiell katalysierter Sw#duktion ausgefallt wurden.

Die Urangehalte der Sedimentproben schwanken zwischen @1Mang/kg TM (vgl. Tab. 4-7). Die
héchsten Werte wurden in der Culmitzschaue, in @nn und in Helmsdorf gemessen. Im Vergleich
dazu gibt ENGLER (1997) Uranwerte von ca. 15 mg/kg fir die Oxidasmonen der Lagerstatte
Ronneburg an. Die relativ hohen gemessenen Uraligekan rund 750 bzw. 850 mg/kg in
Sedimentproben der Wetlands in Zinnborn bzw. Hebrfsdowie in der Culmitzschaue (rund
1000 mg/kg) sind daher vermutlich ein Hinweis aakusdare Uranakkumulationen.

Der anfangs intensiver untersuchte Stanéaitzdorf mit drei Wetlands weist Urangehalte bis zu
350 mg/kg im Substrat auf. Der,EGehalt dieser Proben liegt bei bis zu 3 %, wastriidr einen
Uran-Anreicherungsmechanismus spricht, der in Vellmig mit der organischen Substanz des
Wetlands steht. Generell ist bei den untersuchterobdh keine Gegeniberstellung
Humusgehalt/Urankonzentration moglich, die einem eindeutigen Trend folgt. Dasirkadaran
liegen, dass die Anzahl und Zusammensetzung derawuthten Proben nicht reprasentativ ist. Nach
OWEN et al. (1992) sind in organikreichen Wetlandseditae Anreicherungen von bis zu 20 mg/kg
als niedrig (Jlow enrichment) einzustufen, worunt@ie Standorte Gelund Ge2 zu zahlen sind.
Urankonzentrationen von 100 bis zu 1000 mg/kg weade hohe Anreicherungen betrachtet (ggf. alle
Standorte aul3er der Gessenwiese), jedoch solltaterdgrundkonzentrationen der Sedimente bzw.
partikulare Eintrage mit einbezogen werden. An &andorten Gessenbach und Paitzdorf sowie
Culmitzsch, Helmsdorf und Zinnborn wurde neben téetlands daher auch Hintergrundsediment
aullerhalb der Wetlands beprobt, was einen direktergleich zwischen den Urangehalten der
Wetlandsedimente (Ge4 bzw. Pail bis 3 sowie aloér Culm und WLCu, Helm und Zin1 bis 3)
und der von Wetlands unbeeinflussten Sedimente (izeB Pai4 bis 5 sowie Cul, Hel und Z1)
ermdglicht. Im Vergleich dieser Entnahmestellen emarfir die thiringischen Standorte keine
signifikanten Unterschiede festzustellen bzw. sdgdrere Urangehalte in den Hintergrundsedimenten
zu messen, sodass bislang kein Nachweis daflrobtbreerden konnte, dass Uran in diesen Wetlands
akkumuliert wurde. Die Erwartungen speziell an tthigringischen Standorte der Voruntersuchungen,
die auch auf Angaben der Fa. Wismut/Wisutec beryhtémlich dass Uran in den untersuchten
Wetlands angereichert wurde, wurden nicht erfibie beiden Standorte in Sachsen (Helmsdorf,
Zinnborn), sowie der thlringische Standort Culndtgsdie alle erst spater in die Vorerkundungen
miteinbezogen werden konnten, zeigen jedoch fiircmarHorizonte deutlich erhohte bzw. generell
sehr hohe Urankonzentrationen. Sie wurden dahelid{iDetailstudien ausgewahlt.

Die Bestimmung erhohter Werte d@odengase(Tab. 4-8) sollte einen Anhaltspunkt fir mikrokeel
Prozesse geben. Mit einer Schlagsonde wurde versdiehaus den Wetlandsubstrat ausstromenden
Gase Q, CO,, H,S und CH mithilfe eines Deponiegasmessgerates quantitatigrfassen. Wahrend
am Standort Helmsdorf an funf verschiedenen SteéBasmessungen gelangen, zeigte das Gerat an
weiteren Standorten nur Messfehler, was darandags anstelle der Bodengase Wasser angesaugt
wurde. Fir Wetlands eignet sich die angewendetéddet nicht.

Im Wetland Helmsdorf (WLHe) gibt es bei nur undietitierniedrigtem @Gehalt im Vergleich zur
Umgebungsluft teilweise erhdhte gBntwicklungen neben geringer Schwefelwasserstaffe
Methanbildung. Die geringen,B-Konzentrationen von bis zu 7,6 ppm kénnen danmdeuten, dass

im Substrat bereichsweise mikrobielle Sulfatrecktvorliegt. Die gemessenen Methangehalte sind
ebenfalls duBerst niedrig, sodass sie nicht aldeetige Hinweise auf Methanogenese gedeutet
werden.
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Tab. 4-7:Urangehalte ausgewahlteSedimentproben aus natirlichen Wetlands [mg/kg TM]. Die
ermittelten Co-Gehalte [%] wurden zum Vergleich gegeniibergestellt; eskain
eindeutiger Trend in der Konzentrationsentwicklubgider Parameter erkennbar.
(Uran aus Konigswasserextraktion, Analyse mit ICB: N,y aus CNS-Analytik; TM
= Trockenmasse.)

Probe Uran Corg Probe Uran
[mg/kg] [%] [mg/kg]
Gessenwiese Helmsdorf]
Gel 4,59 0,9¢ Helm2 230
Ge2* 4,25 - Helm3 77,1
Ge3 53,8 1,41 Helm4 845
Ge4 24,4 0,5¢ Helm6 657
Ge5 73,5 0,3: Helm8 437
Helm14 666
Culmitzschaug Helm15 234
CuAl 82,1 - Helm16 762
CuA2* 160 - Helm17 571
CuA3 967 - Hel 360
Reust Culmitzsch
Reul 54,4 - Culm1 970
Culm2 391
Paitzdorf Cul 20
Pail 348 2,01
Pai2 139 2,8t Zinnborn
Pai3 259 1,7¢C Zinl 60,7
Pai4 205 1,82 Zin2 754
Pai5* 278 - Zin3 430
Z1 61,7

* Vergleichsproben ungemérsert, ungesiebt
kursiv: Proben aus Bdden neben den Wetlands (Hintergrdimsat)

Tab. 4-8: Konzentrationen dBodengaseO,, CO,, H,S und CH, die mit einer 1-Meter-Schlagsonde
an funf verschiedenen Stellen des Wetlands WLHeStandort Helmsdorf gemessen
wurden. Analytik mittels tragbarem Deponiegasmersgge

Gasphase 5 Bodengas-Messpunkte Mittel-

in Helmsdorf (WLHe) wert
0, [%] 20,3 16,3 20,3 205 206 19,6
CO; [%] 0,00 0,24 0,00 0,00 0,005 0,05
CH, [%] 0,0 0,2 0,0 0,0 0,1 0,06
H,S ppm 1,5 0,0 7,6 7,4 42 37
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4.2.3.4 Physikochemische Parameter

An zwei Wetlands an der Lokalitat Paitzdorf und gden Standorten Helmsdorf, Culmitzsch und
Zinnborn wurden die physikochemischen ParameterGeefande bestimmt (s. Tab. 4-9) und das
Freiwasser dieser Messpunkte beprobt.

Tab. 4-9: Bestimmung dgrhysikochemischen ParametepH-Wert, Temperatur, Redoxpotenzial in
Bezug zur Normalwasserstoffelektrodey (Es. NHE), Leitfahigkeit und geldster
Sauerstoff im Freiwasser bzw. Porenwasser (mitliziert) naturlicher Wetlands.

Probe pH T Eh vs. NHE Lf 0,
[°C] [mV] [mS/cm] [mg/L]

Paitzdorf

Pail2q, 6,4(C 4.€ +44( 2,87 8,2
Pai2%qu 7,21 3, +27C 4,17 9,€
Helmsdori

WLHesq 7,02 13,1 +32C 4,0z 1,7
*Helm g, 7,5€ 26,¢ +24( - -
*Helm2.qu 7,9¢ 26,7 +18( 0,000: -
*Helm3,qu 7,0€ 26,F +24( - -
*Helm4,q, 7,6C 26,€ +44( 4,5¢ -
*Helm5,qu 7,62 25,€ +20( 3,91 -
*HelmB,qu 7,61 24.¢ +14( 3,8¢ -
*Helm7,qu 7,62 24.¢ +22( 1,2C -
*Helm8,qu 7,5¢ 26,2 +20( 3,9¢ -
HelmQ,q, 7,52 15,¢ -12C - 0.t
Helm1Qqy 7,0¢ 17,C -7C - 0,4
Helm1l,g, 7,5¢ 20,7 -1C - 0,1
Helm12,, 7,4¢€ 18,€ -3C - 0,2
Helm13, 7,01 21,2 +15(C - 0,1
Culmitzsch

WLCUyqy 7,4z 9,4 +1C 7,3¢ 2.t
*Culm3aqu 8,07 214 +33( 4,32 -
*Culm4aq, 8,0¢ 21,2 +10( 4,3t -
*Culm5gqu 7,9¢ 21,7 +9C 4,52 -
Zinnborn

Zind,q, 6,7C 20,1 - 2,91 -
WLZ .4 6,5¢ 3,2 +39( 1,44 51

* Parameter (ohne im Porenwasser bestimmt.

An verschiedenen Beprobungspunkten weisen hohédhggjkeiten (> 3 mS/cm) auf hohe geldste
Salzfrachten hin. Der Sauerstoffgehalt wurde cacrhOunterhalb der Wasseroberflache gemessen.
Speziell in den Wetlands in Paitzdorf wurden hoheh&te an @ mit rund 60 bis 70 % der
Sattigungskonzentration gemessen (entsprechendn@lOgeldster @), ein Indiz dafir, dass durch
die langsame Durchstrémung ein Gasaustausch mitdersphéare geférdert wird.

Der pH-Wert ist an jedem Standort anndhernd neufeal wurde Uberwiegend ein positives
Redoxpotenzial bestimmt; Vergleichsproben zwisdhesiwasser und Porenwasser, das erst im Labor
durch Zentrifugation gewonnen wurde, zeigen messitithe E-Wert-Unterschiede und lassen daher
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die Eignung des angewendeten Messverfahrens mibXReitistabmessketten stark anzweifeln,
speziell auch fur das Milieu in Wetlands (vgl. al8HURING et al. 2000). Das wird ebenfalls durch
den Vergleich mit weiteren Parametern deutlich. Déetland mit Mess- und Beprobungspunkt Pai25
zeigt ein niedrigeres Redoxpotenzial, bei dem Bainerstoff mehr nachweisbar sein sollteHSFER

& SCHACHTSCHABEL 2002). Gemessen wurden jedoch hoh&\@rte bei einem leicht basischen pH-
Wert. Das Wetland mit Mess- und BeprobungspunkiPargab bei Messungen oberflachennah ein
noch hoheres Redoxpotenzial und hohgGehalte; als mikrobiell katalysierte Redoxreaktion
solliten gemaR desyBNertes Nitratreduktion und beginnende Manganredakablaufen, doch steht
das im Widerspruch zu den sehr hoher3@halten. Der pH-Wert zeigt leicht saure Bedinguman.

4.2.3.5 Hydrochemie

Die Untersuchungsergebnisse der Wasserphase dé@andetuf dem ehemaligen Bergbaugebiet der
Wismut GmbH sollten aufzeigen, in welchen Konzerdreen Uran in der Wasserphase gelost ist
(Tab. 4-10) und wie hoch diese im Vergleich zu Henzentrationen in den Wetlandsedimenten sind.
Ein Indiz fur eine Reinigungswirkung der Wetlandsirer eine messbare Abnahme der geldsten
Urankonzentration am Auslauf der Wetlands. Da dandort Paitzdorf urspriinglich als geeignetes
Untersuchungsobjekt vorgeschlagen wurde, wurdenlaNalysen von Wasserproben aus den
Wetlands erbracht (Tab. 4-11). Diese ermdglichere &instufung der Freiwasser der Wetlands als
neutrale Mg-Sulfatwasser, die relativ hoch mit Uraglastet sind und extrem hohe Héartegrade
aufweisen. Eisen und Sulfat resultieren aus deitv@ywitterung, wobei Eisen in der Wasserphase
aufgrund von Ausfallungen abgereichert ist. Dasligltreten von Eisen im Wasser kénnte ein Indiz
dafiir sein, dass die schwarze Substratfarbung dwrcth authigene Eisensulfide verursacht wird. Die
lonenbilanzen der Wasseruntersuchungen zeigen Abwegen von rund 1 %.

Tab. 4-10Urananalytik anFreiwasseproben der vorerkundeten Wetlands. (Analyse mitMCF)

Probe Uran Standort der Probenahme
[mg/L]
Gessenwiese
Gelq 0,03 Zulauf zu Wetland Gel
GeZq 0,03 Wetland Ge2 (Mitte)
Gedq 0,05 Zulauf zu Wetland G7
Gedt 0,002-0,008 Ablauf von Wetland G7
Paitzdorf
Paillq, 2,36 Wetland Pail (SE-Ecke)
Pail2q, 2,63 Wetland Pail (SW-Ecke)
Pail3q, 2,70 vor Wetland Pail (Auslauf)
Pail4q, 3,42 Wetland Pail (Auslaufrohr)
Pai2Lq, 2,10 Wetland Pai2 (SE-Ecke)
Pai22q, 1,86 Wetland Pai2 (Mitte S)
Pai23q, 5,53 Wetland Pai2 (Mitte S)
Pai24, 1,86 Wetland Pai2 (Auslauf)
Pai25qu 2,70 Wetland Pai2 (Auslauf)
Pai3lq, 7,34 Wetland Pai3 (Mitte N)
Pai32q, 14,05 Wetland Pai3 (NW-Ecke)

121



Helmsdorf

Helm18q, 6,54 Zulauf zu Wetland Helmsdorf
Helm1Qq, 4,74 Wetland Helmsdorf Mitte
Helm2Qqy 0,72 Ablauf von Wetland Helmsdorf
Helm21q, 4,44 Ablauf Dammostseite
WLHe,q 2,03 Wetland Helmsdorf (Mitte N)
Culmitzsch

CulmGygy 4,30 Zulauf zu Wetland Culmitzsch
Culm7Z,q, 4,23 Wetland Culmitzsch Mitte
Culm8,q, 6,15 Ablauf von Wetland Culmitzsch
WLCu,qy 6,17 Wetland Culmitzsch (Mitte N)
Zinnborn

Zin4aqu 0,47 Abstrom bei Messstelle M232
Zin5,qy 0,35 Zulauf zu Wetland Zinnborn
ZinBaqu 0,49 Wetland Zinnborn (Mitte)
ZinTaqu 0,46 Ablauf von Wetland Zinnborn
WLZagu 0,43 Wetland Zinnborn (Mitte S)

* mehrmalige Beprobung durch S. Senitz, IGW, Friih2001

Tab. 4-11: Vollanalysen aRreiwasseproben natirlicher Wetlands mPaitzdorf. (Beprobung vom
03.12.2002. Analysen mit ICP-MS, AAS, IC, Photometed Titrino.)

Probe Si As CI SO~ HCO; NO; NO; POZ Na" K* ca™
[mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L]
Pail2q 52 0,0023 7,47 2730 14,52 1 n.n. nn. 860 3,76 32¢
Pai25q, 4,1 0,0056 15,18 3450 184 1 <0,005 <0,05 15,67 4,65 244
Probe Mg*™* Gesamthart Fe Mn Al NH,* Zn Cr
[mg/L] [mmol/L]/°dH [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L]
Pail2q | 4844 28,1 158 0,567 2,144 3,175 0,030 0,233 <0,002
Pai2%q 776 38,0 213 0,051 0,611 0,048 0,043 0,113 <0,002

Standorte: Pailg,= Freiwasserprobe, vor dem Auslaufrohr in Paihemmen
Pai25, = Freiwasserprobe des Wetlandbeckens Pai2, uiitetba Auslaufs im NW entnommen

4.2.4 Beziehung zwischen den Ergebnissen der Substratdun
Wasseranalysen

In der nachfolgenden Tabelle 4-12 sind fur den &ierPaitzdorf, an dem mehrere Wetlands beprobt
wurden (Pail, Pai2 und Pai3), def,&ehalt [%)] sowie die Urankonzentrationen in Seditproben
[mg/kg TM] und Wasserproben [mg/L] beispielhaft gagbergestellt. Zwischen,& und Urangehalt
der Sedimentproben dieser Wetlands ist kein limézwsammenhangablesbar.

Die Entwicklung der Urankonzentrationen im Zuge der Wetlanddurchstromung sind ebenfalls
beispielhaft dargestellt (Abb. 4-13). Die Wetlarflail, Pai2 und Pai3 werden nacheinander tber
kanalisierte FlieRstrecken als Verbindung durclsos jedoch sind auch unkontrollierte
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Sickerwasserzutritte von den Halden wahrscheinligh, deren FuR sich die Wetlands lateral
erstrecken. Bei den Wetlands Pail und Pai3 in dRaitsteigt der Urangehalt im Wasser wahrend des
Durchflusses durch die Wetlands von 2,4 auf 2,7.bvom 7 auf 14 mg/L an, wahrend der Urangehalt
im mittleren Wetland Pai2 sinkt. Dieses ist in eiBetonwanne ausgebildet und daher von lateralen
Sickerwasserzutritten abgekoppelt.

Tab. 4-12: Gegenlberstellu@g,y [%] und Urankonzentrationen in Sedimentproben [mg/kg TM] und
Wasserproben [mg/L] aus drei Wetlands des Vorerkngsstandortesaitzdorf.

(Corg aus CNS-Analytik; Uran aus Konigswasserextraktiod ICP-MS-Analytik; TM
= Trockenmasse.)

Standort g/‘;’]g [mg /k;J] [m;/L]: Zulauf Mitte  Ablauf
Pail 2,01 348 2,36 2,63 2,70
Pai2 2,85 139 2,10 1,86 1,86
Pai3 1,70 259 7,34 - 14,05

O Pail @ Pai2 OPai3

Uran [mg/L]

2

Messpunkte im Wetland
(1=Zulauf, 3=Ablauf)

Abb. 4-13:Entwicklung der Urankonzentration in der Wasserphase versehedNetlands zwischen
Zulauf und Ablauf. Die Analyseergebnisse zeigeneefunahme, und nicht wie
erwartet eine Abnahme der geldsten Urankonzentratidoeim Durchfluss durch die
Wetlands Pail und Pai3. Auch die subsequente Dwdchsng mehrerer Wetlands
(von Pail ber Pai2 in Pai3), die am Standort Baifzndherungsweise ausgebildet

ist, zeigt keine positiven Einflisse der Wetland$ die Urankonzentration in der
Wasserphase.

Fir alle vorerkundeten Wetlands, an denen Urankdretion von Sediment zu Wasser ermittelt
wurden, kdnnen aus dem Verhdltnis der beiden Paeaareicherungsfaktoren von etwa 40 bis
2100 abgeleitet werden (Tab. 4-14). Da die Werte Einzelanalysen stammen, sind diese Faktoren
nur Anhaltspunkte. Im Vergleich zu Literaturdatelie sich auf organikreiche Wetlands wie Moore
beziehen, sind sie zudem recht niedrig (z. @ et al. 1992) (vgl. Tab. 3.3-1).

Die niedrigste Anreichung zeigen die Wetlands iftZéarf, wobei im ersten der drei hintereinander
durchstromten Wetlands der hochste Faktor ermitteltde. Im Substrat ist Uran knapp 150-fach
héher konzentriert als im einflieBenden Sickerwad3a sich das Hintergrundsediment im Urangehalt
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nur undeutlich von den Wetlandsedimenten unterdeteist anzunehmen, dass die Urangehalte im
Substrat dominierend auf partikuléren Eintrag zkriéiihren sind. In den Proben Ggf5e4 aus
dem Gessenbach driickt sich dagegen ein hoher Ohigtlszwischen Konzentrationen in der Lésung
und im Sediment aus, der aber ebenfalls auf Peiiteag und nicht auf sekundare Anreicherung
zurtickzufihren ist. Am Standort Gessenwiese siadldankonzentrationen generell sehr niedrig.
Eine deutliche Anreicherung sollte dagegen in Arawtit der Urankonzentrationen von knapp
1000 mg/kg in der Culmitzschaue ( CuA3) vorliegenbei das nicht quantitativ zu belegen ist, da die
bedeutenden seitlichen Sickerwasserzutritte ausTaddimgs nicht zu erfassen und beproben waren.
Dieser Standort ist fur die weiteren Untersuchund@her nicht geeignet, zumal das Auesediment in
seiner gesamten Breite von etwa 100 m durchstrdindt Bickerwassereintritte kdnnen dabei weder
analysiert, noch kontrolliert werden, im Vergleidu den kleineren und deutlicher begrenzten
Wetlands an den meisten anderen Standorten.

Im Resimee erscheinen die drei Standddelmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn in der
Gesamtbetrachtung  von  Urankonzentrationen im  Weadlabstrat,  Hintergrundwerten,
Anreicherungsfaktoren und Standortverhaltnisseolgstersprechend fir weitere Detailstudien. Hier
sind Indizien fir sekundare Urananreicherungen tducbemisch-biologische Ablaufe in den
Wetlandsubstraten gegeben.

Tab. 4-14: Ausgewahlte Wetlands der VorerkundungeBestimmung von Uran-
Anreicherungsfaktoren aus Einzelanalysen. Die Urankonzentrationen im
Wetlandsediment [mg/kg TM] sind auf das im Freivesisgeloste Uran [mg/L]
bezogen. (TM = Trockenmasse.)

. Anreicherung als Faktor
Wa;igg{()be S;?é%g:gﬁ; U(Sediment) : U(Wasser)
in [mg/kg TM] : [mg/L]
Gessenwiese)
Gelq Gel 148
Ge2qy Ge2 129
Ge3dq Ge4d 469
Paitzdorf
Paillq, Pail 147
Pail2q, Pail 132
Pail4q, Pai2 41
Pai2lq, Pai2 66
Pai25, Pai3 96
Helmsdorf
Helm18, Helm14 102
Helm18, Helm15 36
Helm18q, Helm16 117
Helm18q, Helm17 87
Culmitzsch
CulmG,qu Culm1 226
Zinnborn
ZinSaqu Zin2 2141
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4.2.5 Zusammenfassende Bemerkungen zu den Voruntersucheng

Im Rahmen von Gelandeuntersuchungen im Umfeld ddridbe Ronneburg und Seelingstadt des
ehemaligen Uranbergbaugebietes wurden insgesamt afeeB0 Standorte, auf denen sich Wetlands
natirlich bzw. im Zuge der Bergbautatigkeit geHilti@ben, hydrogeologisch vorerkundet. Davon
wurden 17 Wetlands hydrogeochemisch untersucht.ADiglytik an Sediment- und Wasserproben
zielte darauf, das Ruckhaltevermdgen dieser Wedldiid Uran zu beurteilen. Zusammengefasst
erwiesen sich fast alle Standorte als nicht getifimalie geplanten, prozessorientierten Gelande- u
Laboruntersuchungen (Kap. 5). Uran ist in den nailierhen Bodenhorizonten der meisten Wetlands
im Vergleich zu den Oberbdden der Umgebung nichgeesichert, was den urspringlichen
Erwartungen und Aussagen widersprach.

Bei den vorerkundeten Voluntarwetlands handeltiels sm junge Bildungen mit einem Alter von
wenigen Monaten (Standort Gessenwiese) bis zu 30a#Ben (Standorte Paitzdorf, Culmitzsch,
Helmsdorf). Wie die Sedimentansprache und die edr G,-Gehalte verdeutlichen, auch im
Vergleich mit TN und TS, wurde bisher in die mesW#etlands nur wenig organische Substanz als
pflanzliche Streu eingetragen und in Form von Huwtafien stabilisiert. In den Wetlands in
Thuringen wurden berwiegend mineralische, sensisénische bis subhydrische Sedimente, jedoch
keine organischen Horizonte (org. Substanz > 30A@,BODEN 1994) gefunden. Diese Sedimente
sind bisher nicht fur die Ansiedlung arten- undividlienreicher mikrobiologischer Gesellschaften
geeignet, da der Gehalt an oxidierbarem Kohlenstoffgering ist. Wahrscheinlich ist durch den
Mangel an Biomasse die Entwicklung von Mikroorgames, die die reduktive Ausfallung von Uran
katalysieren kdnnten, in den Wetlands gehemmtdigiweiterfiihrenden Untersuchungen wurden erst
nach Ausdehnung des Untersuchungsgebietes auf &bsen bzw. auf primér nicht zugangliche
Gebiete mit zeitlicher Verzégerung drei geeignetetldds gefunden, fir die dank Unterstiitzung
durch Mitarbeiter der Wisutec GmbH (F. Dullies, OD. Vogel) auch die Genehmigung zur
Beprobung erteilt wurde. Die drei Standotielmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn weisen im
Wetlandsubstrat erhdhte Urankonzentrationen mitkktafen sekundarer Anreicherung auf und sind
von den Standortverhaltnissen her gut fur prozessierte Studien geeignet (Kap. 5).

5 Detalllierte Studie an drei naturlichen Wetlands
5.1 Einleitung

5.1.1 Vorgehensweise

Im Umfeld der industriellen Absetzanlagen Helmsdenid Culmitzsch, innerhalb der umzéunten
Sanierungsbereiche der Wisutec GmbH, haben sichemekleine Wetlands entwickelt, aus denen
Objekte fiir weitergehende Untersuchungen ausgewsédntien konnterDrei Wetlands erfiliten die
bei den Voruntersuchungen (Kap. 4.2) angesetzteswAllkriterien mit machtigen, organischen
Substraten und oberflachlich einspeisenden Siclessva sowie ebenso lokalisierbaren
Abflussbereichen. Mit deutlichen UrananreicherunganSubstrat im Vergleich zu Sedimenten der
Umgebung und zur Zustromkonzentration schienenedig®i Wetlands fir die beabsichtigten
Untersuchungen, die auf dierksamen Prozesse bei der Uranfestlegungielten, gut geeignet. Die
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Gewinnung von Parametern, mit denen Umsatzrategnpstiziert werden konnten, wie detaillierte
Daten zum geometrischen Aufbau des Wetlands umdlizchlassigkeit sowie Speichervermdgen, war
nicht Ziel dieser Arbeit.

An den ausgewahliten drei Wetlands erfolgte eine tauafrogeochemischen Methoden basierende
Beschreibung der Bedingungen, bei denen Uran deutlkkumuliert werden konnte, und daraus eine
Ableitung der Ruickhaltemechanismen. Uran kann m\Wetlands in Form von natirlichen Mineralen
vorliegen, die partikular eingetragen wurden. Eanelere Form sind stabile Uranspezies, z. B. Oxide
und Karbonate, die als Ausfallungen direkt im Watlaentstanden sind. Das ist moglich bei
Uberschreiten des Loslichkeitsproduktes in der tragden Losung (vgl. Kap. 5.2.3.2.5). Grundlage
der Detailuntersuchungen war die Durchteufung urepr8bung des organischen Substrates der
Wetlands imVertikalprofil , um getrennt voneinander Feststoff und Wasserphasdansgesamt 22
Wetlandhorizonten zu untersuchen. Mit einer Reibe YAnalysen und Laborstudien wurden der
Einfluss der Wetlands auf das Grundwasser erfasstdie Mechanismen der Uranimmobilisierung
beschrieben (vgl. Untersuchungsprogramm in Kap. 4.1

Der Zugang zu den Standorten war jeweils in Baghgjtvon Mitarbeitern der Wisutec GmbH
moglich; jedes Wetland konnte an zwei bzw. dreinfieen vor Ort untersucht und beprobt werden.
Hintergrundinformationen zur Entstehung der Wetidaddorte sowie einzelne Analysewerte zu
Urankonzentrationen im Substrat und in benachbaviessstellen der Grund- und Oberflachenwésser
wurden von der Wisutec GmbH freundlich zur Verfigugestellt. Eine Reihe von Untersuchungen
bzw. Analysen wurden von weiteren Kooperationsmartn unentgeltlich ermdglicht bzw.
durchgefihrt.

5.1.2 Beschreibung der Standorte

5.1.2.1 Kontaminationsquellen der untersuchten Wetlands

Geeignete Proben aus natirlich bzw. nach Eingriffelbstandig entstandenen Wetlands waren auf
dem Sanierungsgelande der Wismut GmbH speziell a&ereichen der ehemaligen
Uranerzaufbereitung zu gewinnen. Die drei ndheermsothten Wetlands befinden sich im Umkreis
bzw. Einflussbereich von Absetzbecken, sog. inéklEn Absetzanlagen (IAA), in denen die
Aufbereitungsriickstande aus der Uranproduktion,sdigenannten Tailings eingelagert wurden. Hier
haben sich Wetlands gebildet, die von uranhaltig@gckerwassern und Grundwéassern intensiv
beeinflusst werden.

Zwei der naher untersuchten Wetlands liegen im éiskder IAA Helmsdorf und IAA Déankritz I/11
des ehemaligen Uranerz-Aufbereitungsbetriebes €nosérdlich von Zwickau im Freistaat Sachsen
(Abb. 4-3 und 5.1-1). Das sind Wetlands am bzw.endks Standorts der ehemaligen Ortslage
Helmsdorf (RW 4532218, HW 5625598, 281 miNN bzw. RW 4531508/ 5626599, 314 miNN).
Im Aufbereitungsbetrieb Crossen wurden sedimentéaebonaterze aus dem Raum Ronneburg,
erzgebirgische Gangerze, Freitaler Erzkohle und idg&einer Erze verarbeitet ($#MuT GmBH
1999a). Die Erze enthielten zwischen 0,05 und 0drén, und auch auffallig erhdhte Arsengehalte
bis 0,5 %.

In die IAA Dankritz | bzw. Il wurden von 1952 bzwl955 bis 1958 stark uranhaltige Tailings
(Urangehalt von 110-307 mg/kg) im Umfang von 6,6vb4,2 Mio. t eingespilt (V8MuT GMBH
1999a). Weitere Daten zur chemischen Zusammenggti®mTailings sind nicht publiziert. DIAA
Dankritz | ist eine ehemalige Kiesgrube, die nicht abgediatede und Schlamme von rund 22 m
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Machtigkeit enthalt, die zeitweise Ubergelaufendsiibd.). Da das Zinnborn-Gebiet rund 500 m
norddéstlich dieser IAA im Geléndetiefsten liegt, rden die Gberlaufenden Tailings méglicherweise
partikular in das Gebiet, und damit auch in dasersuichte Wetland eingetragen. Auch in die
ehemalige Kiesgrub®A Dankritz Il wurden ohne Abdichtung Tailings gesplilt, wobeieeta.
11 m hohe Eindammung aus Tailingsmaterial die Aufmekapazitat erhdhte (@Mut GMBH
1999a).

Die im Oberrothenbacher Tal liegende, stidstlictDankritz | anschlieBendéA Helmsdorf, das
zweitgroRRte der von der Wismut betriebenen Absetatre, wurde von 1958 bis 1989 fiir 48,8 Mio. t
fur ausschlie3lich karbonatische Rickstandsschlardere Crossener Uranerzaufbereitung benutzt
(WisMuT GMBH 1999a). Die eingespulten Tailings sind feinkérnighregelmafig im Becken
geschichtet, und die Konzentrationen der Eleméfifa, As, Bi, Co, Cu, Cr, Ni, Pb, S, Zn, $O
CGO;"und HCQ' sind unterschiedlich stark erhéht. Der Urangetiefteingelagerten Tailings liegt bei
49-270 mg/kg, das Freiwasser enthalt 7,0 mg/L Uier urspringliche Wassergehalt schwankte
zwischen 30 bis 100 %. Das ins Rotliegende eindgéseBecken wurde mit DAmmen umgeben, die
aus Material des Rotliegenden, aus Haldenmaterinl waus eingespulten Tailings in
selbstabdichtender Schiittung hochgezogen wurdet,isinebenfalls nicht zusatzlich abgedichtet
(ibd.). Hier ist ein einmaliger Durchbruch von Sickdssern und Tailings im Jahr 1961 dokumentiert,
von dem der Standort des Wetlands Helmsdorf dbekioffen war. Im Oberrothenbacher Tal erfolgte
eine Berdaumung der Schlamme, da Schlammverfracbturigs ins Elbegebiet messbar waren.
Weiterhin sind an dem Standort uranhaltige Stautemgehlage dokumentiert (ibd.).

Das dritte Wetland (RW 4513210, HW 5627280, 266 MjiNegt nahe der IAACulmitzsch, in der
zwischen 1967 und 1991 Tailings des einstigen Aefbengsbetriebes Seelingstadt im Freistaat
Thiringen abgelagert wurden. Im Betrieb Seelingsgglangten Uranerze aus den Lagerstatten
Ronneburg, Culmitzsch, Dresden-Gittersee, Aue undnidgétein zur schwefelsauren und
sodaalkalischen Verarbeitung, wobei die Rickstédnddie Tagebaurestiocher Culmitzsch A und B
eingespult wurden (V8MUT GMBH 1999a). Der Standort befindet sich ca. 2 km vakstles Betriebs
Seelingstadt und 500 m sudostlich von Wolfersdorfliandkreis Greiz (Abb. 4-3 und 5.1-2). Die
ehemalige Ortschaft Culmitzsch wurde bereits frilverlegt, als mit dem Urantagebau in
ordovizischen, phyllitischen Tonschiefern am Stahdier spateren IAA begonnen wurde. Der
Norddamm des Beckens Culmitzsch B wurde ab 1963aldenmaterial geschittet und beckenseits
mit Feinschlammen abgedichtet, wéhrend insgesar8t®. t Tailings aus priméar karbonatischem
Feinmaterial eingespilt wurden (ibd.). Das Haldeteni@ um Culmitzsch enthalt zwischen 7 und
17 mg/kg Uran, die Tailings durchschnittlich 82 kgglind das Freiwasser ca. 7,0 mg/L Uran (ibd.).
Ein kleines Gerinne, das sich nordlich, parallehzMorddamm, aus Sickerwasseraustritten gebildet
hat und an einer Stelle zu dem untersuchten Wetlarlreitert ist, fliel3t anschlieBend weiter nach
Norden zum Fuchsbach, der nach Westen in Richtualfevgdorf entwassert. Im Fuchsbach wurden
unterhalb der IAA 1977 und 1989 Urankonzentrationen knapp 0,3 mg/L gemessen I@MUT
GMBH 1999a). Ab 1985 gab es am Norddamm verstarktkeBi@sseraustritte, infolgedessen die
weitere Selbstabdichtung des Dammes mit modifizieEinspulung von Feinmaterial versucht wurde
(WisMUT GMBH 1999a). Wie in Helmsdorf sollten uranhaltige $&azum partikularen Eintrag in das
Wetland beitragen.
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Industrielle Absetzanlagen
in Helmsdorf und Déankritz

Abb. 5.1-1: Topografische Karte zum Umfeld der \&ietls Helmsdorf (WLHe) und Zinnborn
(WLZ). (Verandert nach V8MUT GMBH (1999a): Ausschnitt aus den topografischen
Karten M-33-37-D-b-3, b-4 und d-2; Gen.Nr. 184/B¥A Sachsen.)

5.1.2.2 Topografisch-hydrologische Verhéaltnisse an den &edls

Die Standortbezeichnungen Helmsdorf, Culmitzsch dhthborn wurden als Benennungen bzw.
Abkirzungen (WL = Wetland; Standorte He, Cu, Z)die untersuchten Wetlands ibernommen (vgl.
Probenkurzzeichen, Tab. 4-2). Die Beschreibung/\ettands ist in Tabelle 5.1-3 zusammengefasst.
Bei Helmsdorf (WLHe) handelt es sich um ein Voluntéarwetland, das dadentstanden ist, dass in
Folge der Uranerzaufbereitung durch deponierte S&okle in das Grund- und Sickerwasserregime
eingegriffen wurde (vgl. Kap. 3.1). Die TailingsrdiAA Helmsdorf wurden in ein ehemaliges
Seitental der Zwickauer Mulde, das Oberrothenbadredy rund 2 km westlich von Crossen als
talabriegelnder Damm und dahinterliegendes Beckisn abf eine Tailingshohe von ca. 50 m
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eingespllt (RLME & WITTIG 2004). Talabwérts vor diesem sog. Hauptdamm, irar@thenbacher
Tal norddstlich der Tailings, bildete sich frihesteeit Beginn der 1960er-Jahre am Dammfuld infolge
durchsickernder Porenwasser ein Wetland von runth 1@nge und zwischen 20 und 30 m Breite.
Ein schmaler, definiert abgegrenzter Sickerwas$leissl weitet sich dazu in Tallangsrichtung zu
einem langlichen, unterschiedlich tiefen Becken Fngiwasserbereichen auf. An den Beginn dieses
Aufweitungsbereich wurde quer zum Tal ein niedrimm geschittet, auf dem der westliche
Zufahrtsweg verlauft. Das durch den Damm sickeridsser tritt im Wetland an zwei Stellen
dominant aus (s. u.). Steile Béschungen zwisch&® Ond 3 m Héhe umgrenzen das Wetland. Nach
etwa 70 m Beckenlange miinden diffuse Abflisse otdviiiden Oberrothenbach, der in Richtung der
rund 250 m bachabwarts gelegenen, gleichnamigesti@rdt entwassert.

L

IAA Ciilmitzack

Industrielle
Absetzanlag
in Culmitzscl

Abb. 5.1-2: Topografische Karte mit dem Wetlandgtah Culmitzsch (WLCu). (Verandert nach
WisMUT GMBH (1999a): Ausschnitt aus den topografischen KarteB3\87-C-b-3
und b-4; Gen.Nr. 003736/94, LVA Thiringen; Gittem#& km.)
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Das Wetland selbst wird nochmals durch einen Dadanals Unterbau eines Ostlichen Zufahrtsweges
quer zum Talverlauf geschuttet wurde, in zwei Tesiltiche untergliedert. An dieser Stelle verlauft de
Ablauf des oberstromigen Wetlandbereiches durch ¥ierrohrung, die den Zufahrtsweg unterquert,
in das etwas kleinere, unterstromige Becken. Arteren Stellen sickert das Wasser diffus durch den
Damm dieses Zufahrtsweges in das Unterbecken.

Das oberstromige Becken besitzt am Damm des &atlicdufahrtsweges und nahe des Becken-
Ostufers rund 5 m? groBe Freiwasserflachen migemDezimetern Wassersaule tiber maximal 50 cm
organischem Substrat. Das restliche Becken beatehivassergesattigtem, bewachsenem, sumpfig-
moorigem Substrat zwischen 50 und mehr als 100 éuohiigkeit, das in der Entwicklung zwischen
Gley und Niedermoortorf steht (Bodentyp Anmoorglégiyei flache, bevorzugt durchflossene Rinnen
von wenigen Dezimetern Breite durchziehen das Wetlaindeutlich in Langsrichtung; die
Probenahme erfolgte in >5 m Entfernung von dieRamen. Am Ursprung dieser Rinnen sind
Quellbereiche in der Béschung und am Bdschungséslvebstlichen Zufahrtsweges entwickelt, in
denen die Sickerwasser an definierter Stelle indeand einspeisen. Diese rund 3 m2 grof3en Zonen
sind von kiesig-sandigen Sedimenten ohne UberddekenBewuchs gepragt, die Rinnen mit
geringmachtiger kiesig-sandiger Fillung dagegerd siberwachsen. An der Oberflache ist das
Wetland mit nur geringen Hohenunterschieden aukigbiDie Vegetation wird von Makrophyten
wie Juncus Carexund Phragmitesdominiert, sowieLemnaauf den Wasserflachen. An und auf der
Boschung des Wetlands befinden sich Pioniergehdiza, Erlen und Weiden, sowie Eschen und
Makrophyten wie BrennnesséJittica).

Der abstromige Beckenabschnitt, der norddstlich dem Damm des 0&stlichen Zufahrtsweges
anschlie3t, wird primér durch Sickerwasser aus\@grohrung nahe des Nordrandes des Wetlands
gespeist. Hier sind keine groReren Freiwasserzansgebildet. Durch relativ dichte Bewaldung und
sumpfiges, bereichsweise vergleytes Substratészdgénglichkeit erschwert. Dieser Wetlandbereich
wurde bei den Vorerkundungen beprobt (vgl. Tab).4-4

Das Wetland Culmitzsch (WLCu) liegt am Dammfuf3 rund 50 m unterhalb der Krones de
Norddammes der IAA Culmitzsch B. Vor dem Dammbataibe sich hier die Zufahrt zum Tagebau.
Das Wetland entstand nach dem Dammbau frihestén&rsde der 1960er-Jahre infolge immer
wieder durchsickernder Sickerwésser ebenfalls alsintarwetland. Ein kleiner Bach ist der relativ
gut definierte Hauptlieferant des Sickerwassers,yvda Osten einstromt und durch Aufgabelung den
vernassten, relativ ebenen Zustrombereich des Wéstlaon rund 6 m Lange und Breite bildet.
AnschlieBend vertieft das Wetland zu einem Freiesd®cken von 20 m Léange und bis zu 13 m
Breite. Hier wird das Substrat bis zu 50 cm Ubetstén dieses Becken speist auch ein erosiv
eingetiefter Bachlauf aus sidwestlicher Richtung dieser Zustrom beeinflusst aber das Wetland
Culmitzsch 6stlich des Beckens nicht direkt. Im lafed ist ein Unterwasserboden des Typs Gley bis
Sapropel entwickelt, der stellenweise mindestensm®0néchtig ist. Die Langsseiten werden von
steilen, etwa 2 bis 4 m hohen Bdschungen begr&ietVegetation am Rand des Wetlands und im
seichten Zustrombereich besteht v. a. aus Erlerd&eBruchwald sowie Esche und Holunder,
daneberCarexund untergeordnéuncusund Urtica. Im Freiwasser des Beckens finden sich spérlich
Algen. Das dammparallel verlaufende, sltdwest-ndalidbs ausgelangte Wetland hat uber das
Freiwasserbecken einen definierten Abfluss lbeereikiinstlichen Uberlauf (Wismut-Messstelle
E318). Von dort wird das Wasser in ein zweites sidich angelegtes Betonbecken, in dem zahlreiche
ArmleuchteralgenGharaceag wachsen, nach Norden abgeleitet und hat dorhedtdluss, der dem
Fuchsbach tributér ist.

Aus dem Substrat der beiden Voluntarwetlands Hedmisdnd Culmitzsch konnten rund 40 cm
machtige Sedimentprofile beprobt werden, das bei Helmsdorf als semitersekr Bodentyp
Anmoorgley, bei Culmitzsch als UnterwasserbodenTges Sapropel entwickelt ist.

13C



Das natirliche Wetlandinnborn (WLZ) ist ein Durchstrémungsmoor mit bis zu 50 cm migeint
Torfarealen in einem sumpfigen Waldgebiet. Bei ei#senahme von jéhrlich ca. 2 mm Zuwachs an
Torfsubstrat muss das Gebiet des Zinnborns seigexinhundert Jahren vernasst seirRAEr &
RICHARDSON 1993). Es befindet sich in rund 500 bzw. 1000 ntfénung nordlich der 1AA
Helmsdorf und norddéstlich der IAA Déankritz | bzw.und erhélt frihesten seit Ende der 1960er-Jahre
Einspeisungen kontaminierter Sickerwéssern, da wmit den Tailings in Dankritz Il in Verbindung
stehen missen. Diese Sickerwasser mit mafRiger Blestbng dringen an mehreren Stellen des
Waldes in Form kleiner Quellgebiete zutage und dnildan der untersuchten Lokalitat die
Quellflisschen des Zinnbaches, der als Vorflutenandéstliche Richtung auf die Ortschaft Mosel
zustromt. Einer dieser Quellflisschen ist als Zod Wbstrom des beprobten Wetlandbereichs zu
sehen. Dort wurde ein 75cm machtig&edimentprofii des semiterrestrischen Bodentyps
Anmoorgley bis Bodentyps Niedermoor in einem ebeAbsachnitt beprobt. In dem oberen, locker
gelagerten Torfhorizont perkoliert das Wasser. Degetation des Wetlands besteht dominant aus
Sphagnum daneben aus einer liickigen Krautschicht &asex und untergeordnefuncus und
Equisetum Die trockeneren Bereiche des Zinnborn-Gebiet@getr Laubmischgehélze (Birke, Erle,
Esche) und vereinzelt Kiefern.

Ein Uberblick Uiber didydrologischen Verhéltnissein den Wetlands kann mit Stichtagsmessungen
wahrend der Probenahme gegeben werden; fir dassudteingsziel war es nicht notwendig und
verhéltnismaRig, das hydrologische Regime im Jakréaif komplett zu erfassen. Kleinrdumige
Unterschiede im Porenwasserchemismus insbesondeteni Urankonzentrationen (Kap. 5.2.3.2.2)
verdeutlichen weiterhin, dass eine genaue Ermgtluon Uranfrachten und die Aufstellung von
Bilanzen nur Uber ein enges Messstellen- und Bejprgdnetz gelingt; die in dieser Arbeit angesetzten
Profilstudien zielten dagegen auf eine detaillidP®zessuntersuchung anhand naturlicher Proben,
ohne die Wetlands in ihrer Gesamtheit hinreicherthseen zu koénnen. Hinsichtlich der
hydrologischen Verhaltnisse konnte im Wetladdimsdorf im Zu- und Abstrombereich an drei
Terminen keine Oberflachenstromung gemessen werBaph in den wassergefilliten Rinnen
innerhalb des Wetlands (s. 0.) herrschten stagmere/erhaltnisse. Im untersuchten Bereich des
Wetlands Zinnborn lag im Mittel von drei Stichtagsmessungen an desb&nhahmestelle ein
Oberflachenabfluss von durchschnittlich 12 mL/s. v&ds Zufluss rund 4 m stromaufwarts wurden im
Mittel 18 mL/s gemessen, der Abstrom rund 7 m stiowérts der Probenahmestelle wurde mit nur
4 mL/s bestimmt. Diese Messungen implizieren, dkss Durchstromungsmoor Zinnborn nicht von
der Umgebung abgekoppelt ist, sondern als Torfaigaifikant Wasser speichert und dieses neben
dem definierten Abstrom zum Zinnborn auch untestHiund diffus an die Umgebung abgibt. Im
Wetland Culmitzsch wurde die Durchstromung auch an drei Terminen geere Der Mittelwert
betrug 75 mL/s im Zustrombereich sowie an der PRrabmestelle. Der Abstrom aus dem
anschlieBenden Freiwasserbecken erfolgte an demtAslessstelle E318 mit durchschnittlich
140 mL/s, wobei ein zweiter oberirdischer Zuflusaspeist. Von der Wismut wurde an dieser
Messstelle tber den Verlauf eines Jahres ein dbuilbherer Abstrom von 3173 mL/s als Mittelwert
gemessen. Das zeigt, dass das hydrologische Regin®tichtagsmessungen nur sehr unzureichend
beschrieben werden kann.
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Tab. 5.1-3: Kurzbeschreibung défetlands, die auf dem Gelédnde der Wismut GmbH als Untensagsobjekte fir Mechanismen der Uranakkumulation
herangezogen wurden. Neben @&tandortbeschreibung ist die makroskopischénsprache des Substrataufbaushach bodenkundlichen
Gesichtspunkten stichpunktartig zusammengefasse @&inittelten Uran-Konzentrationsbereiche (HF-Aufschluss, ICP-MS-Atil) im
Freiwasser (inkl. Zu- und Abstrombereich), im Peovesser, im Substrat und in den Substratvergleichgor (Hintergrundkontamination) sind

angegeben, ebenso dig,-Gehalteder SubstratéCNS-Analytik). (n = Anzahl der Proben, mg/kg aigf @rockenmasse TM bezogen.)

Beschreibung des Standortes Beschreibung der Bodenhte Uran im Uran im
und CorGehalt [%] Freiwasser/  Substrat/ im

Porenwasser  Hintergrund
[mg/L] [mg/kg]

Wetland am Standort Helmsdorf (WLHe)

Voluntarwetland im Oberrothenbacher Tal unterhahbIdA | RW 4532218, HW 5625598, 281 miNN 0,72-6,54 3,5(-1127

Helmsdorf, frihestens seit Beginn der 1960er-Jaheres Teilbecken von WLHe: Mit Bohrstock teilweiss zu 90 cm tiefe (n=5) (n=12)

entstanden. Steile Béschungen begrenzen das Weflzmd Profile erbohrt; fiir Detailuntersuchungen wurdetigiinahe des N-Ufers ein  / !

beprobte Beckenabschnitt (Oberbecken, vgl. Tab) ## Sedimentprofil flachig bis in 41 cm Tiefe mit deahtischaufel sukzessive  0,50-2,43 360

rund 20-30m breit und erstreckt sich ca. 30 m|dhgetragen und fir Untersuchungen konserviert. (n=10) (n=1)

Tallangsrichtung. Die Substratoberflache ist mit geringen|

Héhendifferenzen ausgebildet. Die oberstromige, tiigs | Horizont aus stark humifiziertem, zersetztem Niedwrtorf (nH) bis in ca.

Begrenzung des Wetlands ist der aufgeschutteted&atm| 20-40 cm Tiefe: Torfmooshumus mit bandférmigen Aetrerungen unter-

des westlichen Zufahrtsweges. Die Beprobung edolgin| schiedlich stark zersetzter Streu, teils anorgéeigtartikel; unten sehr stark

der Mitte des nordlichen Langsufers ca. 4 m becketsy zersetzt (nh).

Sickerwasser der karbonatischen Tailings, das ini| Ta

ansonsten in einer kleinen Gelanderinne flieBtdvein derl Nassgleyhorizont (Ah-Go): Hydromorpher Mineralbokderizont, dunkel

westlichen Boschung in zwei relativ definiert feasm| durch akkumulierten Humus, magig humifiziert, neitierwitterter Streu,

Austrittsstellen eingespeist. Der Ablauf verlaufo@tenteils konkretionaren Eisenakkumulationen und ,verrosteWnrzelréhren.

durch eine Verrohrung unter dem &stlichen Weg hicidin

das Unterbecken. Ab rund 60 cm Tiefe Gleyhorizont mit deutlichereri@tionsfarben (Go):

Das sumpfige Substrat ist nithragmites, Carexind Typha| teilverwitterte Streu, nicht humifiziert;

bewachsen. Bodentyp Anmoorgley. bis 90 cm Tiefe kein ausgepragter Reduktionshotiaasgebildet.

Deutlicher Karbonatgehalt bis ca. 60 cm Tiefe; 28336 %Corq.

Wetland am Standort Culmitzsch (WL!

Voluntarwetland langs des NorddammfuBes der |RW 4513210, HW 5627280, 266 mil 4,2%-6,17 62-443

Culmitzsch B, friihestens seit Ende der 1960er-JaltieBohrstock teilweise tiber 90 cm tiefe Profildehrt; fir (n=4) (n=6)

entstanden. Das Wetland ist ca. 26 m lang und B+ 18eit,| Detailuntersuchungen wurde im stidostlichen Zustengibh des Wetlands / /
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mit ca. 1(-50 cm Wasserspiegel. Die Langsseiten wervon
steilen, etwa 2 bis 4 m hohen Bdschungen begrénatch
den Damm sickerndes Porenwasser der karbonatis
Tailings flieBt als kleiner Bach, der sich im Zashbereich
aufgabelt, von Osten her in das Wetland ein. Nach6an
vertieft das Wetland zu einem Becken mit frg
Wasserflache. Die Probenahme erfolgte  mittig
Zustrombereich des nordlichen Zuflussarmes kurz der|
Vertiefung. Ein weiterer Zustrom in das Becken kegtfdurch
einen kleinen Sickerwasserbach aus Stidwesten. asal
verlasst das Wetland in der Mitte definiert (beneei
Uberlauf nach Norden in ein angelegtes Betonbecken.
Die Vegetation am Rand des Wetlands und im sei
Zustrombereich besteht v. a. aus Erlen-Weiden-Bradd,
Eschen und Holunder, daneb&arex und untergeordne
Urtica. Bodentyp Sapropel.

ein Sedimentprofil flachig bis in -cm Tiefe mit der Hancchaufel sukzessiv  0,75-4,6¢
abgetragen. (n=5)
schen

Unterwasserhorizont (F) bis ca. 40 cm Tiefe: Humdsieeralboden unter
Wasserbedeckung, rel. stark humifiziert, tiefschavar

ier

iBleyhorizont (Go-Gr): Redoximorpher Mineralboderipont im Ubergang
oxidiert-reduziert, mit teilverwitterter Streu, kathumifiziert, ohne Skelett,

bis tiber 90 cm Tiefe erbohrt.

Kein deutlicher Karbonatgehalt; 1,01-3,41CQ4;.
hten

t

20 (n=1

Wetland am Standort Zinnborn (WLZ)

Natiirliches Wetland irQuellgebiet des Baches Zinnborn,
Durchstromungsmoor mit bis zu 50cm  machtig
Torfarealen in einem sumpfigen Waldgebiet ausgebi
Sickerwasser der rund 500 m sudlicher liegenden
Dénkritz Il und u.U. der IAA Helmsdorf bilden hi
frihestens seit Beginn der 1960er-Jahre kleine Igarsn.|
Eine dieser Quellen speist in das beprobte WetindDas
Wetland erstreckt sich in N-S-Richtung als flacles-2 m
breite, durchstromte Rinne von ca. 12 m Lange.h@tedrei
Zulaufbereiche und mindet in den W-E-verlaufen
Zinnborn. Das wassergesattigte Substrat ist can8aief,
stellenweise bildeten sich bis zu 3cm Freiwasdper
Abstrom der Wetland-Rinne miindet in den Zinnborml
weiter nordlich in den Zinnbach.

Die Vegetation besteht ausSphagnum Carex und
untergeordnefuncusund Equisetum der Mischwald an de
Randern des Wetlands v.a. aus Birke, Kiefer, Enfel
Esche. Bodentyp Moorgley bis Niedermoor.

RW 4531509, HW 5626599, 3 miNN 0,3£-0,49
y&edimentprofil bis in 75 cm Tiefe am N-Rand des lfets mit Handschaufel (n=5)
dsukzessive abgetragen. !

IAA

eHorizont aus Ubergangsmoortorf (YHbis in ca. 25-30 cm Tiefe: MaRig
humifizierte Torfmoose, mittel zersetzt, mit barmfdgen, mineralischen
Anreicherungen.

0,13-1,16
(n=7)

Gleyhorizont (Go) bis ca. 40 cm Tiefe: Hydromorphexidierter, ocker-
feambener Mineralbodenhorizont, mit unverwittertére8, schwach humifiziert.

Horizont aus Niedermoortorf (mibis in ca. 75 cm Tiefe: Stark humifizierter
umiorfmooshumus, stark zersetzt, mit bandférmigemenslischen
Anreicherungen.

hHorizont aus Niedermoortorf im Ubergang zu Gley{8H ab 75 bis in ca.
80 cm Tiefe: Hydromorpher, reduzierter Torfmooshenrel. stark
humifiziert, schwach kiesig, unverwitterte Streu.

Kein deutlicher Karbonatgehalt; 8,16-25,563%4,.

152-8011
(n=10)
!

62
(n=1)
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5.1.3 Probenahme, Probenaufbereitung

Im Herbst 2003 erfolgte in jedem der drei natirlaftstandenen Wetlands Helmsdorf, Culmitzsch
und Zinnborn anhand eines Substratprofils die Bedshng der unterschiedlichen Sedimentlagen
sowie der Materialzusammensetzung und die Beprablmsgesamt konnten je 22 Sediment- und
Porenwasserproben gewonnen werden. An den Sedirobatp wurden geochemische und
mineralogische Untersuchungen durchgefiihrt, um Fistphase zu charakterisieren und damit
notwendige Voraussetzungen fiir die Beurteilung \d&rchselwirkungen zwischen Feststoff und
Wasserinhaltsstoffen zu schaffen. Die Wasserindtalfe wurden mit hydrochemischen

Standardmethoden bestimmt.

Initial wurde im Gelande mit einem Spaten jeweits rofil von etwa 50 cm Breite Uiber die gesamte
Tiefe des unverfestigten Substrates, also etwaz40 B5 cm, gegraben und zur weiteren Bearbeitung
visuell in Schichten mit mehreren Zentimetern bisziinetern Machtigkeit unterteilt. Das 41 cm
machtige Profil im Wetland Helmsdorf wurde in zeProbenhorizonte unterteilt. Das Substrat wies
im untersten Horizont bereits hdhere anorganischeei® (Ton) auf, wobei das Profil von einer
Tonschicht in halbfester Konsistenz nach untenahigedichtet wurde. Das Vertikalprofil (42 cm) im
Wetland Culmitzsch wurde in finf Horizonte unteedlert, darunter folgte eine anorganische, gering
kieshaltige Lage. Das auf 75 cm beprobte ProfiVitetland Zinnborn lieferte sieben unterscheidbare
Horizonte Uber einem fast reinen Kieshorizont, ber in 83 cm durchteuft werden konnte. Die
Horizontabgrenzung folgte dabei einer Stratifizigu die v.a. auf unterschiedliche Anteile
makroskopisch sichtbarer organischer Substanz teeruhd dadurch im Wesentlichen auch eine
hydrostratigrafische Einteilung darstellte. Starlachmsickerndes Wasser wurde wahrend der
Profilbeschreibung abgeschopft. Caedimentprofil wurde gezeichnet und charakterisiert (s. u.).

Die Entnahme vonProbenmaterial erfolgte unter mdglichst sauerstofffreien Bedingem
schichtweise aus dem frischen Profil. Dazu wurdem der vertikalen Profilwand jeweils die
vordersten 10 cm einer Schicht entfernt, 5 bis m® dls Mischprobe des frisch abgestochenen
Horizontes rasch mit einer Handschaufel abgetragehin einen PE-Beutel uberfuhrt. Der Beutel
wurde sofort dreimal mit Argon gespllt und verseBEn in einen zweiten, mit Argon gespllten
Beutel eingebracht. Erst dann wurde die nachstel®chisch prapariert und beprobt. Auf die gleiche
Weise wurden Probenaliquots fiir die spatere Schewfaktion in 100-mL-PE-Behélter gefillt und
in PE-Beutel eingelagert. An weiteren Probenaligiats dem frischen Sedimentprofil wurden vor Ort
im Porenwasser physikochemische Parameter besfikapt 5.2.1).

Im unterschiedlichen Abstanden von dem Sedimentprafirde das Wetlandsubstrat nochmals
oberflachennah beprobt, um eiHeterogenitatsskalader Uranverteilung zu erstellen. Auch von der
auReren Umrandung der Wetlands wurden oberflachenS8adimentproben aus bis zu 15 cm Tiefe
entnommen, unHintergrundwerte im Vergleich zu den Wetlandsedimenten zu ermittéhas
Freiwasser der Wetlands wurde im Zu- und Ablauf beprobt, dilquot durch Zelluloseacetat-
Membranfilter der Porenweite 0,45 um filtriert ureine Teilprobe mit konzentrierter HNO
(Suprapur) stabilisiert. Von jedem Wetland wurdeiinff charakteristische Pflanzenspezies
entnommen.

Die Lagerung der Sediment-, Pflanzen- und Wasserproben erfolgterend des Transports in das
Labor in Kihltaschen. Im Labor wurden die Sedimestipn spater zur physikalischen Konservierung
bei ca. minus 20 °C in Dunkelheit eingelagert, wolde Gasfullung der Beutel regelmaRig
kontrolliert wurde. Die Lagerungszeit unter annéleanoxischen Bedingungen betrug zwischen 1,5
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und 8,5 Wochen (TRIS-Extraktion, Kap. 5.3) bzw. bis6 Monaten (sequenzielle Extraktion, Kap.
5.4.3.5, und Totalaufschluss), bevor Teilprobemamimen wurden.

Sofort im Anschluss an die Probennahme wurde eiit des unter anoxischen Bedingungen
transportierten, frischen Sedimentes bei 2000 U'rhis zu 50 Minuten in verschlieRbaren 500-mL-
Behéltern mit Argoniberschichtung zentrifugiert. lem so gewonneneRorenwasser wurden
erneut die Parameter pH-Wert, Bnd die elektrische Leitfahigkeit (Lf) bestimmturiZVorbereitung
fur hydrochemische Analysen wurden die Porenwadsech Zelluloseacetat-Membranfilter (0,45
pum) filtriert und eine Teilprobe mit konzentriertefiNO; (Suprapur) stabilisiert. Die Porenwasser
wurden bis zur Analyse kurzfristig bei +5 °C geldge

Am Freiwasser wurde daiditatspotenzial ebenfalls sofort nach der Beprobung durch Titration
CO, und HCQ im Labor ermittelt (s.u.). Zur Bestimmung d&gassergehaltsder frischen
Sedimentproben wurden jeweils etwa 300 g der homiegeten Proben im Triplikat bis zur
Gewichtskonstanz bei 105 °C getrocknet und gew¢Déd 18121T1 1976).

Die beprobtenPflanzen wurden mit einer kleinen Birste und bidestillienteVasser vorsichtig
gereinigt und bei Raumtemperatur getrocknet. AmsBkhd wurden die Wurzeln von Spross inkl.
Blattern separiert und getrennt voneinander migregtektrischen Muhle mit Schneidmesser homogen
zerkleinert. Insbesondere bei den Wurzeln gelaagtiubfeine Aufbereitung nicht, die Feinstpartikel
behielten eine langliche Form und Korngrof3en inr40e-Bereich.

5.2 Hydrogeochemische Charakterisierung der Wetlandrmmmite

5.2.1 Standardmethoden der geochemischen Milieubeschreigu

Um den Einfluss der bearbeiteten Wetlands auf dasndsvasser zu untersuchen und die
Uranimmobilisierung zu erfassen, sind die hydrogeische Bestandsaufnahme und die geologische
Ansprache im Gelande grundlegend. Darauf aufbaueadien verschiedene physikochemische,
elementar- und phasenanalytische UntersuchungderaProben vorgenommen und die Korngréf3en-
verteilung bestimmt (vgl. Untersuchungsprogramrap. 4.1).

Im Vorfeld wurden an detandorten topografische Elemente, Dimensionen und Zu- undiéfiel
aufgezeichnet (Kap. 5.2.1). DWetlands wurden mit FlieRregime, Dimensionen, Substrattiefad
Wasserstand aufgenommen und skizziert (Kap. 5)1.@@bei neben dem Materialbestand v. a. der
Verlauf visueller Redoxfronten anhand von redoxipi@n Kennzeichen wie Farben und Geruch
erfasst wurde. Die Hohe des Zu- und Abstroms wugdenessen und Freiwasser zur Analyse
entnommen (s. u.), ebenso die Hauptelemente ddlaBepng beschrieben und beprobt.

Die makroskopische Ansprache des frischen Probemiatst erfolgte im Gelédnde simultan zur
Préparation derSubstrathorizonte (Kap. 5.2.2). Gleichzeitig wurden diphysikochemischen
Parameter horizontbezogen an geringen PorenwassermengeimbéstDieses konnte gewonnen
werden, indem etwas Substrat eines ProbenhorizointeBilmdosen gegeben wurde und das
Porenwasser durch Schitteln und Klopfen abgetrematde. Mit Handmessgerédten wurden
Redoxspannung und pH-Wert (WTW pH 330, Zweipunkliiation) mittels Einstabmessketten
ermittelt, daneben Sauerstoffgehalt (WTW Oxi 330l leitfahigkeit (WTW Lf 330). Die mit einer
Glaselektrode gemessene Redoxspannung (SentixORBirkert mit Referenzelektrode Ag/AgCl/ in

3 M KCI) wurde unter Beriicksichtigung der Sedimemperatur auf die Standardwasserstoffelektrode
(NHE) umgerechnet (Evs. NHE), aber nicht pH-korrigiert. Die physikochischen Messungen
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wurden unmittelbar nach der Probenahme an groR@oeenwassermengen im Labor wiederholt.
Diese wurden durch Zentrifugation mehrerer hun@eamm anoxisch gelagerter Bodenproben eines
Horizontes kumulativ gewonnen.

Im Labor wurden zur Vorbereitung der FeststoffatilklyAliquots aller 22 eingelagerten
Sedimentprobensowie der Heterogenitats- und Vergleichsprobegetatit und mit Keramikmdérser
und Pistill analysenfein zermahlen. Die Konzentratiler Elemente Li, B, Na, Mg, Al, P, K, Ca, Cr,
Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Sr, Cd, Ba, Si, S, As undnlWen Probenhorizonten wurde nach dem sog.
»Totalaufschluss* anhand dé&nigswasserextraktes(DIN ISO 11466 1997) analog zur Methodik
der Voruntersuchungen (Kap. 4.2.2.2) bestimmt. &darweise werden damit nicht die
Gesamtbodengehalte ermittelt, wie Vergleiche zu mElgkonzentrationen zeigen, die mit
Rontgenfluoreszenzspektroskopie OfRNBURG & LUER 1999) oder mit nasschemischen
Aufschlussmethoden mit Flusssaure(-gemischen) (Kap.4) gewonnen wurden; aufgrund der
einfachen Handhabung ist das Verfahren fir Boddérgmroaber weit verbreitet. Der Schadstoff-
Gesamtgehalt als die Menge eines SchadstoffesriSetimentprobe, bezogen auf die Trockenmasse
(TM), angegeben als [mg/kg TM], st bei der Inteation der sequenziellen
Extraktionsuntersuchungen zu beriicksichtigen. Dadlesen Untersuchungen (Kap. 5.4) deutliche
Diskrepanzen zwischen den sequenziell ermitteltesha®en und den kdnigswasserextrahierten
Totalgehalten festgestellt wurden und aus der BRiffe die residualen, nicht-extrahierten
Feststoffgehalte nicht abgeleitet werden konntamrde einflusssaurehaltiger Totalaufschlussaller

22 Sedimentproben angeschlossen und zur Angab&deadstoff-Gesamtgehalte verwendet. Bei
diesem Verfahren wurde 0,1 g des analysenfeinem@eates eingewogen und mit 3 mL HF, 3 mL
HCIO, und 2 mL HNQ zur Voroxidation 12 Stunden bei Raumtemperatuhesiegelassen. Die
Proben wurden anschlieBend fur 12 Stunden auf @2€rRitzt, entsprechend einer Temperatur von
190 °C in den Aufschlussgefal3en (Teflon), und bisTzockene abgeraucht. Die Riickstdnde wurden
in Saurelésung (2 mL HNO 0,6 mL HCI) aufgenommen und mit Reinstwasser eanfdefiniertes
Volumen aufgefillt. Zur Herstellung der Lésungenrdan konzentrierte Sauren des Reinheitsgrades
p. a. (zusétzlich aufdestilliert mit Ausnahme voR)Hind Reinstwasser verwendet. Parallel zu jedem
Aufschlussdurchgang wurden bei jedem Extraktiorfaheen zwei Probenaliquots und eine
Chemikalien-Blindprobe mitgefiihrt. Die Qualitdét d&nalysen wurde fiir den flusssaurehaltigen
Aufschluss mit Standard-Referenzmaterialien (IAEBHS7) Uberpriift. DieAnalytik der Extrakte
erfolgte am hydrochemischen Labor des InstitutsGapwissenschaften mittels ICP-OES (Spectro),
fur die geringer konzentrierten Elemente Co, Ni, Zn, Cd, Ba, As, Pb, V und U zusatzlich mittels
ICP-MS (Merchantek/VG Elemental). Die Analyseergeba wurden mit den gemessenen Werten aus
den verwendeten Extraktionschemikalien (Blindwertekorrigiert. Zur Kalibrierung der
Messverfahren wurden neben internen Standardsexidultielementlésungen eingesetzt.

Um Urankonzentrationen in den charakteristischetanén der Wetlands mittels ICP-MS zu
bestimmen, wurden Wurzeln und Spross getrennt maneier mit konzentrierter HN@Suprapur) in
einem MikrowellenBruckaufschlussystem (Mars 5, CEM) behandelt. Die analysenfemajgenen
Makrophyten konnten in TeflongefaBen mit 3,5 mL fiy5 Stunden vorreagieren, bevor der
Aufschluss mit einem dreistufigen Temperatur-Drighgramm bei Temperaturen von 100 bis
200 °C und einem maximalen Druck von 24,6 bar gefafvurde. Mit den Proben wurden zeitgleich
zwei Blindproben und als externer Standard einifizzaertes Referenzmaterial (IAEA-SOIL-7)
aufgeschlossen. Nach Abkuhlung der Losungen wusienmit Reinstwasser auf ein definiertes
Volumen aufgefillt. Die Analytik erfolgte analog den Sedimenten.

Die Bestimmung von TC, &, TN und TS erfolgte mit einem Vario ELNS Elementaranalysator
(Heraeus) am Institut fiir Geografie der FSU Jerraldaxidative Verbrennung der Substratproben bei
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950 °C (Methodenbeschreibung in Kap. 4.2.2.Die Kalibration erfolgte extern gegen
Feststoffstandards. Fir die Proben aus Zinnborrhotien Anteilen pflanzlicher Organik waren die
der Séaurelésung des TIC nachfolgenden Reinigungedénge mit hohen Verlusten an
aufschwimmender Organik verbunden, sodass nur Taysiart werden konnte. Daher wurde der
Karbonatgehalt an diesen Proben am Institut fun@esenschaften nach deBtheibler-Verfahren
ermittelt (DIN 18129 1990). Dazu wurden rund 1 bis 2 g analyseegeProbenmaterial mit 2-molarer
HCI behandelt und das entweichende,@asvolumen gemessen (n=2 bzw. 3). Daraus lassdgc
Masse des Karbonatanteils und der Volumenanteildan Gesamttrockenmasse ermitteln. Die
Berechnung erfolgte hier unter der Annahme, ddsskarbonate als Calcit vorliegen. Mit diesem
Kalkgehalt konnte auf die Werte firgagund TIC zuriickgerechnet werden. Weiterhin sind die
Verhéltnisse von & zu TN bzw. zu TS in gewisser Weise indikativ fiie dHerkunft bzw. fir
Bodenbildungsprozesse RMGU & SOON 1985, SHEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Die
Quotienten sind aus den atomaren Anteilen zu eximitz. B. RIESEet al. 1998).
Rontgendiffraktometrische Untersuchungen zur chemischen Bestimmung der Mineralphasen
erfolgten am Institut fir Geowissenschaften (SEFE&M XRD 7) an den mit Mdérser und Pistill
analysenfein zerkleinerten Bodenproben, die inrePibenhalter fiir Pulverdiffraktometrie prapariert
wurden. Das Diffraktometer ist mit einem Graphitsvdehromator und einem Nickelfilter ausgerustet
und verwendet eine CudKStrahlung. Die erhaltenen Spektren wurden mit dRrogramm MacDiff
(Apple) dargestellt und ausgewertet.

Die Verteilung der KorngréRen der Sedimentproben wurde mit einem Laserbeugusigsment
(Shimadzu 2001) am Institut fir Geografie der F®dalermittelt (n=1). Bei dieser Partikelanalyse
wird Uber die Interferenzspektren von Laserlicht die KorngréRenverteilung riickgeschlossen. Die
Analytik erfolgte an den nassen Proben; PartikéRgr 500 pm mussten zuvor abgesiebt werden. Die
gemessene GroRenverteilung der Feinfraktion wureeeils auf 100 % normiert und als
Summenkurve halblogarithmisch dargestellt. Mit dresVerfahren soll der Anteil der Feinstfraktion
unterschatzt werden, es erlaubt jedoch im Vergleiaghherkbmmlichen Sedimentationsanalyse (z. B.
Araometer-Methode) einen deutlich hoheren Probertidatz pro Zeiteinheit.

Analysen an den wassrigen Losungen wurden ebemfialdydrochemischen Labor des Instituts fur
Geowissenschaften durchgefihrt. Ifrei- und Porenwassey das an den Stellen der
Sedimententnahme beprobt wurde, wurden Elementkarst®nen von Si, Sr, Cd, Ba, Pb;,&, Co,

Ni, Cu, Zn, As und U mit ICP-OES (Spectro) bestimim¢i Konzentrationen im Spurenbereich
zusatzlich mittels ICP-MS (Merchantek/VG Elementaljeweils extern Kkalibriert mit
Multielementstandards. Mittels lonenchromatogrdf@nten Na, K, Ca und Mg (DX120/DX600,
Dionex) gemessen werden, Atomabsorptionsspektréskaprrde fur S@, Fe, Mn, Al und Cr
angewendet (AAS 5EA, AAS 5FL, Analytik Jena). Dimidnen NQ, NO, und PQ* wurden
photometrisch ermittelt (Hach-DR/4000 V), die HA®O;™ und HCQ' sofort nach der Probenahme
im Labor titriert (Titrino 716 DMS, Metrohm). Der mmoniumgehalt wurde mit einer
Ammoniakelektrode gemessen. Zur Bestimmung geléB&f-Konzentrationen mittels UV-VIS-
Photometrie wurde die FerroVer-Methode (Hach) aregelet.

Die Analyse des geldsten Kohlenstoffs @S und DOC im filtrierten Frei- und Porenwasser erfolgte
mit einem TOC-Gerat (DIMA-TOC 100, Dimatec) im hgdeologischen Labor des Instituts fiir
Geowissenschaften. Nach der Gesamtbestimmung tietegeKohlenstoffs (,dissolved carbon* DC)
wurde der anorganische Kohlenstoff durch Saurezigdb CQ ausgetrieben und C erneut als DOC
(,dissolved _organic_carbon“) bzw. NPOC_(,non purigabrganic_carbon“) bestimmt. Da die DC-
Analytik an den gekuhlten, filtrierten und mit HN@ngesauerten Porenwasserproben erfolgte bleibt
unklar, ob durch die HN@Vorbehandlung bereits geringe Mengen anorganisklogenstoffs geldst
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wurden. Im Vergleich dazu wurde der eluierbare Df2€ Proben an Eluaten der Sedimentproben am
Max-Planck-Institut fir Biogeochemie, Jena, bestinfrigh TOC, Elementar). Die Eluate wurden
durch Schutteln mit bidestilliertem Wasser wahrded sequenziellen Extraktion (Schritt 1, vgl. Kap.
5.4) gewonnen. Die Proben wurden im Kalibrationslaér von 0 bis 500 mg/L analysiert.

5.2.2 Makroskopische Ansprache der Sedimente

Im Gelande wurden die 22 beprobten Substrathogzamthand der entnommenen Sedimente
geologisch und nach bodenkundlichen Gesichtspunktdmeschrieben (Tab. 5.2-1). Mit der Reaktion
auf zehnprozentigeHCl wurde die Kalkfilhrung der Probenhorizonte abgethdler genaue
Kalkgehalt wurde spater analytisch ermittelt. DigbSratprofile in Helmsdorf, Culmitzsch und
Zinnborn lieferten Sedimentproben in der Ausbildsegiterrestrischer bis subhydrischer Boden, die
sich in einem zeitweilig oder standig uUberflute®@ifdungsraum entwickeln konnten. Die weiterhin
angetroffenen hydromorphen Bdden in Form von Mddudngen sind ebenfalls zu den
semiterrestrischen Mineralbdden (Moorgleye) zu eidhiveil sie noch nicht méchtiger als 3 dm sind.
Da die Grenzziehung zwischen semiterrestrischen sughydrischen Boéden unscharf ist, werden
solche Bdden in der Geologie als Sedimente (Muddefjefasst (SHEFFER & SCHACHTSCHABEL
2002) und hier zusammenfassend als solche angésproc

Bei der makroskopischen Ansprache wurde ein Hagptamerk aubrganische Horizonte gelegt,

die hinsichtlich ihrer Machtigkeit, der Farbe, désumifizierungs- und Zersetzungsgrades
aussagekréftig sind. Die Verwitterung der Streudeupeachtet, ebenso redoximorphe Merkmale wie
dunkle Farben in Form von Sprenkeln oder Marmorigem. Dunkle Farben kénnen durch Mangan
oder Humifizierung hervorgerufen werden und sindersten Fall ein Hinweis auf fortgeschrittene
reduktive Bedingungen. Mit einemMangantest wurde daher die Reaktion dunkler
Bodenkonkretionen bzw. Verfarbungen auf dreipragentH,O, untersucht (RHARDSON &
VEPRASKAS 2001). Eine rasche Gasentwicklung wirde das Valdrasein von Mn bestatigen,
langsame Reaktionen werden dagegen von Bodenorg@nilorgerufen (ibd.). Graue Farben sind
stets indikativ fiir Eisenreduktion, insbesonderenman der Luft rasche Farbanderungen auftreten,
die ein Hinweis auf Eisenoxidation sind. Da diedBieduktion nach der Manganreduktion erfolgt,
kann sie, ebenso wie die typische Graufarbunghbkeen Mangangehalten verhindert werden (ibd.).
Die Farbe der erdfeuchten und ofengetrockneten Proben wmitlelfe der Boden-Farbendiagramme
nach Munsell benannt, insbesondere im Hinblick Bafounterschiede in der ersten halben Stunde
nach der Entnahme und nach der Trocknung als wiEhRedoxindikatoren (RHARDSON &
VEPRASKAS 2001). Vermerkt wurden Eisenkonkretionen und duate, gelbe und graue Sprenkel
verdeutlichte Eisenabreicherungen.

Sauerstoffzehrende Vorgange in den Mudden werdechdBchwefelwassersto@eruch angezeigt,
der hdchstwahrscheinlich auf mikrobielleS4Bildung zurtickzufiihren ist. Dieser Geruch istder
Luft schon bei Konzentrationen von ca. 0,025 ppnhraanehmen (&MIDT et al. 1975). Die
dunkelbraune bis schwarze Farbung der Sedimentezuim Teil durch Huminstoffe hervorgerufen.
Zur Sedimentfarbung tragen aber auch authigenenEisad ggf. Manganoxide bei (vgl. Kap.
5.2.3.2.5, Kap. 5.4), sowie Bruchstiicke partikidirgetragener, pyritfihrender Sedimente aus den
Einzugsgebieten der Wetlands.
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Tab. 5.2-1: Makroskopische LockergesteinsanspratdreSedimentproben aus den Wetlands Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnbonter Einbeziehung
bodenkundlicher Gesichtspunkte. Die Reaktionerelrem Kalktest (HCI 10 %) bzw. einem MangantestQ48 %) wurden vermerkt (+++ =
starke Reaktion, 0 = keine Reaktion). Farbangabhten sich nach dem Munsell-System. Aufgefiihrtd shusatzlich die Urangehalte von
Porenwasser und Substrat (HF-Aufschlisse, Analytik ICP-MS) sowie Gg-Gehalte im Substrat (CNS-Analytik). (Tiefe = Tieater

Substratoberflache, mg/kg auf die Trockenmasse &xbgen.)

Tiefe |Proben- WLHe (Helmsdorf) Reaktion ~ Reaktion Farbe vor Uran im Uranim  Cygim
[cm] bezeich- Sedimentansprache der beprobten Horizonte auf Kalktest auf / nach Trocknung Porenwasser Substrat Substrat
nung Mn-Test [mg/L] [mg/kg] [%]
-5-0 | Bewuchs Phragmites, Carex, Typha - - - - - -
0-3 WLHel Torfmooshumus, stark humifiziert, wassergesatggtgeschwemmt +++ ++ 10YR2/2 0,62 13C 8,3C
Sandpartikel bzw. Sand-Schiuff-Lagen; sehr wenigemm groRRe, Lagen 5YR5/6
zerdrickbare,  gelbbraune  Konkretionen —und ,verteSte /1 10YR5/4
Waurzelréhren; un- bis teilverwitterte Streu: Bléattésch oder zersetzt,
dicke Wurzeln, Holzreste; nicht plastisch; Erdgéruc
35 WLHe2 Torfmooshumus, sanc-schluffig, stark humifiziert und zerset +++ + N1; 0,81 23¢€ 10,5¢
weich und kurzfaserig, wassergesattigt; kleine fRasten; teilver- Flecken 5YR5/6
witterte Streu: weiche Wurzeln (cm lang); nichtgpisch; Erdgeruch 1 10YR4/2
5-7 WLHe2 Torfmooshumus, stark humifiziert, weich und sehrzkaserig, wa- +++ 0 N1 141 1117 11,6¢
sergesattigt; wenige rostfarbene Flecken/Partikeh]; teilverwitterte 15Y3/1
Streu: weiche, diinne Wurzeln [cm] gering plastigbtigeruch
8-12 WLHe4 Torfmooshumus, stark humifiziert, breiig, dinnfageund seh ++ 0 N2; 2,4: 110% 14,2¢
kurzfaserig; teilverwitterte Streu: platte Wurzelem lang); gering Bereiche 5YR2/1
plastisch; leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff /5YR2/1
12-14 |WLHet Torfmooshumus, stark humifiziert, weich, dinnfageriund ++ 0 N2; 1,8¢ 747 15,3¢
kurzfaserig; teilverwitterte Streu: langere, dunWaurzeln; gering Wurzeln 10YR6/2
plastisch; leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff /10YR2/2
14-16 | WLHe6 Torfmooshumus, stark humifiziert, weictiocken; unverwitterter 0 N2; 0,91 172 18,77
Streu: platte, hellbraune Wurzeln; gering plastis@eruch nach Wurzeln 5Y5/4
Schwefelwasserstoff 15Y2/1
16-18 | WLHe7 Torfmooshumus, maBig humifiziert, weitdocken; gering plastischt 0 5Y2/1 0,50 111 19,35
leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff /5YR2/1
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1823 |WLHe€ Torfmooshumus, stark humifiziert; (berwiegend uwitterte, + 0 N2 0,2( 4,7¢ 20,3¢
trockene Streu: platte, 3-4 cm breite, lange P#afasern; gering / 10YR5/2
plastisch; Geruch nach Schwefelwasserstoff

23-28 |WLHeS¢ Torfmooshumus, stark humifiziert, sehr stark zeatsetocken, set 0 0 10YR4/2 0,1¢ 26¢ 7,18
feinkornig (bildet platte Bruchstiicke, die ausgdspiwerden); Bruchstiicke N2
verwitterte Streu: 0,5 cm lange Pflanzenfaserrhtnitastisch; Geruch /10YR6/2
nach Schwefelwasserstoff

30-41 |WLHelC Nassgleyhorizont aus Torfmooshumusnd Ton, grau, mé&gio 0 10YR 6/: 0,1¢ 3,50 0,8t
humifiziert; teilverwitterte Streu bildet grauschwe Schlieren, ca. 1- / 10YR 6/6
2 cm lang; ausgepragt plastisch; kein Geruch

ab41l |- Tonlage in halbfester Konsistenz, nicht durchteufba - - - - - -

Tiefe |Prober- WLCu (Culmitszsc Reaktion ~ Reaktiol Farbe vo Uranim Uranim  Cygim

[cm] bezeich- Sedimentansprache der beprobten Horizonte auf Kalktest auf / nach Trocknung Porenwasser Substrat Substrat

nung Mn-Test [mg/L] [ma/kg] [%]

-5-0 |Bewuchs Care» - - - - - -

0-8 WLCul Unterwasserhorizont aus Ton, breiig-weitiit teilverwitterter Streu+ 0 N1; Schlieren 10YR5/2 4,69 240 3,06
stark humifiziert; plastisch; leichter Geruch n&thwefelwasserstoff /1 10YR6/2

8-14 WLCu2 Torfmooshumus, stark humifiziert, feinkig, mit verwitterter Streu0 0 N1; Schlieren 10YR5/2 1,89 443 1,41
stark zersetzte, diinne Wurzeln, cm-lang; vermiscittTon, weich; | Schlieren 5Y8/1 und
maRig plastisch; starker Geruch nach Schwefelwstsser 5YR8/1, sonst 10YR6/2

14-22 |WLCu2 Ton, steif, mit geringen Anteilen an stark humiizem 0 0 10YR4/2, Schlieren N 2,41 95 1,1
Torfmooshumus; plastisch; leichter Geruch nach ®fblwasserstoff /1 10YR6/2

22-31 |WLCu4 Ton, stei-weich, mit geringen Streuanteilen, starlumifiziert; 0 0 10YR5/2; Schlieren N 0,7¢ 62 1,01
plastisch; leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff 1 5YR7/2; 10YR6/2

31-42 |WLCu5 Torfmooshumus, méBig humifiziert, feinkérnig; geyn Tonanteile;+ 0 N2 0,75 70 3,41
plastisch; starker Geruch nach Schwefelwasserstoff 15Y5/1

ab42 |- Schiuff-Tonlage, kiesig, halbfest, nicht durchtearfb - - - - - -
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Tiefe |Proben- WLZ (Zinnborn) Reaktion ~ Reaktion Farbe vor Uran im Uranim  Cygim
[cm] |bezeich- Sedimentansprache der beprobten Horizonte auf Kalktest auf I nach Trocknung Porenwasser Substrat Substrat
nung Mn-Test [mgl/L] [mg/kg] [%]

-5-0 Bewuchs Sphagnum, Carex, Juncus, Equisetum - - - - - -

0-18 WLZ1 Ubergangsmoortorf, maRig humifiziert, mittel zersetrocken; u- ++ 0 10YR3/2 0,3¢ 223¢ 25,5¢

und teilverwitterte Streu aus Wurzeln; nicht plssiti Erdgeruch Waurzeln 10YR6/4
1 10YR6/2

1828 |WLZ2  Ubergangsmoortorf, maRig humifiziert, mittel zersedangfaserig 0 0 10YR4/3 0,9¢ 7562 25,52
feucht; Ton-Schluff-Lagen; teilverwitterte Streuuv¥eln® <1-5 mm, Lagen 10YR2/2;
teils geplattet; nicht plastisch; Erdgeruch Wurzeln 5YR2/2

/10YR6/3

25-40 | WLZ3  Oxidationshorizont: Gley aus Niedermodit schwach humifiziert0 0 5Y2/1; 0,71 1163 19,62
und Fein- bis Mittelkies (schlecht gerundet), maRigucht; Waurzeln 5YR2/2
unverwitterte Streu: kurze Wurzeln (cm-lang) 1-2 mm; nicht 1 10YR4/2
plastisch; leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff

40-45 | WLZ4 Torfmooshumus, stark humifiziert, stazkrsetzt, langfaserig, mid 0 5Y2/1; 1,16 2965 21,06
Fein- bis Mittelkies (schlecht gerundet), feuchtverwitterte Streu: Waurzeln 5YR2/2
lange Wurzeln (dm-lang 1-2 mm; teilweise Oxidationsfarben; nicht 15Y2/1
plastisch; Erdgeruch

45-60 | WLZ5  Torfmooshumus, stark humifiziert, stadersetzt, mit Fein- bi€ 0 10YR2/2 0,13 152 10,42
Mittelkies, schwach schluffig; nicht plastisch; deter Geruch nach 15Y4/1
Schwefelwasserstoff

60-68 | WLZ6 Torfmooshumus, stark humifiziert, sladersejzl, stark sandig® 0 5Y2/1 0,44 391 11,13
schluffig; unverwitterte Streu: zahlreiche Wurzéin<1-5 mm; leicht 15Y4/1
plastisch; leichter Geruch nach Schwefelwasserstoff

68-75 | WLZ7  Torfmooshumus, méaBig humifiziert, starérsetzt, stark schluffigo 0 10YR2/2 0,44 235 8,16
tonig; wenig Wurzel-Streu; leicht plastisch; keierGch 15Y4/1

7583 |- Feir- und Mittelkies (schlecht gerundeter Quarz), schwaahdig. 0 0 - - - -

schwach schluffig; untergeordnet Torfmooshumus, ighéBmifiziert;
teils Reduktionsfarben; nicht plastisch; leichterer®&h nach
Schwefelwasserstoff
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5.2.3 Ergebnisse der analytischen Standarduntersuchungen

5.2.3.1 Die Substrate der Wetlands

5.2.3.1.1Elementbestand der Substrate

Die Substrate der Wetlands wurden anhand von 2&r®etproben, die schichtbezogen entnommen
wurden, hinsichtlich ihres anorganischEfementinhaltes nasschemisch analysiert, um Aussagen
zum Schadstoff-Gesamtgehalt treffen zu kdnnen @gdbenahme und Methodik in Kap. 5.1.3 und
5.2.1). Dabei wurden in Helmsdorf und Zinnborn yeez ausgewahlte Probenhorizonte doppelt oder
dreifach bearbeitet (WLHe3, WLHe4, WLF2WLZ4), in Culmitzsch ein Horizont (WLCu2), um die
Reproduzierbarkeit zu uberprifen. Die blindwertigierten Ergebnisse dieser Analysen sind
zusammenfassend in Tab. 5.2-3 dargestellt; die Bagar relativen Standardabweichung bezieht sich
auf drei Parallelmessungen an der selben AnalysbepMNachfolgende Angaben, meist in mg/kg,
sind immer auf die Trockenmasse des Bodens bezdyenTiefenlage der von oben nach unten
durchnummerierten Probenhorizonte ist aus Tabl%2-entnehmen.

In den untersuchten Wetlands ist davon auszugeHems eineKontamination primar vom
bergbaubeeinflussten Grundwasser ausgeht, das nedeikularem Eintrag auch sekundar zu
Schadstoffanreicherungen in den Wetlandsedimergfithg hat. Die Elemente Fe, Mn und Al, die in
Bergbausickerwassern typischerweise mobilisiert demer (YOUNGER et al. 2002), sind in den
Substraten hoch konzentriert. Besonders an denysemigebnissen des Urans und der Metalle Zn,
Cu, Pb, Cd, Mo sowie des Halbmetalls As sieht mass das Substrat der Wetlands belastet ist (Tab.
5.2-3). Die meisten Schadstoffe sind oberflachenodér in der Mitte starker angereichert als im
untersten Bereich der beprobten Vertikalprofile.niWeSchwermetallém Boden die Vorsorgewerte
nach der Bundesbodenschutzverordnung tberschreiigibt sich daraus eine potenzielle Gefahrdung
des Grundwassers (RBScHV 1999). Bei der Bewertung missen jedoch immer awggionale
Hintergrundwerte mit betrachtet werden, daher waMerte fur Thiringen und Sachsen nach LABO
(2003) zum Vergleich herangezogen.

In den Wetlandsedimenten sind in hohen Konzentratiovor allem die typischen Elemente der
bergbaulich bedingterPyritoxidation und der Folgeverwitterung des silikatischen Abraum
wiederzufinden. Diese Elemente konnten v. a. baedlngen pH-Werten mobilisiert werden. Eisen ist
in durchschnittlichen Konzentrationen von rund SDOMelmsdorf), 45000 (Culmitzsch) bzw.
8000 mg/kg (Zinnborn) festgelegt. Mangan weist &ehennah in Helmsdorf und Zinnborn sehr
hohe Gehalte auf (Maximum in Helmsdorf rund 185@f3km), wobei als Lieferquelle vermutlich die
oxidierten, manganfihrenden Sulfide der silurischianerze aus dem Ronneburger Raum gelten
(vgl. GELETNEKY 2002). Diese beiden hochkonzentrierten Elemenberan den Wetlands bereits
visuell sichtbare, redoximorphe Merkmale wie cheeektisch gefarbte Uberziige und Konkretionen
hervorgerufen (Tab. 5.1.3 und 5.2.1). Typisch #iure Bergbauwasser ist auch die Mobilisierung von
Aluminium. Die starken Anreicherungen in den Sudisin der Wetlands mit Al-
Maximalkonzentrationen von rund 94500 mg//kg in ra@itdsch und knapp 109000 mg/kg (11 %) in
Zinnborn sind zumindest teilweise auf sekundarefdllusigen zuriickzufihren, wie die Befunde der
Rasterelektronenmikroskopie (Kap. 5.5.3) und died®ieerung Gberséttigter Phasen (Kap. 5.2.3.2.5)
vermuten lassen. Als primare Lieferquellen kommeamnhinerale, Feldspate und Hellglimmer in

30 Zur Uranbestimmung wurden aus dem Horizont WLZ24alsnahme vier Probenaliquots untersucht.
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Frage, als Bestandteile der uranerzfiihrenden siluen Metasedimente des Ronneburger Reviers
(Graptolithenschiefer, Ockerkalk-Folge) (vgIEETNEKY 2002).

Fir die Metalle Zn, Cu, Ni, Pb, Cr und Cd werden die Vorsorgew¢BBODSCHV 1999) bzw.
Hintergrundwerte (LABO 2003) vor allem in den Wetls in Helmsdorf und Culmitzsch
Uberschritten. Eine erhohte Gefahrdung fur das @Gmasser ist bei erneutévlobilisierung der
Schadstoffe gegeben. Bei den insgesamt gemessétdiepgen zwischen 6,44 und 8,19 (Kap.
5.2.3.2) ist Cadmium unter den genannten Metalfarieachtesten mobilisierbar, falls die pH-Werte
unter 6,5 fallen. Zink ist in Helmsdorf (MW 179 rkgj und v. a. in Culmitzsch mit einem Mittelwert
von 546 mg/kg im Vergleich zu Vorsorgewerten, @enach KorngréBen im Bereich von ca. 150 bis
200 mg/kg liegen (BBDScHV 1999), deutlich erhoht, ebenso Kupfer (MW in Hstlarf 54 mg/kg,

in Culmitzsch 63 mg/kg). Nickel ist in einzelnentitonten problematisch (Maxima von 68 bzw. 119
bzw. 49 mg/kg in Helmsdorf bzw. Culmitzsch bzw. @iern), Chrom zeigt in wenigen Horizonten
undeutlich erhéhte Werte (Maxima 67/79/70 mg/kdgi Bt in Culmitzsch mit einem Mittelwert von
107 mg/kg deutlich erhdht, dazu in wenigen Horieontder anderen Wetlands. Die Cd-
Konzentrationen der Wetlands liegen in den meibterizonten signifikant Giber den Vorsorgewerten
(Maxima 3,3/5,1/11 mg/kg). Die hochsten Molybdarajgh mit bis zu 24 mg/kg wurden in
Culmitzsch ermittelt; diese fir Bdden sehr hohenrté/sind teilweise in der GréRenordnung der
silurischen Schwarzschiefer aus dem Ronneburg+®mstdidter Revier (VWMUT GMBH 1999a). Das
Halbmetall Arsen stellt in allen Horizonten von Helmsdorf (M9 mg/kg) und Culmitzsch (MW
86 mg/kg) eine hohe Belastung dar, sowie in einigenzonten von Zinnborn. Diese Arsengehalte
sind auf die Verarbeitung erzgebirgischer Erze imfb&reitungsbetrieb Crossen zuriickzufiihren
(BELEITES 1992). In Culmitzsch kann diese Erklarung nichtBaetracht gezogen werden, da im
Betrieb Seelingstadt hauptséachlich Erze lokalefegebiete mit geringer Arsenfiihrung verarbeitet
wurden (vgl. Kap. 5.1.2.1).

Anhand der Substratproben wurden im Wetland Helnfisdiérankonzentrationen von 4 bis
1117 mg/kg gemessen, in Culmitzsch zwischen 62 4#®img/kg und in Zinnborn von 152 bis
7562 mg/kg U. Die vertikale Verteilung der Uranasalwerte in den Substratprofilen der drei
Wetlands ist in Abb. 5.2-2 (linke Grafik) dargekteAuffallig sind in den Wetlands Helmsdorf und
Culmitzsch hohe bzw. sehr hohe Urananreicherunigeim lsa. 15 cm Tiefé. Noch deutlicher werden
die oberflachennahen Uranakkumulationen in Zinnpowobei Uran unterhalb etwa 45cm
Substrattiefe um eine GroflRenordnung geringer aidbda konzentriert ist. In mehreren Proben aus
den Greichen Horizonten WLZ1 bis WLZ4 in Zinnborn wurdéiuRerst hohe Urangehalte
gemessen, allen voran in WLZ2 mit 7,6 gfkgvas Urangehalte im anndhernd prozentualen Bereich
reprasentiert. Anhand dieser Beobachtung ist zmwtmn, dass die hohen Urananreicherungen in
komplexem Zusammenhang mit der Organik der Substriabnte stehen. Die oft herausgestellte
Beziehung zu organischem Kohlenstoff (vgl. Kap..B.3wird aber nicht aus der grafischen
Gegeniberstellung der Konzentrationsentwicklungem Mran und Gg deutlich (Abb. 5.2-2, rechte
Grafik); diese Unstimmigkeit wird in Kap. 5.2.3.1dusfihrlicher diskutiert. Auch in den Proben
WLHe3 und WLHe4 des Wetlands Helmsdorf wurden Ucarzientrationen im Bereich von tber
1 g/kg Boden gefunden, wobei hier aus der makraskbpn Beschreibung und aus degsC
Messungen keine Anreicherungsfaktoren abzuleiterd. sDer Mittelwert (MW) der Substrat-
Uranwerte betragt in Helmsdorf 389 mg/kg, in Cuisith 182 mg/kg und in Zinnborn 2104 mg/kg.

3INach QNEN et al. (1992) ist bei Konzentrationen zwischen 1@@ 1000 mg/kg in der Trockenmasse von
hoher Anreicherung, bei mehr als 1000 mg/kg Uramsehr hoher Anreicherung in Wetlands zu sprecKap.(
3.3.1).

32 Mittelwert aus vier Proben dieses Horizontes.
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Tab. 5.2-3:Chemismus der Substratein den untersuchten Horizonten von Helmsdorf (W),Heulmitzsch (WLCu) und Zinnborn (WLZ). (Flusssébaltiger
Aufschluss, Analyse mit ICP-OES und ICP-MS; Konratiwnen in [mg/kg], auf die Trockenmasse TM bemg®SD als relative
Standardabweichung in [%]; gltige Ziffern schesietit auf mind. zwei Stellen gréRer 0 gerundet, R8bmax. eine Nachkommastelle.)

Fe RSD Mn RSD v RSD AS RSD n RSD Cu RSD Ni RSD Co RSD Pb RSD cr RSD cd RSD L RSD
[mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg]

WLHel | 4988: 02 1846. 05 13C 06 401 26 78 26 15 34 1€ 43 12 21 62 15 4z 77 07i 7.5  5F 27
WLHe2 | 38326 02 6418 03 236 22 334 31 97 31 26 45 21 62 93 36 13 08 97 52 0,77 60 13 10
WLHe3*| 37500 05 2878 03 1117 07 229 18 172 35 77 26 61 3,0 19 24 49 06 54 06 15 44 38 05
WLHe4*| 3382¢ 03 1297 05 110t 08 181 35 25C 2,6 101 2,0 68 17 23 18 73 06 56 02 1€ 20 52 1,2
WLHeS | 3568¢ 04 97 03 747 11 183 28 286 42 107 39 68 33 18 30 82 09 67 07 25 37 49 09
WLHe6 | 23127 02 599 11 172 09 117 59 289 33 74 54 66 53 19 57 69 04 59 04 33 40 34 04
WLHe7 | 1865z 0,7 432 01 111 03 75 50 226 30 53 33 42 31 82 24 50 03 40 01 24 46 32 03
WLHeg | 20997 03 39t 05 4§ 11 20 44 10z 28 15 22 1€ 28 7F 26 30 07 48 18 04 49 34 10
WLHeg | 29757 02 56 03 266 12 85 16 21¢ 30 54 26 3C 51 6F 54 35 04 47 09 1S 49 23 09
WLHel0| 22107 03 630 03 35 19 15 83 70 32 13 48 2252 79 35 25 09 32 14 024 45 35 06
WLCul | 30527 04 747 03 24C 07 43 31 495 05 4g 27 41 32 13 15 237 03 58 08 4% 28 87 01
WLCu2*| 3653( 04 761 01 443 04 71 35 631 42 65 22 51 19 15 18 107 03 7¢ 02 51 33 117 03
WLCu3 | 45054 02 715 00 95 08 114 41 773 41 74 33 57 29 21 32 110 07 54 03 33 24 155 01
WLCu4 | 4468¢ 06 669 03 62 15 118 52 626 4.4 68 25 62 36 19 35 107 18 45 03 29 39 150 07
WLCUS | 4448: 04 119¢ 04 7C 37 79 41 207 41 5¢ 36 11¢ 63 18 56 61 20 44 07 11 55 14€ 06
wLz1 2520 03 2439 01 2234 07  7,6336 116 24 23 37 34 41 75 1.8 33 03 70 16 30 60 52 83
wLz2* | 7152 02 46 03 7562 19 45 22 45 33 17 27 18 32 58 25 67 1,7 51 06 25 32 31 80
wLz3 4242 06  14C 02 1167 04 14142 89 15 31 29 2¢ 3,0 10 1,2 55 0,1 4 09 26 26 21 1,0
wLz4* | 711% 03 83 06 296° 04 28 55 15¢ 15 37 25 4¢ 09 11 07 176 08 46 42 11 1,0 25 18
WLZ5 3718 03 39 04 152 09 94259 69 30 11 28 23 25 42 26 35 07 38 11 0,75 37 35 08
WLZ6 7919 0.4 68 05 391 05 13106 41 28 18 35 33 31 62 12 52 05 67 04 21 42 35 0,9
wLz7 433C_0,4 48 07 256 08 19 88 28 40 12 25 26 44 47 37 27160 33 07 17 72 30 10

* Mittelwert aus zwei bzw. drei Proben des gleiclarizonts; i. d. R. wurde eine Probe aufgeschlosse
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(Fortsetzung der Tab. 5.2-3, Chemismus Substrate)

N2 psp. M9 esp Al RSD P reD Krsp,  @rsp ST rsp RSD SD V rsp Z sp T
[mg/kg] [mg/kg] [mglkg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mglkg] [mg/kg] [mg/kg: [mglkg] [mg/kg] [mg/kg:
WLHel 2322 05 5584 04 4785 1,3 2598 05 1874 0,7 244469 03 110 0,2 248 04 1,2 228 12 21 71 33 300 0,5
WLHe2 2197 0,7 6012 0,2 8218 0,2 2544 05 3065 0,6 244995 0,2 110 03 227 0,2 11125 28 28 18 1,7 577 05
WLHe3*| 281€ 0,3 976¢ 02 2800¢ 0,7 169€ 03 998¢ 0,3 10663 0,3 83 03 407 10 62 31 87 35 62 08 186¢ 0.2
WLHed*| 342¢ 0,8 1159 02 3991 05 1207 04 1551 08 6926¢ 0,2 78 05 50¢ 11 61 69 117 22 89 04 2601 05
WLHe5 | 3417 0,4 10886 01 37996 09 1217 05 14298 0,7 24467 02 64 01 477 10 50 85 107 25 117 05 2993 0.2
WLHe6 | 3718 0,2 7058 03 28923 0,7 1365 05 10978 04 17514 08 57 02 406 03 45169 72 40 142 04 2787 08
WLHe7 3277 05 507¢ 0,7 2347: 09 1277 06 9937 04 1187! 01 53 0.1 35€ 0,6 27 713 45 3,6 10¢ 03 235C 0,2
WLHe8 5101 03 482¢ 04 3943¢ 0,1 85€ 0,3 1777: 0,3 6667 0,5 79 04 405 0,3 1,1 36,4 52 37 265 03 412C 05
WLHe9 4701 0,3 5264 03 23662 0,4 1214 0,9 9796 0,2 13358 0,2 47 0,7 254 08 42118 39 26 126 04 2211 0,2
WLHel0| 6163 05 5017 04 45725 1,2 847 0,5 19747 0,7 4955 04 82 09 443 04 <08 - 59 31 365 0,2 4898 0,2

i
RSD
I

r Ba Mo
) R

WLCul 561¢ 0,2 1015¢ 0,2 58927 0,8 467 0,1 2868: 0,1 1055¢ 0,2 92 03 50¢ 0,1 24 17 74 13 23€ 04 481C 0,2
WLCu2*| 4586 0,3 13914 0,5 75906 0,4 557 0,4 34099 0,3 11926 0,2 115 0.4 624 0,8 24 20 110 5,0 232 05 5867 0,7
WLCu3 3960 0,4 17643 0,3 94641 0,5 669 0,6 43207 0,2 10413 0,1 137 0,2 676 0,9 89 40 133 4,0 200 0,0 6574 0,3
WLCu4 410C 0,5 1698¢ 03 9162 1,3 65€ 0,4 4068: 0,4 1099¢ 0,3 13C 05 71C 09 6,6 10,1 134 43 20€ 0,6 653¢ 0,3
WLCus 5491 03 1927¢ 0,2 8307: 04 71€ 05 3529¢ 0,2 2452¢ 04 107 0,3 104¢ 1,3 9,C 10,1 171 49 18C 04 613C 03

wLz1 3158 0,6 1565 04 64440 0,0 939 0,3 1001 0,3 6730 0,2 56 02 82 07 2,6 60,7 78 35 17 22 347 0,3

wLz2* 134C 0,8 127€¢ 04 10894: 0,5 50€ 0,5 667 09 691¢ 03 88 03 111 09 <0E& - 21 32 20 17 31¢ 0,2
WLZ3 1751 0,8 1887 08 3161¢ 05 454 06 307z 09 581: 02 5¢ 01 11£ 05 <0& - 18 3,0 83 01 239z 03
WLZ4* 1819 1,0 2831 01 32243 07 636 04 3850 0,6 10303 04 93 03 215 09 <08 - 32 18 88 07 2578 03

WLZ5 1297 0,7 1834 05 31756 1,1 230 1,1 4401 0,5 3113 03 43 03 119 0.3 0,8517,1 30 26 131 01 3028 03
WLZ6 245C 0,6 264t 08 4597¢ 04 39€ 03 720€ 0,5 5087 0,1 7C 0,5 18€ 0,7 0,82 472 43 18 18¢ 03 415¢ 0.1
WLZ7 130C 0,8 1529 08 2855¢ 0,5 24€ 0,8 398t 0,8 289( 04 87 03 132 51 <0 - 28 43 13z 03 298C 05
* Mittelwert aus zwei bzw. drei Proben des gleicharizonts; i. d. R. wurde eine Probe aufgeschlosse
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Im Vergleich dazu werden die natiirlichen Urankomizion in der Erdkruste auf mittlere 1,8 mg/kg
geschétzt (BLLENWEG 2005). Die Konzentrationen im ehemaligen Abbaubbrees Ronneburger
Reviers der Wismut GmbH lagen bei durchschnittl280 bis 300 mg/kg U (SHUSTER 1995).
Hinsichtlich des Toxizitatspotenzials der Wetlarids zu beriicksichtigen, dass insbesondere die
Horizonte WLZ1 bis WLZ2 in Zinnborn aus torfreichenbstrat geringer Dichte bestehen, womit die
hohen Urangehalte auf ein groRes Substratvolumeeilvsind.

Die hochsten Gehalte an Makronahrelementen (Mgi)rebwie Na liegen in Culmitzsch vor, gefolgt
von Helmsdorf, das Gber mehr P und Ca verfugt.dsamt ist die Gesamtelementverteilung in den
Vertikalprofilen intern und auch zwischen den Stateh ohne deutlich erkennbare Trends oder
Muster ausgebildet.
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Abb. 5.2-2: Tiefenverteilung der in den Substralyem analysiertetJrankonzentrationen und g
Gehalte [%] von Helmsdorf (WLHe), Culmitzsch (WLCuhd Zinnborn (WLZ)
[mg/kg TM] (Werte unnormiert; analytische Standdmdeaichung nicht dargestellt, da
sehr gering; n = 1 bis 4).
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5.2.3.1.2 Rangkorrelation des Elementbestandes im Feststoff

Mit den im Substrat gemessenen Elementkonzentationurde eineRangkorrelationsanalyse
vorgenommen (Tab. 5.2-4), bei der jeweils zwei \&edtrizes in Bezug gesetzt sind. Eine Matrix
wird dabei von den unterschiedlichen Konzentratioreines Elementes in den verschiedenen
Tiefenhorizonten gebildet. Aus den Verhaltnissen Biemente untereinander kdnnen ggf. kausale
Zusammenhénge erkannt werden, wobei es sich pmmérum statistische Beziehungen handelt.
Geprift wurde die Kovarianz, also mégliche Zusammé@ge zwischen jeweils zwei Analyten nach
einem Rangkorrelationsverfahren. Die eingehenderssitélRen sind auf Verhaltnisskalenniveau
interpretierbar, enthalten Ausreier und sind UbEgend nicht normalverteilt. Letzteres wurde vor
und nach einer Normierung mit Zirkon (s. u.) mitstdgrammen und PP-Plots gepriift. Auch eine
Korrektur durch Logarithmierung erzielte fir dieisten Wertematrizes keine Normalverteilung. Aus
diesem Grund wurde als parameterfreies Verfahrere drRangkorrelation nach SPEARMAN
durchgefihrt. Dabei werden alle Originaldaten ané é&Rangfolge abgebildet und gleichwertige Falle
korrigiert, anschlieBend erfolgt eine PEARSON-Ktatien der Ranglistenplatze. Bei dem
PEARSON-Verfahren wird die Kovarianz mit den Vadan der beiden Analyseergebnisse normiert,
indem das Verhaltnis zwischen der Kovarianz deddsei Analysedaten und dem Produkt der
Standardabweichungen dieser GroRen betrachtet wbds liefert den SPEARMAN-
Korrelationskoeffizienten rs, der bei Werten nahe 1 auf statistische ZusamnmgrghéKovarianzen)
hinweist. Einzelne ,kleiner-als“-Analysewerte (b&lo) wurden durch den halben Wert der
angegebenen Nachweisgrenze ersetzt und weiter neeve

Die Rangkorrelationsanalyse der Elementkonzentration den Substratproben liefert im Wetland
Helmsdorf fur Uran eine hohe positive Rangkorrelation mit ®o und Mg (¢ > 0,86) und mit den
meisten anderen Schwermetallen eine mittlere Rangjlation (definiert mitg= 0,50 bis 0,70). Eisen
ist mit Mn, As und Ca sehr hoch rangkorreliegt10,92), neben ein paar weiteren sehr hohen d. h.
> 0,90) positiven oder auch negativen Rangkor@ien verschiedener Elemente untereinander. In
Culmitzsch ist U mit Cr, Cd und Mo hoch rangkorrelier ¥r0,87). Mittelhohe negative Beziehungen
bestehen fiir Uran neben vielen Spurenelementenzauglsen (= -0,60), hohe zu As, Ni, Ba und V
(rs = -0,80). Auch hier gibt es eine Reihe sehr hopesitiver und negativer Zusammenhange
verschiedener Elemente, wobei keine offensichtiicBesetzmagigkeiten zu erkennen sind. Fir Uran
zeigen sich im Wetlandinnborn sehr hohe {r= 0,93) Rangkorrelationen mit Ca, sowie hohe>(r
0,79) mit Cd und P. Negativ rangkorreliert ist Utrhi, K, Zr und Ti (¢ > -0,75). Aus dieser
SPEARMAN-Korrelationsanalyse sind primare kausalsatmmenhéange zwischen Einzelelementen
nicht ohne Weiteres zu erkennen. Did¢\Vferte von U zu Mo in Helmsdorf und Culmitzsch ktem
zwar durch simultanes Verhalten dieser beiden $gleemente verursacht sein, denn Molybdan
reichert sich &hnlich wie Uran im anoxischen, oigaaichen Milieu an (MRKEL & SPERLING 1998).

Fir die ebenso hoch rangkorrelierten Elementepledssveise Cu, lasst sich jedoch keine ursachliche
Erklarung finden. Auch Prozesse wie Mitfallung udran mit Eisen- oder Manganverbindungen, wie
das im Wetlandmilieu erwartet wird (vgl. Kap. 3.22(USEPA 1999, NMbUBACTEP et al. 2005b),
deuten sich in der Rangkorrelationsmatrix nicht lanCulmitzsch scheint det-Wert sogar auf das
Gegenteil zu verweisen.

Oft ist es sinnvoll, Analysewerte gegen einen koratés agierenden Substratinhaltsstoff nach dem
Prinzip eines Referenzelementesnmumieren, um den Datensatz statistisch unabhéngig zu machen
und damit erneut eine Korrelationsanalyse durchmefii Bei den vorliegenden Analysen wurde
Zirkon als refraktdres Element fir eine Normierung vede¢nEs wurde im Vergleich zu anderen
potenziell verwendbaren Analyten als am bestenggetieingeschétzt, da es im Unterschied z. B.
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zum ebenfalls stabilen Titan von diagenetischen ldndiungen unbeeinflusst bleibt. Weitere
Matrixelemente in Sedimenten, auf die prinzipietmiert werden kénnte, z. B. Al, Fe oder Ca, sind
im vorliegenden Bergbaumilieu nicht als refraktaz@sehen. Bezieht man die Konzentrationen von
Uran und Zirkon in den Tiefenprofilen aufeinander, werden dabee dilintergrundwerte
herausgerechnet, die dem primaren Uran/Zirkon-Vignis&entsprechen. Dieses Verhaltnis lag primar
im Gestein bzw. in den in die Wetlands eingetrageritartikeln vor. Dasanorganische
Wetlandsubstrat ist dominiert von in-situ verwitterndem Untergrunakerial (Bodenbildung),
daneben von Material, das partikuldr von den Randerd der ndheren Umgebung der Wetlands
eingeschwemmt wurde (Sediment). Der Eintrag vontik®dm aus den Tailings kann uber die
einstrémenden Sickerwasser und Uber den Luftweglgeri und ist die dritte bedeutende
Feststoffquelle. Ist nun das U/Zr-Verhéltnis eirobe erhoht bzw. weicht der Wert von einer
gedachten linearen Ausgleichsgeraden ab, bei teEaizelwerte von Zr und U des Gesamtprofils
gegeneinander aufgetragen werden, deutet das aefsekundar erhohte Urankonzentration hin.
Betrachtet man die Wertematrix des Profils unddig@zman die ranggelisteten Matrizes von zwei auf
Zirkon normierten Elementen aufeinander, erhalt oham Rangkorrelationskoeffiziente) formier FUF
diesen zeigen Werte nahe 1 eine hohe UbereinstimmeanKonzentrationsentwicklung in Bezug auf
Zr an, wobei die erwéhnten, mdglichen Abweichungem Priméarverhaltnis fur die beiden
betrachteten Elemente &hnlich sein missen. Anhasd-ilVertes ist nicht erkennbar, ob sekundéar
erhdhte U/Zr-Verhaltnisse in einzelnen Horizontem \Bedeutung sind. Erkennbar ist aber, ob die
sekundaren Einflussefur die zwei betrachteten Element gleichlaufendersogar tibereinstimmende
Konzentrationsverschiebungenbewirkt haben; ein hoher Rangkorrelationskoeffizisst aber auch
maoglich, wenn es keine Abweichungen einzelner Rroken den Priméarverhéltnissen gibt.
Insgesamt kdnnen mit dem Rangkorrelationskoeffieienalso ursachliche Zusammenhange
zwischen zwei Elementen innerhalb eines Profilggestellt werden, unabhangig von sekundaren
Beeinflussungen; so kann beispielsweise ein haRéfert von Uran und Eisen im Substrat darauf
hinweisen, dass Uran mit Eisenmineralen in Bezigheteht. Im Vergleich dazu sind Wertematrizes
von reinen Messwerten, die nicht auf ein konsewagierendes Element bezogen sind, (noch) starker
von sekundaren Einflissen aus der Bodenbildung iodeige von Préazipitationen geprégt, weshalb
Beziehungen des Urans zu mdoglichen Liganden aleis den unnormierten, gemessenen
Konzentrationen kaum ableitbar sind (s. Kap. 5233.

Aus der Normierung der analysierten Elementkonzentrationen auf Zirkesultieren bei den
vorliegenden Daten deutliche Zusammenhange zwisEirezelelementen (Tab. 5.2-4). Fir Uran sind
die normierten fFaktoren separat aufgefihrt (Tabellenteil 1 b #iorrelationen der anderen
Elemente werden nur kurz diskutiert (Tabellentgilgis 4).

Durch die Normierung zeigen sich fiir die Wetlahtddmsdorf und Zinnborn deutliche Parallelen in
der Rangkorrelationsmatrix, mit Uberwiegend sehihemo -Werten der einzelnen Analyten
untereinander (d. hs > 0,90). Offenbar werden hier durch die Normierwegmehrt dieprimaren
Elementbeziehungen verdeutlicht, wobei anzunehmen ist, dass dem &ibkemismus von
Helmsdorf und Zinnborn ahnliche Ausgangsbedingungegrunde liegen. Innerhalb des Wetlands
Helmsdorf sind alle analysierten Elemente untereinander lseth rangkorreliert {r> 0,90) bzw. mit
Ausnahme weniger Beziehungen hoch Xr0,70). Die mit allen Analyten hoch rangkorreter
Elemente Cr und Cd stehen untereinander nur ireim#figer Relation {~= 0,66). Das Ergebnis der
Rangkorrelationsmatrix fir Helmsdorf zeigt, dade ahtersuchten Proben bzw. die unterschiedenen
Horizonte im Verhaltnis zu Zirkon in ursachlichemusammenhang stehen. Das spricht fur einen
priméaren Sedimentchemismus, der kaum durch seker#iérund Abfliisse beeinflusst ist, und damit
gegen bedeutende Mineralneubildungen oder Auflésiignerhalb des Wetlandsubstrates. Uran ist
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mit Zr-Normierung am hdchsten mit Mo, Fe und Mngleorreliert (¢ > 0,98), am wenigsten hoch mit
Cd (= 0,81). Im Wetlan&innborn ist Uran mit Eisen vollkommen rangkorrelierd £r1), sowie im
Kontrast zu den restlichen Elementen mit V nurehift; = 0,68) und als ,Ausreif3er* mit K nur gering
(rs = 0,36), mit Li nicht (f= 0) und mit Ti gering negativ(F - 0,43). Eine bedeutende Assoziation
von Uran und Eisen im Substrat war aber bei kettegrweiteren Untersuchungen zu zeigen, auch
nicht bei der Bindungsformanalyse. Die Substratelem neben Uran zeigen untereinander sehr
ahnliche Beziehungen wie in Helmsdorf, jedoch niivas geringeren #4Werten. Die meisten
Elemente stehen also kausal in Verbindung, verohutils primére Sedimentbestandteile. Im
Vergleich zum Wetland Helmsdorf sind Sekundaresgtiaugenfalliger, die innerhalb des Substrates
gegensinnige Konzentrationsverschiebungen einzéf@nente bewirkt haben. Die Elemente Li, K
und V stechen mit geringen bis mittleren Rangkatrehsfaktoren zu den anderen Elementen hervor,
sowie Ti als Uberwiegend schwach negativ rangkertes Element. Insgesamt besteht das
Wetlandsubstrat in Zinnborn in hohem MaRe aus agsghen Komponenten wie Torfmoosen.

Im WetlandCulmitzsch sind Elementassoziationen nicht gut erkennbademfiinf Probenhorizonten
liegen in Bezug auf Zirkon unterschiedliche Verhiglte der Elemente untereinander vor, die nur in
Ausnahmen mittel bis hoch korreliert sind. Das dedarauf hin, dass die einzelnen Substrathorizonte
unterschiedliche Entwicklungen erfahren haben, mobigiweise aber auch schon auf verschiedene
Eintragspfade fir die einzelnen Sedimentlagen. Daigeben sich fur Uran durch die Zr-Normierung
groRtenteils nur geringfligig geadnderte Elementbezigen im Vergleich zu den reinen Messwerten
(s. Tab. 5.2-4). Die hohen positiven Relationen wdnzu Cr, Cd und Mo sind bei beiden
Betrachtungsweisen etwa gleich hoch, ebenso dierhaegativenfFaktoren von -0,80 zu As, Ni
und Ba, dazu Ca. Fir die Elemente Mn, Ca und Na&rénsich die Beziehungen zu den restlichen
Elementen durch die Normierung am starksten. Deémbtgibt das Bild in Culmitzsch relativ unklar.

Tab. 5.2-4 (Teile 1 a/b bis 4 a/b): Darstellunggaugihlter SPEARMANKorrelationskoeffizienten
rs fir Uran (Teil 1 a/b) in Beziehung zu den analysierten Elstkonzentrationen in
den Substratproben von Helmsdorf (WLHe, Probenhorizonte n=10}Imitzsch
(WLCu, n=5) und Zinnborn (WLZ, n=7). Die Tabelleitte2 a/b bis 4 a/b enthalten
die Korrelationsmatrizes fur alle Elemente. Im jdsv@beren Tabellenteil sind die
Werte unnormiert dargestellt, in der unteren Ta&bellurden alle Werte auf Zr
normiert. (- = s nicht bestimmbar; fir Uran sind * 0,70 hervorgehoben.) Durch
das gemeinsame Bezugssystem, das refraktare Zivkenden kausale Beziehungen
zwischen den einzelnen Elementen im Wetlandsubstraeutlicht.
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Substratchemismus unnormiert:

U korreliert mit WLHe:rs WLCu:r, WLZ:r
Fe 0,56 -0,60 0,29
Mn 0,44 0,40 0,36
As 0,59 -0,80 0,54
Zn 0,48 0,30 0,46
Cu 0,86 -0,30 0,61
Ni 0,63 -0,80 0,18
Co 0,65 -0,60 0,61
Pb 0,50 0,41 0,68
Cr 0,52 0,90 0,57
Cd 0,38 0,90 0,79
Li 0,41 -0,60 -0,83
Na -0,41 0,30 0,46
Mg 0,87 -0,60 -0,07
Al -0,08 -0,60 0,68
P 0,3C -0,60 0,86
K -0,21 -0,60 -0,79
Ca 0,62 -0,10 0,93
Sr -0,04 -0,30 0,61
Ba 0,30 -0,80 -0,25
Mo 0,87 0,87 0,11
\% 0,48 -0,80 -0,29
Zr -0,49 0,60 -0,75
Ti -0,39 -0,60 -0,79
Substratchemismus mit Zr-Normierung:

U / Zr korreliert mit WLHe:I's normier ~ WLCU:T's normier  WLZ:Ts normier
Fe/Zr 0,98 -0,60 1,00
Mn / zr 0,98 -0,20 0,89
As | Zr 0,95 -0,80 0,89
Zn /| Zr 0,92 -0,10 0,86
Culzr 0,95 -0,60 0,96
Ni/ Zr 0,95 -0,80 0,86
Co/zr 0,95 -0,50 0,93
Pb/zr 0,93 0,20 0,93
CrlZr 0,90 0,90 0,93
Cd/ zr 0,81 0,90 0,90
Li/ zZr 0,94 -0,60 0,00
Na/zr 0,93 -0,50 0,93
Mg/ zr 0,95 -0,60 0,93
Al Zr 0,% -0,50 0,96
P/Zr 0,92 -0,60 0,96
K/ ZzZr 0,92 -0,60 0,36
Calzr 0,95 -0,80 0,93
Sr/Zr 0,94 -0,60 0,96
Ba/Zr 0,94 -0,80 0,96
Mo / Zr 0,99 0,90 0,75
V/Zr 0,95 -0,60 0,68
Zr | Zr - - -
TilZr 0,94 -0,60 -0,43




(Fortsetzung Tab.

5.2-4: Teil 2 a/b)

WLHe

Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd Li Na Mg Al P K
Mn 0,93 1,00
V) 0,56 0,44 1,00 Ca Sr Ba Mo V Zr
As 0,94 0,87 059 1,00 cal 100
zn -0,20 -0,30 0,48 -0,01 1,00 o | 085 100
Cu 0,21 0,11 086 032 0,83 1,00 Ba|-027 021 1,00
Ni -0,09 -0,06 0,63 0,00 084 0,90 1,00 Mo| 0.36-0.30 0,49 1,00
Co 046 0,56 0,65 056 046 0,66 0,63 1,00 v 013024095 066100
Pb -0,26 -0,29 0,50 -0,13 0,92 0,86 0,95 0,50 1,00 2t 10,90 -050 0.37 0,26 0.27 1,00
cr -0,18 0,27 0,52 -0,10 0,84 0,82 0,85 0,49 0,90 1,00 Ti 1079035 065 0.8 0,54 0.89
cd -0,16 -0,24 0,38 0,07 090 0,70 0,69 0,33 0,74 057 1.
Li -0,18 -0,09 0,41 -0,22 044 0,60 0,77 053 0,74 0,77 0,12 1,00
Na -0,71 0,71 0,41 -0,87 0,06 -0,20 0,07 -0,43 0,16 0,29 -0,13 0,35 1,00
Mg 0,58 0,56 0,87 064 058 0,86 0,74 0,88 0,60 058 045 0,51 -0,43 1,00
Al -0,47 -0,36 -0,08 -0,61 0,15 0,12 0,41 009 042 0,53 -0,20 0,81 0,77 0,03 1,00
P 0,69 0,64 0,30 0,84 -0,02 0,10 -0,16 0,37 -0,25 -0,27 0,23 -0,52 -0,89 0,33 -0,86 1,00
K -0,56 -0,44 0,21 -0,67 0,12 0,03 0,33 0,03 0,38 0,49 -0,22 0,77 0,76 -0,09 0,98 -0,84 1,00
Ca 0,92 0,87 062 098 -001 0,33 0,02 059 -0,13 -0,12 0,05 -0,20 -0,87 0,66 -0,58 0,81 -0,65
Sr 0,63 0,74 -0,04 0,54 -0,71 -0,40 -0,51 0,22 -0,64 -0,50 -0,73 -0,18 -0,47 0,04 -0,18 0,40 -0,16
Ba 0,21 -0,09 0,30 -027 042 052 0,74 050 0,71 0,72 0,12 0,97 0,43 0,46 0,84 -0,56 0,79
Mo 0,26 0,18 087 037 0,72 0,92 0,80 0,73 0,75 0,72 0,63 056 -0,23 0,82 0,06 0,20 -0,04
v -0,15 -0,08 0,48 -0,15 0559 0,70 0,85 0,62 0,82 0,86 0,28 0,98 0,30 0,60 0,75 -042 0,70
zr -0,78 -0,78 -0,49 -0,89 0,12 -0,20 0,09 -0,47 0,20 0,32 -0,04 0,30 0,94 -0,48 0,71 -0,81 0,75
Ti -0,70 0,62 0,39 -0,78 0,19 -0,04 0,27 -0,19 0,38 0,47 -0,07 0,59 0,83 -0,25 0,88 -0,84 0,93
WLHe Fe Mn U As Zn Cu N Co Pb Cr Cd Li Na Mg Al P K
lzr 1Zr [Zr l2zZr 1Zr [Zr |2Zr [Zr [Zr [2Zr [Zr |2Zr [Zr [Zr [1Zr [Zr |Zr
Mn/zr | 0,98 1,00
U/zr | 098 098 1,00 Ca Sr Ba Mo V
As/zr | 095 095 095 1,00 1Zr /zr Izv [zr [2Zr
zn/zr | 095 093 092 098 1,00 Ca/zr 1,00
Cu/zr | 095 095 095 1,00 0,98 1,00 Sr/Zr 10,99 1,00
Ni/zr | 095 095 095 1,00 0,98 1,00 1,00 Ba/Zr (0,99 1,00 1,00
Co/zr | 095 095 095 1,00 098 1,00 1,00 1,00 Mo/Zr 0,93 092 092 1,00
Pb/zr | 090 0,90 093 095 0,95 095 0,95 0,95 1,00 V/zr 11,00 0,99 0,99 0,93 1,00
crizr | 083 084 090 086 082 086 0,86 086 093 1,00  1i/Zr [099 100100 092 099
cd/zr | 081 081 0,81 090 0,86 0,90 0,90 0,90 0,81 0,66 1,uu
Li/zr | 096 094 094 0,99 099 099 099 0,99 0,94 0,83 0,89 1,00
Na/zr | 0,96 093 093 089 090 0,89 089 0,89 084 0,75 082 0,92 1,00
Mg/zr | 0,95 095 095 1,00 0,98 1,00 1,00 1,00 0,95 0,86 090 0,99 0,89 1,00
Al/zr | 096 094 094 099 099 0,99 099 099 094 083 089 1,00 0,92 0,99 1,00
P/zr | 096 092 092 094 096 094 094 0,94 0,89 077 087 098 0,96 0,94 0,98 1,00
K/zr | 095 092 092 093 098 093 0,93 093 095 0,84 0,76 0,95 0,92 093 0,95 0,95 1,00
cal/zr | 095 095 095 1,00 098 1,00 1,00 1,00 0,95 086 090 0,99 0,89 1,00 0,99 0,94 0,93
Srizr | 096 094 094 099 099 099 0,99 099 094 083 089 1,00 0,92 0,99 1,00 0,98 0,95
Ba/Zr | 0,96 0,94 094 099 099 099 099 0,99 094 0,83 0,89 1,00 0,92 0,99 1,00 0,98 0,95
Mo/Zzr | 095 0,95 099 093 090 093 093 0,93 095 094 0,76 0,92 0,90 0,93 0,92 0,89 0,93
vize | 095 095 095 1,00 098 1,00 1,00 1,00 095 0,86 0,90 0,99 0,89 1,00 0,99 0,94 0,93
Ti/zr | 096 094 094 099 0,99 0,99 099 0,99 0,94 083 0,89 1,00 0,92 0,99 1,00 0,98 0,95
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(Fortsetzung Tab. 5.2-4: Teil 3 a/b)

WLCu Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd Li Na Mg Al P K
Mn -0,50 1,00

U 20,60 0,40 1,00 Ca Sr Ba Mo vV Zr
As 0,90 -0,60 -0,80 1,00 Cal 1,00

Zn 0,50 -0,50 0,30 0,30 1,00 Sr |-0,40 1,00

Cu 0,90 -0,60 -0,30 0,80 0,80 1,00 Ba| 0,50 0,30 1,00

Ni 0,60 0,10 -0,80 0,70 -0,30 0,30 1,00 Mo| 0,21 -0,72 -0,67 1,00

Co 1,00 -0,50 -0,60 0,90 0,50 0,90 0,60 1,00 VvV |0,50 0,30 1,00-0,67 1,00

Pb -0,21 -0,46 0,41 -0,36 0,36 -0,05 -0,82 -0,21 1,00 Zr |-0,30 -0,40 -0,90 0,56 -0,90 1,00
Cr -0,50 0,00 0,90 -0,60 0,50 -0,10 -0,90 -0,50 0,56 1,00 Ti |-0,30 0,90 0,60-0,87 0,60 -0,70
Cd -0,50 0,00 0,90 -0,60 0,50 -0,10 -0,90 -0,50 0,56 1,00 1,00

Li 1,00 -0,50 -0,60 0,90 0,50 0,90 0,60 1,00 -0,21 -0,50 -0,50 1,00

Na -0,90 0,60 0,30 -0,80 -0,80 -1,00 -0,30 -0,90 0,05 0,10 0,10 -0,90 1,00

Mg 0,70 0,20 -0,60 0,60 -0,10 0,40 0,90 0,70 -0,67 -0,80 -0,80 0,70 -0,40 1,00

Al 1,00 -0,50 -0,60 0,90 0,50 0,90 0,60 1,00 -0,21 -0,50 -0,50 1,00 -0,90 0,70 1,00

P 0,70 0,20 -0,60 0,60 -0,10 0,40 0,90 0,70 -0,67 -0,80 -0,80 0,70 -0,40 1,00 0,70 1,00

K 1,00 -0,50 -0,60 0,90 0,50 0,90 0,60 1,00 -0,21 -0,50 -0,50 1,00 -0,90 0,70 1,00 0,70 1,00
Ca -0,30 0,70 -0,10 -0,10 -0,60 -0,40 0,50 -0,30 -0,87 -0,30 -0,30 -0,30 0,40 0,30 -0,30 0,30 -0,30
Sr 0,90 -0,60 -0,30 0,80 0,80 1,00 0,30 0,90 -0,05 -0,10 -0,10 0,90 -1,00 0,40 0,90 0,40 0,90
Ba 0,60 0,10 -0,80 0,70 -0,30 0,30 1,00 0,60 -0,82 -0,90 -0,90 0,60 -0,30 0,90 0,60 0,90 0,60
Mo -0,87 0,67 0,87 -0,98 -0,21 -0,72 -0,67 -0,87 0,24 0,67 0,67 -0,87 0,72 -0,56 -0,87 -0,56 -0,87
\ 0,60 0,10 -0,80 0,70 -0,30 0,30 1,00 0,60 -0,82 -0,90 -0,90 0,60 -0,30 0,90 0,60 0,90 0,60
Zr -0,70 -0,20 0,60 -0,60 0,10 -0,40 -0,90 -0,70 0,67 0,80 0,80 -0,70 0,40 -1,00 -0,70 -1,00 -0,70
Ti 1,00 -0,50 -0,60 0,90 0,50 0,90 0,60 1,00 -0,21 -0,50 -0,50 1,00 -0,90 0,70 1,00 0,70 1,00
WLCu Fe Mn U As Zn Cu N Co Pb Cr Cd Li Na Mg Al P K

1Zr 1Zr 1Zr 1Zr 12Zr 1Zr 12Zr 1Zr [Zr 1Zr 1Zr [Zr 1Zvr [1Zr 1Zr |Zr 1|Zr
Mn/Zzr | 0,90 1,00

u/zr -0,60 -0,20 1,00

Ca Sr Ba Mo V
As/Zr | 0,60 0,30 -0,80 1,00 Jzr Jzr 1zr lzv 1Zr
Zn/ZzZr | 0,00 -0,10 -0,10 0,60 1,00 Calzr| 1,00
Cu/2zr | 0,70 050 -0,60 0,90 0,70 1,00 Sr/zr | 0,60 1,00
Ni/ Zr 0,90 0,70 -0,80 0,70 -0,10 0,60 1,00 Ba/Zr| 1,00 0,60 1,00
Co/zr | 0,90 0,80 -0,50 0,70 0,40 0,90 0,70 1,00 Mo / zr|-0.60 -0.80 -0.60 1.00
Pb/zr |-0,60-0,70 0,20 -0,20 0,40 -0,10 -0,70 -0,30 1,00 v/zr |0,90 0,70 0,90-0,50 1,00
Cr/zr |-0,30 0,10 0,90 -0,50 0,20 -0,20 -0,60 -0,10 0,10 1,00 Ti/zr | 0,90 0,70 0,90 -0,50 1,00

Cd/zr |-0,80 -0,50 0,90 -0,60 0,20 -0,50 -0,90 -0,60 0,40 0,80 1,0
Li/zr 1,00 0,90 -0,60 0,60 0,00 0,70 0,90 0,90 -0,60 -0,30 -0,80 1,00

Na/Zzr | 0,30 0,10 -0,50 -0,10 -0,70 -0,20 0,40 0,00 -0,10 -0,70 -0,70 0,30 1,00

Mg/Zzr | 1,00 0,90 -0,60 0,60 0,00 0,70 0,90 0,90 -0,60 -0,30 -0,80 1,00 0,30 1,00

Al Zr 0,90 0,80 -0,50 0,70 0,40 0,90 0,70 1,00 -0,30 -0,10 -0,60 0,90 0,00 0,90 1,00

P/Zr 1,00 0,90 -0,60 0,60 0,00 0,70 0,90 0,90 -0,60 -0,30 -0,80 1,00 0,30 1,00 0,90 1,00
K/Zr 0,70 0,50 -0,60 0,90 0,70 1,00 0,60 0,90 -0,10 -0,20 -0,50 0,70 -0,20 0,70 0,90 0,70 1,00
Ca/zr | 0,90 0,70 -0,80 0,70 -0,10 0,60 1,00 0,70 -0,70 -0,60 -0,90 0,90 0,40 0,90 0,70 0,90 0,60
Sr/Zr 0,70 0,50 -0,60 0,90 0,70 1,00 0,6C 0,90 -0,10 -0,20 -0,50 0,70 -0,20 0,70 0,90 0,70 1,00
Ba/zr | 0,90 0,70 -0,80 0,70 -0,10 0,60 1,00 0,70 -0,70 -0,60 -0,90 0,90 0,40 0,90 0,70 0,90 0,60
Mo/Zzr (-0,50 -0,10 0,90 -0,90 -0,50 -0,80 -0,60 -0,60 -0,10 0,70 0,70 -0,50 -0,20 -0,50 -0,60 -0,50 -0,80
V/Zr 1,00 0,90 -0,60 0,60 0,00 0,70 0,90 0,90 -0,60 -0,30 -0,80 1,00 0,30 1,00 0,90 1,00 0,70
TilZr 1,00 0,90 -0,60 0,60 0,00 0,70 0,90 0,90 -0,60 -0,30 -0,80 1,00 0,30 1,00 0,90 1,00 0,70
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(Fortsetzung Tab.

5.2-4: Teil 4 a/b)

wLZ

Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd Li Na Mg Al P K
Mn 0,29 1,00
U 0,29 0,36 1,00 Ca Sr Ba Mo V Zr
As 0,64 -0,29 054 1,00 calioo
zn 043 057 0,46 -0,14 1,00 o | 050 100
o | oo om o am (2 o
Co 014 093 061 -014 071 089 0.78 1,00 Mo| 0.36-0,21 0,08 1,00
: 25 D61 -H44 675 6,89 678 4 v |-0,14 0,320,89 0,11 1,00
Pb 0,50 0,04 0,68 0,61 046 057 0,07 029 1,00 7 |0.75-0.07 0,64 -0.34 0.68 1.00
cr 0,14 050 057 -025 0,32 0,43 0,40 068 021 1,00 T lo/64-021071 00907089
cd 0,04 0,79 0,79 0,18 0,79 0,93 0,67 093 0,54 0,54 1,0C
Li 0,13 -0,38 -0,83 -0,34 -0,36 -0,38 0,09 -0,49 -0,31 -0,40 -0,61 1,00
Na 0,07 0,82 046 -029 043 0,71 0,76 089 0,14 0,86 0,71 -0,27 1,00
Mg 0,18 0,36 -0,07 -0,14 046 0,61 0,67 039 043 0,11 0,36 0,47 0,39 1,00
Al 0,25 0,07 0,68 004 021 0,14 002 036 0,36 086 0,36 -051 0,50 -0,18 1,00
P 0,07 0,71 0,86 0,11 0,68 0,75 0,54 0,89 0,39 0,71 0,93 -0,76 0,75 0,07 0,61 1,00
K 0,21 -0,32 -0,79 -0,32 -0,39 -0,32 0,14 -0,43 -0,29 -0,32 -0,57 0,99 -0,18 0,50 -0,46 -0,71 1,00
Ca 0,18 0,39 093 039 071 0,71 0,34 068 0,79 0,57 0,86 -0,67 0,50 0,21 0,64 0,86 -0,64
Sr 0,71 -0,04 0,61 0,89 -0,04 0,36 0,18 0,14 057 0,00 0,39 -027 0,07 0,07 0,14 0,32 -0,21
Ba 054 -0,18 0,25 0,29 -0,11 0,14 0,40 -0,14 0,25 -0,32 -0,07 0,69 -0,07 0,68 -0,39 -0,32 0,71
Mo 0,32 043 0,11 -0,54 0,64 0,36 0,74 058 -0,02 0,56 0,45 0,09 0,62 0,45 0,37 049 0,00
v 0,64 -0,43 0,29 0,18 -0,25 -0,11 0,18 -0,32 0,25 -0,14 -0,29 0,76 -0,11 0,57 -0,11 -0,43 0,79
zr 0,39 -0,39 -0,75 -0,07 -0,68 -0,39 -0,11 -0,57 -0,29 -0,46 -0,68 0,87 -0,32 0,29 -0,57 -0,82 0,89
Ti 0,21 -0,32 -0,79 -0,32 -0,39 -0,32 0,14 -0,43 0,29 -0,32 -0,57 0,99 -0,18 0,50 -0,46 -0,71 1,00
wLZ Fe Mn U As Zn Cu N Co Pb Cr Cd L Na Mg Al P K
lzr 1Zr [zZr JzZr 12Zr [Zr JzZr 1Zr J2Zr [Zr [Zr [2Zr |Zr 2Zr [Zr [2Zr |Zr
Mn/Zr | 0,89 1,00
U/zr | 1,00 089 1,00 Ca Sr Ba Mo V
As/zr | 0,89 089 089 1,00 [2r [2Zr [2r [2Zr [z
znizr | 086 0,82 0,86 0,86 1,00 Ca/Zr| 1,00
Cu/zr | 096 093 096 086 0,89 1,00 Sr/Zr|086 1,00
Ni/zr | 086 0,93 0,86 0,96 0,89 0,89 1,00 Ba/Zr| 0,86 1,00 1,00
Co/zr | 093 096 093 0,93 0,86 096 0,96 1,00 Mo/Zzr| 0,89 0,71 0,71 1,00
Pb/zr | 093 0,71 093 0,82 086 0,86 0,75 0,79 1,00 V/zr 1071 064 064 086 1,00
crizr | 093 0,86 093 082 096 096 086 089 0,89 1,00 Ti/zr |10.36-0,39-0.39 032054
cd/zr | 090 094 0,90 090 0,85 096 096 0,99 0,78 088 1,00
Li/zr | 000 018 0,00 0,14 039 021 036 0,25 0,04 029 0,34 1,00
Na/zr | 0,93 086 093 082 096 096 0,86 089 0,89 1,00 088 0,29 1,00
Mg/zr | 0,93 0,86 093 082 0,96 096 086 0,89 0,89 1,00 0,88 0,29 1,00 1,00
Al/Zr | 096 082 096 0,86 093 0,93 082 0,86 0,96 096 083 0,07 096 0,96 1,00
P/zr | 096 093 096 0,86 089 1,00 0,89 0,96 0,86 0,96 0,96 021 0,96 0,96 0,93 1,00
K/zr | 036 032 036 0,14 054 054 032 039 039 061 047 068 061 061 043 054 1,00
calzr | 093 0,86 0,93 082 096 096 086 0,89 0,89 1,00 0,88 0,29 1,00 1,00 0,96 096 0,61
srizi | 096 093 0,96 096 0,82 0,93 093 096 0,86 0,86 094 0,04 0,86 086 0,89 093 0,21
Ba/zr | 096 093 096 0,96 082 093 093 096 0,86 086 094 0,04 086 0,86 0,89 093 021
Mo/zr | 0,75 0,68 075 0,79 0,96 0,79 0,82 0,75 0,79 0,89 0,74 0,43 089 0,89 0,86 0,79 0,50
Vizr | 068 046 068 068 075 0,64 064 061 071 0,71 058 011 071 071 0,75 0,64 0,25
Ti/zr  |-0,43 -0,39 -0,43 -0,32 -0,29 -0,39 -0,29 -0,36 -0,21 -0,36 -0,25 0,43 -0,36 -0,36 -0,39 -0,39 0,14
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5.2.3.1.3Elementbestand des Feststoffs im Tiefenprofil, Eietiung

Die vertikale Verteilung der Elemente innerhalb eines Wetlands wurde mit sogenannten
Scatterplots veranschaulicht. In den Abb. 5.2-5 und 5.2-6 sindgewahlte Elemente im Tiefenprofil
dargestellt bzw. die Konzentrationsverlaufe mehr&lemente untereinander in Bezug geseims
dieser grafischen Betrachtung ist es grundsataiiiglich, Vertikalverlagerungen abzuleiten und
Auswaschungs- oder Anreicherungshorizonte bzw. &kids- und Reduktionszonen im
Tiefenverlauf der Wetlands aufzuzeigen. In den leturden die auf Zirkon normierten
Elementkonzentrationen des Substrates aufgetragerdie Abweichungen von den priméren U/Zr-
Konzentrationsverhéltnissen der einzelnen Horizore vergleichen. Sekundéare Element-
verschiebungen z. B. durch Bodenbildung werden iédbervorgehoben. Folglich kénnen aus den
Plots nicht die analysierten Elementkonzentrationabgelesen werden, dafir jedoch die
Elementverteilung in den einzelnen Probenhorizanten

Im Profil Helmsdorf sind die Konzentrationen der chemischen Substnrgiikmenten iberwiegend
stark gestreut (> 100 % Standardabweichung vomeMiért). Fir die meisten Elemente ist eine
starke, oft stetige Abnahme der Konzentrationenitisa. 15 cm Substrattiefe zu erkennen (vgl.
rechter Plot in Abb. 5.2-5). Die weitere Abnahmée der Tiefe verlauft weniger ausgepragt, und dabei
weist die Probe WLHe9 aus rund 25cm Tiefe fiur ditehrzahl der Elemente deutliche
Konzentrationsanstiege auf. Uran hat bei hoherémwackungsbreite der Konzentrationen mit den
Kurven von Mo und Pb im Tiefenverlauf am ehestemli&hkeit, wobei es mit Mo auch hoch
rangkorreliert ist (s. 0.) (linker Plot in Abb. 552. Die hohe Rangkorrelation zu Fe und Mn ist aus
dem Kurvenverlauf nicht offensichtlich. ICulmitzsch steigen die Elementkonzentrationen bis
WLCu3 bei den meisten Spurenelementen stetig, géxémgfiigig an, unterhalb dagegen bleiben sie
annahernd konstant, mit Ausnahme des Maximums i€MBLbei den Elementen Ni, Ba, Mn, Na und
Ca. Die Verteilung von Uran, das die hochste Simgsbreite aufweist, gleicht im Verteilungsmuster
und mit dem ausgepragten Maximum in WLCu2 kaum reirsderen Element im Tiefenverlauf;
ahnlich ist nur Mo. Bei vielen ElementenZimnborn ist im Horizont von WLZ2 ein Maximum, von
WLZ5 ein Minimum ausgepréagt. Die meisten Elemengggen einen Trend zur Konzentrations-
abnahme nach der Tiefe. Beinahe gegenlaufig undniedriger Konzentration in WLZ2 sind die
Verteilungsmuster von Li, Ti und K. Auch Mo, Co uiMh weichen ab, zeigen aber untereinander
Parallelen. Die deutlichsten Standardabweichungem Konzentrations-Mittelwert treten bei Cd und
U auf. In diesem Substratprofil sind die kompletingkorrelierten Elemente U und Fe auch
offensichtlich in &hnlicher Weise angereichert, rabguch Al und Ca treten in diesem
Verteilungsmuster auf (vgl. rechter Plot in Abb2-8). Analog dazu finden sich bei den niedrig
konzentrierten Elementen V, Pb und Ba &hnlich urdeihde Konzentrationsverteilungen. As und Sr
zeigen ebenfalls Parallelen, mit kontrastierenderstidg in WLZ7.
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Abb. 5.2-5: Qualitative Tiefenverteilung verschiedener Elemente in den Substratproben von
Helmsdorf (WLHe). Die Elementkonzentrationen wurden mit Zinkeormiert und
vergleichbare Tiefenverlaufe kombiniert. Im recht®iagramm weicht Uran in
seinem Verlauf deutlich von den anderen Elemerniten a
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Abb. 5.2-6: Qualitative Tiefenverteilung verschiedener Elemente in den Substratproben von
Culmitzsch (WLCu, links) undZinnborn (WLZ, rechts). Die Elementkonzentratio-
nen wurden mit Zirkomormiert. (Nicht quantitativ; MaRRstdbe der Achsen variieren
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Abb. 5.2-7: Vergleich der Urankonzentrationen in dermierten undunnormierten Profilverlaufen
der Wetland-Substratproben von Helmsdorf (WLHe),In@zsch (WLCu) und
Zinnborn (WLZ) in halblogarithmischer Darstellun¢Gefiillte Symbole = U/Zr
[mg/kg]; leere Symbole = unnormierte Messwerte wnmg/kg]; MaRstabe der
Achsen variieren.)

Der Vergleich der tatsachlich gemessenen Werte (Elementkonziemga unnormiert) mit dieser
Darstellung der auf Zirkonormierten Verlaufe ermdglicht unter Umsténden eprezessorientierte
Auswertung der Elemententwicklungen Uber die Tiefe. Mit dermierten Darstellung kann der
Blick speziell auf die sekundédren Prozesse gelemktden, d.h. auf Ungleichgewichte im
Chemismus, die beispielsweise fUiran durch Reduktion und Ausfallung oder durch Sorption
verursacht sein kénnen und vom urspriinglichen Migrs&zu Zirkon Abweichungen bewirkt haben.
Eine Anreicherung von Uran nahe der Substratolrlidist in den normiert dargestellten
Profilverlaufen deutlich zu erkennen (gefillte Syiiebin Abb. 5.2-7). Aus dem Vergleich zum
Kurvenverlauf der unnormierten, reinen Messwertennkedagegen nochmals ein Unterschied
herausgestellt werden. So zeigt sich in Helmsdad dtark erhdhte Verhaltnis von Uran in den
Horizonten WLHel und WLHe2 erst deutlich in Bezug Zirkon; bei den unnormierten Messwerten
wirde man dagegen in den Horizonten WLHe 3-5 eiskhfhere Anreicherung als in WLHel-2
annehmen. Der Horizont WLHe8 weist bei beiden [Rditsigen hohe Abweichungen vom Gbrigen
Kurvenverlauf auf, wobei allein schon das normieévierhaltnis verdeutlicht, dass dieser Horizont
weniger Uran in Bezug auf Zr akkumuliert hat ale dnderen Horizonte, ebenso wie WLHe10. Das
belegt wahrscheinlich sekundére Abreicherungen.hAuot Wetland Zinnborn sind Unterschiede zu
erkennen. Im Vergleich zur Normierung zeigt sicassl das erhdhte U/Zr-Verhaltnis im Horizont
WLZ2 anhand der unnormierten Messwerte weniger eurégt ist. In WLZ6 wurde dagegen
verhéltnismaRig mehr Uran bestimmt, als das aliodimormierte Verhéltnis vorgibt; man wirde hier
die sekundéare Anreicherung Uberschatzen. Auf diesgleichende Weise koénnen alle anderen
Elemente betrachtet werden, sowie ihre Beziehungésreinander.
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Exemplarisch wurde im Wetland Helmsdorf dBeziehung zwischen U und Feanhand von
Ausgleichsgerademach linearer Regression verglichen (Abb. 5.2/&s). Unter der Annahme, dass
die Anreicherung von Uran durch das Element Eisearklaren ist und die Daten normalverteilt sind,
kann das Bestimmtheitsmal R2 zur Bewertung eingiesetrden. Im Vergleich dazu wurden bei der
Rangkorrelationsanalyse in Kap. 5.2.3.1.2 Beziebanigper eine Rangkorrelation aller Werte nach
SPEARMAN abgeleitet, indem die Verhaltnisse allefenientkonzentrationen untereinander
miteinbezogen wurden. Beim skalenabhangigen Bedtigitemal (entsprechend dem Quadrat des
PEARSON-Korrelationskoeffizientenp)r geht man von einer paarweisen Abh&ngigkeit normal
verteilter Daten aus. Insgesamt ertffnet die Bewmgrtder linearen Regression mittels R2 unter
Zugrundelegung unnormierter Elementkonzentratiomenallen drei Wetlands keine deutlichen,
paarweisen Abhangigkeiten zwischen Uran und andelementen. Fir die Beziehung von U zu Fe
im Wetland Helmsdorf liefern die unnormierten Arsdlyerte ein sehr geringes Bestimmtheitsmal R2
von 0,15. Werden die Konzentrationen auf Zirkormmert, wird durch lineare Regression eine hdhere
Gute der Anpassung erreicht (R2 von 0,41), d. beitierklart die Urananreicherung zu 41 %, wobei
unklar ist, ob der kausale Zusammenhang auf primdee sekundare Prozesse beruht (vgl. oben).
Zieht man die Tiefenverteilung von Eisen in Bezuf &rkon heran (geméaR Abb. 5.2-7, fir Fe nicht
abgebildet) bzw. Abweichungen von der Ausgleichaden aus den Fe- und Zr-Messwertpaaren
(ohne Abb.) und betrachtet man die stark voneinaabeseichenden Kurvenverlaufe der normierten
Eisen- und Urankonzentrationen mit der Tiefe (ABI2-5), wird deutlich, dass Uran im Unterschied
zu Eisen sekundar erstens stérker und zweitengsande/erteilt wurde. Daraus wird ersichtlich, dass
sekundare Einflisse nicht dominierend zu einer hegrd Mitfallung von Uran mit Eisenphasen
gefuhrt haben. Es ist dagegen nicht mdglich, digsessage aus der Betrachtung der
Ausgleichsgeraden der Wertepaare U und Fe abaulegtech nicht daran, dass die unnormierte
Beziehung U/Fe im Vergleich zum normierten Verhalgeringer korreliert ist (Abb. 5.2-8, links).

Fur das Wetland Culmitzsch liefert die lineare Rsgion hdhere Korrelationen der unnormierten
Werte nur fir U und solche Elemente, die sich nitiheine prozessorientierte Betrachtung eignen. In
Zinnborn zeigt sich einBbhéngigkeit zwischen U und Al(Abb. 5.2-8, rechts). Vergleicht man die
Beziehung nach und vor der Normierung mit Zr, zaigh auch hier eine geringere unnormierte
Korrelation. Im Verhaltnis zu Zirkon sind U und #é¢hr hoch korreliert. In Bezug auf Zr weichen die
Al-Konzentrationen der Horizonte WLZ2, WLZ4 und WBZ am starksten von einer
Ausgleichsgeraden der Al/Zr-Wertepaare ab. Der tmieste Kurvenverlauf zeigt das weniger
deutlich oder nicht, man wiirde die sekundaren Ablmgigen unterschatzen. Weiterhin erkennt man
aus den Unterschieden zwischen den normiertenriiefé&ufen von Uran und von Aluminium, dass
im Fall von Al geringere Abweichungen vom urspriiclyén Verhaltnis zu Zr vorliegen, was auch das
hoéhere Bestimmtheitsmal von R2 bei Al/Zr im Verdtetu U/Zr ausdriickt. Hier lasst sich wiederum
ableiten, dass Uran im Unterschied zu Aluminiumuselér starker und ebenfalls anders umverteilt
wurde. Das macht ersichtlich, dass die Assoziatimm Uran und Al-reichen Phasen durch sekundére
Beeinflussungen der Elementkonzentrationen (z. Bsuhg) geringer wird bzw. von anderen
Prozessen uberlagert wird.

Zusammengefasstermoglicht es diese Betrachtungsweise, auf kauBaeiehungen zwischen
Elementen in den Wetlandsubstraten zu schlieBerf diase Weise konnten insbesondere
Zusammenhé&nge gefunden werden, die die zu beolbaehsekundare Urananreicherung mafgeblich
erklaren konnten. Derartige Zusammenhange wurdendem Elementkonzentrationen der drei
Wetlands jedoch nicht deutlich, wie exemplarisch die Beziehungen zwischen U und Fe bzw.
zwischen U und Al gezeigt wurde. Auch wenn einigeser Prozesse sehr bedeutend sein kdnnten
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[mg/kg]

(vgl. Kap. 5.5.3), ist demzufolge die Dominanz singinzigen Prozesses, z. B. Sorption an Al-
Hydroxiden oder Mitfallung mit Eisenmineralen, &lssache fur die hohen Urankonzentrationen im
Substrat auszuschlieRBen.
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Abb. 5.2-8:Vergleich der normierten und unnormierten Beziehungenzwischen U und Fe in
Substratproben aus dem Wetland Helmsdorf (WLHe). amischen U und Al aus
dem Wetland Zinnborn (WLZ). Lineare Darstellungsing. Scatterplots; nach rechts
sind die Urankonzentrationen abgetragen, nach dizel{onzentrationen von Fe bzw.
Al. (Gefiillte Symbole = auf Zr normiert [mg/kg]; de2 Symbole = unnormierte
Messwerte [mg/kg]; R2 = BestimmtheitsmaR3 der lieeaRegression; MafRstab der
Achsen variiert.)

5.2.3.1.4 Heterogenitat des Elementbestandes und Hintergratediung

Die als Heterogenitatsproben definierten Substratproben (Helmsdorf: WLHeH1 WA HeH4,
Culmitzsch: WLCuH1 bis WLCuH4 und Zinnborn: WLZHisbWLZH4) wurden gewonnen, um
beschreiben zu kdénnen, wie sich bei der Wetlan@dgassdie das belastete Wasser zurticklegt, die
Konzentrationen einzelner Elemente im Substrat iek&in. Es wurden die obersten 15 cm des eben
und gleichméRig ausgebildeten Substrates der \Wstldretrachtet, wobei die Proben jeweils
stromabwérts vom beprobten Substratprofil im Abdtaon 30 cm (H1), 50 cm, 150 cm und 450 cm
(H4) je als Mischprobe (0-15 cm Tiefe) entnommed nach Aufschluss mit Kénigswasser analysiert
wurden (Tab. 5.2-9). Beim Vergleich dieser Analygebnisse mit dem in Tab. 5.2-3 angegebenen
Chemismus der einzelnen Wetlandhorizonte aus defild&probung ist zu beachten, dass jene
Analysen nach flusssaurehaltigem Aufschluss edolgin der nachfolgenden Tabelle sind daher fir
die obersten Horizonte der Wetlandprofile (WLHelL®41 und WLZ1) kontrastierend zu Tab. 5.2-3
Werte aus der ebenfalls durchgefiihrten Kénigsweagsaktion angegeben, um die Vergleichbarkeit
zu gewabhrleisten.
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Trotz makroskopischer Ahnlichkeit des Probenmalterdus den obersten 15 cm ist die chemische
Heterogenitat im Horizontalverlauf teilweise seloch. Die Konzentrationsverteilung spiegelt keinen
einheitlichenGradienten wider. Deutliche Abweichungen vom Vertikalprofileist Mangan in den
Heterogenitatsproben aus Helmsdorf auf, mit bisimer Gré3enordnung geringeren Konzentrationen
in diesen Proben. Konigswasser-extrahierbares Alwm wurde dagegen in hdheren
Konzentrationen gemessen. Im Wetland Zinnborn estadif diese Weise bestimmte Zirkongehalt in
den Heterogenitatsproben deutlich niedriger alsftitmhennah im Vertikalprofil. Betrachtet man die
Uranverteilung, liefert das vom Vertikalprofil stromabwarts entmmene Probenmaterial aus dem
Wetland Helmsdorf einen Mittelwert von 478 mg/kgdugine Standardabweichung von 593 mg/kg.
Bezieht man die Profilprobe WLHel mit ein, erhahmmals Uran-Mittelwert 415 mg/kg und eine
Standardabweichung von 533 mg/kg. Ungleich vertgilUran auch im Wetland Culmitzsch mit im
Mittel 844 mg/kg (inklusive der Probe WLCul) bei@fg/kg absoluter Standardabweichung. Noch
deutlich inhomogener ist die Uranverteilung im Vdet Zinnborn, mit mittleren 2822 mg/kg und
einer Standardabweichung von 1615 mg/kg in den fabérflachennahen, raumlich verteilt
entnommenen Proben. Vergleichbar hohe, prozentS¢dirdardabweichungeR$D) im Profil von
Helmsdorf (mittlere RSD = 67 %) zeigen die Eleme@teund Mn, sowie in Zinnborn (mittlere RSD
= 72 %) neben Mangan auch mehrere SpurenelemeatgeWetland Culmitzsch mit einer relativen
Standardabweichung (RSD) von maximal 46 % ( Li) w@®l% im Mittel hat einen deutlich
homogeneren Elementbestand an der Substratoberfldabei am einheitlichsten fiir Cr und V (RSD
7 %).

Entsprechend der kleinrdumigen strukturellen Inhgemitét der Wetlands ist es nicht verwunderlich,
dass auch im Chemismus relativ hohe Schwankungsbreauftreten. Dennoch ist bei den
entnommenen Proben (Vertikalprofii und Heterogésitbben) die GroRenordnung der
Konzentrationen innerhalb der Wetlands jeweils gewahrt. Die Tendeéez Elementverteilung und
-konzentrationen ist in den Heterogenitatsprobemliéh wie bei den aus den gleichen Horizonten
entnommenen Substratproben der Vertikalprofile (Tal2-3, Proben WLHel bis WLHe5 bzw.
WLCul bis WLCu2 bzw. WLZ1). Obwohl es sich bei dBrofilbeprobungen eigentlich nur um
.Nadelstiche* handelt, haben sie in Relation zuf diese Weise abgeschatzten Heterogenitat
durchaus hohe Signifikanz. Der generelle ChemisdarsWetlands kann auf diese Weise relativ gut
charakterisiert werden, insbesondere unter denclspunkt, dass aus den Elementassoziationen und
Milieubedingungen innerhalb eines Vertikalprofilsopessbezogene Zusammenhénge erkannt und
beschrieben werden sollten.

Zur Ermittlung der standortspezifischemintergrundbelastung durch Uran dienten die
terrestrischen Bodenproben Hel, Cul und Cu2 sodwa¥ wetlandunbeeinflusstem Bildungsraum
(Tab. 5.2-9). Sie wurden mit Konigswasser aufgess@dn. Wahrend in Culmitzsch und Zinnborn die
geogene Hintergrundbelastung fir Uran deutlich niged als im Wetland ist, kann die Probe aus
Helmsdorf bei einer Urankonzentration von 360 mgfkcht als Vergleichswert verwendet werden;
dieser hohe Urangehalt ist hochstwahrscheinlich marfikularen Eintrag zuriickzufiihren. Es ist
anzunehmen, dass Lufttransport eine wesentlichke Bebpielt hat (vgl. Kap. 5.1.2.1). Primar sind am
Standort des Wetlands Helmsdorf keine Uranerze ehestl, sodass als Lieferquelle nur
Tailingsmaterial in Frage kommt. Diese Beobachtdagst annehmen, dass auch im Wetland
Helmsdorf partikular eingetragenes Uran zu den hdbenkonzentrationen beitragt; Belege dafir
konnten jedoch mit analytischen Verfahren wie Réntiffraktormetrie (Kap. 5.2.3.1.6) oder
Rasterelektronenmikroskopie (Kap. 5.5.3.3) nichtfugden werden. Auch die erstellten
Autoradiogramme (Kap. 5.5.2.2) lieferten keine Hiise auf vereinzelte Partikel.

159



Tab. 5.2-9:Chemismus der Heterogenitatsprober{Bezeichnung mit ,H“)und der terrestrischeNergleichsproben (kursiv) zu den Substraten der Wetlands
Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn (alle Werte a@énigswasseraufschliissen, im Unterschied zu T&h3).Diese Proben sind mit den
oberflachennahen Substratproben WLHel, WLCul undW(fett), die hier mit ihren Konigswasser-extratéa Gehalten dargestellt sind,
vergleichbar (Entnahmestandorte: Siehe Text). Bei\tergleichsprobe Z1 wurde nur Uran analysiernglxse mit ICP-OES und ICP-MS;
Konzentrationen in [mg/kg], auf die Trockenmasse Bbtogen; RSD als relative Standardabweichung i)y {% nicht bestimmt; giltige
Ziffern schematisiert auf mind. zwei Stellen gréBegerundet, RSD auf max. eine Nachkommastelle.)

Fe RSD Mn RSO v RSO AS RSD zn RSD cu RSD Ni RSD Co RSD Pb RSD cr RSD cd RSD L RSD
[mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg]
WLHel | 4780( 17400 | 162 | 37e - 75 - 12 - 16 - 10 - - - 51 - 08 - 53 -

WLHeH1| 22528 0,8 2386 1,3| 253 3,0 107 28 114 04 25 36 25 29 12 11 38 12 23 18 24 10 20 04
WLHeH2| 30972 03 1175 0,2 86 11 250 0,9 544 04 220 0,3 75 13 24 17 147 2.2 25 01 53 48 30 08
WLHeH3| 1950¢ 0,2 400C 3,3] 136z 24| 114 1,0 104 1.2 24 36 22 43 8,7 85 22 10 92 74 25 93 48 21
WLHeH4| 2066¢ 0,3 5281 0,3 215 6,2 78 15 151 11 56 0,7 35 21 17 19 51 14 1¢ 15 52 54 15 09
Hel 3533t 09 5657 1,0 360 28| 251 1,3 138 03 52 9.8 27 06 12 27 36 15 17 1.8 38 7.3 16 09

WLCul | 3490C - 397 448 - 29 - 68¢ - 48 - 56 - 14 - - - 22 - 12 - 99 -
WLCuH1| 24125 0,2 3408 0,3] 1165 0,1 46 25 1069 0,2 84 09 76 1,6 15 15 133 9,0 24 11 19 23 52 07
WLCuH2| 22168 0,1 5250 0,0| 845 0,4 40 53 1162 06 92 03 78 11 15 42 107 19 21 18 22 17 45 06
WLCuH3| 2192¢ 0,2 503¢ 0,1 87% 0.8 46 1,6 1031 1,0 7€ 08 78 1,0 24 16 10€ 4,0 24 12 17 19 46 09
WLCuH4| 17862 0,1 3061 0,3| 89% 1,3 48 09 64C 04 43 0,7 61 1,3 22 34 13t 23 21 02 8, 24 36 08
Cul 2181F 0,4 553 0,1] <20 - 39 13 252 03 22 51 28 09 13 22 153 4.4 28 08 30 41 32 03

WLZ1 395¢ 05 114 0,5 225€¢ 2,1 10¢ 16 2C 25 1€ 7,0 18 46 <4 - <100 - 34 29 <3 - <1 -
WLZH1 3741 05 82z 0,5 162¢ 0,9 124 2.2 53 06 17 07 24 41 36 14 78 10 45 08 1,7 83 0C 16
WLZH2 2771 0,6 574 0,6] 1279 0,4 54 37 56 11 33 16 19 41 17 15 55 92 26 08 24 78 13 07
WLZH3 1599 0,7 1431 0,8] 5129 06| 119 23 66 01 8,2 48 19 15 33 05 97 33 37 13 1,7 99 00 22
WLZH4 244¢ 08 984< 0,2] 3817 03] 147 1,0 341 11 21 26 66 25 16¢ 08 12¢ 08 44 11 11 23 25 02
Z1 - -
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(Fortsetzung der Tab. 5.2-9, Chemismus Heterogspitében und Vergleichsproben)

Na psp. M9 esp Al sp P rsp Krsp,  C¥rep ST esp, Brsp MO pgp V rsp ' 2sp T
[mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg
WLHel | 2380 - 5510 - 1650 - 3340 - 620 - 241000 - 7% - 24 - - - - - - - - -
WLHeH1| 998 03 4526 16 11824 14 1093 0,6 2084 02 38276 07 27 08 101 08 11 16 32 16 24 18 290 09
WLHeH2| 418 0,7 14825 05 10035 10 1323 2,3 2007 06 30045 0.4 54 04 214 03 57 74 56 06 21 18 176 02
WLHeH3| 2544 15 6028 50 3019 09 1889 25 651 05 170072 02 80 05 52 08 29 59 29 42 1,1 55 72 20
WLHeH4| 2762 1,0 8748 14 7045 22 1528 1,4 1346 10 120352 0.2 69 06 73 11 15 12 55 11 16 58 129 09
Hel 183€ 0,7 5822 1,0 7773 02 2213 07 1419 06 99102 10 55 02 72 04 19 44 29 11 1,9 37 163 04

i
RSD
]

WLCul 2100 - 11000 - 19500 - 650 - 4840 - 19000 - 35 - 32 - -
WLCuH1| 2910 0,7 8855 0,3 11059 0,7 870 1,0 2879 0,6 24950 0,2 46 05 60 05 90 19 25 14 6,7 03 195 0.2
WLCuH2| 3206 04 8280 0,9 9818 0,9 900 1,0 2635 0,3 26795 0,1 46 04 57 04 94 06 23 07 6,2 2,2 188 0,7
WLCuH3| 5713 0,7 8632 1,3 10489 12 749 01 2772 06 33047 0.1 58 08 55 07 161 09 23 08 85 29 226 1,3
WLCuH4| 4030 1,0 7342 0,5 9537 25 585 0,1 2362 0,9 29484 0,1 51 09 67 09 212 1.2 21 08 6,9 29 237 0,2
Cul 54 1,3 5211 0,5 14301 0,8 519 1,6 2381 02 5133 05 23 04 103 0.1 2,1 46 35 06 2,0 80 258 0,1

WwLZ1 1562 04 1391 0,2 67027 05 1894 24 462 6,6 6801 0,1 58 03 106 0.4 <2 - 12 19 355 13 309 09
WLZH1 2995 0,3 1560 0,4 70720 1,3 7390 1,3 623 03 6413 05 46 08 75 03 1,3 35 52 24 11 10 106 05
WLZH2 914 0,7 1040 0,6 30133 0,3 1418 6,8 557 0,6 3998 0,7 35 0,2 45 05 033 25 64 25 25 54 95 04
WLZH3 1264 06 754 0,9 70895 1,3 963 2,5 294 06 4223 08 52 11 53 09 081 10 <0,19 14 12 62 11
WLZH4 1893 09 1386 0,9 88556 1,7 4867 1,9 478 03 7713 0,8 82 06 107 09 80 11 25 69 8,0 0,1 76 08
Z1 - - - S - -
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5.2.3.1.50rganische Substanz, CNS-Analytik

Die Bestimmung der organischen Festsubstarerfolgte mit einem CNS-Elementaranalysator an den
gemahlenen Substratproben. Bei den Substratprobsrdem Wetland Zinnborn gelang dig,(€
Bestimmung (OC, ,organic carbon“) Uber Differenzswasy nach Auflosung des TIC _(,total
inorganic_carbon“) aufgrund der pflanzenfaserraicMatrix nicht. Daher wurde der Kalkgehalt der
Substratproben des Wetlands Zinnborn (WLZ1 bis WLZi dem Scheibler-Verfahren ermittelt, und
daraus auf TIC und & zuriickgerechnet. TC, TN und TS (,total C, N, StHnkten aus der CNS-
Analyse verwendet werden. Die Berechnung des Kaiges aus der Differenz TC-OC erfolgte unter
der vereinfachenden Annahme, dass alle KarbonateCalcit vorliegen. Ebenso wurde bei der
Berechnung des Humusgehaltes impliziert, dassesamgte G4 in Huminstoffen gebunden ist {g*

2,0, vgl. Kap. 4.2.3.3). In den untersuchten Pradied die Gehalte an N (TN) hoch bis sehr hoch mit
dem G,Gehalt rangkorreliert und daher maRgeblich alsamisgher Stickstoff anzusehen. Das
Gleiche gilt fur die TS-Gehalte, mit Ausnahme desthds Culmitzsch (vgl. auch Kap. 5.3.4). Fur
letzteres liefern Rangkorrelationskoeffizienten gauhd des geringen Probenumfangs keine
verwertbaren Ergebnisse (vgl. oben). Weitere Hgrterde zur Auswertung sind in Kap. 4.2.3.3
erlautert.

In allen drei Wetlands zeigen die gemessenen Wért&,, bzw. Humusgehalt, TN und TS ein
ahnliches Verteilungsmuster, wohingegen P starkereiht (Abb. 5.2-11). Im Wetland Zinnborn
weisen die oberen vier Horizonte (bis ca. 45 cnfefieinheitlich héhere Konzentrationen aller
Elemente auf, bei denen organische Bindung eine Ratlle spielt (C, N, S, P). Diese vier Horizonte
enthalten im Vergleich zu den tiefer liegenden Hamien die doppelte Menge an organischem
Kohlenstoff und um GroRRenordnungen hoéhere Urankanagonen im Feststoff (vgl. Tab. 5.2-1).
Insgesamt sind die analysierten Gehalte organisSudustanz (Tab. 5.2-10) mit einem mittleren
theoretischefdumusgehaltvon 25 % in Helmsdorf (&, von 1 bis 20 %) und 35 % in ZinnbornC
von 8 his 26 %) sehr hoch, wobei der Humus im WetlZinnborn oberflachennah auf Giber 50 %
angereichert ist und darunter abnimmt (Abb. 5.2lihke Grafik). Im Wetland Helmsdorf steigt der
Humusgehalt dagegen bis zum Horizont der Probe VBL¢dend 20 cm Tiefe) stetig bis auf 41 % an
und fallt dann deutlich ab. Im Wetland Culmitzs&,{ von 1 bis 3 %) sind im Mittel 4 % Humus
enthalten, mit Maxima am obersten und unterstenizbot (stark humos, AGBODEN 1994).
Vergleicht man die GyWerte der Torfhorizonte von Zinnborn jedoch mipischen Gehalten
schwach zersetzter Niedermoortorfe, d. g @on 48-53% (MUCKE 1974), sind die gemessenen
Werte mit rund 20 bis 26 % als sehr niedrig einziest.

In Helmsdorf wurde im Durchschnitt der mei§ehwefel(1,7 %) und Stickstoff (1 %) gemessen. In
Culmitzsch erreicht TS halb so hohe Werte, in Zombweniger als ein Drittel. Das atomare
Verhaltnis G zu S ist in Culmitzsch eher eng (3 bis 10), inrealorf méaRig (10 bis 26), dagegen in
Zinnborn mit einem G4S-Verhéltnis von bis zu 116 &uRerst hoch (73 W6).1In Culmitzsch ist
Schwefel im Verhaltnis zu Kohlenstoff also eindgutrhoht. Das deutet darauf hin, dass Schwefel
dort Gberwiegend nicht in organischen C-S- bzw. -S-@erbindungen vorliegt (NAGU & SOON
1985). In den meisten Horizonten von Helmsdorf imchllen Proben aus Zinnborn Ubersteigt die
organische Schwefelbindung aber signifikant diergawoischen Speziationen (vgl. Kap. 5.3). Die
Schwefelgesamtgehalte von Helmsdorf und Culmitzsaliegen sich in der gleichen Gréf3enordnung
wie die S-Gehalte reduzierter Seesedimente (Arendsed sandiger Auesedimente der Eliaan(
DER VEEN 2003), wahrend Zinnborn niedrigere Schwefelkonzgionen aufweist. Bei der Aufteilung
in organische und anorganische Bindungsformen (Ba}).unterscheiden sich die Wetlandsedimente
aus Helmsdorf und Zinnborn von den genannten Sedatiensraumen durch deutlich hdhere
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absolute Gehalte in organischer Schwefelbindung; Absolutgehalte organischen Schwefels in
Culmitzsch entsprechen denen der See- und Auesetiime

Der mittlereStickstoffgehalt im Wetland Zinnborn entspricht ungefahr @égrten von Helmsdorf, in
Culmitzsch ist er dagegen mit mittleren 0,18 % aringsten. Alle Wetlands sind als stickstoffreich
einzustufen (MDE & Szocs 2000), wobei die Stickstoffgehalte von unter 1,6e%ter fur altere
Bildungen (z. B. Torfe) als fiir rezente Boden shegcsollen (BOKEN 2000). DasC,,/N-Verhaltnis
(Verhéltnis der atomaren Gewichtsanteile) steigd@msdorf von oben mit Werten um 13 bis in den
zweittiefsten Horizont WLHe9 auf 21an; nur im usten Horizont (WLHe10) sind alle Messgrof3en
organischer Substanz sehr niedrig. In Culmitzsdspeechen die §&/N-Verhéltnisse von 11 bis 17
annahernd den Werten lakustriner OrganiRIEBE et al. 1998), betrachtet man jedoch die eher
geringen GgGehalte, kdnnten diefg/N-Verhaltnisse auch ein Ausdruck minerogener Aateein
(HAKANSON & JANSSON 1983). In Zinnborn sind diefgN-Verhaltnisse mit 25 bis 34 am breitesten,
zumal hier sehr viel & und zugleich weniger Stickstoff als in Helmsdarffelten ist. Das deutet auf
diagenetischen N-Abtransport wahrend der Torfbigddnin. Insgesamt entsprechen diese Werte
bereits dem Gy/N-Verhéltnis terrestrischer organischer Substanz@n Huminstoffen (SHNITZER
1976, MeYERSet al. 1984, BOKEN 2000) und sind als Anzeichen fir Bodenbildung elues.

In allen drei Wetlands sind nennenswetekumulationen von organischer Substanzerkennbar,
obwohl die Wetlandbdden in Helmsdorf und Culmitzecét seit maximal 45 Jahren gebildet werden.
Am Standort Culmitzsch sind bei dauerhaftem Wassdiand gute VVoraussetzungen fir die Bildung
von Faulschlamm (Sapropel) gegeben, falls anhaltedaktive Verhaltnisse vorliegen (vgl. Kap. 5.3).
Am Standort Helmsdorf tréagt die Wassersattigung ded vorhandene Bewuchs (v.Rhragmites
CareX zu Bedingungen bei, die die Bildung von Niederneoobzw. Auenmooren begtinstigen. Der
relativ machtige Torfmooshorizont von Zinnborn érid bedeutend langer als die Wetlandsubstrate
der beiden anderen Standorte. Da dieses Wetlasdheteen deSphagnunrMoosen auch eine lockere
Krautschicht v. a. au€arex tragt, nicht oder nur zeitweise Uberflutet wirdirdvder Abbau der
organischen Substanz in den obersten Zentimeterch dBauerstoffdiffusion begunstigt. Das gilt
ebenso fur Helmsdorf. Die oberen Bodenhorizonteaten dort tiberwiegend unverwitterte Streu, im
Unterschied zu den stets wassergeséattigten Hoempiei denen die Streu starker humifiziert oder
zersetzt wird (vgl. Kap. 3.4.4.1).

Der hohe Kalkgehalt der obersten Sedimentproben aus Helmsdorf wurdehdudeutliche
Calcitbefunde in den Rontgendiffraktogrammen von gL bis WLHe5 bestétigt (s. u.). Fast alle
Proben sind mit Kalkgehalten gréer 2 % als kartimigg einzustufen. Der jeweils oberste Horizont
von Culmitzsch und Zinnborn gilt als karbonatre{@i-25 %), die meisten Horizonte in Helmsdorf
als karbonatreich bis sehr karbonatreichH{SCHTING et al. 1995).

Tab. 5.2-10: Ergebnisse d&NS-Elementaranalyse(Heraeus Vario EL CNS) an Sedimentproben
aus den Wetlands Helmsdorf, Culmitzsch und ZinnkgvhHe, WLCu und WLZ).
Die C-Werte (TIC, Gy der Proben aus Zinnborn wurden aus den Kalkgahalt
errechnet, die nach dem Scheibler-Verfahren erititterden. (Angaben in Gew.-%,;
Quotienten G¢/N bzw. S als Verhaltnis der atomaren Gewichtsnt&i= total.)

Probe TC TIC [%] Corg TN TS CugN Cof/S *Humus-**Kalkgehalt

[%] berechnet [%] [%] [%] gehalt [%] (Calcit)[%]
WLHel |17,25 8,95 8,30 0,73 0,84 13 26 17 75
WLHe2 (18,29 7,75 10,54 0,92 1,07 13 26 21 65
WLHe3 (18,83 7,15 11,68 1,06 1,20 13 26 23 60
WLHe4 (17,47 3,23 1424 1,06 2,33 16 16 28 27
WLHe5 (18,32 298 1534 1,22 2,63 15 16 31 25
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Probe TC TIC [%] Corg TN TS CugN Cof/S *Humus-**Kalkgehalt

[%]  berechnet [%)] [%] [%] gehalt [%] (Calcit)[%]
WLHe6 |20,77 2,00 18,77 1,52 2,36 14 21 38 17
WLHe7 |21,56 2,21 19,35 1,55 2,44 15 21 39 18
WLHe8 [22,32 1,96 20,36 1,30 3,03 18 18 41 16
WLHe9 8,19 1,03 7,15 0,39 1,05 21 18 14 8,6
WLHel0 | 1,04 0,20 0,83 0,07 0,23 14 10 1,7 1,7
WLCul 4,53 1,47 3,06 0,33 1,17 11 7 6,1 12
WLCu2 2,09 0,67 1,41 0,13 0,78 13 5 2,8 5,6
WLCu3 1,69 0,55 1,14 0,08 0,88 17 3 2,3 4,6
WLCu4 1,55 0,54 1,01 0,08 0,46 15 6 2,0 4,5
WLCu5 4,63 1,22 3,41 0,28 0,95 14 10 6,8 10
WwLZ1 27,81 2,25 25,56 0,87 0,59 34 116 51 19
WLZ2 26,04 0,51 2553 1,04 0,94 29 73 51 4,2
wLZ3 19,90 0,28 19,62 0,92 0,56 25 94 39 2,3
WLzZ4 21,19 0,13 21,06 0,97 0,63 25 89 42 1,1
WLZ5 10,73 0,31 10,42 041 0,37 30 75 21 2,5
WLZ6 11,63 0,50 11,13 0,43 0,31 30 96 22 4,2
WLZ7 8,63 0,47 8,16 0,36 0,23 26 95 16 3,9

* unter der Annahme, dass der gesamjgi@ Form von Huminstoffen vorliegt
** unter der Annahme, dass der gesamte TIC alsiGaldiegt
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Abb. 5.2-11: Tiefenverteilung der in d@ubstratproben analysierten Konzentrationen ag, [%6],
TN [%], TS [%] und P [mg/kg TM] (Werte unnormiertBei diesen Elementen
(Kohlenstoff, Stickstoff, Schwefel und Phosphor)itecorganische Bindung deutlich
zur Akkumulation im Feststoff beitragen (vgl. Text)
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Durch eineGegeniiberstellungder gemessend®NS- und U-Konzentrationenim Substrat kdnnen
auch potenzielle Anzeichen einer Sorption von Wrarorganischer Substanz bewertet werden. Eine
grafische Auftragung der Konzentrationen von Uraw.bGC,, Uiber die Tiefe zeigt bereichsweise hohe
Abweichungen in den Konzentrationsverlaufen dedé&eiElemente (Abb. 5.2-2 in Kap. 5.2.3.1.1),
weshalb ein Zusammenhang primér nicht erkenntithvior allem im Wetland Helmsdorf nimmt die
Urankonzentration nach den MaximalkonzentratiomeWwiHe3 und WLHe4 (bis 12 cm Tiefe) nach
unten hin wieder ab, wahrend dey&ehalt bis zum Horizont WLHe8 in 23 cm Tiefe giednsteigt.
Ahnliche Unstimmigkeiten zeigen die Kurvenverlaiie Wetland Culmitzsch. In Zinnborn stimmt
die Tendenz beider Elementverldufe etwas starkereim (Abb. 5.2-2). Wendet man aber die
Rangkorrelation nach SPEARMAN (Tab. 5.2-12) mit einem Korrelatifaksor r, anhand
unnormierter Wertmatrizes an (vgl. Kap. 5.2.3.1ist)bei den Substratproben des Wetlands Zinnborn
eine hohe Korrelation zwischen U ungg4@bzulesen {= 0,86), ebenso von U zu TN, & 0,93) und

TS (= 0,89). Bei Normierung mit Zirkon ist die Rangkalation annéhernd so hoch #r0,82-0,86).

Im Wetland Helmsdorf ist nur bei den normierten Wereine hohe Rangkorrelation zwischen U und
den organischen Parametern im Feststoff ersichlich0,77-0,79). Wenn die Werte nicht auf Zirkon
normiert werden, ergibt sich keine Korrelation. Od@mnte auf eine hohe Bedeutung einer vom
Ausgangssediment ableitbaren, linearen Beziehung@then Uran und organischem Kohlenstoff im
Substrat des Wetlands Helmsdorf hindeuten, bei afe G,-Gehalt mit dem Zirkongehalt in
Zusammenhang steht; es kdnnte sich dabei um réfeakdrganik handeln, die wie Zirkon aus den
uranfiihrenden Erzkohlen abzuleiten ist (vgl. Kag.23). Im Substrat des Wetlands Culmitzsch sind
U und G4 gering korreliert (= 0,30).

In Ergédnzung dazu ist es bei einer Betrachtung wiziaer Abhangigkeiten mitteldinearer
Regression(vgl. Kap. 5.2.3.1.3) mdglich, den Unterschied sohien normierter und unnormierter
Werte anhand einer Ausgleichsgeraden deutlichaudtgllen. Die prinzipielle grafische Auswertung
wurde in Kapitel 5.2.3.1.3 gezeigt. Die Bewertureg Regression kann tber das Bestimmtheitsmafd R?2
erfolgen, wirde jedoch normalverteilte, skalenui@algige Daten erfordern. Aussagen sind daher nur
zur Veranderung von R? infolge einer Normierung deund CNS-Daten auf Zirkon méglich (Tab.
5.2-12). Im Wetland Helmsdorf zeigen sich Abhéngitdn zwischen U und g bzw. TN bzw. TS
deutlicher als ohne Normierung, im Wetland Zinnbdsh die Korrelation nach der Normierung
geringfligig héher bei & und TN bzw. gleich hoch bei TS. Insgesamt deuigtAdiswertung der
Korrelationsanalyse darauf hin, dass in Helmsdarfl Zinnborn eineurséchliche Verbindung
zwischen der Organik beispielsweise Huminstoffeund Uran im Substrat besteht, die verstarkt
bzw. nur durch eine Normierung auf ein konservediagierendes Element herausgestellt wird. Hohe
Gehalte an organischer Substanz scheinen in didstlands die Festlegung von Uran gefdrdert zu
haben. Derartige Zusammenhange (vgl. Kap. 3.3.1Hevuauch in anderen natirlichen Wetlands
beobachtet (z. B. IELINSKI et al. 1987, BAITHWAITE et al. 1997, GUAU et al. 2000). Uber die
Mechanismen, die diesen Zusammenhang ableitennlasgeaus der Betrachtung der chemischen
Daten wenig abzuleiten. In Helmsdorf konnte ein afmsienhang mit eingetrageneng &eichem
Sediment wie Bruchstiicken der Freitaler Erzkohlgtddeen, in denen Uran mineralisiert vorliegt, da
U und G nur korreliert sind, wenn das Verhéltnis diesesri#nte zu Zirkon herangezogen wird. In
Zinnborn kénnte es sich um Biosorption an abgestoeb organischer Substanz handeln (vgl. Kap.
3.4.4.2), aber auch an lebenden Organismen (Ka$3.8), sowie um Bioakkumulation in
Mikroorganismen oder Pflanzen (Kap. 3.4.3.8, Kap.434). Die Beziehungen der Analysewerte von
C, N und S zueinander deuten im Wetland Zinnborh ca&@ Bedeutung von Huminstoffen hin,
geringer auch im Wetland Helmsdorf (s.0.), entspeed einer Sorption an der zersetzten
Substratbiomasse.
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In Culmitzsch ist dagegen aus der Korrelationsa®aljber Rangkorrelation bzw. lineare Regression
nur ein geringer Zusammenhang zwischen Uran und &Mesbar. Sorption an organischer Substanz
scheint hier bei der Uranfestlegung untergeordaeiegen zu sein.

Tab. 5.2-12: Darstellung des SPEARMAd®rrelationskoeffizienten rs und des Bestimmtheits-
maRes R2 fir Uranin Beziehung zu den Konzentrationen vap,GGesamtstickstoff
(CN), Gesamtschwefel (CS) und anorganischem Kotdéns (TIC) im
Wetlandsubstrat Helmsdorf (WLHe), Culmitzsch (WLGQu)d Zinnborn (WLZ). Die
Werte in der oberen Tabelle sind unnormiert, inutgeren Tabelle auf Zrormiert.
(rs bzw. R2>+0,70 sind hervorgehoben.)

Substratchemismus vor Normierung:

U korreliert mit WLHe:r, R2 WLCu:r, R2 WLZ:r, R?
Corg -0,06 0,01 0,30 0,00 0,86 0,57
TN 0,00 0,03 0,41 0,01 0,93 0,57
TS 0,08 0,02 0,30 0,05 0,89 0,88
TIC 0,47 0,07 0,50 0,00 0,18 0,00
Substratchemismus mit Zr-Normierung:

u/zr WLHe: WLCu: WLZ:

korreliert mit rs, normier RZnormien rs, normier RZnormien rs, normier RZnormierl
Corg! Zr 0,79 0,47 0,30 0,04 0,82 0,64
TN/ Zr 0,7¢ 0,47 0,30 0,01 0,8¢ 0,74
TS/ Zr 0,77 0,45 0,10 0,01 0,86 0,88
TIC/ Zr 0,94 0,43 0,30 0,02 0,50 0,11

5.2.3.1.6 Wassergehalt, KorngroRenverteilung und Mineralphdsstand

Eine weitere Charakterisierung der Wetlandproben erfolgte durch Wassergehaltshestng und
KorngréRenauftrennung, da sowohl die Bodenfeuchte auch die Feinfraktion bedeutende
Auswirkungen auf die Urananreicherung haben kdngsnist vorstellbar, dass in Substratbereichen
mit hdherer Wasserfuhrung ein intensiverer Staffiport und -austausch stattfindet. Das bietet die
Maglichkeiten einerseits fur htheren Urandurchsatd ggf. -ausspulung, andererseits fur hdheren
Ruckhalt (vgl. ®HNSON et al. 1987). Die parallel zur Profilbeprobung gteiten Wassergehaltein

den Sedimenthorizonten (Tab. 5.2-16) schwanken ietlald Helmsdorf zwischen 26 und 82 %, in
Culmitzsch zwischen 46 und 65 % und in Zinnbornszhen 48 und 93 %. Besonders in den
organikreichen Horizonten mBphagnurAnteilen sind die Wassergehalte sehr hoch. In danti
anorganischen Horizonten sind sie zwar nicht dguthiedriger, es ist aber ein leichter Trend
zwischen dem GyGehalt und dem Wassergehalt der Proben ablesbaitetin wird der
Wassergehalt durch di€orngréRenverteilung und die hier nicht nadher untersuchte Aktivitat der
Tonminerale bedeutend beeinflusst. Mittels Laseygbeg wurden die KorngréfRenfraktionen
< 0,5 mm in ihrer Verteilung gemessen und hinsichttharakteristischer Kenngroéf3en ausgewertet
(Tab. 5.2-13). Aus dem flachen Anstieg der meis¢emsummenkurven im Bereich gbis d, (10-
bzw. 60-%-Haufigkeitswerte der Kornverteilung) uder Ungleichformigkeitszahl U ist abzuleiten,
dass die KorngroRenverteilung ungleichférmig undtgestuft ist. Die kleinen Krimmungszahlen
zeigen, dass die Verteilung nicht treppenartigdsom ausgeglichen verlauft. Im Wetland Helmsdorf
besteht die Feinfraktion v. a. aus Mittel- bis Gaduff und zwischen 6 und oberflachennah 52 %
Sandfraktion. In Culmitzsch dominiert Mittelschlufand nimmt oben 23 %, weiter unten nur bis zu
7 % der Feinfraktion ein. Die Verteilung ist glefi@éimiger als in den anderen Wetlands. In Zinnborn
Uberwiegt der Grobschliuff, bei 11 bis 22 % Sandbhateder Kornfraktion < 500 um. Die Tonfraktion
ist in allen drei Wetlands unterreprasentiert utedlitsnur in drei Horizonten von Helmsdorf und in
16€



WLCu5 mehr als 10% der Feinfraktion. Ein linearefusammenhang zwischen der
KorngréRenverteilung und den,EGehalten liegt nicht vor, ebensowenig zum Wasseigeind den
gemessenen Redoxpotenzialen. Beide Kennwerte (Vgebsdt, Korngrof3e) zeigen auch keinen
linearen, deutlichen Trend mit der Urankonzentratio

Tab. 5.2-13: Ermittlung deiKorngréf3enverteilung mittels Laserbeugung (Shimadzu 2001) an den
Probenbestandteilen < 500 um. Die ersten zwei \Watttéizes geben in [um] Werte
fuir die Korndurchmesser an. Die letzte Spalte seebigt den Anteil der Schluff- und
Ton-KorngroRen. Aus den Summenkurven wurden die3@®; 50- und 60-%-Haufig-
keitswerte abgelesen und daraus charakteristisehagtden berechnet (U,)C

Probe arithmetische  Median- Ungleich- Krimmungs- Anteil

Mittelwert wert formigkeitszahl zahl G = <63 um

[um] [nm] U = deg/dic (d30)?/(dio*deo) [%]

WLHel 54 65 6,3 1,4 48
WLHe2 40 56 14,3 1,4 53
WLHe3 16 17 14,5 0,7 78
WLHe4 9 9 10,0 0,9 91
WLHe5 14 14 9,1 0,8 85
WLHe6 17 18 9,0 0.8 81
WLHe7 32 40 10,6 1,3 65
WLHe8 12 14 8,3 1,1 92
WLHe9 26 30 10,2 1,1 71
WLHel0 12 14 10,0 1,0 94
WLCul 21 25 10,9 1,0 77
WLCu2 11 12 6,2 1,0 94
WLCu3 10 11 5.2 1,1 96
WLCu4 10 10 57 0,9 96
WLCu5 10 9 6,8 1,0 93
WLZ1 25 28 7,0 1,0 78
wLz2 21 24 8,3 1,1 82
WLZ3 24 27 9,5 1,1 75
WLzZ4 33 39 13,7 1,0 62
WLZ5 14 16 8,4 1,0 86
WLZ6 17 20 8,4 1,2 89
WLZ7 18 19 9,7 0,9 79

Phasenanalytische Untersuchungen zielten bei den tsghen Urangehalten auf die Detektierung
moglicher Uranmineralisationen. Die drei Standaeegen anhand des nikontgendiffraktometrie
(XRD) gemessenen Mineralphasenbestands keine kehneaden Unterschiede (Abb. 5.2-14). Diese
Untersuchungen wurden an den pulverisierten Gesabrgp durchgefiihrt, ohne oxidierbare bzw.
glihbare Bestandteile zuvor wegzuldsen. Die Ditftgkamme belegen fiir die meisten Proben eine
Dominanz von Quarz, untergeordnet sind in vieleobBn Tonminerale (lllit, Chlorit und/oder
Kaolinit) und Feldspat enthalten (Abb. 5.2-14) lendProben aus Helmsdorf treten aul3erdem Pyrit
und in den obersten funf Proben (WLHel-5) Calcitf. aDie Calcitanteile nehmen zur
Sedimentoberflache hin stark zu. Uber die Herkwtet Mineralphasen (authigen oder partikular
eingetragen) kann keine Aussage getroffen werdeanrdinerale konnten mit dieser Methode in
keiner der untersuchten Proben nachgewiesen wekd@gliche Ursachen dafir sind einerseits die
Nachweisgrenze, die Uranminerale mit einer relativetensitdt von vermutlich mehr als 2 %
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erfordern wirde (BATTI et al. 1998). Andererseits waren bei den eventwellhandenen
Mineralphasen gut kristalline Kristallstrukturentwendig, um sie mit dieser Methode detektieren zu

kénnen.

Qz: Quarz
Q Fs: Feldspat
Py: Pyrit
1 it
Ch: Chlorit
‘WLHc8
@ Py Py Py Py Py
[ ! Qz Qz'Qz Qz Qz Q[ Qz Qz Qz
11 1 Fs | Fs | |
Nt e M“wawnf\’\mwm wmmwv\.v‘mﬁquW’wwf
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&
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1l Fs/
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N \mwwr\-uw'»”wnww“«. WMWM‘,W"}'\W \MW\JMIJ\Am\ M‘WJ SISO L-Mwmww
Qz
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°2 Theta
Abb. 5.2-14: Interpretation charakteristischRontgendiffraktogramme (Seifert-FPM XRD 7)

anhand der pulverisierten Substratproben von WLNEBCu4 und WLZ6 aus den
Wetlands Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn. (Delfshg qualitativ, Hohe der

Reflexe auf 100 % normiert.)
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5.2.3.1.7Urangehalt des Bewuchses

Exemplarisch wurden aus jedem Wetland charaktsetstiPflanzen nahe der Substratentnahmestelle
gesammelt und getrennt nach Wurzel und Spross earf Bhalysiert, um den Input im Uberblick zu
erfassen, den die Vegetation zu den Urananreicgerunim Substrat liefert. Anhand der
Substratproben wurden in Helmsdorf Urankonzentnatio von 4 bis 1117 mg/kg gemessen, in
Culmitzsch zwischen 62 und 443 mg/kg und in Zinnbeon 152 bis 7562 mg/kg U. Im Unterschied
dazu wurden in den Pflanzenwurzeln nach Salpeterdaxtraktion nur Bruchteile davon analysiert.
Die phytoakkumulierten Urankonzentrationen schward&eischen 0,02 mg UraiCére) und 0,4 mg
(Characeg pro g Wurzeltrockenmasse, entsprechend 20 bis @0fkg. Im Spross liegen die
Konzentrationen noch deutlich darunter, zwisch@®®,Eleocharig und 0,1 Characea mg/g U in
der Trockenmasse (d. i. 5 bis 100 mg/kg U).

Tab. 5.2-15Urangehalte [g/g TM] in charakteristischeklakrophytenproben aus den untersuchten
Wetlands (n=1). Der Uran-Transfer von der Wurzelden Spross wurde aus dem
Verhéltnis [c(U)-Spross/c(U)-Wurzel] berechnet. Kikellen-Druckaufschluss mit
HNOs, Analyse mit ICP-MS. (MW = Mittelwert, TM = Trockenasse, WL =

Wetland.)
Uinder U im Spros Transfer WL-Vegetation
Wurzel [g/g] [g/g]  Wurzel-Spross U (MW)[g/g]

Pflanzenproben in Helmsdorf (WLH 0,0000347
Urtica 0,0000863 0,0000081 0,09

Sphagnum 0,0000521 0,0000518* 0,99*

Carex 0,0000152 0,0000078 0,52

Calamagrostis 0,0000401 0,0000124 0,31

Rumex 0,0000500  0,0000142 0,28

Lemna - 0,0000432 -

Pflanzenproben in Culmitzsch (WLC 0,0001142
Carex - 0,0000104 -

Potamogeton 0,0000434 0,0000222 0,51

Characea 0,0003657 0,0001294 0,35

Pflanzenproben in Zinnborn (WLZ) 0,0000733
Eleocharis 0,0000347  0,0000051 0,15

Juncus 0,0001812 0,0000632 0,35

Carex 0,0001160  0,0000394 0,34

* Die Unterscheidung von Wurzel und Spross ist®ghagnummicht angebracht. Vielmehr handelt es sich
um lebendes Gewebe sowie abgestorbenes Gewebe Basie

Stellt man rechnerisch einen Bezug her zwischen d&orzelkonzentrationen und den
Substratkonzentrationen, lassen slehnsferfaktoren darstellen. Schematisiert wurde hier fiir jedes
Wetland eine GroRenordnung der Quotienten aus dezdéhtration von Uran in der Wurzel zum
Boden [c(U)-Wurzel/c(U)-Substrat] bestimmt. In Hebhorf ergeben sich mit der gemessenen
Spannweite der Urankonzentrationen im Substratnextéche Transferfaktoren zwischen 0,01 und
21,6, in Culmitzsch zwischen 0,04 und 5,9 und innBiorn zwischen 0,005 und 1,2 fur dd@oden-
Wurzel-Transfer. Dabei wurden auch die Urankonzentrationen der etdgenitatsproben
miteinbezogen (Tab. 5.2-9). Gegeniber den Poremnkaswentrationen (Helmsdorf mit 0,1 bis
2,4 mg/L geldstes Uran, Culmitzsch mit 0,7 bisdnd Zinnborn mit 0,1 bis 1,2 mg/L Uran, Tab. 5.2-
23) ist Uran in den Pflanzen dagegen meist deudliwfereichert (Bezugssystem mg/kg auf mg/L). In
Helmsdorf ergeben sich mit diesen Porenwasserkaragemen Transferfaktoren zwischen 6,3 und
863, im Wetland Culmitzsch zwischen 9,2 und 522 im@innborn zwischen 29 und 1812 fur den
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Porenwasser-Wurzel-Transfer Die so ermittelten Werte kdnnen generelle Anbpaitkte fur die
Hohe des Urantransfers aus dem Substrat bzw. augvdsserphase in die Pflanzenwurzel geben,
obwohl kein naherer ortlicher Bezug herzustellénzismal die Pflanzen stichprobenartig im Umkreis
des Vertikalprofils entnommen wurden. So ergebeh aich die bis zu 22-fach héheren Werte in den
Pflanzen im Vergleich zur Bodenkonzentration dadudass die Maximalwerte der Pflanzen mit den
Minimalwerten der Substrathorizonte rechnerisctBerug gesetzt wurden. Die Faktoren aus dem
Bezug zur Wasserphase haben den gleichen rechranislrsprung.

Eine ortsaufgeldste Ermittlung von Transferfaktokamn aus der Sprosskonzentration in Bezug zur
Wurzelkonzentration erfolgen. Fir die drei Wetlamassen sich Werte zwischen 0,09 und 0,51 fir
den Wurzel-Spross-Transfer berechnen (Tab. 5.2-15, oh8phagnurh Vergleicht man diese mit
Literaturdaten, ist abzulesen, dass die hier ezh@tt Quotienten im Bereich oder etwas oberhalb der
bei Topfversuchen erreichten Uranaufnahme liegeB.(BERGMANN et al. 2006) (Kap. 3.4.4.4). Die
Waurzelkonzentrationen der Brennnesdéitica) und v. a. der AlgeGharaceag liegen deutlich Gber
dem Durchschnitt, driicken aber keine Hyperakkuriaraus.

Diese Pflanzenkonzentrationen zeigen, dass Uraatiirlichen Wetlandstandorten in unter- und auch
Uberirdische Pflanzenteile transferiert wird, wartudie Uranfestlegung im Wetland unterstitzt wird.
Ein Vergleich der Maximalkonzentrationen von Uranden Pflanzen und im Boden verdeutlicht
jedoch, dass die Phytoakkumulation nur unbedeutend hohen Urananreicherung in den
Wetlandsubstraten beitragt. Es ist dennoch zu besendass Uran, das in unterschiedlichsten
Kompartimenten emerser Wasser- und Landpflanzemediest ist, auch durch Tiere aufgenommen
werden kann, wodurch sich ein weiteres dkologisétisgkopotenzial ableitet.

5.2.3.2 Die Wasserphase der Wetlands

5.2.3.2.1Physikochemische Analysen

Im sofortigen Anschluss an die Sedimentbeprobungrdevuim Labor Porenwasser durch
Zentrifugation gewonnen und hinsichtlich seiner @edfenheit (Physikochemie, Haupt- und
Spurenelemente, geldster Kohlenstoff) untersucke. Zentrifugation erfolgte aus mehreren hundert
Gramm anoxisch transportierter Sediment-Mischpijetles Profilhorizontes kumulativ unter Argon-
Uberschichtung. Die physikochemischen Parameter\ifgt, T, B, vs. NHE, Lf, Q) wurden sofort
ermittelt. Sie sind zusatzlich direkt im Gelandegamingen Mengen Porenwasser gemessen worden,
das durch Schiitteln von Probenaliquots in FilmdaserOrt gewonnen wurde (Kap. 5.2.1).

Die elektrochemisch bestimmten, auf ZehnerstellenurdeterEy-Potenziale(Tab. 5.2-16, Abb. 5.2-
18) liegen zwischen -200 und +430 mV im Wetland rigglorf, -150 und +290 mV im Wetland
Culmitzsch und +110 bis +420 mV im Wetland ZinnbgBpannen des Redoxpotenzials aus der
Kombination der Geléande- und Labormessungen). 8igem sowohl im Geléande als auch im Labor
hohe Schwankungsbreiten innerhalb jedes einzelnetiawds, z. B. Abweichungen von 360 mV in
den unterschiedlichen Horizonten von Helmsdorf @ratessung). Auffalligerweise sind die
Laborwerte meist deutlich héher. Es ist sehr vedeulich, dass zwei Messtechniken so abweichende
Ergebnisse liefern, sowohl in der Hohe der Wertls, auch im Verlauf (Abb. 5.2-19). Die
Potenzialermittlung vor Ort wird als bessere Methahgesehen, da sich die physikochemischen
Parameter durch Transport und Zentrifugation (Ciatiaschutz nicht ausreichend, Durchmischung)
vermutlich verandert haben. Ein Nachteil der Ge#imethode ergibt sich daraus, dass nur geringe
Porenwassermengen zur Verfligung standen. Besobéieder Ermittlung deRedoxspannung ()
mittels Einstabmesskette konnen bei geringem Walssestand Stérwerte, wie Oberflachenpotenziale
im Substrat, mit in das gemessene Potenzial eimgéB®IURING et al. 2000). Auch Flie3pfade und
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Inhomogenitaten im Material kénnen kleinraumige eRatalunterschiede hervorrufen. Bei den
Labormessungen, die in Porenwasser aus Mischpreibes Probenhorizontes erfolgten, wirken sich
Mischeffekte deutlich aus, im Unterschied zu derda@@emessungen an kleineren, nicht mit dem
Horizont durchmischten Probenaliquots.

Nichtsdestotrotz wird anhand der Ergebnisse deickstiezogenen fEMessungen deutlich, dass die
ermittelten Redoxpotenziale nur in unzureichendensafnmenhang stehen mit den tatsachlich
vorgefundenen @Gehalten (Abb. 5.2-18), fgKonzentrationen, Mineralphasen und Redoxpaaren in
der Losung, aus denen ebenfalls das Redoxmiliets¢iiégig abgeleitet werden kann, beispielsweise
mit Hilfe eines Simulationsprogrammes wie PhreegCu(). Ein grofRes Problem bei dep-E
Ermittlung war, dass sich auch bei zeitlich aushaten Messungen (45 Minuten) kein stabiler Wert
eingestellt hat. Aquivalente Beobachtungen sindder Literatur dokumentiert. Bei Langzeit-
Redoxmessungen im anaeroben Milieu war auch nacBt@@den noch kein stabiles Gleichgewicht
entwickelt; das Potenzial anderte sich zwischerrdialbstiindigen und einer 60-stiindigen Messung
um weitere 110 mV (SHULTE-EBBERT & HOFMANN 2000). Fir das schwierige Wetlandmilieu sind
daher andere Methoden der Redoxmessung notwendi@ @UMM & MORGAN 1981). Um die
vorherrschenden Redoxbedingungen verlasslicherhavakterisieren, wurde den,#essungen in
dieser Arbeit eine Schwefelspeziation anhand ddm8mtproben gegenubergestellt (Kap. 5.3).

Die pH-Wert-Ermittlung im Gelédnde und Labor kontrastiert degeggiber weniger deutlich. Die
arithmetischen Mittel der Geldndemessungen untemielie Labormessungen um maximal 0,8
Einheiten. Nur beim Wetland Culmitzsch sind die WWerte der zentrifugierten Porenwéasser mit
einem Median von pH 8,13 deutlich héher als dieGeidnde ermittelten Werte mit 7,25 (Median).
Insgesamt liegen die Mediane der Porenwasser-pHeAfeit Werten von 6,49 bis 8,13 im leicht
sauren bhis maRig alkalischen Bereich. Da die Wed#ardurch Tailingssickerwasser der
sodaalkalischen Laugung gespeist werden, sind diss&' auf den zirkumneutralen Bereich durch
Hydrogenkarbonationen gepuffert. Die niedrigsten\WEIrte wurden in Zinnborn gemessen, dessen
Torfhorizonte diese Entwicklung speziell durch 8jghagnurVegetation anregen.

Die elektrische Leitfahigkeit des Porenwassers liegt in der GréRenordnung 881438 mS/cm. In
den Horizonten von Helmsdorf schwanken die Leitjibiten mit einer Differenz von 2,6 bis 3
zwischen dem Minimal- und Maximalwert enorm, in danderen Wetlands dagegen mit rund
1 mS/cm weniger deutlich. Es zeigt sich, dass ifmoainheitlich um rund 0,8 bis 1,5 Messeinheiten
héhere Medianwerte der Leitfahigkeit [mS/cm] erelittwurden. Diese Unterschiede sind nicht
plausibel zu erklaren. In Culmitzsch ist ein le@hTiefentrend hin zu geringeren Leitfahigkeiten zu
verzeichnen.

Unzweifelhaft sind die im Gelande an den frischemeRwassern gemessenen Werte délosten
Sauerstoff weitaus verlasslicher, als die im Labor nach Zémgetion gewonnenen Messwerte;
letztere wurden in Tab. 5.2-17 nicht aufgefiihrt.r De den Porenwéassern frisch praparierter
Substrathorizonte analysierte Sauerstoff hat inmddbrf einen Median von 0,01 mg/L und in
Culmitzsch von 0,1 mg/L. In Zinnborn entspricht déedian von 3,1 mg/L einem geldster-Gehalt
von rund 26 %. Dieser hohe Sauerstoffgehalt isawfaruriickzufihren, dass in Zinnborn trotz
Wassersattigung Sauerstoff in das aufgelockertestBatbdiffusiv, aber auch unter Beteiligung der
Torfmoose eingetragen werden kann.

Im Vergleich zu denFreiwasserproben zeigen die Labor-Porenwasseranalysen aller Haezon
héherepH-Werte. Betrachtet man die Gelandemessungen der pH-WerRorenwasser, liegen die
Freiwasser-pH-Werte im gleichen Wertebereich. Deengssené eitfahigkeit des Freiwassers von
Culmitzsch ist zwei- bis dreimal so hoch wie dies deorenwassers. Da zu wenig Porenwasser
gewonnen wurde, um eine Vollanalyse des Porenwasgerrmdglichen, konnte die Plausibilitat
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anhand der lonenfracht nicht Uberprift werden. lergleich der Wetlandstandorte untereinander
zeigt das Freiwasser von Culmitzsch deutlich hoSerdéat- und Natriumkonzentrationen: Sulfat ist in
Culmitzsch zweifach hoher als in Helmsdorf und lmame GréRenordnung tber dem Sulfatgehalt
von Zinnborn. In Helmsdorf und Zinnborn wurden imeiF und Porenwasser Leitfahigkeiten in der
gleichen GréRenordnung gemessen. Der im GelandesgemeSauerstoffGehalt liegt bei den
Freiwasserproben in Helmsdorf und Culmitzsch umeelns zwei GréRenordnungen Uber den
Porenwassergehalten. Diffusiver und konduktivertdam durch Pflanzenwurzeln in das Substrat
scheint nur eine untergeordnete Bedeutung zu h&Zinnborn bewegt sich der geldste Sauerstoff
im Freiwasser im gleichen hohen Bereich wie in dieersten 25 cm des lockeren Torfmoossubstrates.
Aus den gemessendRedoxpotenzialensind auch im Vergleich mit den Sauerstoffgehakeime
Aussagen abzuleiten, da digi-®erte nicht realistisch erscheinen. Zur Charagieming des
Redoxmilieus wird daher auf Kap. 5.3 verwiesen.

Tab. 5.2-16:Physikochemische Parameter(pH-Wert, B, vs. NHE, Lf, Q), durch Gelande-
messungenim frisch gewonnen Porenwasser ermittelt. Wassalgeals Mittelwert
aus Dreifachbestimmungen durch Ofentrocknung arn®edproben von Helmsdorf,
Culmitzsch, Zinnborn (WLHe, WLCu, WLZ) und an wetthinbeeinflussten
Vergleichsproben (kursiv). (Tiefe in cm unter Sudiktberflache; - = nicht bestimmt.)

Tiefe Proben- Wasser- pH Eqvs. Lf 0O,
[em] bezeichnung gehalt [%] NHE [mV] [mS/cm] [mg/L]
0-3 WLHel 73 7,34 +80 4,27 0,00
3-5 WLHe2 77 7,19 -200 3,06 0,00
5-7 WLHe3 74 7,26 -100 2,34 0,00
8-12 WLHe4 77 7,12 +60 2,34 0,00
12-14 WLHe5 77 7,21 +80 2,78 0,00
14-16 WLHe6 77 7,29 +110 2,12 0,02
16-18 WLHe7 78 7,28 +140 2,34 0,15
18-23 WLHe8 82 7,08 +30 2,78 0,02
23-28 WLHe9 57 7,48 +70 2,63 0,02
30-41 WLHel0 26 6,51 +220 1,68 0,02
0-15 WLHeH30 57 - - - -
0-15 WLHeH50 74 - - - -
0-15 WLHeH150 82 - - - -
0-15 WLHeH450 82 - - - -
0-15 Hel 28 - - - -
Tiefe Proben- Wasser- pH Envs. Lf O,
[cm] bezeichnung gehalt [%] NHE [mV] [mS/cm] [mg/L]
0-8 WLCul 65 7,37 -90 244 0,10
8-14 WLCu2 46 7,34 -100 2,23 0,10
14-22 WLCu3 47 7,16 -120 2,30 0,10
22-31 WLCu4 47 7,12 -150 2,07 0,10
31-42 WLCu5 57 7,25 -20 2,00 0,10
0-15 WLCuH30 87 - - - -
0-15 WLCuH50 86 - - - -
0-15 WLCuH150 77 - - - -
0-15 WLCuH450 75 - - - -
0-15 Cul 19 - - - -
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Tiefe Proben- Wasser- pH Eqvs. Lf 0O,
[em] bezeichnung gehalt [%] NHE [mV] [mS/cm] [mg/L]
0-18 wLZ1 93 6,73 +340 1,00 8,2
18-25 WLZ2 87 6,48 +320 1,40 4,80
25-40 WLZ3 74 6,44 +400 1,00 0,10
40-45 WLzZ4 60 6,51 +400 1,06 4,30
45-60 WLZ5 63 6,49 +110 093 0,10
60-68 WLZ6 48 6,55 +400 1,12 3,10
68-75 WLZ7 77 6,44 +390 1,07 1,70
0-15 WLZH30 92 - - - -
0-15 WLZH50 83 - - - -
0-15 WLZH150 81 - - - -
0-15 WLZH450 87 - - - -
0-15 Z1 84 - - - -

Tab. 5.2-17: Bestimmung dphysikochemischen ParametepH-Wert, Temperatur, Redoxpotenzial
in Bezug zur Normalwasserstoffelektrode, (. NHE), Leitfahigkeit und geldster
Sauerstoff im Freiwasser bzw. im Porenwasser (mitindiziert), das durch
Zentrifugation gewonnen wurde.

Probe pH T Ey vs. Lf O,

[°C] NHE [mV] [mS/cm] [%] [mg/L]
WLHe,q 7,04 13,1 +320 4,03 16 1,7
*WLHel,q 7,51 24,2 +280 2,40 - -
*WLHe2,q, 7,30 24,8 +250 4,38 - -
*WLHe3,q 7,32 23,7 +220 4,32 - -
*WLHe4aq 7,39 25,3 +430 4,13 - -
*WLHe5 4. 7,36 20,6 +230 4,09 - -
*WLHEe6 ., 7,34 21,1 +240 3,96 - -
*WLHe7 5q. 7,30 20,2 +170 4,05 - -
*WLHe8,q, 7,29 20,1 +70 4,19 - -
*WLHE9 g 7,96 25,3 +200 1,49 - -
*WLHe10,q, 7,79 25,9 +300 4,21 - -
WLClUaq, 7,42 9,4 +10 7,38 23 2,5
*WLCuUl,q 8,07 21,4 +290 4,10 - -
*WLCU2,q, 8,13 22,2 +250 3,91 - -
*WLCU3,q, 8,19 21,9 +170 3,68 - -
*WLCuU4,q 8,17 22,3 +250 3,29 - -
*WLCU5,q, 7,78 22,2 +270 3,47 - -
WLZag, 6,58 33 +390 1,44 40 51
*WLZ1 50 6,75 21,0 +420 1,32 - -
*WLZ2 50 6,63 20,4 +420 1,84 - -
*WLZ3 50, 6,63 18,5 +330 1,71 - -
*WLZ4 5o 6,63 18,8 +350 1,03 - -
*WLZ5 4 6,71 18,8 +360 1,71 - -
*WLZ6 5. 6,71 19,1 +380 1,85 - -
*WLZT7 5, 6,90 22,0 +370 2,08 - -
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Abb. 5.2-18: Gegenlberstellung der auf unterscicieein Weg ermittelterphysikochemischen
Parameter pH-Wert, Redoxpotenzial (Evs. NHE) und Leitfahigkeit am Beispiel
Helmsdorf (WLHe). Die Messwerte wurden anhand dasGelande gewonnenen
bzw. frischzentrifugierten Porenwasseramit Handmessgeraten erhalten.
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Abb. 5.2-19: Entwicklung defedoxpotenzials(E; in mV, bezogen auf die Normalwasserstoff-
elektrode NHE) in den Wetlands Helmsdorf, Culmitzsand Zinnborn (WLHe,
WLCu und WLZ) nach der Tiefe. Die Messungen erfafgt mit Einstab-
Redoxmesskette und Handmessgerat (WTW pH 330). nBbgegestellt sind die
Werte, die im Porenwasser gemessen wurden, daseln@ aus dem Substrat
ausgeschuttelt wurde (G, gefillte Symbole) bzw. Liabor durch Zentrifugation
gewonnen wurde (L).

174



5.2.3.2.2 Elementbestand der Wasserproben

Aus der langjéhrigen Bergbautétigkeit im Umfeld degi untersuchten Wetlands resultiert ein hohes
Kontaminationspotenzial fir das Grundwasser. Diefaf@€ung erwachst einerseits aus
Mineralumwandlungen im Bereich des abgesenkten @vassers bei ehemaligem Uber- und
Untertagebaubetrieb sowie aus Bergematerial, dadea®berflache gelagert wird, andererseits aus
den Reststoffen der Erzaufbereitung. Beim Kontaksel Kontaminanten mit Regen-, Sicker- und
Grundwasser werden erhohte Konzentrationen in dsuhg erreicht, die fir gewohnlich behérdlich
festgelegte Grenz- und Abgabewerte Uberschreitah tomisch auf Organismen wirken kénnen
(O'ULLIVAN et al. 2004). Die Behandlung geldster Schadstefédt darauf, ihre Mobilitdét und
Verfugbarkeit fur eine Aufnahme in Organismen dehtku verringern.

Um das derzeitige Schadstoffinventar der Wassegphims den untersuchten Wetlands zu
charakterisieren, wurde das Freiwasser beprobtiesaws den Sedimentprofilen das Porenwasser.
VVon den Wetlandstandorten wurden vierz&neiwasserprobenentnommen und auf Uran analysiert
(s. u.). An drei Proben, die direkt von der spateEntnahmestelle der Sedimentprofile stammen,
wurde eine wasserchemische Analyse beziglich der Standardionen und eines erweiterten
Elementspektrums vorgenommen. Zur Plausibilitéfsingi der Freiwasseranalytik wurden
Ladungsgleichgewicht und Analysefehler nach demfebrl00 * § Kationen -Y Anionen) / §
Kationen +3 Anionen) bestimmt. Dabei wurden die Hauptinhatt§et (Na, K, Ca, Mg, Mn, Fe,
Nitrat, Nitrit, Sulfat, Chlorid, Hydrogenkarbonahd Phosphat) in die Berechnung einbezogen. Der
Fehler liegt innerhalb von 1,1 bzw. 0,4 % bei Halor$ bzw. Culmitzsch. Bei Zinnborn gibt es eine
Abweichung von 6,8 % mit einem Minderbefund auf ationenseite. Unklar bleibt, welche lonen in
der Bilanz fehlen; sie wurden bei der erweitertéan8ardanalyse nicht erfasst. An den aus den
einzelnen Wetlandhorizonten durch Zentrifugationwgenenen Porenwasserproben wurden
wasserchemische Analysemwie an den Freiwasserproben durchgefiihrt und dealy&efehler als
prozentuelle Abweichung von der lonensumme berdchda die Porenwassermengen fiur die
Analytik der Ammonium- und Bikarbonationen nicht seeichten, wurden die
Freiwasserkonzentrationen dieser lonen in die Ibiteamz eingerechnet. Der auf diese Art berechnete
Fehler liegt innerhalb von 0,7 und 5,2 % bei Helarédzw. 0,3 und 4,6 % bei CulmitzscBei
Zinnborn gibt es eine Abweichung von 1,1 bis 8,2 étgese wie im Freiwasser mit einem
Minderbefund auf Seite der Kationen. Die Bilanzaimiveng kann evt. auf zu hohen Anionenwerten
beruhen, falls der HCQOFreiwasserwert fur die Porenwésser als zu hocbsatet ist.

Der Chemismus der Hauptelemente verdeutlicht derfluSs von Bergbauwéssern mit hohen
Sulfatgehalten. Die sehr hohen Leitfahigkeiterkurinneutralen pH-Werte und erhdhten Natrium- und
Sulfatgehalte sind charakteristisch fiir Wéasser, Tdidings der sodaalkalischen Uranerzaufbereitung
entwassern. In Helmsdorf und Culmitzsch ist die $dsarte dementsprechend extrem hoch, in
Zinnborn hoch. Zusatzlich zur Sulfatkonzentratishvor allem aus den hohen Konzentrationen an
Uran, bereichsweise an Strontium und an Arsen &patamination des Wassers abzuleiten.
Auffallig ist der hohe Mangangehalt von bis zu 18§L. Die Summe der Konzentrationen der
Metalle Co, Ni, Cu, Zn, Pb und Cd ist fur Bergbasse&r als niedrig einzuordnen (Abb. 5.2-21). Die
Analyseergebnisse sind in Tab. 5.2-23 aufgefihrt.

Nach derlonenverteilung (Aquivalenzwerte) handelt es sich in Helmsdorf Wiisser des Typs
Calcium-Natrium-Sulfat, in Culmitzsch um NatriumirWasser und in Zinnborn um Natrium-
Sulfat-Chlorid-Wasser, wie anhand der Piper-Diagralarstellung veranschaulicht werden kann
(Abb. 5.2-20). Aus dieser Darstellung ist in Culreith eine Entwicklung der Porenwasser erkennbar.
Im Piper-Diagramm ist das mit einem Pfeil illusttie um zu verdeutlichen, dass die
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Calciumkonzentrationen mit zunehmender Tiefe agsteiwahrend Sulfat abnimmt. Die geringeren
Konzentrationen von SO in der Tiefe kdnnten auf Sulfatreduktionsvorgamgedeuten, wobei die
E,-Messungen mit Werten grof3er -220 mV (vgl. Tab-8Buhd 5.2-16 bzw. 17) keine Indizien dafiir
liefern. Wahrend die Hauptelemente in den Poremsvassinerhalb jedes Wetlands sehr &hnlich
verteilt sind und im Piper-Diagramm lokalisiertenRtwolken bilden, weichen die Freiwasserproben
in Culmitzsch und Zinnborn etwas ab. Im Freiwassirs Wetlands Culmitzsch sind die
Konzentrationen von Sulfat und der Alkalien, vNatrium, deutlich hoher als in den Porenwassern.
Es kénnte sein, dass die Sulfatgehalte in den Ra@ssern infolge mikrobieller Sulfatreduktion
verringert sind. Die hohen Nitratgehalte in allearéhwasserhorizonten des Wetlands Zinnborn
verdeutlichen dagegen ein aerobes Milieu.

Der gelosteUrangehalt (maximal 6,2 mg/L) ist ein klarer Indikator dafidass die Wetlands
Uberwiegend durch Tailingssickerwasser gespeistdever da die Tailings hohe Urananteile im
Feststoff enthalten: Bis 270 mg/kg U in der IAA khsborf, durchschnittlich 82 mg/kg U in der 1AA
Culmitzsch B und bis 307 mg/kg U in der IAA Dankrit Fur die IAA Dankritz Il sind keine
Angaben publiziert. Dass dieses Uran mobilisierisar zeigen die hohen Urankonzentrationen im
Tailingsporenwasser mit 7,0 mg/L in den IAA Helmgfdmd Culmitzsch (WsMuT GMBH 1999a). In
den IAA Dankritz | und Il, die oberstromig zum Ziorn-Gebiet liegen, sollten sie noch héher sein.
Im Freiwasser der Wetlands wurden zwischen 0,5 @/2mg/L Uran gemessen. Eine geogene
Ursache fiir diese Gehalte ist mangels erzfuhre@Gdsteine fir die beiden Standorte nahe der IAA
Helmsdorf auszuschliel3en; im Bereich des Wetlandsni&zsch kann der erzfihrende Untergrund
beitragen, er kann aber nicht die &uRerst hohenndBrasserkonzentrationen erklaren. Die
Urangehalte aller Wasserproben sind in Tab. 5.2-22 aufgefuhrt. Im Porenwasser lgsrobten
Profils aus dem Wetland Helmsdorf liegt deledian der Urankonzentrationen im Bereich von
0,72 mg/L (Anzahl der Proben n=10), wohingegen imiasser als Median 4,44 mg/L (n=5)
ermittelt wurde; darin sind auch Wasserproben des @nd Abstrombereichs des Wetlands
eingerechnet. Im Wetland Culmitzsch treten die bkt@mh gemessenen aquatischen
Urankonzentrationen auf, insbesondere wenn die &\Mars den Voruntersuchungen miteinbezogen
werden. Wahrend dieser Standort-Vorerkundungen evin@he der spateren Profilbeprobungsstelle
ein Sedimentkern entnommen und schichtbezogen temucht, wobei enorme 13 bis 20 mg/L Uran
in der durch Zentrifugieren gewonnenen Lésung g#¢anwurden (Proben Culmg bis Culm&g,).

Die Porenwasserkonzentrationen im hauptséchlichrobégn Profil Culmitzsch liegen um ein
Vierfaches darunter, sind aber immer noch &uf3evsh.hDamit deutet sich an, dass die Wetlands
auferst inhomogen aufgebaut sind und in ihrer Gésatmur durch ein umfangreiches Mess- und
Beprobungsnetz genau beschrieben werden konnténleBeauf Prozessidentifikation ausgerichteten
Profilstudien wurde Uran mit einem Median von 18§/L (n=5) im Porenwasser und 5,23 mg/L
(n=4) im Freiwasser des Wetlands Culmitzsch gemmed$3eutlich geringere Urangehalte konnten im
Wetland Zinnborn mit einem Porenwasser-Median vdd 0ng/L (n=7) und im Freiwasser 0,46 mg/L
(n=5) analysiert werden.

Neben den Urangehalten sind in den Frei- und Passevproben diStrontium-Konzentrationen
auffallig (maximal 0,84 mg/L), in Helmsdorf und @uitzsch auctArsen mit bis zu 0,27 mg/L (Tab.
5.2-23). Wahrend die As-Gehalte in Helmsdorf mit deifbereitung erzgebirgischer Gesteine in
Verbindung stehen (WMUT GMBH 1999a), sind die Quellen in Culmitzsch wenigaidtlich. Das
Okotoxikologisch weniger bedenklich®langan ist in hohen Anteilen gelost (bis 13,3 mg/L in
Helmsdorf und 5,6 mg/L in Culmitzsch) und muss daheeduzierter Form vorliegen. Eine mégliche
und in den Wetlands plausible Ursache fur die Maageeicherung sind Huminstoffe, die mit
Mangan stabile Komplexe mit erhdhter Resistenz gélger Oxidation bilden, sodass Mn in Lésung
bleiben kann (z. B.ACOBS & WAITE 2004). Ungewdhnlicherweise sind die Konzentratiodes
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Mangans deutlich héher als des Eisens, dabei i'Wigtands Helmsdorf und Culmitzsch um mehr als
eine GroRenordnung. Es kann auch darauf beruhess, Mangan in bergbaubeeinflusstem Milieu
bzw. bei pH-Werten zwischen 6 und 9 deutlich langmagefallt wird als Eisen (WRGAN & STUMM
1964, HM 1992). Dabei bilden sich Hydroxide und Oxide alslididale Prazipitate. Bei
Konzentrationen reduzierten Eisens von mehr alg/L wird Mangan nicht mehr gefallt RN &
HEDIN 1993). In den mit Ar-Uberschichtung zentrifugi@rtBorenwasserproben war photometrisch
jedoch kein F& zu bestimmen, sodass anzunehmen ist, dass Esseridierte Spezies Eevorliegt.

Trotz der erhdhten Sulfatkonzentrationen treteméeiiedrigen pH-Werte auf, wie das in typisch
sauren Bergbauwassern zu erwarten ware Azaiitatspotenzial der untersuchten Wasser kann nach
der Hopkinschen Regel berechnet werden, wobei ébalBan Eisen [mg/L] auf die Alkalitat [mg/L
HCGO;] bezogen wird (YWUNGERet al. 2002). Falls dieser Quotient > 1,83 wistl die Aziditat hdher
als die Alkalitat, d.h. nettoazidisches Milieu. lden Wetlands wurden bei sehr niedrigen
Eisengehalten Quotienten im Bereich 0,0002-0,000ittelt, die ein Versauerungspotenzial
ausschlielen lassen. Vergleichbares verdeutlicht grafisches Klassifikationsschema fir
Bergbauwésser (EKLIN et al. 1992), nach dem die untersuchten Porenwésskedie an der gleichen
Stelle entnommenen Freiwasserproben in das Feldraleniedriger Metallgehalt* einzuordnen sind
(Abb. 5.2-21). Bei den in den Wetlands vorliegendettoalkalinen Bedingungen tritt die Problematik
saurer Bergbauwasser (AMD) nicht auf.
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Abb. 5.2-20: Piper-Diagramm zur Darstellung désuptchemismus der Frei- und Porenwasser-
proben (unnormiert). Die drei Wetlands Helmsdor§raitzsch und Zinnborn sind
deutlich zu unterscheiden. Die Freiwasserproben \(ollfarben) weichen vom
Chemismus der jeweiligen Porenwésser ab. In deanRa@rssern von Culmitzsch ist
die tiefenabhéngige Entwicklung mit einem Pfeildeartlicht.
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Abb. 5.2-21:Klassifikation der Frei- und Porenwasser an den untersuchternlePraf Helmsdorf
(WLHe, n=11), Culmitzsch (WLCu, n=6) und ZinnborWI(Z, n=8) nach einem
Schema von EKLIN et al. (1992), das fur Bergbauwéasser anzuwendenAlle
Proben plotten innerhalb des neutralen Feldes nitdrigem Metallgehalt.
(Wasserchemismus unnormiert.)
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Tab. 5.2-22: Zusammenstellung der Analyseergebrigselran an Freiwasserprobengg und
Porenwasserprobeng zusétzlich mit * indiziert), die auf den WetlanHglmsdorf,
Culmitzsch und Zinnborn (WLHe, WLCu, WLZ) bzw. irretn Umkreis entnommen
wurden. Kurzbeschreibung der Entnahmestelle und R&aiiger-Koordinaten
(Bessel-Ellipsoid). (Analyse mit ICP-OES und ICP-MS/ = Wert aus
Voruntersuchung; ** Oberflachenwasser-Messstelledismut.)

Probe Uran Standort der Probenahme RW / HW
[mg/L] bzw. zugehdrige Substratprobe
Helmsdorf (WLHe)
Helm18,, 6,54 Zustrombereich WLHe 4532213 /5625580
Helm19q, 4,74 WLHe 4532218 /5625598
Helm2Qq, 0,72 Abstrombereich WLHe 4532220 /5625610
Helm21,q, 4,44 NE-Abstrombereich in WLHe 4532220 / 5625615
WLHe,q 2,03 WLHe, 281 muNN 4532218 / 5625598
*WLHelaq, 0,63 WLHel "
*WLHe2,q 0,81 WLHe2 "
*WLHe3q, 1,41 WLHe3 "
*WLHe4.q 2,43 WLHe4 "
*WLHe5,q 1,88 WLHe5 "
*WLHe6,q, 0,91 WLHe6 "
*WLHe7 4 0,50 WLHe7
*WLHe8,q, 0,20 WLHe8
*WLHe9,q 0,14 WLHe9
*WLHe10,q 0,10 WLHe10
Culmitzsch (WLCu)
Culm6,q, 4,30 Zustrombereich WLCu 4513215 / 5627278
Culm7,q, 4,23 WLCu 4513206 / 5627277
Culm8,, 3,06 Abstrom WLCu, bei E 318** 4513201 / 5627283
WLCUyq 6,17 WLCu, 266 miNN 4513210 /5627280
*WLCU1,q 4,69 WLCul "
*WLCU2,q, 1,89 WLCu2 "
*WLCu3,q 2,41 WLCu3 "
*WLCU4yq 0,79 WLCu4 "
*WLCuU5,4q, 0,75 WLCu5 "
*Culm3,q, 13,2 Culm3 (V) 4513208 /5627279
*Culm4yq, 19,8 Culm4 (V) "
*Culm5gq, 14,1 Culm5 (V) "
Zinnborn (WLZ)
Zin4aq 0,47 Abstrom nahe M232* 4531544 / 5626726
Zin5,q, 0,35 Zustrombereich WLZ 4531513 /5626590
ZinB,q, 0,49 WLZ 4531507 / 5626596
ZinT7aq 0,46 Abstrombereich WLZ 4531503 / 5626602
WLZ 5 0,43 WLZ, 314 muNN 4531509 / 5626595
*WLZ1 5, 0,39 WLZ1 "
*WLZ2 50, 0,96 WLZ2
*WLZ3 50, 0,71 WLZ3 "
*WLZ4 5o, 1,16 WLZ4 "
*WLZ5 40, 0,13 WLZ5 "
*WLZ6 50, 0,44 WLZ6 "
*WLZ7 o, 0,44 WLZ7 "
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Tab. 5.2-23Chemismusder Porenwasserproben (mit * indiziert) und Freiseaproben, die an den Sedimentkern-Probenahneestill Wetlands Helmsdorf,
Culmitzsch und Zinnborn (WLHe, WLCu und WLZ) entnmen wurden. (Analysemethoden siehe Text; Lf undaplsl Labormessungen; - =
Probenmenge fiir Analyse nicht ausreichend; guHifiern schematisiert gerundet auf null (Werte gb®00) bis vier (Werte kleiner 0,001)
Nachkommastellen, auBer bei geringerer Analysenggkeit.)

Fe Mn u As Zn Cu Ni Co Pb Cr Ccd Na Mg Al K Ca

mg/L] [mg/] [mgl] [mg/t] [mgA] [mg/] [mgi] [mgl] [mg/L] [mgl] [mgL] [mgih] [mg/t] [mgl] [mg/] [mgiL]

WLHeyq 1,07 1,9¢ 2,02 0,04¢ <0,00¢ <0,004: <0,01z <0,0(08 <0,008: 0,00¢  <0,001 461 18¢ <0,004¢ 6,91 42z
*WLHel,q 0,36¢ 116 0,62¢ 0,02¢ <0,00¢ <0,004: <0,01z 0,00z <0,008: 0,007  <0,001 51z 22z <0,004¢ 49,8 43€
*WLHe2,q, 133 0,812 0,037 <0,008 <0,0044 <0,012 0,002 <0,0082 0,007 <0,001 499 209 <0,0048 17,3 425
*WLHe3,q 9,51 1,41 0,032 <0,008 <0,0044 <0,012 0,001 <0,0082 0,005 <0,001 482 213 <0,0048 12,3 425
*WLHed,q 5,2¢ 2,4 0,237 <0,00¢ <0,004: <0,01z <0,000¢ <0,008: 0,00¢  <0,001 461 20z <0,004¢ 33, 42C
*WLHeS5,q, 4,41 1,8¢ 0,121 <0,00¢ <0,004: <0,01z <0,000¢ <0,008: 0,00¢  <0,001 44¢ 197 <0,004¢ 13,¢ 42C
*WLHEBq 328 0,914 0,090 <0,008 <0,0044 <0,012 <0,0009 <0,0082 0,005 <0,001 433 185 <0,0048 18,8 404
*WLHE7aq 3,70 0,500 0,075 <0,008 <0,0044 <0,012 <0,0009 <0,0082 0,006 <0,001 434 192 <0,0048 25,6 420
*WLHe8,q, 587 0,19i 0,067 <0,00¢ <0,004: <0,01z <0,000¢ <0,008: 0,00¢  <0,001 43¢ 20E <0,004¢ 29,€ 441
*WLHE,q 4,50  0,14% 0,017 <0,00¢ <0,004« <0,01z <0,000¢ <0,008: 0,007  <0,001 43¢ 19C <0,004¢ 529 41t

*WLHe10,q, 0,499 7,01 0,096 0,054 <0,008 <0,0044 <0,012 <0,0009 <0,0082 0,008 <0,001 441 200 <0,0048 90 426

WLCUaq 0,15¢ 1,7z 6,17 <0,000: 0,05 0,00 0,00¢ 0,001 0,011 <0,000: <0,000:  132% 224 0,02( 20,€ 24%
*WLCUlaq, 0,13¢ 524 4,6¢ 0,061 <0,047 <0,00: 0,04¢ 0,001 0,00 <0,00¢ <0,000: 63C 18%  <0,04: 18,¢ 22¢
*WLCU2aq 0,098 4,92 1,89 0,123 <0,047 <0,002 0,024 0,000 0,002 <0,005 <0,0001 591 175 <0,042 135 268
*WLCU3aq 0,170 425 2,41 0,274 <0,047 <0,002 0,019 0,001 0,002 <0,005 <0,0001 561 156 <0,042 104 262
*WLCU4,q, 0,93( 43: 0,781 0,251 <0,047 <0,00: 0,02! 0,001 0,00 <0,00¢ <0,000: 53¢ 14€ <0,04: 118 258
*WLCUS,q, 2,31 56C 0,74¢ 0,09 <0,047 <0,00: 0,01¢ 0,00C 0,00z <0,00¢ <0,000: 521 13¢  <0,04: 8,7: 25¢
WLZaq 0,245 0,426 0,003 0,025 0,004 0,006 0,0017 0,003 0,003 0,000 160 331 0,079 205 581
*WLZ1 5, 0,14t 0,38t 0,001 0,057 0,00 0,00¢ 0,001 0,00z  0,00: 0,001 15¢ 28,t 0,051 20,¢ 53,¢
*WLZ2 5 0,229 0,964 0,002 <0,0025 0,002 0,008 0,001 0,003 0,003 0,000 232 40,5 0,045 315 664
*WLZ3 aq 0,192 0,705 0,006 0,020 0,003 0,008 0,001 0,003 0,003 0,000 208 42,5 0127 306 64,0
MWLZ4 5, 0,142 1,1¢€ 0,00: 0,08 0,00 0,00¢ 0,001 0,00:  0,00: <0,000: 20€ 38,1 0,211 25, 61,0
MWLZ5 5, 0,18: 0,13t 0,00 0,04¢ 0,00: 0,00¢ 0,001 0,006 0,00« 0,00C 21C 45,% 0,311 26,€ 68,(
MWLZ6 2. 0,228 0,441 0,002 0,045 0,002 0,009 0,001 0,003 0,004 0,000 226 42,2 0,193 27,9 698
MWLZT 5, 0,267 0,435 0,003 0,003 0,002 0,010 0,001 0,003 0,005 0,000 240 42,1 0,085 133 70,1

* Porenwasserprobe, durch Zentrifugation im Labawvgnnen.
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(Fortsetzung der Tab. 5.2-23, Chemismus Wassem)obe

Sr Ba Si NH,* cr F SO~ NO; NO, PO¥ HCO; Ges.harte Ges.hartd Lf pH
[mg/L] [mg/Ll] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/Ll] [mg/l] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mg/L] [mmol/L] [°d]| [mS/cm]

WLHeyq 0,302 0,02¢ 7,5 0,000« 368 <1 173C <1t 0,042 0,0¢ 572,2¢ 18,2 10z 7,04
*WLHelq 0,45¢ 0,07¢C 5t - 52z <1 200C <1t <1t <0,0t - 20,C 11z 7,51
*WLHe2,q 0,377 0,035 7,0 - 470 <1 1930 <15 <15 <0,1 - 19,0 108 7,30
*WLHe3aq 0,343 0,048 <5 - 456 <1 1870 <15 <15 <0,05 - 19,4 109 7,32
*WLHe4 0,33t 0,01¢ 1c - 46¢ <1 164C <1t <1t 2 - 18,¢ 108 7,3¢
*WLHe5,q, 0,32¢ 0,02¢ 12 - 40E <1 154t <Lkt <Lkt 4,2¢ - 18,¢ 104 7,3€
*WLHe6,q. 0,308 0,072 11 - 395 <1 1465 <15 <15 4,88 - 17,7 99| 7,34
*WLHe7 . 0,336 0,051 10 - 396 <1 1515 <15 <15 6,5 - 18,4 103 7,30
*WLHe8,q 0,36 0,11€ 15 - 40¢ <1 154C <1t <1t 9,7 - 19,4 10¢ 7,2¢
*WLHe9,q 0,471 0,20¢ 9.t - 42z <1 161¢ <1t <1t 0,3€ - 18,2 10z 7,9¢
*WLHe104q, 0,438 0,116 75 - 446 <1 1845 <15 <15 1,14 - 18,9 106 4,21 7,79
WLCuqq, 0,83t 0,05¢ 2,6 0,001 28¢ 0,94 319z 5 0,351  <0,0¢ 83195 52 8€ 7,3¢ 7.4z
*WLCul,g 0,431 0,081 16,F - 162 0,9€ 157€ - - 0,82 - 13,2 74 4,1C 8,07
*WLCU2,q. 0,436 0,081 15,2 - 143 0,82 1512 - - 0,87 - 13,99 78| 3,91 8,13
*WLCuU3,q 0,422 0,07¢ 12,2 - 137 0,8€ 148¢ - - 0,17 - 13,C 73 3,6¢ 8,1¢
*WLCu4,q 0,37 0,09¢ 8,7 - 13C 0,7¢ 1457 - - <0,0% - 12,4 68 3,2¢ 8,17
*WLCUS,q 0,349 0,078 8,5 - 124 0,56 1384 - - <012 - 12,2 68 3,47 7,78
WLZ g, 0,32¢ 0,05 1,7 0,021 14z 0t 33z 60 <0,01 <0,0¢ 190,¢ 2,9C 1€ 1,4 6,5¢
*WLZ1 o0, 0,32¢ 0,13¢ <1t - 13z 0,7 31¢ 67 - <0,0¢ - 2,51 14 1,32 6,7¢
*WLZ2 a0, 0,405 0,056 <15 - 209 0,5 426 48 - <0,05 - 3,32 19 1,84 6,63
*WLZ3.q, 0,333 0,153 2,1 - 203 0,6 377 12 - <0,05 - 3,35 19 1,71 6,63
*WLZ4 o 0,33¢ 0,19¢ 1€ - 191 04 374 19 - <0,0% - 3,0¢ 17 1,08 6,62
*WLZ5 o 0,33¢ 0,191 2,7 - 20¢ 04 382 8 - <0,0% - 3,51 2C 1.7 6,71
*WLZ6 aq 0,387 0,126 18 - 216 0,3 402 40 - <0,05 - 3,48 19 1,85 6,71
*WLZ7 ag, 0,387 0,084 15 - 313 0,3 406 61 - <0,05 - 3,48 20! 2,08 6,90

* Porenwasserprobe, durch Zentrifugation im Labawvgnnen.
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5.2.3.2.3 Rangkorrelation des gelosten Elementbestandes

Anhand der gelosten Wasserinhaltsstoffe wurde edRangkorrelationsanalyse analog zum
Elementgehalt der Substrate (s.0.) vorgenommen,dbe Wertematrizes (Konzentrationen im
Tiefenverlauf eines Wetlands) paarweise verglickemden (Tab. 5.2-24). Durch Auftragen der
Urankonzentration im Verhéltnis beispielsweise ziglichen Liganden kénnen Beziehungen erkannt
werden, die u. U. Indizien auf Transportfaktorene vkomplexbildung geben koénnen. Weiterhin
kénnen sie verdeutlichen, wie ausgepragt die Pdisser aus den verschiedenen Substrathorizonten
eines Wetlands untereinander in Beziehung stehei® Rovarianz wurde anhand eines
Rangkorrelationsverfahrens gepriift. Die eingehemdessgrof3en sind wie bei den Substratwerten auf
Verhéaltnisskalenniveau interpretierbar, enthaltensrgiRer und sind auch nach einer Silicium-
Normierung (s. u.) bzw. einer korrigierenden Lotariierung Giberwiegend nicht normalverteilt, wie
mit Histogrammen und PP-Plots gezeigt werden kdbie. parameterfreie Rangkorrelation nach
SPEARMAN erwies sich auch hier als gut geeignetes Verfahremlen Féllen, in denen in allen
Horizonten nur Grenzkonzentrationen der Elementealyaiert werden konnten oder die
Porenwassermengen fir weitere Analytik zu geringewakonnte keine Korrelationsmatrix erstellt
werden; einzelne ,kleiner-als*-Analysewerte dagegeinden durch den halben Wert der angegebenen
Nachweisgrenze ersetzt und weiter verwendet.

Die Rangkorrelationsanalyse der gemessenen Elementkomeationen in den Porenwasserproben
liefert in Zinnborn keinerlei Anzeichen fir einerusammenhang der Uranverteilung mit anderen
aquatischen Parametern oder Analyten. In Helmszeidt sich nur mit Sr bzw. Ba eine negative
mittlere bzw. hohe Rangkorrelation $r-0,71), und geringere Korrelationen mit Arsensjfiv) sowie

Cr und K (negativ). Eine ,Verwandtschaft* der Pokg&sser innerhalb eines Wetlands wird nicht
deutlich. Im Wetland Culmitzsch ist geldstes Urah®nund Sr, Na und Mg und den Anionen @id
SO, hoch rangkorreliert {r= 0,90), mit Fsogar komplett ¢r=1). Mit den Elementen Ni, K und mit
der Gesamtharte zeigt Uran eine mittlere Ranglaticel mit £ = 0,70. Weiterhin scheinen die
meisten Elemente, auch Uran, in den Porenwéasserivédands Culmitzsch statistisch mit der Tiefe
abzunehmen {r> -0,90), was darauf hinweisen kdénnte, dass deadtoff-Input in jingeren Jahren
zugenommen hat. Eine Interpretation auf Grundlageotmierter Messwerte, die in Bezug gesetzt
werden, ist jedoch kritisch (s. u.).

Bei den in allen Wetlands vorgefundergn-Werten, die im etwa neutralen Bereich liegen, misste
Uran im Substrat eigentlich rasch sorbiert werdasbesondere wenn es als freies Uranylkation
verfiigbar ist (vgl. Kap. 3.4.2.2). Das konnte sitihohen Korrelationen zu potenziellen Liganden im
Substrat ausdriicken (Kap. 5.2.3.1.2). Andererseiiten bei hohen HCOKonzentrationen wie im
Freiwasser der Wetlands Culmitzsch und Helmsdoabil, geldoste Uranyl-Karbonatkomplexe
bedeutend sein, was eine Uranfestlegung tiber Sorptier Reduktion behindert (z. Bi@u & Gu
2005). Magliche Hinweise auf solche Komplexe siadgch nur fiir die Porenwésser von Zinnborn
aus der Korrelation von Uran zur Hérte zu finderu(s

Aus der Betrachtung der Elementverteilung und deEARMAN-Korrelationsanalyse sind all diese
prozessorientierten Aussagen primar nicht ableitBaher wurden die Analysewerte wie bei den
Substratelementen gegen einen konservativ agiemefdasserinhaltsstoff (Prinzip ,Konstante®)
normiert, wodurch fir den Datensatz statistische Unabh#&edigrzielt wurdeBei den vorliegenden
Analysen wurde Silicium als Element eingeschéatessén Konzentrationen in den Wetlandwassern
vom Bergbau im Wesentlichen unbeeinflusst sindici8in erschien daher geeignet, um die
Messkonzentrationen der Analyten darauf zu normiereodurch sich ein differenzierteres Bild
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ergibt. Silicium tritt im Gewasser als Folge derrWitterung silikatischer Minerale in Form der
Kieselsaure auf (dissoziierte Orthokieselsaui8i€;) (WORCH 1997). Zu beriicksichtigen ist, dass
die Kieselsaure relativ stabile Kolloide in der uég bildet (ibd.), an denen Spurenelemente sorbiere
kénnen und wahrend des Transportes durch mechanischktionierungsvorgéange (Filterung)
retardiert oder aber verstarkt ausgetragen werdandn. Bei hohen lonenstérken bilden sich jedoch
vermehrt Agglomerate mit nachfolgender Sedimemativohingegen Kolloidbildung deutlich
untergeordnet ist (@MER 2003). Daher sollte es sich bei dem in der Losamglysierten Silicium
vorherrschend um echt geléste Formen handeln.

Tabelle 5.2-24 (Tabellenteil 1 a/b) gibt einen Uttiek tiber dieRangkorrelationsmatrix fir Uran ,
wobei Rangkorrelationskoeffizienteng)(raus derunnormierten und normierten Betrachtung
aufgelistet sind; die Rangkorrelation der andermgnte wird ebenfalls kurz diskutiert. Durch die
Normierung mit Silicium wird deutlich, dass die uigsinhalte in den beiden Wetlands Helmsdorf
und Zinnborn &hnlich untereinander rangkorreliénds Ohne Normierung heben sich dig/\ferte
starker voneinander ab. Da in beide Wetlands jeh aliilingssickerwésser mit vergleichbarem
Ursprung und Chemismus einflieBen, implizieren @ieRangkorrelationen, dass der priméare
Chemismus der Porenwésser durch Referenzierun@ibeiim mit geringeren Sekundareinflissen
(z. B. Organikgehalt) dargestellt werden kann (TaR-24). Die normierten Konzentrationsverlaufe
heben gleichzeitig sekundéare Abweichungen vom tinsgsverhdltnis* zu Si starker hervor (vgl.
Kap. 5.2.3.1.2). Bei den ermittelten pH-Werte urbi§ 8 kdnnten Hydroxylkomplexe ANGMUIR
1997, BJRNS & FINCH 1999) oder aber KarbonatkomplexeBGELOUAS et al. 1998a) die dominante
Uranylverbindung sein, ggf. auch Uranylhumate{Z.993, B\RANIAK et al. 1994).

Durch die Normierung sind im WetlandHelmsdorf die analysierten Elemente Na, Mg, Ca, Sr, Fe,
Mn, die Gesamtharte und die Anionen @hd SQ~ untereinander deutlich positiv rangkorreliegt(r
0,87 bis 1). Arsen hat nur zu Uran eine mittleradkarrelation (f= 0,70). Uran ist mit den meisten
Elementen gering rangkorreliert @wischen 0,26 und 0,43), u. a. mit Chlorid- undf&ionen und
der Gesamtharte, sowie negativ mit Ba und’P®@ie Elemente Ba und As stehen zu den anderen
Werten gering oder nicht in Beziehung. Das Phosptan hat zu fast allen Elementen eine mittlere
negative Rangkorrelation s(bis -0,87). Fur Uran deuten sich mit Normierund &u nur geringe
Beziehungen zu potenziellen, geldsten Komplexbitdrem, jedoch deutlicher als ohne Normierung.
Ahnlich ist das Bild im Porenwasser des Wetladdmborn, wobei besonders fiir Uran deutlichere
Relationen vorliegen. Durch Normierung mit Si istabd im Porenwasser hoch rangkorreliegtXr
0,69) mit Ni, Cu, As, Ba, Co, am héchsten mi{fs= 0,82), etwas geringer mit Na, Mg, Ca, Sr, der
Harte und mit SQ (rs = 0,61) und mittel mit Pb, Cr, Mn und Gfs > 0,54). Die Beobachtungen
koénnten ein Indiz fur geldste Karbonate als Uragféiianten im Wetlandwasser sein, moglicherweise
auch fur Gipsauflésung. Die hohe RangkorrelatiorFzimpliziert weiterhin die Interpretation eines
Urantransports in Form von Uranyl-Fluoridkomplexédm Wetland Zinnborn. Mit hohen
Bildungskonstanten (10E+04 bis 10E+11 nacteETHE et al. 1992) sind solche Komplexe als sehr
stabil anzusehen, sie sind jedoch nur bei pH-Wautar3 bis 4 bedeutend YBNS & FINCH 1999),
weshalb die Korrelation mit dem Fluoridion nichttn{omplexbildung erklaren werden kann.
Ebenfalls hohe positive Rangkorrelationen zeigenElemente Sr, CSQ;", Na, K, Ca, Mg, Fe, Mn,
Cr, Co, Ni und die Gesamthérte untereinander @,70 bis 1). Aluminium weist zu allen Analyten
mit Ausnahme von Ba negative Beziehungen auf, énluch Zn.

Im Wetland Culmitzsch zeigt die Silicium-Korrektur fiir die meisten Eleme, dass deren
Konzentrationen mit der Tiefe ansteigen Xr0,80), im Unterschied zur scheinbaren Abnahnie be
unnormierter Betrachtung (s. 0). Das misste dierevalVerhaltnisse herausstellen, also erhohte
Schadstoffkonzentrationen in den tieferen Porenevhesizonten. Abweichend davon sind UranHr
-0,90 U/Tiefe) und Phosphat & -0,80 U/Tiefe) hoher konzentriert, je nédher an Substratoberflache
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die Proben entnommen wurden. Durch die Normierwetgén sich bei den Proben aus Culmitzsch fir
Uran, aber auch fiir B®, K, Ca, Fe, Mn, Co, Ni und As die anfangs erkanmeffalligkeiten oder
Trends um. Bei Uran sind keine signifikanten pesiti Rangkorrelationen mehr zu sehen, dagegen
negative zur Gesamtharte, zu Ca, My>(¥0,90) sowie zu Sr, Ba, SO Na und Mg (¢ > -0,80). Das
wirde andeuten, dass mit zunehmender WasserhanigevdJran in Losung ist. Auch mit Fe ist U
stark negativ rangkorrelierts(> -0,70). Generell steht Uran nach der Si-Nornmigrin negativer
Beziehung zu den Hauptanionen, mit Ausnahme vog R = 0,60). Die statistischen, negativen
Zusammenhange scheinen zu zeigen, dass Uran-Ldsumglexe mit den Hauptanionen im Wetland
Culmitzsch unbedeutend sind. Das Verhaltnis zwiscdean und HC@ ist nicht ableitbar, da die
Porenwassermengen fir eine Karbonattitration zingevaren. Da in diesem Wetland im Freiwasser
sehr hohe Bikarbonatgehalte und insgesamt leickistlze pH-Werte gemessen wurden, ware
anzunehmen, dass Uran und HC@ber Komplexe bilden, andererseits steht die nemati
Rangkorrelation zur Wasserhérte im Widerspruch ddasammenfassend ergibt sich fiir das Wetland
Culmitzsch durch die Normierung mit Silicium keirgessere Mdoglichkeit, den Lésungsinhalt
hinsichtlich prozessbezogener Zusammenhénge duneh Korrelationsanalyse zu beurteilen. Das
héngt urséchlich mit der niedrigen Anzahl der Arguie je Matrix zusammen (n=5).

Generell ist eine Betrachtung des Porenwasserchremisiber Korrelationsfaktoren komplizierter zu
interpretieren als bei Betrachtung des Substratigmens. Anderungen und Entwicklungen im
Porenwasserprofil innerhalb eines Wetlands bewiredativ rasch Ungleichgewichte zwischen den
Analyten, beispielsweise wenn lonen abtransportiegtden oder Phaseniibergédnge auftreten. In
Sedimenten wirken sich sekundére Entwicklungenaagtleines Probenprofils, z. B. Bodenbildung,
zwar auch stark auf die Elementverhéltnisse infdlerbiaes Horizontes aus, aber weniger markant auf
die Elementverhéaltnisse zwischen den Einzelhoreont

Tab. 5.2-24 (Teile 1 a/b bis 4 a/b): Darstellung 82EARMANKorrelationskoeffizienten r fur
Uran (Teil 1a/b) in Beziehung zu den analysierten Eetkonzentrationen im
Porenwasser von Helmsdorf (WLHe, Probenhorizont@Oh=Culmitzsch (WLCu,
n=5) und Zinnborn (WLZ, n=7). Die Tabellenteile /b abis 4 a/b enthalten die
Korrelationsmatrizes fur alle Elemente. Im jewaileren Tabellenteil sind die Werte
unnormiert dargestellt, im unteren Tabellenteil derr alle Werte auf Siormiert.

(- = rs nicht bestimmbar; fir Uran singd>x +0,70 hervorgehoben.)
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Porenwasserchemismus unnormiert:

U korreliert mit WLHe: T WLCu:r WLZ:T,
Fe -0,25 -0,70 0,07
Mn -0,10 -0,30 -0,04
As 0,55 -0,10 0,43
Zn - - -0,11
Cu - - -0,23
Ni - 0,70 0,02
Co - 0,30 0,11
Pb - 0,46 0,09
Cr -0,48 - -0,29
Cd - - -0,41
Na 0,33 0,90 0,00
Mg 0,15 0,90 -0,32
Al - - -0,14
K -0,66 0,70 0,18
Ca -0,31 -0,20 -0,25
Sr -0,71 0,9C 0,31
Ba -0,87 0,21 0,00
Si 0,07 0,90 -0,16
Ccr 0,13 0,90 -0,07
F - 1,0C 0,02
SO, 0,03 0,90 0,11
NOs - - -
PO -0,09 0,60 -
HCO; - - -
Gesamtharte -0,06 0,70 -0,46
°dH -0,02 0,7¢ -0,37
Porenwasserchemismus mit Si-Normierung:

U / Si korreliert mit WLHe:l's normier  WLCU:Ts normier  WLZ: I's normier
Fe/Si 0,28 -0,70 0,46
Mn / Si 0,32 -0,90 0,54
As/Si 0,70 -0,50 0,71
Zn [ Si - - -0,07
Cu/Si - - 0,71
Ni/ Si - 0,10 0,69
Co/Si - -0,10 0,72
Pb/Si - 0,20 0,60
Cr/Si 0,34 - 0,54
Cd/Si - - 0,29
Na/Si 0,43 -0,80 0,61
Mg/ Si 0,43 -0,80 0,61
Al/Si - - -0,18
K/ Si -0,18 -0,20 0,32
Ca/Si 0,33 -0,90 0,61
Sr/Si 0,26 -0,8C 0,61
Ba/Si -0,37 -0,80 0,71
Si/Si - - -
Cl'/ Si 0,43 -0,60 0,54
F/Si - -0,30 0,82
SO,/ Si 0,36 -0,80 0,61
NO;'/ Si - - -
PO/ Si -0,36 0,60 -
HCO; / Si - - -
Gesamtharte / Si 0,36 -0,90 0,61
°dH / Si 0,36 -0,90 0,61
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(Fortsetzung Tab. 5.2-24: Teil 2 a/b)

WLHe ’""T“izrf? Si s Ba CF SO PO U Na K ﬁaerfe °dH Ca Mg Fe Mn Cr

Si 0,46 1,00

Sr 0,12 -0,55 1,00

Ba 0,68 0,06 0,55 1,00

Ccl -0,62 -0,73 0,54 -0,30 1,00

Sle'y -0,58 -0,83 0,60 -0,21 0,96 1,00

P043' 0,55 0,92 -0,54 0,12 -0,81 -0,89 1,00

U -0,66 0,07 -0,71 -0,87 0,13 0,03 -0,09 1,00

Na -0,77 -0,63 0,32 -0,50 0,92 0,92 -0,75 0,33 1,00

K 0,49 -0,04 0,61 0,59 0,18 0,12 -0,01 -0,66 -0,14 1,00

G.harte -0,46 -0,41 0,42 -0,09 0,67 0,69 -0,41 -0,06 0,76 0,01 1,00

°dH -0,49 -0,46 041 -0,11 0,69 0,72 -0,46 -0,02 0,78 -0,02 1,00 1,00

Ca -0,16 -0,25 046 0,11 0,49 0,53 -0,19 -0,31 0,55 0,17 0,94 0,92 1,00

Mg -0,66 -0,57 0,36 -0,30 0,80 0,81 -058 0,15 0,89 -0,13 0,95 0,97 0,80 1,00

Fe -0,03 -0,60 0,69 0,18 0,72 0,75 -0,71 -0,25 0,53 0,61 0,36 0,38 0,32 0,38 1,00

Mn -0,49 -0,71 0,61 -0,10 0,88 0,92 -0,72 -0,10 0,86 0,06 0,84 0,86 0,75 0,89 0,58 1,00

Cr 0,13 -0,56 0,67 0,30 0,47 049 -0,51 -0,48 0,16 0,72 -0,07 -0,06 -0,02 -0,02 0,73 0,31 1,00

As 0,07 0,69 -0,87 -0,54 -0,44 -056 0,68 0,55 -0,30 -0,26 -0,36 -0,38 -0,31 -0,36 -0,50 -0,56 -0,48

WLHe mittlere  Sr  Ba CI' SQ~ PO U Na K Gesamt- °dH Ca Mg Fe Mn Cr
Tiefe/Si_ /Si_ /Si /Si /Si /Si /Si /Si /Si hérte/Si /Si [/Si /Si /Si [ISi [ISi

Sr/Si -0,37 1,00

Ba/Si 0,30 0,56 1,00

CI'/Si -0,54 0,97 0,38 1,00

SQ/Si -0,48 0,99 0,49 0,99 1,00

PO43'ISi 0,56 -0,81 -0,40 -0,84 -0,87 1,00

u/Ssi -0,78 0,26 -0,37 0,43 0,36 -0,36 1,00

Na/Si -0,54 0,97 0,38 1,00 0,99 -0,84 0,43 1,00

K/ Si 0,09 0,79 0,65 0,70 0,72 -0,56 -0,18 0,70 1,00

G.harte / Si -0,48 0,99 0,49 0,99 1,00 -0,87 0,36 0,99 0,72 1,00

°dH / Si -0,48 0,99 0,49 0,99 1,00 -0,87 0,36 0,99 0,72 1,00 1,00

Cal/Si -0,46 0,99 0,50 0,98 1,00 -0,85 0,33 0,98 0,72 1,00 1,00 1,00

Mg/ Si -0,54 0,97 0,38 1,00 0,99 -0,84 0,43 1,00 0,70 0,99 0,99 0,98 1,00

Fe/Si -0,34 0,88 0,54 0,87 0,88 -0,87 0,28 0,87 0,71 0,88 0,88 0,86 0,87 1,00

Mn/ Si -0,48 0,88 0,44 0,92 0,90 -0,83 0,32 0,92 0,70 0,90 0,90 0,89 0,92 0,92 1,00

Cr/Si -0,28 0,88 042 0,87 0,87 -059 0,34 0,87 0,73 0,87 0,87 0,88 0,87 0,72 0,81 1,00

As/ Si -0,26 -0,05 -0,53 0,07 -0,04 0,24 0,70 0,07 -027  -0,04 -0,04 -0,06 0,07 -0,07 -0,07 0,14
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(Fortsetzung Tab. 5.2-24: Teil 3 a/b)

WLCu | mitt. Ges.-

Tiefe Si Sr Ba Pb CI SO~ PO® F U Na K harte °dH Ca Mg Fe Mn Co Ni
Si -1,00 1,00
Sr -1,00 1,00 1,00
Ba -0,36 0,36 0,36 1,00
Pb -0,62 0,62 0,62 0,79 1,00
cr -1,00 1,00 1,00 0,36 0,62 1,00
SO~ |-1,00 1,00 1,00 0,36 0,62 1,00 1,00
PO, |-0,80 0,80 0,80 -0,05 0,15 0,80 0,80 1,00
F -0,90 0,90 0,90 0,21 0,46 0,90 0,90 0,60 1,00
U -0,90 0,90 0,90 0,21 0,46 0,90 0,90 0,60 1,00 1,00
Na -1,00 1,00 1,00 0,36 0,62 1,00 1,00 0,80 0,90 0,90 1,00
K -0,90 0,90 0,90 0,67 0,87 0,90 0,90 0,60 0,70 0,70 0,90 1,00

G.harte|-0,90 0,90 0,90 0,36 0,41 0,90 0,90 0,90 0,70 0,70 0,90 0,80 1,00

°dH -0,90 0,90 0,90 0,36 0,41 0,90 0,90 0,90 0,70 0,70 0,90 0,80 1,00 1,00

Ca 0,10-0,10-0,10 -0,31 -0,67 -0,10 -0,10 0,40 -0,20-0,20 -0,10-0,30 0,30 0,30 1,00

Mg -1,00 1,00 1,00 0,36 0,62 1,00 1,00 0,80 0,90 0,90 1,00 0,90 0,90 0,90-0,10 1,00

Fe 0,90 -0,90 -0,90 -0,36 -0,41 -0,90 -0,90 -0,90 -0,70 -0,70 -0,90 -0,80 -1,00 -1,00 -0,30 -0,90 1,00

Mn 0,10-0,10-0,10 -0,36 0,10-0,10-0,10 0,10 -0,30-0,30-0,10 0,00 -0,20 -0,20 -0,30 -0,10 0,20 1,00

Co -0,10 0,10 0,10 0,67 0,36 0,10 0,10 -0,40 0,30 0,30 0,10 0,20 0,00 0,00-0,30 0,10 0,00 -0,80 1,00

Ni -0,90 0,90 0,90 0,67 0,87 0,90 0,90 0,60 0,70 0,70 0,90 1,00 0,80 0,80-0,30 0,90-0,80 0,000,20 1,00
As 0,30 -0,30 -0,30 0,10 -0,46 -0,30 -0,30 -0,30 -0,10 -0,10 -0,30 -0,40 -0,10 -0,10 0,50 -0,30 0,10 -0,90 0,60 -0,40

WLCu mittlere  Sr Ba Pb CI' SQ~ PO F U Na K Gesamt-°dH Ca Mg Fe Mn Co Ni
Tiefe/Si /Si /Si /Si /Si /Si /Si /Si /Si [/Si /Sihéarte/Si /Si /Si /Si /Si /Si /Si ISi

Sr/Si 0,90 1,00

Ba/Si 0,90 1,00 1,00

Pb/Si -0,10 0,00 0,00 1,00

ClI'/Si 0,80 0,90 0,90 0,40 1,00

SO/ Si 0,90 1,00 1,00 0,00 0,90 1,00

PO/ Si -0,80-0,90 -0,90 -0,40 -1,00 -0,90 1,00

F/Si 0,60 0,80 0,80 0,30 0,90 0,80 -0,90 1,00

u/Si -0,90 -0,80-0,80 0,20 -0,60-0,80 0,60-0,30 1,00

Na/Si 0,90 1,00 1,00 0,00 0,90 1,00 -0,90 0,80 -0,80 1,00

K/ Si 0,10 0,30 0,30 0,80 0,50 0,30 -0,50 0,30 -0,20 0,30 1,00

G.harte/S| 1,00 0,90 0,90 -0,10 0,80 0,90 -0,80 0,60 -0,90 0,90 0,10 1,00

°dH / Si 1,00 0,90 0,90 -0,10 0,80 0,90 -0,80 0,60 -0,90 0,90 0,10 1,00 1,00

Cal/Si 1,00 0,90 0,90 -0,10 0,80 0,90 -0,80 0,60 -0,90 0,90 0,10 1,00 1,00 1,00

Mg/ Si 0,90 1,00 1,00 0,00 0,90 1,00 -0,90 0,80 -0,80 1,00 0,30 0,90 0,90 0,90 1,00

Fe/Si 0,90 0,80 0,80 0,30 0,90 0,80 -0,90 0,70-0,70 0,80 0,30 0,90 0,90 0,90 0,80 1,00

Mn/Si 1,00 0,90 0,90 -0,10 0,80 0,90 -0,80 0,60 -0,90 0,90 0,10 1,00 1,00 1,00 0,900,90 1,00

Co/Si 0,41 0,67 0,67 0,41 0,82 0,67 -0,82 0,98 -0,10 0,67 0,36 0,41 0,41 0,41 0,670,56 0,41 1,00

Ni/ Si -0,20-0,10-0,10 0,90 0,20 -0,10 -0,20 0,00 0,10-0,100,90 -0,20-0,20-0,20-0,100,10-0,20 0,10 1,00

As | Si 0,70 0,90 0,90 -0,10 0,80 0,90 -0,80 0,90 -0,50 0,90 0,10 0,70 0,70 0,70 0,900,60 0,70 0,82-0,30
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(Fortsetzung Tab. 5.2-24: Teil 4 a/b)

wiLz 'IT:fte Si S cd Ba Pb Crso” F U Na K ﬁ:is °dH Ca Mg Fe Mn
Si 042 1,00
Sr | 044 -024 1,00 Al Cr Co Ni Cu zn
cd |-023-074 0,09 1,00
Ba |-0,04 0,67 -0,66 -0,73 1,00 Al'} 1,00
Pb 0,02 0,69 0,07 -0,70 0,34 1,00 Cr| 057 1.00
Co|-0,33-0,67 1,00
cl | 075 000 082 017 -0,64 0,02 1,00 Ni | 031 0.78-0.28 1,00
sSQ~” | 043 -0,16 0,93 0,17 -0,75 0,20 0,89 1,00 Cul 0,72 0,02 -0,11 -0,40 1,00
F  |-095-024-063 0,16 0,15 0,07 -0,78 -0,53 1,00 zn| 057011 0,29 0,020,60 1,00
-0,18 -0,16 0,31 -0,41 0,00 0,09 -0,07 0,11 0,02 1,00 As| 0,36 0,32-0,58 0,04 0,36 -0,07
Na |[061-011 087 017 -0,71 0,11 096 0,96 -0,66 0,00 1,0C
K 043 -0,09 0,69 0,08 -0,68 0,20 0,82 0,86 -040 0,18 0,89 1,00
Harte | 0,79 0,60 0,36 -0,21 -0,07 0,45 0,71 0,54 -0,66 -0,46 0,64 0,50 1,00
°dH | 0,71 0,44 0,48 -0,17 -0,23 0,48 0,77 0,67 -0,59 -0,37 0,77 0,67 0,95 1,00
Ca | 086 0,20 0,69 0,08 -046 0,09 0,96 0,79 -0,84 -0,25 0,89 0,71 0,86 0,86 1,00
Mg | 050 082 011 -0,39 0,14 0,70 0,43 0,32 -0,33 -0,32 0,36 0,36 0,86 0,77 0,57 1,00
Fe |093 038 044 -0,28 0,04 -0,09 064 032 -0,95 0,07 0,46 0,29 0,557 0,45 0,71 0,36 1,00
Mn | 043 -026 0,73 0,39 -0,86 -0,04 0,89 0,89 -0,44 -0,04 0,93 0,93 0,50 0,64 0,79 0,29 0,29 1,00
Al 0,50 0,87 -0,20 -0,73 0,79 0,43 -0,07 -0,29 -0,42 -0,14-0,21-0,36 0,46 0,26 0,14 0,54 0,54 -0,46
cr |09 051 0,36-032 007 0,18 0,68 0,39 -0,87 -0,29 0,57 0,39 0,86 0,81 0,82 0,57 0,82 0,36
Co |-0,71 -0,56 -0,03 0,28 -0,04 -0,17 -0,51 -0,20 0,49 0,11 -0,38 -0,53 -0,66 -0,60 -0,60 -0,66 -0,62 -0,42
Ni 0,83 0,0 0,55 -0,09 -0,11 -0,28 0,61 0,38 -0,92 0,02 0,52 0,25 0,41 0,40 0,65-0,02 0,83 0,29
Cu |-0,13 0,80 -0,69 -0,62 0,88 0,57 -0,58 -0,63 0,30 -0,23 -0,63 -0,56 0,13 -0,03 -0,38 0,45 -0,14 -0,70
Zn |-014 0,26 -0,66 -0,30 0,82 -0,18 -0,71 -0,86 0,15 -0,11 -0,82 -0,93 -0,36 -0,54 -0,57 -0,29 0,00 -0,93
As | 025 055-0,09 -0,81 0,43 0,56 0,00 -0,04 -0,09 0,43 0,04 0,32 0,21 0,28 0,04 0,36 0,21-0,04
wLZ mittlere  Sr Cd Ba Pb CI' S~ F U Na K Gesamt-°dH Ca Mg Fe Mn
Tiefe/S /S| /Si /Si__ IS /S _/Si /S /S| /S IS hartelS /S| /S /S IS IS
Sr/si -0:36 1,00 All_Crl Col Ni/ Cul zn/
Cd/Si -0,39 0,86 1,00 Si Si Si Si Si Si
Ba/Si -0,89 0,25 0,14 1,00 Al/Si | 1,00
Pb/Si 0,49 0,72 0,63 041 1,00 Cr/si|-068 1,00
cr/si 0,14 0,96 0,79 0,04 0,69 1,00 Co/Si|-0,14 0,76 1,00
SQ/ Si -0,36 1,00 0,86 0,25 0,72 0,96 1,00 Ni/Si -0,54 0,96 0,89 1,00
F/si 0,86 064 061 0,75 0,60 050 0,64 1,00 Cu/si|-0,14 0,21 052 045 1,00
u/si 0,68 061 029 0,71 0,60 054 0,61 0,82 1,00 Zn/si)0.71-036 0,14 -0,16 0,11 1,00
Na/Si 036 1,00 086 025 072 0,96 1,00 0,64 061 1,00 AS__|0.36 0382 -058 0,04 036007
K/Si 0,0 0,86 0,82-0,18 056 093 0,86 043 0,32 0,86 1,00
G.harte /S| -0,36 1,00 0,86 0,25 0,72 0,96 1,00 0,64 0,61 1,00 0,86 1,00
°dH / Si -0,36 1,00 0,86 0,25 0,72 0,96 1,00 0,64 061 1,00 0,86 1,00 1,00
CalSi 0,36 1,00 0,86 0,25 0,72 0,96 1,00 0,64 061 1,00 0,86 1,00 1,00 1,00
Mg/ Si 0,36 1,00 0,86 0,25 0,72 0,96 1,00 0,64 061 1,00 0,86 1,00 1,00 1,00 1,00
Fe/Si 014 0,79 046-0,18 041 089 0,79 0,21 0,46 0,79 079 0,79 0,79 0,79 0,79 1,00
Mn/ Si 0,39 0,96 0,93 0,18 0,67 0,93 0,96 0,68 054 0,96 089 0,96 0,96 0,96 0,96 0,71 1,00
Al/Si 0,00 -0,57 -0,68 0,32 -0,45-0,68 -0,57 -0,36 -0,18 -0,57 -0,86  -0,57 -0,57 -0,57 -0,57 -0,54 -0,71
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WLZ mittlere  Sr Cd Ba Pb CI' SG~ F U Na K Gesamt- °dH Ca Mg Fe Mn

Tiefe/Si /Si /Si /Si /Si /Si [/Si /Si [/Si [Si /Siharte/Si /Si /Si /Si /Si [/Si
Cr/Si -0,14 0,96 0,79 0,04 0,69 1,00 0,96 050 0,54 0,96 0,93 0,96 0,96 0,96 0,96 0,89 0,93
Co/Si -0,49 0,85 0,60 0,58 0,80 0,76 0,85 0,63 0,72 0,85 0,52 0,85 0,85 0,85 0,85 0,58 0,70
Ni/S -0,40 0,99 0,81 0,32 0,77 0,96 0,99 0,69 0,69 0,99 0,83 0,99 0,99 0,99 0,99 0,78 0,94
Cu/Si -0,96 0,39 0,43 0,86 0,63 0,21 0,39 0,89 0,71 0,39 0,11 0,39 0,39 0,39 0,39-0,11 0,43
Zn/Si -0,21-0,18 -0,14 0,50 -0,25-0,36-0,18 0,07 -0,07 -0,18-0,43 -0,18 -0,18 -0,18 -0,18 -0,46 -0,29
As / Si -0,32 0,46 0,29 0,14 0,41 0,54 0,46 0,61 0,71 0,46 0,54 0,46 0,46 0,46 0,46 0,54 0,54

5.2.3.2.4 Geloster Elementbestand im Tiefenprofil, Entwicktun

Wahrend die Rangkorrelationsanalyse Kovarianzerscven je zwei Wertematrizes und damit ggf.
kausale Zusammenhange zwischen den Konzentratiwiskiungen zweier Elemente im
Wetlandwasser zeigen kann, bleibt die Form diesesafhmenhange unklar. Durch Auftragen der
Wertematrizes in sogenannten Scatterplots kdnrdathesimultane Konzentrationsentwicklungen im
Tiefenverlauf der Wetlands grafisch verdeutlicht werden (Abi2-Z6 bis 5.2-27). Es erfolgte die
Darstellung der auf Siliciumormierten Konzentrationen im Porenwasserum Zusammenhange zu
betonen, die eher auf den primaren Chemismus dejeeagenen Wasser zuriickzufiihren sind.
Sekundarprozesse wie Sorption oder aber intermadgizufuhr beispielsweise aus dem Substrat, die
zu Ungleichgewichten im Chemismus fuihren, kdnnerchdwsolche Standardisierungsverfahren in
gewisser Weise hervorgehoben werden (vgl. Kap33.2). Bei derartig beeinflussten Proben zeigen
die normierten Werte im Vergleich zu weiteren Probes Standortes Abweichungen vom priméaren
Element-zu-Zirkon-Verhéltnis. Als Malistab fir diebskissenachse wurde eine logarithmische
Darstellung gewahlt, um Haupt- und Spurenelememt@binieren zu kénnen. In jedem der drei
Wetlands kénnen Charakteristika der Konzentratierteilung im Tiefenprofil erkannt werden.

Mit den Analysewerten der Porenwasserproben aus \Wettand Helmsdorf lassen sich deutliche
Formahnlichkeiten der Kurvenverlaufe von Na, Mg, Sg Cr, Harte, Clund SQ™ uber die gesamte
Spanne der Elementkonzentrationen zeigen, wobsediéerte auch hoch rangkorreliert sind (s. 0.).
Aufféllig sind dabei die Konzentrationsmaxima deolfe WLHe3,, und die Minima der Probe
WLHe8,q, (Abb. 5.2-25 oben). Bei ebenfalls gleichem Rangkationsfaktor (s. 0.) weichen die
Kurven von Fe und Mn dagegen von den eben genaiftiéenenten ab. Die Scatterplots von Fe und
Mn (Abb. 5.2-25 Mitte) verdeutlichen die héherennigentrationsschwankungen und insbesondere die
Konzentrationsminima in héher gelegenen Horizonfémliche Tiefentrends zeigen Ba und K. Uran
und Arsen weichen bei einer breiten Spanne der é&unationen mit nochmals anderen
Kurvenformen ab (Abb. 5.2-25 unten). Im Unterschzedden undulierenden Kurven der restlichen
Elemente zeigt As zwischen WLHgd¢ und WLHeQq, eine stetige Konzentrationsabnahme, U
zwischen WLHeg,, und WLHeg&; fir beide Elemente ist auch von der Substrattimré bis zum
Horizont mit den Maximalkonzentrationen eine anmétiestetige Entwicklung zu erkennen. Phosphat
umschlieBt den hochsten Konzentrationsbereich endwft mit Maxima in WLHeZ,,und WLHegq,
kontrér zu allen anderen Kurven.

Fiir das Wetlan€ulmitzsch zeigt die Kombination aller Kurven in einem Diagma die Ahnlichkeit
der Kurvenverlaufe ohne distinkte Extremwerte (ABI2-26 oben). Ausnahme wiederum ist,20
das neben hoher Schwankungsbreite einen kontrammd Zeigt, ebenso wie U (Abb. 5.2-26 unten).
Erhohte Schwankungen zeigen weiterhin As, Co undlfieUnterschied zu den hohegWerten
zwischen den Konzentrationen der meisten Elememtehder Tiefe (Kap. 5.2.3.2.3) ist anhand der
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Kurvenverlaufe zu erkennen, dass es sich nur uingfégige Konzentrationsanstiege mit der Tiefe
handelt. Der Trend ist bei dem geringen Probenugnfdn=5) und den generell geringen
Konzentrationsspannen nicht signifikant. Ebensoeutiith und zusatzlich unstetig ist die Abnahme
der rangkorrelierten Elemente POund U nach unten hin. Die Scatterplots von Culscitz
veranschaulichen, dass Korrelationskoeffizienteni leinem geringen Probenumfang kaum
Aussagekraft besitzen und sich insbesondere Arfalytee deutlich auswirken. Simultan zum
Wetland Helmsdorf sind iZinnborn die Kurvenverlaufe von Na, Mg, Ca, Sr, Harte ur@j, Siber
die gesamte Spanne der Elementkonzentrationenlgdarait Maxima in WLZ2q, und Minima in
WLZ5,q,(Abb. 5.2-27 links), wobei die Werte hoch bis skbch rangkorreliert sind (s. 0.). Uran zeigt
ein vergleichbares Konzentrationsprofil, doch misgepragteren Extrema (Abb. 5.2-27 rechts). Mit
weniger eindeutigen Maxima und Minima verlaufenta@o, Cr, Ni, Fe und CEBhnlich. Obwohl
Uran mit F hoch rangkorreliert ist, sind die Kurven sehr wsthiedlich, da Uran extremere
Konzentrationsschwankungen zeigt. Eine stetige Abmazur Tiefe hin &uf3erst sich bei Cu (bis
WLZ6,q), F (bis WLZ5,,) und Cd (bis WLZ4,). Die restlichen Elemente verlaufen undulierend,
dabei vor allem Zink und Uran im breiten Konzentnasbereich.

Die primare Zusammensetzung der Porenwasser wirdleo Zufuhr und Abfuhr einzelner Elemente
im Wetland stark verandert. Eine unnormierte Ddtstg des Konzentrationsverlaufs mit der Tiefe
wirde demzufolge keine Auswertung zulassenselaindare Prozesseind primarer Chemismus
stark Uiberlagert sind. Beispielhaft wurde daher fiir Uransucht, solche Veranderungen aus dem
Porenwasserprofil zu extrahieren, indem die genmess@unnormierten) Konzentrationen mit dem auf
Silicium normierten Uran horizontweise in Bezug ejes wurden (Abb. 5.2-28). Aus den
Konzentrationsverlaufen der normierten Konzentretio ist ersichtlich, das&Jran in einigen
Horizonten im Unverhéaltnis zum restlichen Porenwasseutlich zu- bzw. abgefiihrt wurde. Im
Wetland Helmsdorf zeigt das normierte Profil eiraiMaximum in WLHeg,, was ein Hinweis auf
erhdhte geldste Urankonzentrationen ist, moglicka® durch sekundére Uranzufuhr (vgl. Kap.
5.2.3.1.2). Es konnte sein, dass Uran stabile Lgskomplexe bildet und daher aufkonzentriert in
Losung bleibt. Bei den unnormierten Analysewerteagedien steigt die Urankonzentration noch
weiterhin an auf ein Maximum in WLHeg#4 Das bedeutet aber nicht, dass Uran in dieseneéturi
sekundér hoher in der Losung aufkonzentriert issnmvman das Verhaltnis zu Si zum Vergleich
nimmt. Auch im Horizont der Probe WLCug des Wetlands Culmitzsch zeigt sich besonders bei
logarithmischer Darstellung (nicht in Abb. 5.2-28) Uran eine leichte Konzentrationserhéhung
gegenlber der auf Si normierten Probe dieses Huggp was sekundare Anreicherung im
Porenwasser vortauscht. In Zinnborn wird aus dgarithmischen Kurvendarstellung besonders im
Horizont der Probe WLZg, ein erhéhter Urangehalt sichtbar, der im Vergleithm Verhaltnis
beziglich Silicium nicht auf sekundare Anreicherungriickzufiihren ist. Diese vergleichende
Betrachtung ist fur alle Elemente moglich, um Seldrprozesse abzugrenzen. Weiterhin kdnnen
Elementbeziehungen untereinander diskutiert werden.
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Abb. 5.2-25: QualitativeTiefenverteilung einzelner Elemente in den Porenwéssern des Wetland
Profils von Helmsdorf. In den Diagrammen sind Elemente mit ahnlichenr ode
auffalligen Tiefenverlaufen kombiniert. Die Elemkonzentrationen wurden mit
Silicium normiert. (Darstellung halblogarithmisch, nicht quantitatMaRstab der
Abszissenachse variiert in den Einzeldiagrammen.)
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Abb. 5.2-26: QualitativeTiefenverteilung einzelner Elemente in den Porenwéssern des Wetland
Profils von Culmitzsch. In den Diagrammen sind Elemente mit ahnlichen .bzw
auffalligen Tiefenverlaufen kombiniert. Die Elemkonzentrationen wurden mit

Silicium normiert. (Darstellung halblogarithmisch, nicht quantitatMaRstab der
Achsen variiert in den Einzeldiagrammen.)
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Abb. 5.2-27: Qualitativiefenverteilung ausgewahlter Elemente in den Porenwassern desletl
Profils von Zinnborn. In den Diagrammen sind Elemente mit &hnlichen
Tiefenverlaufen kombiniert. Die Elementkonzentraéin wurden mit Silicium
normiert. (Darstellung halblogarithmisch, nicht quantitativMaRstab der
Abszissenachse variiert in den Einzeldiagrammen.)
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Abb. 5.2-28: Vergleich der Profilverlaufe der gelosteirankonzentrationen in den Wetlands
Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn (WLHe, WLCu uAd_Z) mit normierten und
unnormierten Analysewerten. Die Werte der Abszissenachse staller fur die
unnormierten Profilverlaufe absolute Messwerte d&efillte Symbole = U/Si
[mg/L]; leere Symbole = unnormierte Messwerte vofng/L]; MaRstab der Achsen
variiert.)

195



Eine weitere Moglichkeit, um ggf. auch sekundarenflisse auf den Porenwasserchemismus
herauszustellen, ist die paarweise Betrachtung ekiez Elementbeziehungen anhand von
Ausgleichsgeradennach linearer Regression. Anhand des Bestimmthaftes R2? der auf Silicium
normierten Werte kann man die Urananreicherunghd@iozelne Elemente erklaren, jedoch nur
qualitativ, wohingegen Rangkorrelationskoeffizientquantitative Angaben liefern. Will man die
Unterschiede zwischen der primaren und der sekurf#influssten Zusammensetzung des
Porenwassers ableiten, kdnnte man die Tiefenvenggitier normierten Werte mit betrachten und die
Kurvenverlaufe mit der des Urans vergleichen (\gp. 5.2.3.1.3). Eine intensive Dynamik im
Porenwasserchemismus, insbesondere im Vergleichdemu Substraten, verkompliziert dieses
Verfahren jedoch (vgl. Kap. 5.2.3.2.3).

Uran ist im WetlandHelmsdorf zur Gesamtharte und zu den Anionen Sulfat und richlrreliert,
woraus ggf. Komplexbildungen abzuleiten waren. Zman die Rangkorrelationskoeffizienten heran
(Tab. 5.2-24), handelt es sich nur um eine gerig®relationen. Unnormiert liegen diese
Beziehungen nicht vor.

Fur das Wetlan€ulmitzsch stellt sich wie bereits bei der Rangkorrelatiomammiert ein genereller
Kontaminationsanstieg zur Wetlandoberflache hin dathingegen die normierten Verhaltnisse auf
héhere geléste Schadstoffkonzentrationen in tieféferizonten zeigen. Letzteres kann ein Hinweis
auf eine sekundare Anreicherung dieser ElementdemTiefe sein, was evt. durch Aufldsungen
bedingt sein kdnnte. Es kann aber auch primar duméérschiedliche Eintragshéhen im Laufe der Zeit
begriindet sein. Aufgrund des geringen Umfangs agumenten ist eine prozessorientierte
Auswertung durch Vergleiche von Kurvenverlaufeno(}. hier wenig aussagekraftig. Uran und
Phosphat sind dagegen normiert und unnormiert eritTiefe negativ korreliert {r= -0,90 und ¢ =
-0,80), also oberflachennah hoher konzentriert.s&seVerhalten kdnnte durch die Loslichkeit in
Abhangigkeit von den Redoxverhéltnissen bedingt.sBie normierten Konzentrationen von Uran
und Phosphat sind mittel korreliert fzw. R2). Dagegen sind Uran und Sulfat im Wetl@udmitzsch
unnormiert hoch korreliert, wahrend die normieft¥erte in negativer Beziehung zueinander stehen
(rs bzw. R2, vgl. Tab. 5.2-24). Das kdnnte darauf leisen, dass die Konzentrationsentwicklung von
Uran mit der von S@ zwar nicht primar, jedoch sekundér innerhalb dedl&ds in Zusammenhang
steht, vergleichbar mit der von.FEs sollte sich jedoch nicht um eine Bildung vomaryl-
Losungskomplexen mit diesen Liganden handeln (Rap.1), da das pH-Werte kleiner 5 erfordern
wirde (BERNHARD et al. 1998). Die Korrelationsanalyse weist dagemg Uranyl-Phosphatkomplexe
hin (rs in Tab. 5.2-24)., die bei den vorliegenden pH-\&ertgenerell zwischen pH 4 und 7,5, stabil
sind (ANDINO & BRUNO 1992, BRENDLER et al. 1996).

Im WetlandZinnborn wird wie bei der Rangkorrelation eine Beziehungseiven den normierten
Konzentrationen des gelésten Urans und der Wassertiéutlich (Abb. 5.2-29), die auf dem Eintrag
von Uranyl-Karbonatkomplexen beruhen koénnte (vghpK5.2.3.2.3 und 5.5.1.2). Unnormiert lasst
sich diese Beziehung nicht erkennen. Ahnliche Zusanhdnge sind anhand der normierten Werte
zwischen der gelésten Urankonzentration und destereiSchwermetallen bzw. (Erd-)Alkalimetallen
sowie Sulfat zu beobachteten (vgl. auch Kap. 223. Deren Konzentrationen stehen also mit der
von Uran im Porenwasser in urséchlichem Zusammenhan

Wie auch schon bei den Substraten kann durch diswéidung der Korrelationsanalysen im
Porenwasser der drei Wetlands gezeigt werden,afeemseinzelne Assoziationen auffallen, aber kein
dominierender ursachlicher Zusammenhang zwischen Edéwicklung des gelésten Urans und
einzelner, moglicher Liganden oder hydrochemischiiéther Elemente besteht. Aus den normierten
Konzentrationen sind Prozesse abzuleiten, die viohumeist beim priméaren Eintrag von Uran in die
Wetlands eine Rolle gespielt haben und daher inu@eauf Silicium &hnliche Trends in der
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Konzentrationsverteilung aufweisen wie Uran. Diastem dieser Beziehungen missen aber im Zuge
der Reifung der Porenwésser an Bedeutung verloedrery wodurch die Korrelation sinkt oder
verschwindet. Stark hervortretende Beziehungen cheis geléstem Uran und dem Milieu
entsprechenden Liganden innerhalb der Wetlandsemerdr in Ausnahmen deutlich.

28
. U/Si | Gesamtharte/Si
7 . ° U / Gesamtharte
24 lineare Regression
(normierte Werte), R2=0,70
4 lineare Regression
(unnormierte Werte), R2 = 0,02
20—
S 16
12—
8|
WLZ
4 \ \ \ 1
0 0.4 0.8 1.2 1.6

[mg/L]

Abb. 5.2-29:Vergleich der normierten und unnormierten Beziehung zwischen Uran und der
Gesamthéarte im Porenwasser des Wetlands Zinnboimeate Darstellung als,
Scatterplot; nach rechts ist die Urankonzentratidneg/L] abgetragen, nach oben die
Harte in °d. (Gefiillte Symbole = auf Si normiergete Symbole = unnormierte
Messwerte; R2 = Bestimmtheitsmalf? der Regression.)

In allen drei Wetlands zeigen Fe, Mn, U, und AsTimfenprofil hoheStreuungen(Tab. 5.2-30). Die
unnormierten Konzentrationen von Uran schwankeHeimsdorf um den Mittelwert von 0,90 mg/L
mit einer relativen Standardabweichung (RSD) vor#87n Culmitzsch um 2,11 mg/L mit einem
RSD von 77 % und in Zinnborn um 0,60 mg/L bei 60R8D. Auch K und Si sind relativ stark
gestreut, daneben FO(in Helmsdorf und Culmitzsch), Ba (in HelmsdorfduFinnborn) sowie N®
und Al (in Zinnborn).

Tab. 5.2-30: Ausgewahlte Elemente mit hot&ineuungen der Porenwasser-Konzentrationen im
Tiefenverlauf: Darstellung des arithmetischen NbttdMW), des Minimal- und
Maximalwertes (Min, Max) und der prozentuellen Sk@mlabweichung des
Mittelwertes (RSD MW) fur die Porenwasser jedes ldfets. (Leere Felder = keine
ausgepragte Streuung; Weuatenormiert.)

Fe Mn U As K Si PO Ba NOj Al
Helmsdorf (WLHe)

MW [mg/L] 0,2t 6,86 0,9C 0,0¢ 34,3( 9,28 291 0,0¢

RSD MW [%)] 60 51 87 87 70 33 114 75

Min [mg/L] 0,07 3,28 0,10 0,02 12,30 500 0,05 0,02

Max [mg/L] 0,50 13,25 243 0,24 90,00 15,00 9,70 0,21
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Fe Mn U As K Si PO Ba NOj Al

Culmitzsch (WLCu)

MW [mg/L] 073 487 211 016 1250 1222 041
RSD MW [%] 130 12 77 60 31 30 99
Min [mg/L] 010 425 075 0,06 872 850 0,05
Max [mg/L] 231 560 469 027 1860 1650 0,87

Zinnborn (WLZ)

MW [mg/L] 0,12 0,20 0,60 0,00 42,24 1,84 0,13 36,43 0,15
RSD MW [%] 39 23 60 55 95 24 39 65 67
Min [mg/L] 0,05 0,14 0,13 0,00 20,80 1,50 0,06 8,00 0,05
Max [mg/L] 0,19 0,27 1,16 0,01 133,00 2,70 0,20 67,00 0,31

5.2.3.2.5 Modellierung thermodynamisch Uberséttigter Phasen

Nach den ermittelten Redoxpotenzialen und den Jewggémessenen pH-Werten misste in den
meisten der untersuchten Horizonte in Helmsdorf @wmitzsch eine Ausféllung reduzierter
Uranspezies moglich sein. Rein thermodynamischtesalb einem Potenzial von +280 mV und
darunter die Reduktion erfolgen EWRATH 1998), und damit die Prazipitation vierwertiger
Uranminerale. Eine theoretische Uberpriifung dieSassage ist mit einer thermodynamischen
Gleichgewichtsmodellierung moglich. Mit Hilfe d&imulationssoftware PhreeqC (PARKHURST
1995) in Kombination mit der Datenbank Minteq.(#s0ON et al. 1991) wurden fur den Losungsinhalt
die aquatische Speziatiorund Sattigungsindizesberechnet (Abb. 5.2-31 bis 5.2-33). Das Programm
I6st simultan nichtlineare Gleichungssysteme aus defstellung der Massenbilanz und
anschlielBender Substitution des Massenwirkungsgéisetie Auflésung fester Phasen bzw. fir die
Komplexbildung. Die Losung des GleichungssystemsSpeziation geldster Kationen und Anionen
wird iterativ ermittelt, wobei fir alle Spezies Aktat und Aktivitatskoeffizienten sowie fir
Mineralphasen Redoxpotenziale und Sattigungsinderéslten werden. Sattigungsindizes wurden
nach der Formel SI = IgglAP/K.) berechnet. IAP stellt das lonenaktivitatsprodakts den
Aktivitaten der beteiligten lonen dar. Der Paramet&, ist die temperaturbezogene
Gleichgewichtskonstante fiir eine spezielle Lésuradion, kurz das Loslichkeitsprodukt, berechnet
nach der van't-Hoff-Gleichung. Bei negativen Werfén Sl ist die Wasserprobe in Bezug auf die
betrachtete Festphase untersattigt (IAP %, Kei positiven Uberséttigt. Ein SI von 1 bedeutaibei
eine 10-fache Ubersattigung, SI=2 driickt 100-fathersattigung aus. Erst ab SI-Werten groRer
+ bzw. -0,2 ist Fallung bzw. Lésung anzunehmen, Bereich dazwischen wird als Quasi-
Gleichgewichtszustand gesehemy8m & MORGAN 1981). Im Fazit kénnen die erhaltenen SI-Werte
als Indikatoren fur das Potenzial fur Auflosung odeisfallung von Phasen interpretiert werden,
wobei es sich um rein thermodynamische Gleichgetsii@rechnungen ohne Einbeziehung der
Kinetik der Reaktionen handelt.

Bei Berechnungen mit PhreeqC bleibt die Komplexigrowon Uran aufanorganische Spezies
beschrénkt, da fir relevante£Verbindungen (Huminséuren, Fulvoséuren) nur theynamische
Daten verfiigbar sind, die an speziellen synthetiscbder ausgewahlten natirlichen Huminstoffen
ermittelt wurden (z. B. MRQUARDT 2000). Diese Problematik stellt bei Speziationsblenungen fiir
Wasser aus organikreichen Wetlands ein nicht ubédhes Manko dar, jedoch ist in den
untersuchten Wetlands nur bei Zinnborn eine hoheefation zwischen U und DOC vorhanden, die
eine Bedeutung von Uran-Organik-Komplexen impliziés. u.). Andererseits kann Sorption an
organischen Feststoffen die Einstellung eines G¢mwichts zwischen geldstem und mineralisiertem
Uran verhindern, sodass eine Uranuntersattigung Ildisung nicht die Ursache geringen
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Uranzustroms, sondern der Ausdruck bedeutender rptigo sein kann (EZLINSKI et al. 1987).
Andere Einschrankungen bei der Anwendung von Pi@erd die Porenwéasser war die Verwendung
der gemessenen Redoxspannungen, wobei die im @edimiittelten B-Werte eingesetzt wurden, die
das tatsachlich herrschende Milieu nur bedingt aigeben (vgl. Kap. 5.3). Einschrankend wirkten
sich weiterhin die nicht durchfiihrbaren Analysem H&O,-Konzentrationen im Porenwasser aus.
Bei ,kleiner-als“-Angaben wurden wiederum die halb@/erte der angegebenen Nachweisgrenze
angesetzt. Obwohl damit Fehler einkalkuliert werdannten die Porenwasser-Reaktionen nur auf
diese Weise realitatsnaher simuliert werden. Dieug&itionsergebnisse fiir Giberséttigte Phasen zeigen
theoretische Mineralausfallungen, von denen einigehier betrachteten Umfeld (Normaldruck,
Normaltemperatur) nicht von Bedeutung sind; siedearin den Plots der Abb. 5.2-30 bis 5.2-33
dennoch aufgelistet.

Die Simulation mit PhreeqC zeigt fiir einzelne Stdihbrizonte eindJbersattigung von oxidierten
und reduzierterJranmineralen. In Helmsdorf befindet sich das Freiwasser fir die U(VI)-Phasen
Schoepit [UQ(OH),*H,0] und fir B-UO,(OH), im Quasi-Gleichgewicht. Bereits an der
Substratoberflache (0-3 cm Tiefe) kénnte thermodyseh zuséatzlich Pechblende ;4, UsOq),
Uraninit (UQ,) und USIQ ausgeféllt werden. Ab 3 cm Tiefe sind Schoepit BAdO,(OH), nicht
mehr Ubersattigt, jedoch wiirde im Horizont von 8i? Substrattiefe neben den anderen Uranphasen
Na-Autunit (Na(UO,),(PQy),) ausfallen konnen. Die Uberséattigung der Pechigierid WLHe g, bis
WLHe4,q, mit SI-Werten um 2,5 bis 16,5 ist &uBerst hochZiimborn ist die Uranylphosphat-
Verbindung (UQ)s(PQy); im Freiwasser deutlich Gberséttigt, ebenso ab 8875 cm Substrattiefe
(WLZ2qWLZT7 g, mit SI von 0,5 bis 3,0). Einen sehr hohen Séttigimdex von 11 zeigt die
Pechblende LDy in WLZ5,4, In diesem Horizont von 45-60 cm Tiefe ist zudémRechblende iDs,
Uraninit UG, das Uranylphosphat und USiGbersattigt (SI von 0,46 bis 3,4). In WLZdbefindet
sich Schoepit im Quasi-Gleichgewichf-UO,(OH), ist geringfigig untersattigt (S| -0,42).
Auffélligerweise sind in beiden Wetlands Uranausféden in den Horizonten zu erwarten, in denen
die anderen Mineralphasen riicklaufige Sattigungmasdzeigen (WLHeg, WLHe3,q, WLZ5,q). Im
Vergleich zu Helmsdorf sind in Zinnborn weniger bin@nerale thermodynamisch Ubersattigt, dabei
auch mit geringeren Sl-Werten. Insgesamt sind digigsingsindizes in Zinnborn bei geringeren
Spannbreiten etwas geringer, die Ahnlichkeit deeRe@asserchemismen driickt sich jedoch auch aus
in der Art der Mineralphasen, die an beiden Staetqgootenziell ausfallen kdnnten.

Auffallig Ubersattigt sind irHelmsdorf und Zinnborn alle méglichen Formerisenreicher Phasen
die v.a. Tonminerale (Nontronit, MontmorillonitEisenhydroxide (z. B. Goethit, Ferrihydrit),
Eisenoxide (z. B. Hamatit) und Eisensulfate (J&rdsilden. Jarositbildung ist in Bergbauwassern
jedoch kinetisch gehemmt K&1AM 1994). Ferrihydrit ist eine metastabile Zwischeagsh der
Goethit-Bildung (BGHAM et al. 1996) und ein Bestandteil des sogenanrdere”, der als typisches
Wetlandsediment bei eisenreichen Bergbauwéassestebet kann (z. B. &LIANO et al. 2004). Die
gering Uberséttigteluminiumhydroxide Gibbsit ¢-Al(OH)3), Boehmit ¢-AIOOH) und Diaspor
[AIO(OH)] und die in Zinnborn deutlich (SI 4-6) Uséttigten Hydroxysulfate wie Alunit
(KAI3(OH)s(SOy),) wurden auch anderswo als schlecht kristalline dviife in AMD-beeinflussten
Oberflachenwéssern beschriebero@®sTROM 1979). Es handelt sich dabei um typische pedogene
Minerale. Besonders die Mischminerale der Alunieda-Gruppe werden mit der Pyritoxidation in
Bergbauwassern in Verbindung gebracht, wo sie &lsPpffer wirken (lLowsoN 1982). Dass
Aluminiumphasen im betrachteten natirlichen Systhermodynamisch gefallt werden kénnen,
zeigen die Befunde der REM-Analyitk (Kap. 5.5.3Binige Kupfer - und Chromverbindungen sind

in beiden Wetlands mit SI-Werten um 5 bis 10 stdré&rsattigtBarium ist in Helmsdorf als Baryt (S|
um 1) thermodynamisch im Ungleichgewicht, in Zinmbausatzlich als Bariumarsenat (S| um 5), das
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in der Natur nicht vorkommt (WLKERSDORFER 1995), wohl aber als Ubersattigte Phase im
Bergbaumilieu nicht untypisch ist. Weiterhin fallan beiden Wetlands sehr hohe bis hohe
Séttigungsindizes verschiedener sekundaoeminerale auf. BeziiglichGips und Anhydrit befindet
sich Helmsdorf im QuasigleichgewicHtiefenentwicklungen der Ubersattigungen sind in Helmsdorf
nur bei den Uranphasen deutlich. Tiefenunterschigd@en K-Jarosit und Ferrihydrit, die
ausschlie3lich in den Proben WLEeund WLHel, sowie WLHeQ,, und WLHe1Q,, Uberséttigt
sind. Die hoherMangangehalte der Helmsdorf-Porenwésser sollten thermaahigch zur MNHPQ
Ausfallung fihren. In Zinnborn zeigt nur Uran tieédbhangig deutlich unterschiedliche
Ungleichgewichte zum Porenwasser. Wéhrend zu ddrerhaeldsten Sulfatkonzentrationen in
Helmsdorf und Zinnborn &aquivalente Mineralphaserersiittigt sind, bleiben Strontiumminerale,
darunter auch der uranhaltige Sr-Autunit, trotzdrofir-Gehalte stark unterséttigt. In WLHg2ind
WLHe8,q, sowie WLZ24, und WLZ54, wurden bei den meisten Eisenphasen im Unterschieten
restlichen  Substrathorizonten  viel geringere Uliigsingen  simuliert;  entsprechende
Konzentrationsauspragungen im Porenwasserchemmmaisicht zu erkennen.

Bei der Simulation des Porenwasserchemismus ima@€ulmitzsch ist zu beriicksichtigen, dass
im Gelande kontrastierend zu Helmsdorf und Zinnhoegative -Werte gemessen wurden und in
die SlI-Berechnungen eingehen. Im Wetland Culmitzsohd insgesamt mehr Mineralphasen
Ubersattigt (Abb. 5.2-32) und die positiven Sattigsindizes der Porenwasser in Culmitzsch sind
weniger gestreut als in den beiden anderen Standasie an der Lange der Boxen der Box-Whisker-
Plots zu sehen ist; homogene SI-Werte sind Ubeeniggn den Horizonten WLCug, bis WLCu4q,

zu finden. Abweichend von den Porenwéssern simteirFreiwasserprobe WLEggweniger und auch
andere Mineralphasen Uberséttigt (z. B. Goethit@ugrit) bzw. die gleichen Mineralphasen teilweise
deutlich geringer, teilweise hoher (ibersattigt. Seiehthere Uberséttigung tritt vorwiegend bei
Kupfersulfiden und eisenreichen Mineralphasen Eirie ahnlich hohe Uberséttigung von Magnetit
und Pyrit wurde auch im Horizont WLCygsimuliert. In Culmitzsch treten die héchsten aipehien
Urankontaminationen auf, was sich deutlich an dew&rten derUranphasen ausdriickt; WOy ist
von allen Mineralphasen am hdchsten tbersattigtziogleich hoher Streuung der Sattigungsindizes
(Sl = 15 bis 21). Besonders im Freiwasser sind Bleode (UOs, UsOg), Uraninit (UQ), USIO,,
Schoepit (UQOH),*H ,0) undp-UO,(OH), Uibersattigt (S von 0,2 bis 21). Im Substrat sictdpit
und B-UO,(OH), nicht mehr Ubersattigt, doch befindet sich amasphiO, in den Horizonten
WLCulyq und WLCuU3q, zusétzlich im Quasigleichgewicht. Die Pechblend®dumit gemischtem
Uran-Oxidationszustand sowie die U(IV)-Minerale Ogind Uraninit werden in allen Horizonten als
deutlich Gbersattigt simuliert (S1 von 1 bis 21¢rgleichbar nur dem Uranylphosphat in Zinnborn. Die
Pechblende D tritt dagegen etwas zurlck, ist aber im FreiwagSér 10) und ab 31 cm Tiefe in
WLCub,qu (SI = 5) am deutlichsten im Ungleichgewicht. Alifihoch Gberséttigt sind verschiedene
Kupfersulfid -Phasen (SI-Mittelwerte 14 bis 15), zumal die Kukdmzentrationen in Culmitzsch
vergleichsweise hoch sind, aber auch g&msen-Sulfid (MW SI = 9).Eisenreiche Verbindungen
spielen ebenso wie in den anderen Wetlands eirf&edrolle, wobei sich in verschiedenen Eisen- wie
auch Schwefelspezies innerhalb von Culmitzsch flemedie Bi-Unterschiede ausdriicken, die in den
Horizonten von WLCug, bis WLCu44, mit den am stérksten negativen Wertep @n -100 bis -
150 mV) gemessen wurden. Hier wird deutlich, dads die Schwierigkeiten der elektrochemischen
Bestimmung des Redoxpotenzials problematisch asiftigebnis der Simulation auswirken. Zu den
typischen pedogenen Mineralphasen, den Tonmineuslérzu den Al-, Si@, Cr- und Ba-Phasen, die
auch in Helmsdorf und Zinnborn zu finden sind, kaennin Culmitzsch neben den oben genannten
Auffalligkeiten  noch  weitere Feldspate  unterschiedlichste Sulfidminerale  sowie
Phosphaterbindungen als Ubersattigte Spezies dazu. Nathiasen bleiben Uberwiegend
unterséattigt.
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0 10  Saéttigungsindizes SI 20 30

Ca-Nontronit 4 11
Mg-Nontronit 4 11
K-Nontronit 7 11

Magnetit 1 11
Na-Nontronit 1 11
Hamatit 1 11
CuFeO2- 11
FeCr204+ 11
CuFe204+ 09

Leonhardit 4 11
Ba3(AsO4)2 1 10
CI-Pyromorphit 4 10
Hydroxyapatit 1 10

Mg-Ferrit | 09
Fe(OH)2,7CI0,31 11
Goethit 4 10
K-Jarosit { 04
Maghemit | 09
Muskovit + 11

Lepidokrokit 4 10
Montmorillonit 4 11

%@ﬂg%%@@@@@@%%%

Annit -+ 11
Cr203 - 11 HH
Kaolinit 4 11 HTH
MnHPO4 (c) { 10 1
Pyrophyliit 4 11 HTH
Ferrihydrit 1 05  H_T_
Diaspor 4 11 H
Baryt 4 11 HIH
MgCr204 4 05 |1
Cr(OH)3 (a) 4 11 I
Znsio3 | 08 [H
Mikrokiin 4 07 [H
Gips 1 11 |
Halloysit 1 05  HI
Quarz 4 11 |
Anhydrit 4 10 |
- Boehmit o7 _|_ _ _ _ _ ____ _______
| U409 (c) | 04 o —— |
| U308 (c) 1 03 — |
| Uraninit | 04 —— |
| usioaq 04 [T |
I Na-Autunit 1 01 | !
| Schoepit | 02 | :
!_ RUO2(0H)2- 02 | |

Abb. 5.2-31: Box-Whisker-Plots de®attigungsindizes (Sl) der in den analysierten Frei- und
Porenwéssern vorHelmsdorf (bersattigten Mineralphasen. Thermodynamische
Simulation anhand der Analysewerte von Whidend WLHeZlq, bis WLHe1Qq, mit
PhreeqC und Minteqg-Datenbank. (n = Anzahl der Rrpb@ax. n = 11; n < 3 wurden
weggelassen, mit Ausnahme von Uranphasen; Uranphaseorgehoben.)
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10  Sattigungsindizes SI 20 30
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d

i3

Hiw%lﬁ

H’I'HIHHHEHHE,[H

WHAPOWOUUWUUOUARNUONUORARTODUOUOUUTOUUIOUTDUIODOUIOUITDUOODUTODDUIOODDDOO

(@]
=
L
o} ]
el
o S
" 3
|
|

|~ U409 (c)
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|

Schoepit
3 UO2(OH)2
| uo2 (a) -

NP PO O O

Abb. 5.2-32: Box-Whisker-Plots deBattigungsindizes (SI) der in den analysierten Frei- und
Porenwéssern vorCulmitzsch Uberséttigten Mineralphasen. Thermodynamische
Simulation anhand der Analysewerte von Whkg&und WLCuZlg, bis WLCuGq, mit
PhreeqC und Minteg-Datenbank. (n = Anzahl der Rrpbeax. n = 6; Uranphasen
hervorgehoben.)
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10  Sattigungsindizes SI 20 30

>
n

Ca-Nontronit
Mg-Nontronit
K-Nontronit
Héamatit
Na-Nontronit 1
Magnetit
CuFe0O2
CuFe204 -
Fe(OH)2.7Cl0.34
Maghemit -
Alunit
Ba3(As04)2
FeCr204 -
Goethit
Lepidokrokit
Muskovit
Kaolinit
Al4(OH)10S04
Leonhardit
Pyrophyllit
K-Jarosit
Montmorillonit
Diaspor -
Mg-Ferrit -
Baryt -
Plumbogummit §
Ferrihydrit
Na-Jarosit 1
Cr203 -
Halloysit
Gibbsit (c) -
Boehmit
Cr(OH)3 (a)

N 00 ~N 00 O 00 U N W N O 0 00 N 00 O N 0 0 00 00 0 ~N N N 00 N o 0 0 0w 0 0 ~N

| U409 (c) 4 1
I U308 (c) 1 1
: Uraninit 4 1
| (UO2)3(PO4)24 7 —H
| UsSio4 (c) 4 1
| Schoepit{ 5
I 1

Abb. 5.2-33: Box-Whisker-Plots deBattigungsindizes (SI) der in den analysierten Frei- und
Porenwéssern vordinnborn Uberséttigten Mineralphasen. Thermodynamische Simu
lation anhand der Analysewerte von WkZund WLZ1,, bis WLZ7,,, (PhreeqC,
Minteg-Datenbank). (n = Anzahl der Proben, max.8) Hranphasen hervorgehoben.)
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5.2.3.2.6 Geloster Kohlenstoff, Gegeniiberstellung mit Uran

Da Uran und andere Schadstoffe im Porenwasser galbstem Kohlenstoff oder dessen
Verbindungen Losungskomplexe bilden kénnen und idabs dem Wetlandsubstrat remobilisiert
werden kénnen (ELINSKI & MEIER 1988, AMRHEIN et al. 1993, KIiPSCH1998), wurden die Anteile
des Kohlenstoffs im Wasser bestimmt. Kohlenstoffdngenerell an unfiltrierten und an < 45 um
filtrierten Proben analysiert, um den Vergleich gotien partikular oder kolloidal geléstem C zu echt
geléstem C zu ermdglichen. In den Wetlandprobeneisatte die Analyse der unfiltrierten
Wasserproben aber daran, dass aufschwimmende sthanyegetationspartikel die Ansaugnadel des
Analysegerates verstopften. Daher wurden nur egliiste C-Anteile ermittelt.

Tab. 5.2-34: Analyse des geldsten Kohlenstoffs & und DOC in Lésungen der Wetlands
Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn. Aus der Differeerrechnet sich der DIC. Den
Analysen degeldsten Kohlenstoffam Frei- und Porenwasser (Analysegerét DIMA-
TOC 100) wurden Analysen des aus dem Substtaierbaren Kohlenstoffs
(Analysegerat High TOC) gegeniibergestellt. (- =hhisestimmt, da Porenwasser-
menge nicht ausreichend; kursive Werte: DC- und EE2€timmung im Freiwasser
der Standorte.)

Probe Wasser Eluat

DC [mg/L] DIC. [mg/L] DOC [mg/L] DC [ppm] DIC [ppm] DOC [ppm]

(berechnet) berechnet

WLHe 36 23 13
WLHel 39 4,9 34 2358 846 1513
WLHe2 27 5,8 21 2408 756 1652
WLHe3 24 57 18 3032 927 2105
WLHe4 36 7,0 29 2720 548 2172
WLHe5 44 12 32 2706 672 2035
WLHe6 42 7,3 35 2391 403 1987
WLHe7 50 13 37 2337 272 2065
WLHe8 55 3,8 51 1260 83 1177
WLHe9 166 88 78 2268 276 1992
WLHel0 31 0,4 30 807 75 732
WLCu 7,8 0,9 6,9
WLCul 23 1,8 21 880 365 515
WLCu2 21 1,3 20 1181 467 713
WLCu3 18 0,8 17 739 372 367
WLCu4 17 11 16 686 366 321
WLCu5 21 1,2 20 677 476 202
WLz - - 22
WLZ1 - - 12 1733 36 1697
wLz2 - - 13 1288 47 1241
WLZ3 - - 18 1290 32 1258
WLzZ4 - - 26 1645 25 1620
WLZ5 - - 25 1192 18 1174
WLZ6 - - 24 993 26 967
WLZ7 - - 19 872 28 844
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Die Bestimmung des geldsten Kohlenstoffs als DC DAXC erfolgte an filtrierten Wasserproben von
Helmsdorf und Culmitzsch, wahrend die Porenwasseger bei Zinnborn nach den Versuchen an
unfiltrierten Proben nicht mehr ausreichten. Aussdim Grund wurde eine weitere C-Analyse an
Eluaten vorgenommen, die durch Schitteln mit biliestem Wasser wahrend der sequenziellen
Extraktion (Schritt 1, vgl. Kap. 5.4) hergestelltnden. Der im Eluat geldste Kohlenstoff wurde auf
die Menge des eingewogenen Substrates riickgerechestalb die DC-, DIC- und DOC-Werte in
ppm (mg/kg) angegeben sind. Deutlich wird, dasssei€luatwerte nicht direkt mit den
Porenwasserwerten vergleichbar sind (Tab. 5.2-3@s sich auch in dem unterschiedlichen
Verhéltnis der einzelnen Spezies untereinanderréalsd Wahrend sich die prozentuellen DIC-DOC-
Unterschiede im Wasser und im Eluat aus dem Wettithsdorf in den gleichen GroéRenordnungen
bewegen, sind sie in Culmitzsch im Eluat um einé8nordnung niedriger. Dort sind jedoch DC und
DOC zwischen Wasser und Eluat hoch rangkorrelieab( 5.2-35).

Betrachtet man nur diBOC-Gehalte im Wassey zeigt das Wetland Culmitzsch mit 16,8 mg/L den
niedrigsten Mittelwert (MW) zwischen den Extremanve bis 21 mg/L (Abb. 5.2-34). Im Wetland
Zinnborn wurde als DOC-Mittelwert 19,6 mg/L bestitimei einer Spanne zwischen 12 und 26 mg/L.
Das Wetland Helmsdorf hat mit einem Mittelwert \&h4 mg/L und DOC-Werten zwischen 13 und
78 mg/L das héchste Potenzial, dass Uran mit gatdstrganischem Kohlenstoff ausgetragen wird.
Generell sind die DOC-Gehalte &uRerst hoch, vetgfleman sie mit typischen Werten im
Grundwasser (0,5 bis 1,5 mg/L) oder auch in Simférbis 50 mg/L DOC) (8G & STuMMm 1995).
Der eluierbare Kohlenstoff ist in Culmitzsch mit einem Mittelwert von 424 ppfp02-713 ppm)
deutlich niedriger als in Zinnborn (MW 1257 ppm,r&eh 844-1697 ppm). In Helmsdorf konnten mit
mittleren 1743 ppm bei einer Spanne von 732 bi23ibim die héchsten Gehalte an organischem
Kohlenstoff eluiert werden.

Mit einer Gegeniberstellung der gemesse@enind U-Konzentrationen im Wasser kann beurteilt
werden, ob der geléste Kohlenstoff (DC, DIC, DO@ doslichkeit des Urans dominant beeinflusst.
Von den unnormierten Wertmatrizes wurd®PEARMAN-Korrelationsfaktoren r s bestimmt, sowie
nach Normierung beider Analyten auf Silicium (T&b2-35). Unnormiert ist irHelmsdorf eine
mittlere negative Rangkorrelation zwischen DOC Umdn abzuleiten {r= -0,64). Mit Normierung ist

in Helmsdorf wiederum DOC mit U negativ rangkoredi (, = -0,65), wofiir keine einfachen
kausalen Hintergrinden gefunden werden kénne@ulmitzsch zeichnet sich dagegen normiert eine
hohe positive Rangkorrelation zwischen DIC und U(abk= 0,70), was bedeuten kdnnte, dass eine
Verbindung zwischen Karbonaten und Uran in der b@sbesteht. Genau gegenteilige Hinweise
lieferte die Rangkorrelationsmatrix des Porenwasssmismus (s. 0.). Dort ist die Wasserhéarte (und
daher vermutlich auch HGQ mit Uran negativ rangkorreliert. Es ist anzunehpdass der Umfang
der Argumente je Matrix (n = 5) zu gering ist. Eénnborn gibt es in den Porenwasserproben keine
Rangkorrelationen zwischen Uran und DOC.

Wenn die eluierbaren DOC-Werte auf das geldstéJran bezogen werden, ergeben sich etwas
deutlichere Zusammenhéange. Unnormiert ist Uranetmddorf mit DC / DIC / DOC mittel bis sehr
hoch rangkorreliert {r= 0,94 / 0,67 / 0,70), in Culmitzsch mit DC und O®och (g = 0,70), dabei
mit DIC negativ (¢ = -0,70). Eine Beziehung zwischen normierten W @AWerten ist in den Eluaten
von Culmitzsch bei DC und DIC als hohe negativedRarrelation abzulesens(* -0,89), in Zinnborn
bei DC und DOC als hohe positive Rangkorrelatigrr @,77).
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Tab. 5.2-35: Darstellung der SPEARMAfRbrrelationskoeffizienten r fiir Uran in Beziehung zum
gelésten Kohlenstoff DC, DIC und DOCim Porenwasser bzw. im Eluat der
Wetlands Helmsdorf (WLHe, n=10), Culmitzsch (WLGw5) und Zinnborn (WLZ,
n=7). Fur die linke Seite der Tabelle wurden dierd/@nnormiert verwendet, in der
rechten Seite wurden alle Werte auh8rmiert. (rs> 0,70 sind hervorgehoben.)

WLHe

Wasser DC DIC DOC  Uran DC/Si DIC/Si DOC/Si U/Si
DC 1 DC/Si 1

DIC 0,419 1 DIC/Si 0,667 1

DOC 0,888 0,118 1 DOC/si 0,647 0,055 1

Uran -0,360 0,300 -0,636 1 U/Si -0,149 0,374 -0,651 1
Eluat DC DIC DOC  Uran DC/Si DIC/Si DOCI/Si U/Si
DC 1 DC/Si 1

DIC 0,818 1 DIC/Si 0,900 1

DOC 0,745 0,406 1 DOC/Si 0,991 0,882 1

Uran 0,939 0,673 0,697 1 u/si 0,227 0,349 0,198 1
WLCu

Wasser DC DIC DOC  Uran DC/Si DIC/Si DOCI/Si U/Si
DC 1 DC/Si 1

DIC 0,812 1 DIC/Si 0,664 1

DOC 1 0,812 1 DOCI/Si 1 0,664 1

Uran -0,203 -0,143 -0,203 1 U/Si 0,185 0,696 0,185 1
Eluat DC DIC DOC Uran DC/Si DIC/Si DOCI/Si U/Si
DC 1 DC/Si 1

DIC -0,300 1 DIC/Si 1 1

DOC 1 -0,300 1 DOC/si -0,200 -0,200 1

Uran 0,700 -0,700 0,700 1 u/si -0,894 -0,894 -0,224 1
WLZ

Wasser DOC Uran DOCI/Si U/Si
DOC 1 DOC/Si 1

Uran 0,072 1 U/Si 0,038 1
Eluat DC DIC DOC  Uran DC/Si DIC/Si DOC/Si U/Si
DC 1 DC/Si 1

DIC 0,286 1 DIC/Si 0,536 1

DOC 1 0,286 1 DOC/Si 1 0,536 1

Uran 0,234 0,234 0,234 1 u/si 0,767 0,505 0,767 1

Insgesamtentsprechen die Beziehungen zwischen C und U edusckt iber Korrelationsfaktoren,
den bereits aus dem Porenwasserchemismus erkakenisalen Zusammenhéngen (Kap. 5.2.3.2.3,
Tab. 5.2-24) starker, wenn die mit Wasser aus detidwdsubstraten eluierbaren Konzentrationen des
Kohlenstoffs betrachtet werden, insbesondere weam die normierten Konzentrationen aufeinander
bezieht. ZwischenUran und DIC ist auf diese Weise im Wetland Culmitzsch ein tigga
Zusammenhang erkennbar. Je mehr anorganischernévbiiein der Lésung auftritt, umso weniger
Uran ist geldst; Uranyl-Karbonatkomplexe scheinemdufolge fir den Urantransport im Wetland
Culmitzsch keine deutliche Rolle zu spielen. Digrifiikanz dieser Aussage ist jedoch aufgrund des
geringen Probenumfangs nicht sehr hoch (s. 0.). & Porenwasserproben aus dem Wetland
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Zinnborn ist im Eluat eine hohe positive Rangkatieh der normierten Konzentrationen vidran

mit DOC ablesbar. Das weist auf die Bildung mobiler Uranyhate hin. Beziehungen zwischen Uran
und Huminstoffen deuteten sich auch in den Sulpsthén des Wetlands Zinnborn an (Kap.
5.2.3.1.5). Komplexbildung zwischen Uran und orgahém Kohlenstoff wird oft vermutet, v. a. auch
in natrlichen, uranfihrenden Wetlandse{anski et al. 1987, @EN & OTTON 1995), und konnte
manchmal belegt werden (z. Bz et al. 1986, kv et al. 1992). Anhand ausgewahlter Proben aus
den untersuchten Wetlands gelang hier jedoch authilfen direkter Methoden kein eindeutiger
Nachweis der vermuteten Uranylhumate (vgl. Kap.152). Im Unterschied dazu wurden mit den
EXAFS-Messungen aber in Zinnborn (WLZ2) und Culstitz (WLCul) Spezies gefunden, die als
Uranyl-Karbonat-Verbindungen zu deuten sind, wobsi sich um L&sungskomplexe oder um
Verbindungen im Feststoff handeln kann (s. u.). ad die Betrachtung der Kohlenstoffspezies im
Wetland Zinnborn mit einem+Wert von 0,51 (U/DIC, normiert) aber hdherem Faki#¢(DOC darauf
nur unwesentlich verweist (Tab. 5.2-35, normierteri#), werden Indizien einer Karbonatauflésung
anhand der Rangkorrelation der weiteren Porenwdestandteile (Kap. 5.2.3.2.3 und 5.2.3.2.4)
starker deutlich.

5.3 Charakterisierung des Redoxmilieus (TRIS-Extraktion)

5.3.1 Einleitung: Ermittlung vorherrschender Redoxvorgargdurch
Untersuchung der Schwefelspezies

In Porenwéssern eines anoxischen Sedimentes iMesaverfahren des Redoxpotenzialg) (Bittels
Redoxelektroden nur unter Schwierigkeiten anzuwenderbunden mit einer hohen Dauer der
Gleichgewichtseinstellung und sekundaren Beeirfilngen. Sauerstoffzutritt wéhrend der Messung
verfélscht das Ergebnis der Potenzialermittlungr Bmfluss verstarkt sich sogar noch, wenn das
Porenwasser durch Zentrifugation gewonnen wird .(Vgbb. 5.2-19). Um die dominierenden
Redoxvorgange in den Wetlands verlasslicher zu ermitteln, eignesich indirekte
Bestimmungsverfahren beispielsweise mittels Schwefel. Aus den Anteilenterschiedlicher
Schwefelspezies im Substrat kann auf die jeweiliegenden Redoxbedingungen und insbesondere
auf das Ausmal der Sulfatreduktion im Wetland réskglossen werden. Erganzende Aussagen
ermoglicht zudem die Kombination der Ergebnisse a®hwefelbestimmung und
Bindungsformanalyse  (Kap. 5.4). Die Schwefelspémiat beeinflusst die generelle
Schwermetalldynamik der Substrate, wobei die Badigen der Sulfatreduktion thermodynamisch
auch die Uranreduktion und -fixierung ermoglichegl.(Kap. 3.4.1). So wird Pyrit als Mineralisation
reduzierter Schwefelspezies bei der Lagerstattemeidng als Indikator fur mineralische
Uranvorkommen angesehenI€R et al. 1977). Die Sulfatreduktionsrate wird prindurch die
Reaktivitat der organischen Substanz bestimmt (Reakl. Ordnung), dartber hinaus durch den
Sulfatgehalt im Wasser (Reaktion 2. OrdnungpKRLO & POSTMA 1999). Da in die untersuchten
Wetlands Bergbausickerwasser mit typisch hohensbls hohen Sulfatgehalten einflieRen, sollte
anorganischer Schwefel im Sediment in bedeutendateildn festgelegt sein (vgl. PhreeqC-
Simulation, Kap. 5.2.3.2.5). In den Porenwéassem \Wetlands von Helmsdorf ist im Mittel rund
1700 mg/L S@  geldst, in Culmitzsch knapp 1500 und in Zinnbomapp 400 mg/L. Die CNS-
Elementaranalytik enthillte hohe Schwefelgehalte Sigbstrate (Tab. 5.2-7 und 5.3-7), zu denen
neben der anorganischen Mineralisation auch devaiinn organische Verbindungen beitragt (Kap.
5.2.3.1).
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Abhangig von den herrschenden Redoxbedingungen nBamvefelWertigkeiten von -1l bis +VI

an, woraus verschiedene mineralische und organidédmindungen resultieren: Sulfide (-I1),
elementarer Schwefel (0), Thiosulfate (+ll), Selfi(+IV) und Sulfate (+VI). Im natirlichen
geologischen Umfeld sind fiir gewdhnlich keine stagmden Verhdltnisse vorherrschend, sondern
ein wechselseitiger Austausch zwischen Hydro-, d-ittind Biosphére. Fir die Schwefelspezies
bedeutet das, dass in den wassergesattigten Sehstlar Wetlands eirschwefelkreislauf mit
Oxidations- und Reduktionsabfolgen unter der Mikwirg von Bakterien zu erwarten ist (Abb. 5.3-1).
Die Reaktion von Sulfat mit metabolisierbarem, oigehem Material unter anaeroben Bedingungen
kann z. B. beim Angebot reaktiven Eisens bis zuduBig von Pyrit fortschreiten. Im reduzierenden
Milieu wird Schwefel v. a. in Form voBulfidmineralen ausgeféllt. Diese Fixierung in Sulfiden ist
jedoch nicht dauerhaft. So wurde beobachtet, das®igbaubeeinflussten, lakustrinen Sedimenten
trotz aktiver Sulfatreduktion nur eine geringe Merdes gebildeten Sulfids im Sediment festgelegt
wird (PEIFFER 1994, KUSEL et al. 2001, GDE 2003). Sulfidminerale kdnnen durch eReoxidation

des Schwefels aufgelést werden, selbst bei anaer@mselingungen (KISEL 2003). Wenn also
geeignete Elektronenakzeptoren (z. B. Eisen(hyé®xzur Verfiigung stehen, kann Sulfidschwefel
abiotisch oder biotisch zu’ ®xidiert werden. Eine weitere Oxidation dies@sz& Thiosulfat, Sulfit
oder vollstandig bis zum Sulfat [S(VI)] wird durchikrobielle Prozesse beschleunigC{@PERS&
SAND 1999), beispielsweise mithilfe photoautotropherkiBaen wie Chlorbacteriaceae und
Thiorhodaceag(KLAPPER 1992). Die Produkte werden somit dem Kreislauf wredugefiihrt. Als
Folge des Kreislaufs sollte Schwefel in den Wetkalimenten in verschiedenen Oxidationsstufen
vorliegen.

A
Bakterien °
K] j
S . [
g Bakterien H,S Fe-Minerale %
S >
ke =
o . =
Bakterier
s FeS
FeS v

Abb. 5.3-1: Schema deSchwefelkreislaufs unter anaeroben Bedingungen, hier gekoppelt mit
Redoxreaktionen des Eisens (verandert naeRNBR 1981a) (OM = organisches
Material).

5.3.2 Prinzip der Schwefelextraktion

Die Anteile der verschiedenen Schwefelspezies imdinsent konnen Uber mehrere analytische
Verfahren ermittelt werden (siehe z. AN DER VEEN 2003), die jedoch alle nur eine operativ
festgelegte Spezifizierung ermdglichen; so istAigteilung in Bindungsformen nicht spezifisch fur
eine Spezies. Das hier verwendete ExtraktionsvefatonTRIS (,total reduced inorganic sulphur®)
orientiert sich an BNFIELD (1989), FOSSING& JORGENSEN(1989) und KIEH & YANG (1989). Die
Schwefelextraktion aus den Substratproben erfolggguenziell, wodurch drei anorganische
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Bindungsformen bestimmt werden konnten: Die Fraktionen AVS (,agidatile sulphide“, d h.
Monosulfidschwefel und freier Sulfidschwefel,$), CRS (,chromium_reducible sulphur®, d. h.
Disulfidschwefel und § (ZHABINA & VOLKOV 1978, SSING & JPRGENSEN 1989) und DMFS
(Dimethylformamid-extrahierbarer Schwefel, d. f) ERGMANN 1999, ROMMICHEN 2001). Der
elementare Schwefel wird hier in Anlehnung ars§ING& JBRGENSEN(1989) ebenfalls zur TRIS-
Fraktion (reduzierte S-Spezies) gezéhlt, da ScHwaée mikrobiell aus Sulfat reduziert wurde, auch
in elementarem Schwefel wiederzufinden ist (s. B@macermessungen z. B. VONOWARTH &
JORGENSEN1984).

Diese Schwefelfraktionen bilden eine Reihe vbfineralen. Zu den wichtigsten gehoéren
Metallsulfide, dabei vor allem Verbindungen zwisch&chwefel und dem im Bergbaumilieu
ubiquitaren Eisen. Schlecht bis gut kristallBisenmonosulfide(FeS mit x = 0,9 bis 1,5 als F&"),
beispielsweise Mackinawit (FeS), Pyrrhotin {E8) und Greigit (F&S,, dieser mit Sund $), bilden
sehr feinkdrnige Aggregate, die das Sediment schféiaben. Sie werden kinetisch rasch gebildet und
enthalten oft geringe Mengen anderer Schwermetal®, Cu und Zn (BRTIN & BEVERIDGE 1997).

Die als AVS-Fraktion (MoRSE et al. 1987) erfasste Schwefelfraktion besteht rlativ labilen
Monosulfiden verschiedener Schwermetalle, wobenmal enthaltende Kupfer- und Nickelsulfide
mit der verwendeten S&ure nur teilweise extrahientden (©OPER& MORSE 1998). Die meisten
Monosulfide sind aber in nicht-oxidierenden S&utéslich, wéhrend Disulfide unldslich sind
(BERGMANN 1999). Freier Sulfidschwefel im Porenwasser korivge der Beprobung fixiert und
anschlieend mit extrahiert werden, indem Zinkaddataung zugegeben wird (IAN et al. 1997);
diese Vorbehandlung erfolgte hier nicht. Wahrend Ebgraktion wurden durch die Zugabe von 1-
molarer Salzsdure die in den Wetlandsubstrateniegemden Monosulfidphasen zersetzt (vgl.
CANFIELD et al. 1998), das entstandene Wasserstoffsulffél adisgegast und quantitativ erfasst. Das
angewendete Verfahren beschrankte die AVS-FraldighSulfide, die sich bei ,kalter" Extraktion
(21 °C) auflésen (DTORO et al. 1990). Gut kristalline Formen wie Greigienden dabei nicht
extrahiert (ORNWELL & MORSE1987), ebenso wenig Monosulfide aus nicht-rezeAtelagerungen
(RICE et al. 1993), die ggf. partikular in die Wetlarelegetragen wurden. Saureldslich ist aber auch
ein Teil des organisch gebundenen Schwefels, wbddie AVS-Fraktion exakterweise auchS
enthalten kann. Es handelt sich um labile orgaeisebhwefelverbindungen, z. B. schwefelhaltige
Aminoséauren, die aber v. a. dann freigesetzt werdemn die Séaure erhitzt wird fAGU & SOON
1985). Da hier bei Raumtemperatur extrahiert wurddgasst diese Bindungsform wohl nur
unbedeutende Anteile des in den Proben festgeleggemischen Schwefels €N et al. 1997).
Saurevolatile Fe-Sulfide (AVS) sind als Zwischenmgth der Pyritgenese zu deuten (s. uUNBON

et al. 1985, BHOONEN & BARNES 1991a, b). Monosulfidschwefel wird aber auch alshtiges
Kriterium fiir die Beurteilung deSedimentqualitat herangezogen. Die meisten umweltrelevanten
Metalle wie Cd und Zn liegen v. a. als Monosulfideriale vor (D TORO et al. 1992, HRE et al.
1994). Diese sind auRerst redoxsensitiv, aber gédislich, weshalb diese Elemente im Unterschied
zu den hoher l6slichen Fe-Monosulfiden im Sedimsabil fixiert werden, solange reduzierende
Bedingungen vorliegen. Die unmittelbare Toxizitaer d Sedimente sinkt zwar durch die
monosulfidische Bindung, das langfristige Toxiafitenzial steigt jedoch durch die Festlegung
redoxsensitiver Schwermetalle. Zur Abschétzung tesschen Potenzials wird das Verhaltnis
zwischen der AVS-Fraktion und Elementen wie Cd tdicherangezogen (DIORO et al. 1990, D
TorO et al. 1992). Bei einem relavtiven Uberschuss vod gegeniiber der AVS-Fraktion
beispielsweise geht von Cd eine Gefahrdung ausdlgmbeurteilen zu kénnen, sind die simultan zur
AVS-Fraktion extrahierten Metallkonzentrationendan Extraktionsriickstdnden zu messen; dieser
Methodenschritt ware bei der verwendeten sequéezidflethode mit erheblichem Mehraufwand
verbunden gewesen. Da er bei der Fragestellungntargeordnet relevant ist, erfolgte er nicht.
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Tab. 5.3-2: Chemische Formeln de®yritbildung aus der AVS-Fraktion: (1) Geldster
Sulfidschwefel reagiert mit Eisenoxid, wobei einilTdes Schwefels (3 das
dreiwertige Eisen reduziert und dabei zU &Xidiert wird, wahrend der restliche
geloste Schwefel bei gleichbleibender Wertigkeg Bisenmonosulfid FeS (AVS-
Fraktion) ausfallt. (2a) Pyrit wird als eine Modgleit durch Zufuhr von Schwefel
gebildet. (2b) Als Zwischenstufe kann eine Umbilduru Greigit erfolgen. (2c) Als
andere Mdglichkeit erfolgt Pyritbildung aus der A¥gaktion Uber Eisenverlust.
(Nach BERNER 1984, zusammengestellt nackn DER VEEN 2003.)

@ 6FeOOH+9H,S - 6FeS+3S° +12H,0  Mackinawit

(2a) FeS+S’ - FeS Pyrit durch S-Zufuhr

(2b) 3FeS+S° - FgS, Mackinawit— Greigit
FeS, +25° - 3FeS Greigit— Pyrit

(2¢) 2FeS+£0,+2H" - FeS,+Fe™ + H,0  Pyrit durch Fe-Abfuhr

Tab. 5.3-3: Beispiel einer chemischen Formel zinekten Pyritbildung Uber direkte FeS
Ausfallung.

Fe*™* +S,7” - FeS,

Zu den kristallinerEisendisulfiden (FeS als FE€'S,”) zahlen Pyrit und der etwas labilere, bei pH-
Werten < 5 gebildete Markasit. DRyritgeneseim Sediment erfolgt i. d. R. indirekt als diagéesete
Umwandlung Uber AVS-Bildung mit einer Oxidation deslfidschwefels z. B. nach den chemischen
Formeln in Tab. 5.3-2 (z. B. riBAN 1994). Als mégliches Oxidationsmittel gilf,Sler die AVS-
Phasen ein- oder mehrstufig bis zum Pyrit oxidiedeenn (Formeln 2a, 2b). Reaktivere
Oxdiationsmittel wie Polysulfide ¢S, Thiosulfate (80;7) usw. eignen sich aber deutlich besser fir
die Umwandlung von Monosulfiden (EARD 1975). In vergleichbarer Weise kann ein Abtranspor
von Eisen zur Umbildung aus den FeS-Vorlauferphdiskeren (Formel 2c) (BRUKAWA & BARNES
1995, zitiert invAN DER VEEN 2003). Wenn nur sehr geringe Mengen geldster Mdfids vorliegen,
soll auch eine rasche, direkte Pyritgenese mogigh (Tab. 5.3-3) (z. B. 6WWARTH & JBRGENSEN
1984), wobei Temperaturen tber 100 °C erfordediciil (3 HOONEN & BARNES 1991a). Unter den
Disulfiden anderer Metalle ist Alabandit (MnS) hervorzuheli@trachtet man die hohen Mn-Anteile
in den Wetlandsedimenten. Eine Pyritisierung desidaas erfolgt nur bei erhohtem Mizu-Feé™-
Verhéltnis und erhéhten”¥onzentrationen (MRSE & LUTHER Il 1999). Ansonsten bildet sich
bereits zuvor Mangankarbonat, das auRer bei sehenhé$S-Konzentrationen thermodynamisch
stabiler ist. Im hier angewendeten sequenzielleria¥ieen wurde Disulfidschwefel alSRS-Fraktion
erfasst. Disulfide kdnnen u. a. mit starken Reduigimitteln gelést werden ERGMANN 1999). Dabei
werden auch die AVS-Fraktion und Bitgeldst, soweit sie zuvor nicht vollstandig entft wurden
(HUERTA-DIAZ et al. 1993). In den Wetlandsubstraten wurderad@ganischen Disulfidminerale mit
einer Chrom(ll)-Losung reduziert KABINA & VOLKOV 1978), wobei vermutlich auch einige Anteile
des 8§ mit aufgelést wurden. Organischer Schwefel und fafsdhwefel werden mit der
Chromreduktionsmethode jedoch nicht freigesetaN(@ELD et al. 1986, TTTLE et al. 1986).

In dem bergbaulich gepragten Umfeld wird dyrit-Pool der Wetlandsedimente sowohl durch
authigene Pyritisierurig als auch durch partikuldren Eintrag von Pyritméten gebildet. Je nach

% Der Begriff ,Pyritisierung” umfasst das im Pyrielgundene Eisen, aber auch die Aufnahme anderetidlieta
Pyrit.
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Pyritgenese entstehen dabei unterschiedliche Mmerphologien (framboidal, euhedral), die sich
auf die Kinetik der Pyritoxidation als oberflachesteuerter Prozess auswirken kdnneawkoN
1982). Fur die Interpretation des Redoxmilieusdas aber nur untergeordnet bedeutend, da der
Oxidationsprozess trotz unterschiedlicher Realdiviter Spezies rasch verlauft IQUTzKY 1994).
Feinkristalliner Pyrit, der nach ®RSE (1994, zitiert nactvAN DER VEEN 2003) einen Anteil von 15
bis 50 % des sedimentaren Pyrits einnimmt, vermalb bei Oxidation innerhalb eines Tages
aufzuldésen. Wird aus den Wetlandproben Disulfidsfielvextrahiert, spricht das daher unverkennbar
fur reduzierende Verhéltnisse.

Als DMFS-Fraktion wurde $mit dem organischen Lésungsmittel N,N-Dimethylfamid extrahiert
(BERGMANN 1999), abziiglich der ggf. bereits bei der Chromkéidnsmethode erfassten Anteile. Die
Trennung zwischen Disulfidschwefel und elementaBamwefel ist beim angewendeten sequenziellen
Verfahren also nicht exakt méglich. Elementarerv@del besteht aus zahlreichen S-S-Verbindungen
und ist bei Raumtemperatur nur in der Varietat a@ethorhombischen Schwefels, Stabil
(MEDENBACH & SUSSIECK-FORNEFELD 1982). Sulfidphasen wie 8 stellen Vorlaufer dar, aus denen
durch abiotische oder bakterielle Oxidatioh ggbildet werden kann {RIK & SOMMER 1981).
Teilweise kann er auch aus der mikrobiellen Swdfduktion stammen (s. 0.). Elementarer Schwefel ist
ein schwaches Oxidationsmittel, das an der Umsgtzam AVS-Phasen bis zum Pyrit beteiligt ist
(Tab. 5.3-2).

Im Unterschied zu Sedimenten liegt Schwefel in Bbdleerwiegend in organischer Bindungsform vor
(Sorg). Die meisten organischen Schwefelverbindungegieean nicht mit nicht-oxidierenden Séuren
und starken Reduktionsmitteln wie Cr(Il)-LOsungedHABINA & VOLKOV 1978, QNFIELD et al.
1986). So ist anzunehmen, dass der im Wetlandsuilostich der vorherigen Extraktion der Fraktionen
AVS, CRS und DMFS verblieberRRestschwefelnur nochin organischer Bindung vorliegt. Eine
Extraktion ware mit stark oxidierenden Substanzéglioh gewesen (@ABINA & V OLKOV 1978). Es
wurde aber die Moglichkeit der Berechnung aus deéffei2nz zum Gesamtschwefelgehalt
(BERGMANN 1999) bevorzugt. Der Gesamtschwefel der Substiagor wurde bei der CNS-Analytik
(vgl. Kap. 5.2.1 und 4.2.2.2) mittels Verbrennumg Titration des freigesetzten Schwefels quantitati
bestimmt (Tab. 5.2-7).

5.3.3 Extraktionsschema und Analytik (TRIS-Extraktion)

Fir die Schwefelextraktion unter anoxischen Bedmggun wurde in den Wetlands simultan zu den
Substratproben aus Kap. 5.2 Probenmaterial ausHigimontenprofil schichtbezogen abgetragen. Es
wurde getrennt von den Restproben in 100-mL-PE-Bahaiberfihrt. Diese wurden in
Kunststoffbeutel dicht eingepackt, wobei beide Behgeweils dreifach mit Argon gespult und
wieder gefillt wurden (vgl. Kap. 5.1.3). Die anatie Lagerung mit einer Dauer zwischen 1,5 und 8,5
Wochen bis zur TRIS-Analyse erfolgte bei ca. -20iACunkelheif’. Oxidation durch Sauerstoff
musste verhindert werden, um eine Entgasung oder €ixidation von Monosulfidschwefel zu
elementarem Schwefel und damit eine VerringerungAdS-Werte auszuschlieRen. Allerdings soll
die Gefahr einer raschen Oxidation nur bestehennwat Probenmengen von < 1 g und AVS-Werten
von < 50 ppm gearbeitet wird HONARD et al. 1993). Hier wurden deutlich héhere Probergae
verwendet und die Argonfillung wahrend der Lagesae@ regelmafRig Uberprift, so dass
Speziesumwandlungen infolge Oxidation nicht setiragheinlich sind.

34 Selbst ohne Inertgas zeigten Sedimente bei eieliihiten Lagerung fiir eine Dauer von bis zu 10 fiage
keine Verluste an AVS (siehe Zitate\unaN DER VEEN 2003).
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Das Extraktionsverfahren konnte freundlicherweisen iDepartment Seenforschung am
Umweltforschungszentrum (UFZ) in Magdeburg nach eein dort entwickelten Verfahren
(FROMMICHEN 2001) durchgefiihrt werden. Die Probenpréaparatidolgte in einer Glovebox unter
Argonatmosphére. Aus dem tiefgekihiten, feuchtestirSent wurden zwischen 6 und 35 g Sediment
(je nach organischem Anteil) nach kurzer Auftauphasd Homogenisierung entnommen und in die
Extraktionsgefae uberfuhrt. Im gesamten Verfahrearden konzentrierte Chemikalien im
Reinheitsgrad suprapur eingesetzt.

Im ersten Extraktionsschritt des sequenziellen dfedns wurde die AVS-Fraktion durch vierstiindige
Behandlung mit 7,5 mL 1-molarer HCI bei Raumtemperarfasst. Anschlielend wurden 7,5 mL 12-
molare HCI und 7,5 mL Chrom(ll)-Chlorid-Losung fiveitere vier Stunden zugegeben, um die CRS-
Fraktion aus den Sedimentproben zu lésen. Im dritehritt wurden nochmals 7,5 mL Chrom(ll)-
Chlorid-Lésung und 15 mL Dimethylformamid (DMF) add. Dabei wurde bei 60 °C fir vier
Stunden extrahiert, wodurch elementarer SchweféMKB-Fraktion) geldst wurde. In den drei
Extraktionsschritten wurde jeweils die geldste Sefalfraktion als Sulfid in einem kontinuierlichen
Inertgasstrom ausgetrieben und in separaten, filenjeExtraktionsschritt spezifischen Gasfallen
aufgefangen. Bei den Gasfallen handelte es sich SA®B-Pufferldsung (,sulphur_ antioxidant
buffer”) aus 2-molarer NaOH, 0,18 M Ascorbinsédurel @,2-molarer EDTA (GRNWELL & M ORSE
1987). In der stark basischen Pufferlosung wird @dation oder Komplexierung des Sulfids
verzdgert, wodurch ‘Sdirekt analytisch erfasst werden konnte. Als Asalyerfahren wurde in
raschem Anschluss Differentielle Pulspolarographiétels statischer Quecksilbertropfelektrode
(SDME) eingesetzt (Polarographiestand MDE150, $system Trace Ldb von Radiometer-
Tacussell). Die Kalibration erfolgte mit externer@ssrigen Sulfidstandards in SAOB-Lésung. Die
Analyseergebnisse wurden auf die Trockenmasse bazegbei der Wassergehalt an Probenaliquots
bestimmt wurde.
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Tab. 5.3-4:Schwefelspeziationan Substratprofilen der Wetlands Helmsdorf (WLH@uImitzsch
(WLCu) und Zinnborn (WLZ). Aufteilung des sequerizextrahierten, anorganischen
Gesamtschwefels (TRIS als Summe) h(BMFS), Monosulfidschwefel (AVS) und
Disulfidschwefel + 8 (CRS). (Tiefe unter Substratoberflache; Angabernig/kg
Trockenmasse].)

Probe Tiefe| DMFS AVS CRS TRIS
[cm] [mgrkg]l  [mg/kg]  [mg/kg]l| [markg]
Helmsdorf
WLHel 0-3| 4,23 22,7 39,99 66,9
WLHe2 3-5| 369 556 617 1541
WLHe3 5-7| 449 975 1583 3008
WLHe4 8-12 325 957 3168 4449
WLHe5 12-14 352 1696 1264 3312
WLHe6 14-1§ 372 603 764 1740
WLHe7 16-18 269 1376 1269 2914
WLHe8 18-23 989 2064 2678 5731
WLHe9 23-28 997 7033 1612 9642
WLHel0 30-41 133 250 319 702
Culmitzsch
WLCul 0-8| 722 6900 932 8555
WLCu2 8-14 492 4017 387 4896
WLCu3 14-22 370 6106 349 6825
WLCu4 22-31 244 3302 202 3749
WLCu5 31-42 590 4831 2464 7885
Zinnborn
WLZ1 0-18 52,4 2,23 13,1 67,7
WLZ2 18-25 41,5 25,1 1,85] 68,4
WLZ3 30-40| 87,4 56,7 60,6 205
WLZ4 40-45| 40,0 43,6 27,8 111
WLZ5 45-55 41,0 2,92 16,8 60,7
WLZ6 60-68| 26,0 0,80 13,5 40,3
WLZ7 68-75| 23,1 8,24 5,50) 36,9
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Abb. 5.3-5: Absolute Konzentrationsverteilung der anorganischenSchwefelspezies in
Substrathorizonten der Wetlands Helmsdorf (WLHe)In@tzsch (WLCu) und
Zinnborn (WLZ). Der sequenziell extrahierte, anaigahe Schwefel (TRIS,
angegeben als Wert) setzt sich zusammen als(DBAFS, linke Balken),
Monosulfidschwefel (AVS, mittlere Balken) und Di§dschwefel + € (CRS, rechte
Balken). (Angaben in [mg/kg Trockenmasse]; MaRstab Abszissenachsen variiert,
Maf3stab der Ordinatenachse s. Tab. 5.3-4.)
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Abb. 5.3-6:Prozentuelle Verteilung der anorganischeSchwefelspeziesn Substrathorizonten der
Wetlands Helmsdorf (WLHe), Culmitzsch (WLCu) unchi@born (WLZ). Aufteilung
des anorganischen Schwefels (100 %)%{BMFS), Monosulfidschwefel (AVS) und
Disulfidschwefel + & (CRS). Diese Abfolge widerspiegelt zunehmend riegat
Redoxbedingungen.
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Tab. 5.3-7: Vergleich des extrahierten, anorgamiscBchwefel§ RIS mit demGesamtschwefel TS
aus der CNS-Analytik. Die Differenzen zu den TRISrAZentrationen verdeutlichen
die hoherAnteile organischer Schwefelbindung8gyg. (%-Angaben bezogen auf TS.)

TRIS TS | Sy als Differenz S, als Differenz
[mg/kg] [malkg] [ma/kg] [%]
Helmsdorf
WLHel 66,9 8400 8333 99
WLHe2 1541 10700 9159 86
WLHe3 3008 12000 8992 75
WLHe4 4449 23300 18851 81
WLHe5 3312 26300 22988 87
WLHe6 1740 23600 21860 93
WLHe7 2914 24400 21486 88
WLHe8 5731 30300 24569 81
WLHe9 9642 10500 858 8,2
WLHel0 702 2300 1598 69
Culmitzsck
WLCul 8555 11700 3145 27
WLCu2 4896 7800 2904 37
WLCu3 6825 8800 1975 22
WLCu4 3749 4600 851 19
WLCu5 7885 9500 1615 17
Zinnborn
WLZ1 67,7 5900 5832 99
WLZ2 68,4 9400 9332 99
WLZ3 205 5600 5395 96
WLz4 111 6300 6189 98
WLZ5 60,7 3700 3639 98
WLZ6 40,3 3100 3060 99
WLZ7 36,9 2300 2263 98
DMFS AVS DMFS
2% Sorg 6% AVS

CRS
8%

Sorg
84%

26%

CRS
5%

AVS
63%

0,2%
CRS

0,2%

Weitere

1,1%
\

\/

Sorg
98,9%

DMFS
0,8%

Abb. 5.3-8: Zusammenstellung der Medianwerte dereiiigen relativenAnteile der Schwefel-
Bindungsformen DMFS, AVS, CRS und,gam Gesamtschwefel(TS) in den
untersuchten Wetlandsubstraten von Helmsdorf (JinkSulmitzsch (Mitte) und

Zinnborn (rechts) in Form von Tortendiagrammen.
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5.3.4 Ergebnisse und Diskussion der Charakterisierung des
Redoxmilieus

5.3.4.1 Anteil der Bindungsformen des Schwefels in den &Welphrofilen

Aus den Wetlandsedimenten vddelmsdorf (WLHe) wurden zwischen 67 und 9642 mg/kg
anorganischer Schwefel (TRIS) extrahiert (Tab. 4.3Abb. 5.3-5). Von den geringsten
Konzentrationen im oberflachennahen Horizont WLHst1ein Schwefelanstieg bis in WLHe4 zu
verzeichnen, nach erneuter Abnahme mit einem Maxinm WLHe9, das im untersten Horizont
WLHel0 um mehr als eine GréRenordnung unterschritteéd. Bei der relativen Verteilung der
Bindungsformen im Substratprofil von Helmsdorfttdie DMFS-Fraktion mit nur 6-24 % (Mittelwert
14 %) Anteil an TRIS deutlich zurtick (Abb. 5.3-6)ie CRS-Fraktion ist mit einem relativen Anteil
von 17-71 % (MW 46 %) knapp hoher als die AVS-Fakimit einem relativen Anteil von 21-73 %
(MW 40 %) vertreten. Ein undeutlicher Trend in ddasoluten Konzentrationszunahme ist an den
Bindungsformen DMFS und AVS bis in die Tiefe von W&9 zu erkennen (Abb. 5.3-5). Diese beiden
Schwefelfraktionen sind mit dem anorganischen Gesaiwefel (TRIS) hoch korreliert
(BestimmtheitsmaR Rz von 0,78 bzw. 0,85). Die Fomkides CRS steigt bis WLHe4 an. In der
relativen Verteilung der einzelnen Schwefelspedigbb. 5.3-6) ist kein Trend ausgebildet, der
deutlich auf gekoppelte Stofffliisse hinweisen wiirde

Durchgangig hohe Konzentrationen an anorganischehwéfel konnten aus dem Profil des Wetlands
Culmitzsch (WLCu) extrahiert werden, mit TRIS-Werten von 3749 8555 mg/kg. AVS ist die bei
weitem dominanteste Bindungsform. Sie Ubertrifft emem relativen Anteil von 61-89 % (Mittelwert
80 %) deutlich die DMFS-Fraktion, die nicht mehs 4D % des TRIS erreicht, und die mit 5-31 %
(MW 12 %) etwas starker reprasentierte CRS-Frakfiihrend die absoluten Konzentrationen der
Bindungsformen DMFS und CRS von WLCul bis WLCu4eibmen und bei WLCu5 wieder deutlich
ansteigen, ist die AVS-Fraktion ohne Trend vert&ier Maximalwert der CRS-Fraktion in WLCu5
spiegelt sich noch deutlicher in der relativen ¥dung der Schwefelfraktionen wider. Im untersten
Horizont steigt der Anteil der Fraktion CRS auf kosder von AVS (Abb. 5.3-6). Der Trend dieser
Konzentrationsverteilung der CRS-Fraktion konnte Rorenwasser gleichsinnig hinsichtlich einer
Ubersattigung von Pyrit simuliert werden (Abnahnee 8attigungsindizes bis WLCu4, Maximum in
WLCu5).

In dem 75 cm tiefen Sedimentprofil des Wetladitsnborn (WLZ) ist mit 37 bis 205 mg/kg TRIS
nur sehr wenig anorganischer Schwefel festgelegfgriind der grof3en Entfernung zu den Quellen
der Grundwasser-Kontaminationen ist hier die Wadtesdichkeit hoch, dass die reduzierten
Schwefelphasen authigenen Ursprungs sind. Diesbeziileiben bei den anderen Wetlands
Unsicherheiten. Dort kdnnten zur TRIS-Fraktion vehm auch partikulér eingetragene Sulfidminerale
aus den Tallingsbecken beitragen. Die geringereeH#iétr S-Konzentrationen in Zinnborn ist zu
relativieren, da dieses Wetland im Vergleich zu dederen beiden Wetlands generell bei einigen
Elementen (z. B. P, Fe und Cu) deutlich niedridéoazentrationen enthalt, dagegen z. B. aber hohe
Mengen an ¢, Die Bindungsform DMFS nimmt ungeféhr die gleictrefativen Anteile ein, wie die
beiden anderen Fraktionen zusammen. Die DMFS-ferakttat einen relativen TRIS-Anteil von 36-
77 % (Mittelwert 59 %) und liegt deutlich Uber d&vS-Fraktion (relativer Anteil von 2-39 %, MW
19 %) und der mit 3-33 % (MW 22 %) etwas starkertretenen CRS-Fraktion. Mit zunehmender
Tiefe sind in den verschiedenen Schwefelspeziesindeutliche Entwicklungen zu beobachten. Die
Gesamtschwefel-Konzentrationen steigen im Horixdh#Z3 um ca. 200 % an, fallen bei WLZ4 auf
ein Minimum zurtick und zeigen in WLZ5 erneut héh&menzentrationen, die bis zum untersten
Horizont kontinuierlich abnehmen. Die stark schweamden, relativen Gehalte der einzelnen
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Schwefelspezies haben in der Bindungsform des CiR&neTrend ausgebildet, der sich in der
kontinuierlichen Zunahme von WLZ4 bis WLZ7 au3@&esonders die AVS-Fraktion tritt in WLZ1,
WLZ6 und WLZ7 um etwa eine GréRenordnung zuriicksDkeine deutlichen Umverteilungen
zwischen den einzelnen Schwefelfraktionen mit diefeTstattfinden, wird auch anhand der hohen
Korrelation aller drei Fraktionen mit TRIS deutli¢R2 von 0,80 bis 0,89).

Vergleicht man die extrahierten TRIS-Gehalte min déchwefel-Gesamtgehalten aus der CNS-
Analytik (Kap. 5.2.3.1; Tab. 5.3-7 und Abb. 5.3-83lIt auf, dass sie nur einen Bruchteil des
Gesamtschwefels einnehmen. Es handelt sich benidah extrahierten Differenzen uBchwefel in
organischer Bindungsform Die Werte in Tab. 5.3-7 zeigen, dass organisdiuiggener Schwefel
teilweise stark dominiert. Zu beriicksichtigen ist Hieser Differenzenbildung, dass sie die richtige
GréRenordnung, aber nicht exakte Werte flr orgaeiscSchwefel liefert, da die CNS-Analytik an
anderen, nicht anoxisch entnommen Proben erfdigtdelmsdorf (WLHe) sind rund 70 bis 99 % des
Schwefels organisch gebunden, mit Ausnahme degétdgs WLHe9, der zu tber 90 % anorganisch
festgelegten Schwefel enthdlt. In  Zinnborn (WLZ)ndsi die Anteile der organischen
Schwefelverbindungen am Gesamtschwefel mit 96 ®i%Moch pragnanter. Anders verhalt es sich
in Culmitzsch (WLCu). In diesem Wetland mit genkrghr geringerem Gehalt an organischer
Festsubstanz (Tab. 5.2-7) ist auch der Schwefelzmigschen 17 und 37 % organisch gebunden,
wahrend die berwiegenden Anteile als TRIS direstimmt wurden.

Aufféllig ist an allen drei Wetlands, dass die Kenizationen des TRIS zwischen den einzelnen
Horizonten stark schwanken. Betrachtet man den @ssawefel TS, entsprechend dem Gehalt an
TRIS plus G sind die Unterschiede zwischen den Profilhorieon¢twas geringer. Der organisch
gebundene Schwefel gleicht die Differenzen der @&hmrizonte etwas aus. Dennoch sind die
Abweichungen vom Mittelwert fir den Gesamtschwgfdes Wetlands hoch. In Helmsdorf wurde der
Gesamtschwefel aus der CNS-Analytik mit einem Mitezt von 1780 mg/kg und einer relativen
Standardabweichung (RSD) von 55 % bestimmt, in @méth mit 8480 mg/kg bei einem RSD von
31 % und in Zinnborn mit 5186 mg/kg bei einem RID ¥6 %.

Anhand von Tortendiagrammen (Abb. 5.3-8) wird Differenzierung der gesamten unterschiedenen
Schwefelspezies nochmals deutlich: Wahrend der 8ghin Helmsdorf méRig und in Culmitzsch
relativ homogen in mehrere Spezies aufgeteiltisttdie Speziesverteilung in Zinnborn in einem
hohen Ungleichgewicht. Die relative Differenzierurder anorganischen Schwefelspezies in
Culmitzsch zeigt dagegen sowohl im Profil als aurclden Einzelhorizonten ein recht inhomogenes
Muster, mit einer deutlichen Vorherrschaft der AW&ktion. Gleichzeitig enthalten die
Substratproben dieses Wetlands in der Feinfrak&#ds00 pm) hohere bindige Anteile (77 bis 96 % <
63 pum) als die Proben der anderen beiden Wetlarats 6.2-12). Ob diese beiden Beobachtungen in
ursachlichem Zusammenhang stehen, ist nicht klazwmagen. Da ibindigeren Bodenbereichen
ein geringerer Austausch mit der Umgebung stagfindénnte demzufolge eine Umverteilung des
Schwefels von Mono- zu Disulfidphasen gehemmt $egl. VAN DER VEEN 2003). In Helmsdorf
zeigen sich fur derartige Hemmungen anhand dekestdindigen Horizonte WLHe4-6, 8 und 10
keinerlei Anzeichen. Im Gegensatz dazu ist auffalilass in WLHe4 der meiste anorganische
Schwefel als CRS-Fraktion angereichert ist, be2eimoheren bindigen Anteil als in den umgebenden
Horizonten. Das kénnte eine hohere Reduktivitdé®Mengleich zu den weniger bindigen Horizonten
dieses Wetlands andeuten. Bei weniger ausgeprégib@mogenitaten in den Einzelhorizonten von
Helmsdorf ist auch in den stérker sandigen Horizorkeine erhdhte Nachlieferung von Sulfat mit
dem Porenwasser und damit vermehrte S-Festlegurulmstrat belegt. In Zinnborn dominierS
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im Vergleich mit den Korngrof3en treten aber ebdmfi’kine augenscheinlichen GesetzméRigkeiten
auf, die einen Bezug zwischen Durchlassigkeit uchir®felumsatz herstellen lassen wiirden.

Beim Vergleich derSchwefelgehalte im Porenwasseund Substrat und einer Differenzierung
zwischen den Wetlandhorizonten sind keine AnzeictierPorenwasseraufstieg oder Ahnliches zu
erkennen. In Helmsdorf nimmt Sulfat bis in WLHe6wadul steigt bis WLHe10 wieder an, es gibt aber
keine Ubereinstimmungen zwischen geléstem und lgfélSchwefel. In Culmitzsch scheint sich
zwar das geldste Sulfat nach unten hin etwas aichera, dieser Trend wird jedoch nicht in Form
akkumulierter Schwefelspezies wiedergegeben. DataWkZinnborn hat bei geringen Sulfatgehalten
nur sehr geringe TRIS-Gehalte, ein Trend mit dezfeli KorngroRenverteilung oder Gesamt-S-
Konzentration ist aber nicht zu belegen.

5.3.4.2 Bedeutung der einzelnen Schwefelformen

Die Schwefelextraktion zeigt fur die drei Wetlandtwicklungstrends der Sulfatreduktion
hinsichtlich der Intensitdt sowie in einigen Falleauch hinsichtlich der Genese aus
Schwefelumverteilungen. Disulfidschwefel ist der deutlichste Indikator fur bestandige,
sulfatreduzierende Verhaltnisse (s. 0.). In den untersuchten Profilen sind diesgmichenden
Konzentrationen, gemessen in der CRS-Fraktion,Wgtten von 40 bis 3168 mg/kg in Helmsdorf,
202 bis 2464 mg/kg in Culmitzsch und 6 bis 61 mgfkdZinnborn nicht sehr hoch. Vergleichbare
Untersuchungen an reduzierten See- oder AuesedimedN DER VEEN 2003) erbrachten bei
ahnlichen S-Gesamtgehalten (vgl. Kap. 5.2.3.1)zhigine GrolRenordnung hdhere Disulfidgehalte,
was zum Teil mit den deutlich kiirzeren Sedimentszeitraumen in den Wetlands in Verbindung zu
bringen ist. Dafiir ist v. a. in Helmsdorf und Zimnb sehr viel mehr Schwefel organisch gebunden. In
den Proben der Standorte Culmitzsch und Zinnbaterrdie CRS-Gehalte gegeniiber den anderen
anorganischen Schwefelfraktionen teils deutlichtigkr Das gilt als Hinweis, dass nicht von
langanhaltenden, reduzierenden Bedingungen Ppititisierung ausgegangen werden kann. In
Helmsdorf ist CRS jedoch die geringfiigig dominiefemBindungsform des TRIS. Sie wird vor allem
in Form von Pyrit vertreten sein, da Markasit ben dorherrschenden pH-Werten (pH zwischen 6,51
und 7,96) nicht gebildet wird. Auch elementarer \8efel kann aufgrund der Verfahrensunschérfe
einige Anteile Gibernehmen (vgl. oben).

Vergleicht man diese Schwefelfraktion mit den r@&nmidjffraktometrisch XRD) bestimmtem
Befunden (Kap. 5.2.3.1), fallt auf, dass Pyritmailemicht in den Horizonten mit den héchsten CRS-
Gehalten detektiert wurden. In XRD-nachweisbaremzémtrationen liegt Pyrit ausschlieBlich in
Helmsdorf vor, dabei in den Horizonten WLHe5 bis Mé8, welche nur den zweithdchsten bzw.
funft- bis siebthdchsten CRS-Gehalt aufweisen. IBiensitét der Peaks nimmt in diesen Horizonten
von 12 cm bis 23 cm Tiefe zu. Von allen untersuchféetlandhorizonten fallen drei mit deutlich
hohen Konzentrationen in der CRS-Bindungsform 2464 bis 3168 mg/kg). Aus diesen enthalt aber
nur einer (WLHe8) Pyritminerale in rontgendiffrakietrisch nachweisbaren Mengen. Dass Pyrit bei
den héchsten CRS-Gehalten (WLHe4) dennoch vorlisgturchREM -Aufnahmen an ausgewahlten
Proben nachweisbar (Kap. 5.5.3). Der Horizont WLktedlelmsdorf zeigt Aggregate euhedraler und
framboidaler Pyrite, wobei erstere mit direkter iRyrsfallung (z. B. SBHOONEN & BARNES 1991a),
letztere mit der Umbildung von EisenmonosulfidengzMoRsEet al. 1987) in Verbindung gebracht
werden (vgl. Kap. 5.3.2). Das Rontgendiffraktogranhes obersten, CRS-Fraktion-reichen Horizonts
in Culmitzsch (2464 mg/kg) lieferte ebenfalls keiAazeichen von Pyrit. Die in den Substraten
bestimmtenEisenkonzentrationen stiitzen die Annahme einer vermehrten PyritbildumgCRS-
reichen Horizonten ebenfalls nicht. Die Fe-Gehsiltel mit der CRS-Fraktion in keinem der Wetlands



zu korrelieren, sodass auch eine rechnerische tmgtvon disulfidisch gebundenem Eisen aus dem
CRS-Gehalt nicht méglich ist.

Die Befunde zeigen, dass der extrahierte Disulfidefel Trends der Sulfatreduktion verdeutlicht,

die aus der Betrachtung von PyritmineralisationéRD, Korrelationen) nicht abzuleiten sind. Bei
zunehmender Sulfatreduktion, die mit der Bildung &mhaltung von Disulfidmineralen verbunden ist
(TRIS-Extraktion), wurde Pyrit offenbar nicht in Heren Anteilen ausgefallt. Andere
Disulfidminerale, von denen anzunehmen ist, dassveirangig gebildet wurden, waren mittels
Rontgendiffraktometrie ebenfalls nicht detektierltboch sollte die ungewdhnliche Dominanz anderer
Disulfide die Ursache fir die undeutlichen Beziefem zwischen Fe und Sulfidschwefel sein.
Unterstiitzt wird diese Annahme von den Ergebnisden PhreeqC-Simulation, die z.B. in
Culmitzsch fiir eine Reihe von Disulfidmineralenesimbhere Uberséttigung zeigt als fur Pyrit (vgl.
Abb. 5.2-32). Bei der Sulfidbildung sollte in Culmsch besonders eine Vielzahl von
Kupfermineralen thermodynamisch begiinstigt sein; kinetisch wersiennoch vor Pyrit gebildet
(MORSE & LUTHER Ill 1999). Ahnliches gilt fiir Zn- und Pb-Sulfideb@.), die in Culmitzsch stark
Uberséttigt sind und thermodynamisch ausfallertesollFur die anderen Standorte sind die bei der
Simulation verwendetenBNerte zu niedrig, um eine thermodynamische Ausfélvon Sulfiden zu
forcieren; dass diese gemessengi\Eerte nicht die realen Redoxbedingungen wiedemebelegen
die Ergebnisse der TRIS-Extraktion.

Mit dem Fortschreiten der mikrobiellen Schwefelreduktion sollte der Anteil von Disulfidschwefel
mit zunehmendem Sedimentalter oder Tiefe steigeghtZnan wiederum die Pyritgenese heran, mit
einem indirekten Reaktionsweg (ibérz8 FeS und &, bis hin zu FeS(Formeln 1 und 2b in Tab.
5.3-2), sinkt bei steigendem CRS-Gehalt gleichgaite AVS-Fraktion, ebensd® ©MFS-Fraktion)

mit steigendem AVS-Gehalt. Diese Entwicklung wird den untersuchten Profilen nicht deutlich,
obwohl die Sulfatreduktion in den tiefer liegendeiorizonten weiter fortgeschritten und starker
ausgepragt sein musste. Andeutungsweise ist diwe3elumsetzung immer nur bei maximal zwei bis
drei aufeinanderfolgenden Horizonten zu erkenneB.(¥VLZ2-3, WLHe2-4). Der Mangel an klaren
Belegen fir eine kontinuierliche Umverteilung kanrder unscharfen Trennung der Fraktionen CRS
und DMFS beziiglich sbegriindet sein, es kann jedoch auch in Hinweiasudaein, dass hier direkte
Fallung von Pyrit den entscheidenden Mechanismu$gietgenese (Tab. 5.3-3) ohne Umwandlung
Uber AVS-Phasen darstellt, obwohl solche vorhargled. Mdglicherweise ist die Pyritbildung aus
AVS-Phasen kinetisch gehemmt.

Betrachtet marKorrelationsmuster zwischen relativen und absoluten Gehalten der BfdHgpezies,
zeigen sich Unterschiede. Die relativen TRIS-Aeteiér CRS-Fraktion verlaufen in den Profilen von
Helmsdorf bzw. Culmitzsch entgegen denen der AVa&dion, mit einem Bestimmtheitsmafd R2 von
0,82 bzw. 0,98. Wenn der AVS-Anteil abnimmt, nimdie CRS-Fraktion zu. Diese Beziehungen
untermauern die Existenz eines Schwefelkreislaufden Sedimenten der Wetlands. Die absoluten
Gehalte korrelieren jedoch nicht. Die relativen &etschwefelanteile der CRS-Fraktion (CRS
bezogen auf TS) und g korrelieren in Zinnborn stark negativ (R2 von 0,92n geringerer
Auspragung zeigt sich auch in den anderen beidetta¥i¢is ein negativer Trend. Diese Korrelation
resultiert wahrscheinlich aus dem Abbau organisdieterials wéhrend der Pyritbildung, mit einer
Umsetzung von & in andere Schwefelverbindungen. An den Absoluttiehast wiederum keine
Beziehung abzulesen. Diese Unterschiede koénnem daegriindet sein, dass sich bei den
eingetragenen Schwefelformen im zeitlichen Verldief Verhaltnisse untereinander verandert haben.
In Zinnborn ergibt die Gegenuberstellung der Faalén CRS und AVS sowie CRS und DMFS unter
Betrachtung der absoluten Konzentrationen eineitipas Trend (R2 von 0,59 bzw. 0,72). Das driickt
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nur die hoheren TRIS-Konzentrationen in manchenizdoten aus, die aber nicht mit einer
Tiefenentwicklung in Zusammenhang stehen.

Aus den prozentuellen Anteilen der Bindungsformiblby, 5.3-6) ist in allen drei Wetlands kaum ein
gleichsinniger Trend abzulesen, der eletwicklung des Redoxmilieusdeutlich widerspiegeln
wirde. Helmsdorf und noch starker Culmitzsch besithohe Anteile an reduziertem Schwefel
(AVS+CRS: 76 bis 95 % des extrahierten Schwef@sy). relative Anteil desSulfidschwefelssteigt
aber nach unten hin nicht an, demzufolge eine ZweaHer reduzierenden Verhaltnisse bzw. der
Stabilitat der reduzierenden Bedingungen mit dexfeTnicht abgeleitet werden kann. Im untersten
Horizont von Culmitzsch nimmt die CRS-Fraktion akbsten der AVS-Fraktion zu, was eine
Umbildung von Mono- in Disulfidschwefel andeutetuch in den untersten beiden Horizonten von
Zinnborn tritt die Bindungsform AVS zuriick, wobéedrraktionen CRS und auch DMFS relativ dazu
ansteigen. Das kann bedeuten, dass Sulfidschwefelementaren Schwefel umgewandelt wurde.
Zieht man aber die Abnahme der Gesamtkonzentrationié heran, ist davon auszugehen, dass
Schwefel in Zinnborn in WLZ6 und noch stérker in ¥WiLin erster Linie oxidiert und als Sulfat
abgefiihrt wurde.

Die saurevolatilen Sulfide (AVS-Fraktion) milonosulfidschwefel schwanken in den untersuchten
Wetlands zwischen 23 und 7033 mg/kg in Helmsdarfy 8302 bis 6900 mg/kg in Culmitzsch und 1
bis 57 mg/kg in Zinnborn. Monosulfide, v.a. Mackiifa sind am Standort Culmitzsch die klar
Uberwiegende anorganische Schwefelspezies (61-8¥36 bezogen auf TRIS). Die absoluten AVS-
Gehalte sind dementsprechend in Culmitzsch, algr muHelmsdorf von allen drei Bindungsformen
am hdchstem mit dem TRIS-Gehalt korreliert (R2 0h)Z&. 0,85). Deutet man die AVS-Fraktion als
Vorstufe von Pyrit, werden in Culmitzsch aus der Kombination der fioalen AVS und CRS relativ
hohe Konzentrationen an reduziertem Schwefel ér¢8504 bis 9364 mg/kg AVS+CRS). Hier spielt
Sulfatreduktion eine offensichtliche Rolle. Das @o¥erhaltnis der Fraktionen AVS/CRS kann ein
frihes Stadium der Pyritbildung ausdriickenudR et al. 1996), oder aber eine eingeschrénkte
Umsetzung zu Pyrit (B5NON et al. 1995). In Zinnborn indizieren die Monostéfj v. a. zusammen
mit der CRS-Fraktion, ebenfalls Sulfatreduktion.t der Verteilung und den sehr niedrigen TRIS-
Konzentrationen deuten sie jedoch auf ein noch tniahge anhaltendes und noch nicht weit
fortgeschrittenes reduktives Milieu hin. Der Ubegende Anteil des anorganischen Schwefels ist als
S’ vielmehr ein Anzeichen fiir gering reduktives bigdatives Milieu im Wetland.

Die Entwicklung der AVS-Fraktion ist jahreszeitlemh Schwankungen unterworfen, welche in
Zusammenhang mit der Temperatur stehen solleoNRRD et al. 1993); diese wirkt sich direkt auf
die Aktivitat sulfatreduzierender Bakterien ausiéielative Anreicherung von S in der AVS-Fraktion
zu Jahreszeiten, in denen die Wassersaule nurieimiin an Sauerstoff enthélt, z. B. bei intensivem
mikrobiellen Abbau organischer Substanz im Spatsemmvurde auch vowAN DER VEEN (2003)
beobachtet. Saisonale Einflisse in den Wetlanderwhei der einmaligen Substratbeprobung nicht
erfassbar, sie sind bei der Interpretation von AMSialten in Wetlands aber grundsétzlich zu
berticksichtigen.

Die in der DMFS-Fraktion extrahierten Gehalte atementarem Schwefelsind vermutlich
mehrheitlich Produkte der Umwandlung von Sulfidsefel; z. B. bei deOxidation von HS durch
Goethit (FrzIk & SOMMER 1981) oder bei der mikrobiellen Oxidation VOpSHKOHLER & V OLSGEN
1998). Als solche zeigen sie Uberwiegend oxidiegeWdrhéltnisse an, die grundsatzlich auch erst
wahrend der Beprobung und Probenaufbereitung egtget sein kénnen. An der Bildung von
elementarem Schwefel ist jedoch auch reduzierténw8fel aus der mikrobiellen Sulfatreduktion
beteiligt, weshalb Szu den reduzierten Schwefelphasen (TRIS) gezabitden sollte (Kap. 5.3.2)
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(HOWARTH & JBRGENSEN1984, OSSING& JBRGENSEN1989). In Helmsdorf wurden zwischen 4 und
997 mg/kg als DMFS-Fraktion extrahiert, in Culmitas?244 bis 722 mg/kg und in Zinnborn 23 bis
87 mg/kg. Da die auffallend hohen relativen DMFS@te des TRIS von bis zu 77 % in Zinnborn
durch das im Gelande gemessene, stark positive XRetimzial gestitzt werden, ist fur dieses
Wetland ein primér oxidierendes Milieu durchaus mgaheinlicher als Oxidation der AVS-Fraktion
wahrend der Untersuchungen. In Helmsdorf ist die H3MFraktion deutlich untergeordnet, in
Culmitzsch ahnlich untergeordnet wie die CRS-Faktio

Mit hohen Konzentrationen ist Schwefeldrganischer Bindungsform (S) in den Wetlands héchst
bedeutend. Zwischen dem absoluten Gehalt an ogyems Schwefel und organischem Kohlenstoff
der Wetlandsedimente besteht in Helmsdorf und imEorn eine hohe Korrelation (R2? von 0,86 und
0,80), was die organische Bindungsform des Schweftltzt und einen kausalen Zusammenhang
zwischen diesen beiden organischen Substanzenteabligisst. In Culmitzsch dagegen zeigt der
anorganische Schwefel (TRIS) mit Kohlenstoff,(Ceine mittlere Korrelation (R2 von 0,67), wéahrend
Sorg in keiner Verbindung zu & steht.

Der organische Schwefel umfasst in Helmsdorf ber s®her Streuung Konzentrationen von 858 bis
24569 mg/kg, in Culmitzsch deutlich niedrigere 8Bis 3154 mg/kg und in Zinnborn als
dominierende Schwefelfraktion 2263 bis 9332 mg/Kge hochsten Konzentrationen liegen in
Helmsdorf in rund 20 cm Tiefe, jedoch wurden zwésti8 und 23 cm Tiefe durchgehend hobg S
Gehalte bestimmt. Die obersten drei Horizonte wejseveils nur etwa die Halfte diesesScehalte
auf, die untersten beiden Horizonte deutlich wen{@ab. 5.3-7). Vor allem in WLHe9 kann aus der
rapiden Abnahme von ,g bei gleichzeitig hohem Anstieg der reduzierten rgaoischen
Schwefelspezies, dabei besonders in der AVS-Fraki@mif den Abbau organischer Substanz in
Zusammenhang mit mikrobieller Sulfatreduktion gésssen werden. In WLHelO dagegen ist nur
wenig Schwefel festgelegt. In Culmitzsch nehmenatisoluten $-Gehalte nach unten hin ab, mit
einem deutlich niedrigerer Wert in WLCu4 jedochhi&ontinuierlich. In Zinnborn enthalten die
obersten vier Horizonte rund doppelt so hobgtonzentrationen wie die untersten drei Horizonte,
vergleichbar mit den g-Anreicherungen in diesen Horizonten. Dieser Awmstifer organischen
Substanz in den jingeren Substratlagen von Zinnkamm mit der Entwicklung einer dichten
Moorvegetation in Verbindung gebracht werden.

5.3.4.3 Einschatzung des Redoxmilieus

Der Vergleich der Charakterisierung des Redoxnsliedurch E-Messungen und Uber
Schwefelspezies zeigt Differenzen, wie nachfolgekutz herausgestellt wird. Mit geringen
Konzentrationen einiger Elemente, darunter Uran eloeh auch Schwefel, fallt in Helmsdorf neben
dem oberflachennachsten Horizont WLHel der Nashglkzont WLHelO auf. Dagemessene
Redoxpotenzial dieser beiden Horizonte ist, ebenfalls im Unteiethzu den meisten anderen
Horizonten, stark positiv. Im Widerspruch zup-Hessung ist der relative Pyritschwefelanteil in
WLHel der zweithéchste des Wetlands. In Helmsdodiziert die Schwefelextraktion generell
sulfatreduzierende Verhéltnisse, jedoch nicht imgieschrittenen Stadium bzw. von anhaltender
Dauer. Die potentiometrisch ermittelten Redoxpateaz-200 bis +430 mV) dagegen sind in keinem
der Horizonte von Helmsdorf thermodynamisch aubesid flr Sulfatreduktion (vgl. Abb. 5.2-15 und
3.4-4). Auch in Culmitzsch liefern TRIS-Extraktiaimd Redoxpotenzial-Ermittlung (B/on -150 bis
+290 mV) kontrastierende Ergebnisse hinsichtlicts déefenverlaufs und der Einschatzung des
Redoxmilieus. Wahrend der oberste und unterstezbloridie hochsten Absolutgehalte reduzierter
Schwefelspezies aufweisen, wurden dort die pos#ivE,-Werte ermittelt. In Zinnborn ¢(Evon +110
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bis +420 mV) ist zumindest der relative Verlauf lidin Die niedrigsten Potenziale in WLZ3 bzw.
WLZS5 fallen mit den héchsten Absolutgehalten redrter Schwefelformen dieses Wetlands auf. Die
deutlich niedrigeren TRIS-Gehalte in Zinnborn stiemmmit dem héchsten Medianwert deg- E
Potenzialmessung Uberein, im Vergleich zu dem etwasiger positiven fEMedianwert in
Helmsdorf und dem noch geringer positiven Wert inin@tzsch. Auch die Schwefelextraktion
verdeutlicht diesen Entwicklungstrend im Vergle@ér drei Wetlands untereinander. In Culmitzsch
ist die Sulfatreduktion am weitesten fortgeschmitt8umme der Gehalte von AVS+CRS), wenn auch
bei verzégerter Umsetzung in Disulfidschwefel. D&sdfatreduktion eine Rolle spielt, ist jedoch fir
keinen der untersuchten Wetlandhorizonte aus dueittelten E-Potenzialen abzulesen.

Eine differenziertere Unterteilung des Redoxmilieusist mit den Kriterien von BRNER (1981b)
maoglich. Anhand der Konzentrationen an gelosteme&off und Schwefelwasserstoff im Sediment
und charakteristischer, authigener Mineralphaserd wias anoxische Milieu weiter unterteilt in
nichtsulfidisch, dabei post-oxisch oder methanisehd in sulfidisch. Die Spezies,Qund HS
schlieBen sich im Sediment gegenseitig aus undulsfa daher ebenso wie spezifische
Mineralparagenesen eine Einordnung des Redoxmiliibds). Beispielsweise eignen sich Mn(IV)-
Oxide als Indikatoren fiioxische Bedingungen. Sie werden noch vor der Sulfatredokteduziert
und dann hauptséchlich als Mn(ll)-Karbonate im Sexdfit gefallt (MORSE & LUTHER Il 1999).
Eisenoxide eignen sich nicht als eindeutige Anzeifijg oxidatives Milieu, da sie je nach
Kristallinitatsgrad auch im anoxischen Milieu langeit stabil sind (EVENTHAL & TAYLOR 1990).

Im post-oxischenMilieu treten noch keine Sulfide auf, aber typisdflinerale wie F&-Fe**-Silikate,
Siderit, Vivianit und Rodochrosit BRNER 1981b). Nitrat-, Mangan- und Eisenreduktion sind
charakteristisch. Da sowohl,@ls auch BS mangeln, werden Feund Mn™ angereichert. Dieses
Milieu wird nur bei einer begrenzten Verfligbarkein G,4 eingestellt (ibd.). Sulfidminerale unch,$i
sind charakteristisch figulfidischesMilieu, fir Mangan jedoch auch Rodochrosit (Mngf@ufgrund
der hoheren Stabilitat gegeniiber Alabandit (Mn®). nhethanischen Milieu erfolgt unter stark
reduzierenden Bedingungen ein weiterer Abbau osgher Substanz zu GHIm Sediment wurde
H,S aufgebraucht, weshalb 'Feém Porenwasser gelost bleibt bzw. als Siderit odigianit ausfallt
(ibd.).

Die Einschatzung des Redoxmilieus nach diesen ri@itenvird moglich, wenn dabei die Assoziation
von Sulfidschwefel und ausgewahliter reduzierterw&emetallphasen betrachtet wird, wobei das
Vorliegen letzterer aus den Ergebnissen der seépllemz Extraktion abgeleitet werden kann (Kap.
5.4). In dem verwendeten Protokoll dgindungsformanalyse werden Manganoxide in den ersten
drei Extraktionsschritten nicht aufgeldost ABON et al. 1996). Die Mobilisierung dieser
Redoxindikatoren erfolgt erst ab dem funften Sthri¢,maRig reduzierbar) durch
Ammoniumoxalatldsung, wobei Manganoxide bzw. -hyitte komplexiert oder reduziert werden.
Eine Freisetzung von Mangan in den ersten dreiakttnsschritten ist dagegen Hinweis auf noch
labilere Manganverbindungen. Oxisches Milieu wigdgch nur durch Mn-Freisetzungen im flinften
Schritt belegt. Die gering I6slichen, reduzierteraridankarbonate werden vermutlich im vierten
Extraktionsschritt aufgelést, wenn der pH-Wert duiZugabe von Natriumpyrophosphat auf 10
angehoben wird, sowie im sechsten Schritt durchaBagvon Zitronenséure. Ihr Vorhandensein
dokumentiert anoxisches Milieu im Sediment. StabBailfide werden im siebten Schritt
(Residualphase) geldst.

Die sequenzielle Extraktion der Wetlandproben h@ckinen hohen Anteil des Mangans in der
austauschbaren und saureldslichen Fraktion in lgsdnh. im zweiten und dritten Schritt des
Verfahrens (Tab. 5.4-5). Wahrend in Helmsdorf im adersten funf Horizonten die séureldsliche
Fraktion Uberwiegt, ist Mangan nach unten hin vsaureldslich und auch residual (Schritt 7)
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gebunden. In Culmitzsch dominiert klar die séurd@ts Bodenfraktion. In Zinnborn ist das meiste
Mangan bereichsweise in maRig reduzierbarer Forfourgden bzw. mit schlecht kristallinen
Eisenoxiden assoziiert (Schritt 5), oder aber net dustauschbaren oder residualen Fraktion.
Reduzierbare Manganverbindungen dominieren somitmiinnborn, oberflachennah in WLZ1 und
WLZ3. Sie zeigen fiir die obersten Dezimeter im $albsles WetlandZinnborn oxisches Milieu an,
was auch durch die Befunde der Schwefelextraktesiétigt wird.

Anoxisches Milieu dagegen wird in Helmsdorf und M@itksch an den hohen gelésten
Mangankonzentrationen deutlich (Tab. 5.2-18). DRRgenwasser sind zudem karbonatreich. Aus den
hohen Anteilen an M in der Lésung ist jedoch keine Uberséttigung vam-Kérbonaten abzuleiten
(vgl. Kap. 5.2.3.2.5), die Modellierung mit Phreengéigt dagegen eine Ubersittigung von MngPO
Spezies. Bereits ausgeféallte Mangankarbonate weselenutlich durch Befunde in der saureldslichen
Bindungsform repréasentiert. Da das Substrat nebemwteten Mangankarbonaten vigl@nthalt, ist
davon auszugehen, dass sich kein post-oxischesuMgiingestellt hat. Auch methanisches Milieu ist
eher auszuschlieRen, zumal reduziertes Eisen irPdegnwéassern der Wetlands nicht nachgewiesen
werden konnte (Methode Kap. 5.2.1), ebenso wenighMwildung (Tab. 4-8). Anhand der
Bindungsformanalyse konnte karbonatisches Eiseas&rfworden sein und auf Sideritbildung
hindeuten, jedoch in untergeordneten Konzentratiok@&lmehr ist in den Wetlands Helmsdorf und
Culmitzsch sulfidisches Milieu nach der Definitioron BERNER (1981b) dominierend, wobei
Bakterien den angebotenen organischen Kohlenstoff Qulfatreduktion nutzen; Mono- und
Disulfidbildung wurde durch die Schwefelextraktitrelegt. In Helmsdorf nimmt der Anteil der
Bindung von Mangan in der Residualphase mit defeTias WLHe9 zu; mdoglicherweise sind
Mangansulfide (Alabandit) beteiligt, da die hoheronKentrationen in der AVS-Fraktion die
thermodynamische Stabilitdt gegeniiber Mangankatborermdglichen. Auch das hoch konzentrierte
Eisen wurde zu hohen, nach unten hin deutlich dem@nden Anteilen residual gebunden. Der Anteil
von Eisenoxiden nimmt dagegen mit der Tiefe ab,awsrauf eine Reduktion des Eisens geschlossen
werden kann. Die residuale Phase enthalt hier n&ikaten vermutlich v. a. Pyrit. Authigene
Pyritbildung wurde in Helmsdorf mittels REM-Analythachgewiesen (Kap. 5.5.8ulmitzsch zeigt
anhand der TRIS-Spezies die deutlichsten Anzei¢tiesulfatreduzierende Verhéltnisse. Auch hier
ist viel Mangan in der Residualphase der sequderi&xtraktion festgelegt, und enorm hohe Anteile
an Eisen. Trotzdem konnte keine Bildung von Pyriittets Rontgendiffraktometrie und
Rasterelektronenmikroskopie gezeigt werden.

5.3.4.4 Assoziation von Schwefel und Metallen

Basierend auf den Ergebnissen, dass in den Wetlatelsisdorf und Zinnborn bisher keine
ausgepragte und uber langere Zeitrdume vorlieg&uffatreduktion nachzuweisen ist, und auf den
geringen Rangkorrelationen zwischen SchwefelspezidsEisen sowie Uberwiegend auch zu anderen
Schwermetalle?? ist nur ein maRiger Anteil sulfidischer Schwernfistmeralisationen in den
Substraten zu erwarten. Im Wetland CulmitzschesalieSulfidbildung etwas ausgepréagter sein, v. a.
von Monosulfiden. Aus der RangkorrelationsanalysehnSPEARMAN ist in WLCu nur fiir Mangan
eine hohe Korrelation zu CRSs(x 0,90), fir Mo und Mn auch zu DMFSs(x 0,82 bzw. 0,70)
abzuleiten, also zu™Sund $, trotz hohem AVS-Gehalt aber nicht zu Monosulffisefel. Bei der
Bindungsformanalyse (Kap. 5.4) kénnen solche Miisatonen indirekt ermittelt werden. Die
Ergebnisse der sequenziellen Extraktionen der &tpsbben zeigen allerdings keine

% Diese Korrelationsanalyse ist hier nicht dargéstelir das Wetlands Helmsdorf sind keine Elemenie
Schwefel rangkorreliert. In den Proben aus dem aWdtiZinnborn sind die sulfidbildenden Elemente @n,
Pb, Cd und Mo nur mit TRIS{F 0, 71-0,75), jedoch nicht mit einzelnen S-Speraagkorreliert.
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Ubereinstimmung zwischen den ermittelten Gehaltsnsiebten Extraktionsschrittes (Residualphase),
bei dem u. a. die sulfidische Bindung der Schweaifeetim Boden aufgelést wurde, und den
Ergebnissen der Schwefelspeziation. In der Regitlaak konnten die meisten Schwermetalle zu
hohen Anteilen und in allen Probenhorizonten exrahwerden (Kap. 5.4.5), wohingegen der
mitaufzulésende, stabil gebundene Sulfidschwef@J&raktion) v. a. in Culmitzsch und Zinnborn
gegenliber den anderen Schwefelspezies deutlichrrepri@sentiert ist oder nur in geringsten
Konzentrationen vertreten ist. Das muss darin betgtisein, dass diese Metalle hier kaum Sulfide,
sondern vielmehr stabile Silikate und andere Mileeigebildet haben. Mangan dagegen wurde
verstérkt in labileren Bindungsformen gefunden, dia. Mangankarbonate reprasentieren kdnnten.
Doch sollte das im siebten Schritt des Wetlandsm@a$ch geléste Mangan aufgrund der hohen
Rangkorrelation zu CRS in Sulfidform gebunden g@mesein. Der fehlende Nachweis von
Pyritmineralisationen (s. 0.) trotz sehr hoher Egghalte in der Residualphase von Culmitzsch kdnnte
z. B. darauf beruhen, dass Eisen dominant in sidiaer Bindung vorliegt. Es ist aber auch
wahrscheinlich, dass Eisen in der Residualphaseradiizierten Schwefelspezies assoziiert ist, die
Uberwiegend als monosulfidische Phasen mit gerifgestallinitdt aber doch hoher Stabilitat
ausgebildet sind und daher erst im siebten Schufjelést werden. Die Rangkorrelationsanalyse
deutet das nicht an; fehlende Korrelationen konaber auch darin begriindet sein, dass die
Pyritisierung unterschiedlichster Schwermetalle Wigsentliche Rolle spielt, also ein gleichzeitiger
Einbau mehrerer Elemente in Pyrit, z. B. bei Chaykit (s. 0.).

In der Regel weisen aber Monosulfidmineralen eimeéngere Stabilitét als Disulfidphasen auf. Es ist
daher zu spekulieren, ob die hoh@W¥S-Gehalte in Culmitzsch in Form von gering stabilen
Monosulfidmineralen gebunden sind, die bei der Bimgsformanalyse nicht erst im Residualschritt,
sondern teilweise oder komplett bereits in den mgegangenen Schritten aufgeldst werden. Unter
ahnlichen Bedingungen wie bei diesem Protokoll wardvon GIAMBERS et al. (2000)
Eisenmonosulfide in marinen und terrestrischenr8edien mit Ammoniumoxalatlésung (0,2 M, pH
2) extrahiert. Demzufolge sollte auch hier der fénfSchritt der Bindungsformanalyse
Monosulfidphasen freisetzen. Dokumentiert ist white die Auflosung von AVS-Phasen mit
Natriumcitrat-haltigen ~ Extraktionsmitteln ~ (RCHOUDHURY  2006); das lasst eine
Monosulfidextraktion in der sechsten Fraktion dies lngewendeten Protokolls vermuten, soweit das
nicht schon im flinften Schritt vollstandig erfolgt. Diese beiden Bindungsformen der Schritte 5 und
6 treten bei Fe, As, Cu und Ni hervor, untergeordmeh bei Zn, Co und teilweise auch bei Cr und
Mn. Uber Korrelationen kann die auffallig stark vetene AVS-Fraktion im Wetland Culmitzsch aber
keinem dieser Elemente zugeordnet werden.

Wahrend der ersten funf Extraktionsschritte derdBmgsformanalyse (Kap. 5.4) wurde Schwefel
analysiert, wodurch die Schwefelkonzentration imn deinzelnen sequenziellen Fraktionen als
Dokumentation der Auflésung von S-Verbindungen dedttet werden kann. Das ist nicht fir die
letzten beiden Extraktionsschritte moglich, da Mechritt 6 durch die Verwendung von
Natriumdithionit Schwefel extern zugefuhrt wurde.ieDprozentuellen Anteile des in den
Einzelfraktionen 1 bis 5 analysierten Gesamtschiwgfi00 %) sind in Tab. 5.3-9 dargestellt. Es ist
aber davon auszugehen, dass durch die Verfliclgigon HS aus der AVS-Spezies wahrend der
Extraktionen Minderbefunde fur die Schwefelgehalteliegen yAN DER VEEN 2003). Eigentlich
musste der meiste Schwefel in den Wetlands Helrhsahor Zinnborn zusammen mit der Organik des
Bodens freigesetzt werden, &gy die umfangreichste S-Spezies darstellt. Im Wetl@udmitzsch
wiirde der meiste Schwefel erst in der siebten knakauftreten, bei der auch Sulfide aufgel6st
werden; in den anderen beiden Wetlands sollte ®chridie zweitgrofite Bedeutung bei der S-
Mobilisierung haben.
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Tab. 5.3-9: Relative Anteile de&esamtschwefelsin den einzelnen Fraktionen 1 bis 5 der
Bindungsformanalyse(S in %). (Zusétzliche Erlauterungen in Kap. 5.4.)

Fraktion | 1 2 3 4 s 1 2 3 4 5

Helmsdorf Culmitzsch

WLHel 23 5 58 10 4 WLCul 60 11 5 19 5

WLHe2 30 5 51 11 3 WLCu2 68 8 5 14 2

WLHe3 45 5 27 19 2 WLCu3 72 11 6 8 3

WLHe4 41 5 18 32 3 WLCu4 85 7 2 4 1

WLHe5 37 3 2 57 1 WLCu5 81 8 4 5 2

WLHe6 52 7 4 35 3

WLHe7 68 6 2 21 2 Zinnborn

WLHe8 73 9 4 13 2 WLZ1 51 14 4 27 5

WLHe9 37 13 4 42 3 WLZ2 14 16 7 54 7

WLHel0 50 16 9 20 6 WLZ3 28 24 17 25 6
WLZ4 34 26 15 18 8
WLZ5 28 30 17 16 10
WLZ6 26 32 20 15 6
WLZ7 70 8 3 16 3

Anhand der Tabellenwerte ist zu erkennen, dashdibste Auflosung reduzierter Schwefelspezies
bei der sequenziellen Extraktion fast immer imenrsschritt erfolgte, alsavasserlosliche S-Spezies
Manche organische Bindungsformen sind wasserlo¢ligh Kap. 5.4.3.2) und offenbar fiir die hohen
S-Mobilisierungsraten zustandig; auch die anal{esierSulfatgehalte im Porenwasser sind damit
bedingt vergleichbar. Dann tritt im Wetland Helmddaberflachennah die saureldsliche S-Bindung
hervor, wahrend S in tieferen Substrathorizontenctdudie Auflésung organischer Bestandteile
mobilisiert wurde. Auch in den anderen Wetlandglist Freisetzung von Schwefel in diesem vierten
Extraktionsschritt wie erwartet auffallig. Die gegsten S-Mengen wurden mittels Komplexbildner
(Schritt 5) freigesetzt, da damit v. a. Oxidmineraufgelost werden. Insgesamt korrespondieren die
Ergebnisse fir Schwefel aus den beiden Extraktienfishren (Kap. 5.3 und 5.4) relativ gut.

5.3.5 Zusammenfassung der angewendeten Schwefelextraktiam
Charakterisierung des Redoxmilieus

Um die herrschenden Redoxbedingungen in den Wetlardlasslicher zu ermitteln, wurde die

Schwefelspeziation an Profilen in rezenten Wetladdsenten ermittelt. Der fixierte anorganische
Schwefel liefert Hinweise auf das AusmaR der Swdfatktion in den Wetlands. In den Substraten
treten Schwefelmineralisationen in  unterschiediictheOxidationsstufen auf, was durch

Redoxbedingungen, mikrobiologische Prozesse sowie ®&ubstrat- und Porenwasser-

Zusammensetzung gesteuert wird. In Folge gekopfRéidoxprozesse und Stofffllisse konnte sich ein
biogeochemischer Schwefelkreislauf entwickeln,ider Spezies der Fraktionen DMFS und AVS zur
Festlegung von Disulfiden (CRS-Fraktion) fuhrt. ldige Korrelationen zwischen den relativen

Konzentrationen der Fraktionen AVS und CRS in Helonk und Culmitzsch untermauern dessen
Existenz, direkte Beziehungen der Spezies sinctledar in Ausnahmeféllen abzuleiten. Andererseits
sprechen Befunde wie der fehlende Trend einer hoigilichen Umsetzung im Tiefenverlauf auch fir

direkte Ausfallung von Disulfidmineralen, i. d. Ryrit, ohne AVS-Zwischenstufen.
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Zusammengefasst lassen sich die Milieubedingungeten drei untersuchten Wetlands anhand der
Schwefelspeziierung deutlich unterscheiden. In Kdlonf und Culmitzsch dominieren in der TRIS-
Fraktion die starker reduzierten Schwefelspezie¥JACRS), was auf Pyritbildung hindeutet.
Besonders die teilweise hohen Konzentrationen a §iRd ein klares Anzeichen flr Sulfatreduktion.
Der anorganisch fixierte Schwefel betragt in Helarédind Zinnborn aber nur einen Bruchteil des
gesamten, festgelegten Schwefels, der Uberwiegen®,avorliegt. Daher kann davon ausgegangen
werden, dass sich in den Wetlands im Verlauf démwel&keine langanhaltenden, reduzierenden
Bedingungen mit quantitativer Pyritbildung eingésthatten. In Culmitzsch Ubertrifft die AVS-
Fraktion alle anderen Schwefelformen; insgesamt&ntieses Wetland hohe Konzentrationen an
reduzierten Schwefelspezies und zeigt deutlicheefshen von sulfatreduzierenden Verhaltnissen.
Die Umsetzung in starker reduzierte Disulfidspeadsigte bisher nur untergeordnet. Zinnborn mit
nur wenig Schwefel in anorganischer Spezies haSirhstrat Uberwiegend elementaren Schwefel
(DMFS-Fraktion) fixiert. Dieser bildet sich z. Budth mikrobielle Oxidation von §$, ist aber auch
als Zwischenstufe der Pyritgenese anzusehen. Atsgerereduzierte Form deutet er in Zinnborn ein
starker oxidierendes Milieu an.

Das Redoxmilieu der Sedimentationsrdaume konnteslsitter Ergebnisse aus der Schwefelextraktion
und der Bindungsformanalyse nach dem Schema veRNBR (1981b) detaillierter eingeordnet
werden. Speziell aus der Assoziation von SulfidsfeWwzu reduzierten Mangan- und Eisenphasen ist
abzuleiten, dass in Zinnborn ein im Wesentlicheisahes Milieu vorliegt. Dagegen lassen sich die
Wetlandsubstrate in Helmsdorf und Culmitzsch dudighhohen Gehalte an Disulfidschwefel und an
Mangan, das vermutlich aus karbonatischer Bindumgsfgelost wurde, zusammen mit hohepC
Gehalten als sulfidisches Milieu charakterisieren.

5.4 Bindungsformanalyse (Sequenzielle Extraktion)

5.4.1 Einleitung: Indirekte Ermittlung von Element-
Bindungsformen durch sequenzielle Extraktion

Auslaugungsverfahren (auch Extraktionen, Elutionder Bindungsformanalysen genannt) sind ein
nutzliches Instrument, um die Aufteilung von Spwlementen auf verschiedene chemisch und
mineralogisch unterschiedliche Sedimentfraktionenegfassen und damit die Bindungsformen und
Bindungsstérken der Elemente zu charakterisiereB.(ZESSIERet al. 1979). Es erfolgt dabei i. d. R.
eine Speziesunterscheidung nach der chemischeriRgalbzw. Bioverfigbarkeit, jedoch nicht nach
den insgesamt moglichen Bindungsformen eines Elese(BTTNER 1999). Die 6kologische
Bedeutung von Schwermetallen und toxischen StoffienUran in Béden wird vor allem durch deren
leicht zu mobilisierende Anteile bestimmt.

Die Bindungsformanalyse an Sedimentproben aus déerauchten Wetlands erfolgte sequenziell,
wobei die Stabilitdt des im Wetlandsubstrat zurigtkatenen Urans indirekt bestimmt wurde. Das hat
gegeniber direkten Nachweismethoden von Uranmisati@nen (XRD, Kap. 5.2.3.1.6, REM, Kap.
5.5.3) bzw. Bindungsformen (XPS, EXAFS, Kap. 5.5dgn Vorteil, dass geratespezifische
Nachweisgrenzen nicht Uberschritten sein missen dasl Verfahren mit geringerem Aufwand
hinsichtlich Kosten, Praparation und Zeitumfangctigefihrt werden kann. Bei der sequenziellen
Extraktion werden Substratproben in einer Sequeoz Behandlungsschritten mit zunehmend
aggressiveren Extraktionsmitteln behandelt, wodudifé in unterschiedlichen Bindungsformen
festgelegten Schwermetalle extrahiert bzw. aufgel@sden (ZIEN & BRUMMER 1989). Auf diese
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Weise kann auch eine detaillierte Aussage tbeldasverhalten von Uran erzielt werden, aus dem
zudem die Mobilisierbarkeit unter bestimmten Umeieltilissen, wie z. B. durch sauren Regen oder
saure Sickerwassereinflisse, ableitbar ist. Didestueise Extraktion soll eine Abschatzung der
Gehalte an mobilem, potenziell mobilisierbarem €irgrtem Uran im Sediment ermdéglicheng(EN
& BRUMMER 1991, ®WDER et al. 2003) und erfolgte beim angewendeten Veefalfs. u.) in sieben
subsequenten Schritten. Sie erlaubten die nachidégenterscheidung der Bindungsformen der
Elemente, die an den Béden (vgl. Kap. 5.4.3.2, rzmbN & BRUMMER 1991, LEWANDOWSKI et al.
1997) bzw. am biologischen MaterialEN DOORNKAAT KOOLMANN 1996, in FAMEL 2001) der
Wetlandsubstrate festgelegt wurden.

A Mobile und kurzfristig mobilisierbare Elemente:

* Wasserlosliche Schwermetalle (Schritt 1).

« Sorbierte, bioverfiigbare Fraktion, die sowohl austabare, d. h. schwach an Oberflachen
(Tonmineralen, organischen Substanzen, Eisenoxig®m.) adsorbierte Schwermetalle
umfasst, als auch leicht I6sliche metallorganig€bmplexe (Schritt 2).

B Langfristig freisetzbare Elemente:

e Saureldsliche Sedimentfraktion aus spezifisch som bzw. oberflachennah okkludierten
Spezies sowie metallorganischen Komplexen gerifBjadungsstérke. Bei organischer
Matrix: Komplexe Bindungen an schwach saure GrupgenB. phenolische und
carboxylische, durch pH-Wert-Absenkung freisetzhanen der Biomembran) (Schritt 3).

¢ Oxidierbare bzw. im alkalischen Milieu lésliche $edntfraktion mit Elementen, die
primar an organische Sedimentphasen gebundenSumditt 4).

C Fixierte Elemente:

* Leicht bzw. maRig reduzierbare Sedimentfraktion Ekmenten, die an schlecht kristalline
Eisenoxide oder komplex an stark saure Carboxyfggnpgebunden sind (Schritt 5, erfasst
hier auch Mn-Oxide) sowie an hoher kristalline Bisdde gebundene, unter stark
reduzierenden Bedingungen freisetzbare Elementwi(Sg).

¢ Kristalline Sedimentfraktion, d. h. strukturell ggbaute Elemente (Schritt 7).

Die schrittweise Abfolge erfasst zunehmende Bindstigken zwischen Uran und seinen
Bindungspartnern im Substrat, was eingeschranktersettiedlichen chemischen Prozessen
zugesprochen werden kann, z.B. Adsorption oderorpdration in Eisenoxiden. Im siebten
Extraktionsschritt wird Uran gelost, das in Fornabsier Mineralphasen vorliegt. Durch die
Chemikalien werden unterschiedliche Milieubedingemgrzielt, indem wechselnde pH-Werte und
Redoxpotenziale eingestellt oder Komplexbildnegebracht werden. Das jeweils in Lésung gehende
Uran ist ein Indikator fiir die Sensibilitat des @kstems beziiglich saisonaler Schwankungen und
anderweitig induzierter Fluktuationen (z. B. Andegan von pH, Salzfracht, Durchflussrate oder
variierende mikrobielle Aktivitat).

5.4.2 Verfahrensauswahl und Erlauterungen zum methodische
Vorgehen

Die meisten der etablierten Extraktionsverfahrenarekterisieren die Bindungsformen von
Schwermetallen an Sedimenten. Fiir die BodenkunblerhZIEN & BRUMMER (1989) ein optimiertes
sequenzielles Extraktionsverfahren aus dem Velyleicer Reihe anderer Verfahren (u. BS3iERet
al. 1979, BRSTNER & CALMANO 1982) entwickelt, das heute einen Standard flueezjelle
Untersuchungen von Schwermetall-Bindungsformen teléirs Es wurde fiir oxidierte Boden
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beschrieben, was aber meist im Widerspruch zum an@thilieu steht, sowie fir maRig
karbonathaltige (< 5 % CaGJbis karbonatfreie Boden €EN & BRUMMER 1991). Die untersuchten
Wetlandprofile aus Helmsdorf und Culmitzsch habercldgehend héhere Kalkgehalte (Tab. 5.2-10).

Tab. 5.4-1: Verfahren zur sequenziellErtraktion geologischer Materialien, deren Verwendung
zur indirekten Ermittlung der Bindungsform vbhian in der Festphase dokumentiert
wurde. (KW = ,Total*-Aufschluss mit Kdnigswasserrdhgefihrt.)

Verfahren Extraktions- Extrahiertes Material Anwender
schritte
(TESSIERet al. 1979, modifiziert)| 6 schlackenhaltige Boden (TRAUTMANNSHEIMER et al.
1998)
(MILLER et al. 1986, modifiziert) 6 Auensedimente (BATSON et al. 1996)
Wetlandsedimente (KAPLAN & SERKIZ 2001)
Auen- und Wetlandsedimente (SOWDER & BERTSCH2002)
Auensedimente (SowbER et al. 2003)
(CHUNGUO & ZIHUI 1988) 7 kontaminierter Boden HOUM & EVANS 1998)
(ZEIEN & BRUMMER 1989) 7 Haldenboden (DUDEL et al. 1997)
Haldenbdden (SCHONBUCHNER2003),
usw.
(YANASE et al. 1991) 5 Quarz-Chlorit-Schiefer und ~ (YANASE et al. 1991)
Verwitterungsprodukte
3 Uranminerale in Gesteinen  (DEL NEROet al. 1999)
5 kohlefiihrende Tonsteine (SCHONWIESE2007)
(CrEsPOet al. 1996) 6 granitische Kiluftfillungen KEsPoet al. 1996)
Kationen-Harz-Austauscher (Typ 2 Torf (BRAITHWAITE et al. 1997)
Duolite C225)
NIST (SCHULTZ et al. 1996) 4 Seesedimente CKBLTZ et al. 1998)
BCR (THOMAS et al. 1994) 3 Ackerbdden (BUNZL et al. 1995)
3 kontaminierte Béden (DHOUM & EVANS 1998)
4 Sedimente (Howe et al. 1999b)
(URE et al. 1993, madifiziert) 4 Wetlandsedimente OfCzEEet al. 2002b)
(TESSIERet al. 1979, modifiziert, 5 Bdden aus Wetland Lengenfeld E(SEL 2002)
Mikrowellenanwendung)
(TESsIERet al. 1979, BRSTNER | 5+ 1 (KW) rezente Flusssedimente ZEGKA et al. 2003)
& CALMANO 1982)
(QUEVAUVILLER et al. 1997) 4 Haldensubstrat, Auensediment&CKBRS2005)
(FORSTNER& CALMANO 1982) 5+ 1 (KW) Haldenbdden (DMT 1994)
(RoH et al. 2000, Modifikation 5 Bdden (PH et al. 2000)
von fiinf anderen Verfahren)
(PERCIVAL 1990, BRCIVAL et al. 5 glazigene Sediment, See- und(PERCIVAL et al. 1990)
1990) Flusssedimente
5 tonige Vulkanoklastika (Nosecket al. 2004)
5 kohlefiihrende Tonsteine (SCHONWIESE2007)




Zu beachten ist, dass Interpretationen nur eingaskhauf Uran Gbertragen werden kdnnen, da es ein
zu den meisten Schwermetallen chemisch kontrareisalten zeigt (vgl. Kap. 2.1.1). Eine plausible
Interpretation der Mobilitat bzw. Bindungsform esné€Elementes setzt die Anwendung eines
etablierten Extraktionsverfahrens voraus; fir eBiadungsformanalyse von Uran sind aber nur
wenige Erfahrungen dokumentiert. In Tabelle 5.4iid sVerfahren aufgelistet, die fur die Ab-
schatzung verschiedener Bindungsanteile von UranBamlen, Sedimenten oder Festgesteinen
beschrieben wurden.

Anhand eines Vergleichs z. B. der Anzahl der Extoaisschritte, der eingesetzten Bodenarten und
Urankonzentrationen, der Qualitat der Dokumentatitms Verfahrens und der Durchfuhrbarkeit
wurden Vor- und Nachteile der unterschiedlichenfataren abgewogen. Als am besten geeignet
erwies sich ein modifiziertes Verfahren nachLIMR et al. (1986), das bereits vomBs0ON et al.
(1996) bis ®WDERet al. (2003) wiederholt zur Extraktion von Wetlaadimenten im Bereich einer
ehemaligen Radionuklid-Aufbereitungsstatte angewemdirde (vgl. Tab. 5.4-1, 2. Zeile). Von den
Erstbeschreibern wurde es an organikreichen Probien Kuhmist eingesetzt. Das modifizierte
Verfahren sieht sieben Extraktionsschritte vor, denen durch verschiedene Chemikalien die
Milieubedingungen (u. a. {FPotenzial und pH-Wert) derart veréndert werdenssdaine
Remobilisierung von Uran erfolgt. Bei jedem dieSehritte kann die Bindungsform des Urans, und
damit die Bindungsstérke, interpretiert werden kaBntscheidend fur die Verfahrensauswahl war,
dass ®WDER & BERTSCH(2002) in den Extraktionslésungen parallel zu detrdktionsstufen eine
direkte Uranbestimmung unter Nutzung von Synchnsiahlung vorgenommen haben. Mittels
Rontgenabsorptionsspektroskopie (XANES) wurden @&tadsstufen der Uranphasen bestimmt,
wohingegen mit der Rontgenfluoreszenz (SXRF) diemiiche Verteilung von Uran untersucht
wurde. Mit einer Kombination dieser Verfahren kandte Deutung der in den einzelnen Extraktions-
schritten gelésten Uranspezies daher durch digéstimmungsmethoden prazisiert werden.

Die geldsten Uranphasen und die dafir verwendetdralfionsmittel sind in Tabelle 5.4-2 nach
aufsteigender Losungsstarke aufgelistet. Schritvufde im Gegensatz zu den Literaturangaben
modifiziert durch die Verwendung von Flussséaure (HF), Pershlme und Salpeterséure anstelle von
Kdnigswasser, um auch silikatische BestandteileRimtfraktion aufzulésen. Der in der Bodenkunde
verwendete Kdnigswasseraufschluss zur AufldsundRestfraktion ist als Methode zur Bestimmung
von Gesamtkonzentrationen eigentlich nicht geei¢neB. HORNBURG & LUER 1999). Letztendlich
erfolgte die Bestimmung der Totalgehalte durchstdsirehaltige Aufschliisse an Probenaliquots mit
anschlieBender Differenzenberechnung zu den Koratemssummen der Schritte 1 bis 6, da die
Auflésung der Restfraktion verfahrenstechnisch @udnen Fehlern gefuhrt hat (vgl. Kap. 5.4.3.4).

Ein weiterer Zwischenschritt bei dem voraiBON et al. (1996) adaptierten Protokoll wurde auf
Grundlage der Untersuchungen voow®bER et al. (2003) ausgelassen. Diese Extraktionsstaie
urspriinglich zwischen dem dritten und vierten Sthngesetzt, bezogen auf das geénderte Protokoll
(Tab. 5.4-2). Es handelt sich um die Fraktion,glieaR Definition an Manganoxide gebunden ist und
bei Extraktion mit Hydroxylamin-Hydrochlorid- L&sung, einem schwachen Reduktionsmittel,
geldst wird. Das wirde bei biologischen Matrizestabomplexe Bindungen an Amino-N-Gruppen
erfassen (EN DOORNKAAT KOOLMANN 1996, in FAMEL 2001). WDER et al. (2003) beobachteten
mit dieser Chemikalie hohe Extraktionsraten fiir tJtand vermuteten, dass die Mobilisierung des
Urans nicht selektiv auf Mn-Oxide beschrankt bliBaher wurde hier auf diesen Schritt verzichtet,
zumal der Mangangehalt der Substrate und damit\dibrscheinlichkeit einer Assoziation mit Uran
im Vergleich zum Eisengehalt in den meisten deensoichten Proben deutlich geringer ist. Die an
Manganoxiden gebundenen Elementgehalte werden etathim fiinften Schritt geldst, ggf. auch im
sechsten und siebten Schritt. Sowohl Ammoniumostadatingen (Schritt 5) als auch Na-Dithionit-

23(



Loésungen (Schritt 6) vermdgen Hydroxylamin-Hydraehd-losliche Metalle zu 16sen (BANS et al.
1978, zitiert in ®WDER et al. 2003).

Tab. 5.4-2: Protokoll zum gewahlten sequenziellen Extraktionsverfahi@argestellt sind die
mobilisierbaren Fraktionen und zugehorigen Extralgmedien (MLER et al. 1986,
modifiziert nach BTsoN et al. 1996, und @vDER et al. 2003).

Gewuinschte Fraktion Extraktionsmedium chem. Fbrme Konz.[mol/L]
bzw. Menge

1 |wasserloslich entionisiertes Wasser H,O

bei pH 5,5
2 |austauschbar Calciumnitrat bei pH 5 CagNO 0,5
3 |saureldslich Essigsaure CH;COOH 0,44
+ Calciumnitrat beipH 2 Ca(NG;), 0,1
4 |organisch gebunden Natriumpyrophosphat ~ Na,P,0; 0,1
bei pH 10

5 |leicht reduzierbare Phasen Ammoniumoxalatlésung  (NH4),C,0, 0,175
(assoziiert mit schlecht kristallinen Fe- + Oxalsaure bei pH 3 H,C,04 0,1
Oxiden)

6 |maRig reduzierbare Phasen Na-Citrat CgHsNazO; * 2 0,15
(assoziiert mit hoher kristallinen Fe-  + Zitronensaure H,O 0,05
Oxiden) + Na-Dithionit bei pH 5 CsHgO- 0,29

N&S;,04

7 |Restfraktion (Kristallgitter von SilikatenFlusssaure HF 3mL

etc.) + Perchlorséaure HCIO, 3mL
+ Salpetersaure bei pH << HNO; 2mL

Bei dem darauffolgenden Schritt 4 gilt die Einsctiiéng, dass einNatriumpyrophosphat-Losung
nicht nur die Organik auflést, sondern aufgrund desen pH-Wertes (pH 10) die Bildung stabiler
geldster Uran-Karbonatkomplexe forciert Of>ER et al. 2003). Dadurch konnte das
Extraktionsmittels von Schritt 4 bei Uran nicht repezifisch fir organische Bindungsformen sein,
sondern Uran auch aus anderen Bindungsformen siebdn. Fur die restlichen Elemente bleibt die
Selektivitat der Na-Pyrophosphat-Losung jedoch detvéibd.). Bekraftigt wird diese Vermutung
durch Ergebnisse der hier beschriebenen Verfahmeresalung. Mit den Wetlandproben wurde eine
zertifizierte Referenzprobe extrahiert, bei deratgianische Kohlenstoff ausgegliiht worden ist. Dahe
darfte der Extraktionsschritt 4 mangels organiscBedenfraktion kein Uran freisetzen. Trotzdem
wurde aus dieser Probe durch eine Na-Pyrophospimirg mit Ausnahme der Restfraktion die
héchste Urankonzentration unter den sieben Sequnentehiert. Das fur die ,organisch gebundene*
Fraktion eingesetzte Extraktionsmittel ist im Fallen Uran also relativ unspezifisch, starker
spezifisch jedoch z.B. fir Ubergangsmetalle wie, Nin, Co, Cu, Mn, wie auch die
Untersuchungsergebnisse mit vergleichsweise garigmzentrationen dieser Elemente im vierten
Schritt zeigen.

Fur Wetlandsedimente mit saisonal schwankendem &t&ssgel und Redoxpotenzial wird erwartet,
dass schlecht kristallind-e-Oxide infolge Aufldésung und Wiederausfallung die domieiede
Eisenspezies darstellen. {8DER et al. 2003). Haufig wird Eisen dabei durch Al, dder Mn
substituiert. Im funften Extraktionsschritt sindhéa hohe Mengen dieser Elemente zu erwarten. Mit
Laborstudien wurde durch HDMPSON et al. (2006) jedoch auch gezeigt werden, dass der
Kristallinitatsgrad infolge mehrmaliger Redoxzyklemnehmen kann, wodurch eine Umverteilung der
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Elemente in den sechsten Extraktionsschritt erfolggirde. Diese Annahmen konnen in den
untersuchten Proben nicht belegt werden. Hier wbedeler sequenziellen Extraktion nur Mn aus der
Reihe der fraglichen Elemente mitbestimmt, sowi@AParallelproben aus dem uranreichen Horizont
WLZ2. Vor allem Al wurde zu hohen Anteilen im fleft Schritt gefunden. Fir beide Elemente
Uiberragen die Konzentrationen im flinften Schrigtdiés sechsten Schrittes. Das gilt &hnlich furrEise
mit dem Unterschied, dass im Wetland CulmitzschenéhGehalte hoher kristalliner Fe-Oxide
vorliegen, legt man die Bindungsformanalyse desr&sugrunde (s. u.).

5.4.3 Extraktionsprozess, Analytik und Auswertung

5.4.3.1 Probenvorbereitung, Versuchsdurchfihrung

Fur die Extraktion, die in Anlehnung an die Besdfwag von ®WDER et al. (2003) durchgefiihrt
wurde, wurden Substratproben verwendet, deren Raser sofort nach der Probenahme im Labor
mittels Zentrifuge groRtmoglichst entfernt wurdeafK 5.1.3). Nach der Zentrifugation wurden diese
Proben in PE-Beutel mit Argonfillung bei ca. mi2&°C in Dunkelheit eingelagert, kurz vor der
Durchfiilhrung der Extraktion aufgetaut und bei 60if€C Ofen fir 65 Stunden getrocknet. Das
Sediment wurde mit Mérser und Pistill schonend émlert und gesiebt (< 500 pum). Zur Herstellung
der Losungen dienten Chemikalien des Reinheitsgrada. (mit Ausnahme von HF aufdestilliert)
und Reinstwasser. Extraktionsgeféae, Zentrifugeiberhund Einwegspritzen wurden vor Gebrauch
fir mehr als 24 Stunden in Séaure eingelegt undidiesp

Jeweils ca. 0,75 g des Feinsedimentes wurden saglienit 30 mL (45 mL bei Schritt 1, 15 mL bei
Schritt 6) der jeweiligen Reagenzien extrahiertleim sie in verschlieBbaren Zentrifugenbehaltern
(Polypropylen, 50 mL) auf einem Schutteltisch (Hedtr Bihler SM25, 175 U/min.) fur die
vorgeschriebene Dauer behandelt wurden. Innerhaibr eExtraktionsserie wurden 16 Proben
extrahiert. AuBer bei der ersten Fraktion erfolgteischen den Extraktionsschritten jeweils ein
Reinigungsdurchgang, wobei die Feststoffprobe fileizStunden mit 0,028 Ca(NQ),-Losung
zentrifugiert wurde, um Chemikalienriickstande ztfeznen. Diese Losung wurde wie b@\8DER et

al. (2003) verworfen. Die Menge der im Rickstandbliebenen Extraktions- und Waschlésung
wurde nach jeder Wéasche gravimetrisch bestimmtAussagen zur Verdinnung treffen zu kdnnen.
Am stérksten stieg das Gewicht der Einzelprobersawén dem 4. und 5. Extraktionsschritt an, um
maximal 4,5% bzw. mittlere 2,1 %, d.h. hier kanrdie Extraktionslésung nur ungeniigend
entnommen werden. Eine Wagung nach der Extraktefmte im Anschluss an den 5. Schritt zeigte
jedoch Gewichtsabnahmen um etwa die gleichen Betrhgr konnte die Flissigphase von den
Proben wieder besser abgetrennt werden. Wahrend fils den 5. Schritt ein gewisser
Verdinnungseffekt zu vermerken ist, spielten Ri&ide in den anderen Schritten keine Rolle.

Die Extraktionsdauer firr die Einzelschritte schwankwischen 0,5 und 24 Stunden. Der 5. Schritt
war in Dunkelheit auszufiihren, Schritt 6 dagegensbe’C (Erwarmung im Wasserbad). Ansonsten
wurden die Extraktionen bei Raumtemperatur bei2da?C durchgefiihrt. Nach den Extraktionen
wurden die Uberstehenden Losungen abzentrifugségtria Laborzentrifuge Typ 2-15, 15 Min., 2000
Umin™), durch 0,22 um Membranfilter filtriert, durch Angern auf pH-Werte um 2 eingestellt und bei
ca. 5 °C in Dunkelheit bis zur Analyse aufbewahrt.
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5.4.3.2 Bedeutung der Extraktionsschritte

Bei der Elution mit entionisierte/asserwerden wasserlésliche Salze und lonen, die auobnsin

der Bodenldsung vorliegen, mobilisiert. Daneberdvder wasserldsliche, leicht abbaubare Anteil der
organischen Bodensubstanz erfasst. Hierbei haadedich um die unmittelbar 6kologisch wirksame
Fraktion. Physikalische oder chemische Wechselwiglem, die zur Festlegung der Schadstoffe
beitragen, werden nicht betroffen. Um diese Bingumgnzugreifen, werden bei den nachfolgenden
Schritten dieParameter pH-Wert, Redoxpotenzial, Salzfracht, organischehlgnstoffgehalt und
Austauschkapazitdgezielt verandert Allein durch zunehmende lonenstarke wird die lob&leit der
Schwermetallionen erhoht, da eine Erniedrigung Aktivitatskoeffizienten der an Reaktionen
beteiligten Komponenten erfolgt. Es kommt jedochchawzu Verdrangungsprozessen an den
vorhandenen Sorptionsplatzen und zur Bildung liisli@norganischer Komplexe.

Mit einem Neutralsalz wi€alciumnitrat wird die Austauschkapazitat des Bodens fiir unfpehi
sorbierte Schadstoffe beurteilt (vgl. Kap. 3.4.2.8pezifisch sorbierte Stoffe sollen i. d. R. nicht
erfasst werden, sondern nur leicht austauschbareittelbar an Oberflachen angelagerte lonen. Zum
Austausch tragen sowohl pH-unabhéngige, sog. pemtanLadungen bei, die bei Tonmineralen
durch isomorphem Ersatz von lonen unterschiedlidéertigkeit entstehen, als auch pH-abhéangige,
variable Ladungen an Hydroxylgruppenid® & STumMm 1995, SHEFFER & SCHACHTSCHABEL
2002). Mit einem hohen Anteil an variablen Ladungesitzen Fe-, Mn- und Al-Oxide und Hydroxide
eine ausgepragte Sorptionskapazitat (ibd.), dieouhiher ist, je geringer der Ordnungsgrad der
Kristallstruktur ist (KUNTZE & HERMS 1986). Oxide besitzen ebenso wie Huminstoffe &ineh
hohere Kapazitéat unspezifischer Sorptionsplatz& atsninerale (ibd.). Da es sich beim Einsatz eines
Neutralsalzes nur um geringe Milieuveranderungendély, spricht man von der in kurzer Zeit
nachlieferbaren Fraktion &EN 1995), mit ebenfalls hoher 6kologischer Relevanfgrand der
Verfluigbarkeit fir Organismen (INBABIN & BOWMER 1992).

Anderungen des pH-Wertes bewirken die Schadstoffiligferung aus dem potenziell
mobilisierbaren Schwermetallvorrat {EN & BRUMMER 1989). Zu diesem Pool wirden auch die
Bindungen an Manganoxiden zahlen, die bei leicbuzerenden Verhaltnissen gewonnen werden
kénnen. Sie wurden bei dem angewendeten Extraktofadiren jedoch nicht abgetrennt und werden
erst im fiinften oder sechsten Schritt komplexier breduziert (s. 0.).

Durch Calciumnitrat und Essigsaure wurde bei einem pH-Wert von 2 die séaureldsliche
Bodenfraktion erfasst, u. a. Karbonate und mit 8&wstauschbare Metalle. Einerseits werden dabei
die chemischen Bindungen einer spezifischen Seorptiofgeldst, anderseits auch oberflachennah
unspezifisch okkludierte Spezies, die physikalisgttandere Mineralphasen eingeschlossen wurden
(vgl. Kap. 3.4.2.3). Auch labile metallorganischerifplexe (vgl. Kap. 3.4.4.2) werden zerstontIER

& BRUMMER 1991, LEWANDOWSKI et al. 1997). In einem Uberwiegend organischemitedvie in
manchen Horizonten der Wetlandsubstrate werdennjomte iber komplexe Bindungen an
phenolische, carboxylische oder andere schwackesaaruppen von Biomembranen gebunden sind,
durch pH-Wert-Absenkung ebenfalls mobilisierteEl DOORNKAAT KOOLMANN 1996, in HAMEL
2001).

Wirde die organische Bindung im Gegensatz zu digéserendung mit HO, ermittelt werden, sollte
vierwertiges Uran mit oxidiert werden, wodurch @ieBindungsform auch stabil gebundenes Uran
enthalten wirde (QeTzee et al. 2002b). Im verwendeten Protokoll werden nhia-
Pyrophosphatlésungbei pH 10 die Anteile der organischen Bodensulzstaridsung gebracht, die
Uber polyvalente Kationen an Mineralphasen wie Tioenale gebunden sind (EERBROCK et al.
2005). Sie sind durch diese Bindung vor einem ntilgitien Abbau besser geschitzt, gelten daher also
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als schwer abbaubar im Vergleich zur wasserlogticbeganischen Bodensubstanz (ibd.). Na-
Pyrophosphat wirkt als Dispergierungsmittel, dae ffieien Oberflachen der Tonminerale mit
Natriumionen belegt und gleichzeitig eine Ladungseleiebung erzeugt, wodurch die flockende
Wirkung der Tonminerale aufgehoben wird. Im all@lisn Milieu werden besonders Fulvoséuren
aufgelost, wodurch daran gebundene Metalle fretgeseerden, es bilden sich aber auch leicht
I6sliche Hydroxokomplexe, die zur Mobilisierung toegen (HERMS & BRUMMER 1980, zitiert in
KLEY 1999). Organisches Material, das durch Oxidatimnstchwierig aufzulésen ist, z. B. mit hohen
Ligningehalten, soll durch Na- Pyrophosphat nicfasst werden (KPLAN & SERKIZ 2001).

Die Bindungen an schlecht bis gut kristallisierteseBoxide und die Festlegung in Form von
Sulfidmineralen bzw. im Fall des Urans, das keindfi& bildet, in Form einiger Oxide und u. a.
Silikate (vgl. Kap. 2.1.1), sind erheblich stahilseodass die gebundenen Schwermetalle nur bei pH-
Werten im stark sauren Bereich oder unter reduzitne Bedingungen mobilisierbar sindC(&FFER

& SCHACHTSCHABEL 2002).

Mit einer Ammoniumoxalatldsung, mittels Oxalséure eingestellt auf einen pH-Wert 8, werden in
Dunkelheit nur schlecht kristalline Hydroxide undi@® geldst, beispielsweise des Eisens, Mangans
oder Aluminiums (BMM 1932, $HWERTMANN 1964, ORSTNER & CALMANO 1982, KAPLAN &
SERKIZ 2001). Unter diesen Bedingungen erfolgt eine Kaxiprung des Metalls (&fzEL 2004).
Wird die Extraktion dagegen bei Lichteinfall dureffighrt, erfolgt eine Reduktion der Metallphasen,
z. B. zu F& nach der Formel 0, + FeO; + 6 H — 2 CQ + 2 Fé" + 3 H,O (WISOTZKY &
CREMER 2003, WETZEL 2004). In Uberwiegend organischen Substraten wemdeOxalatpuffer auch
komplex an stark saure Carboxylgruppen gebundesradtite erfasst.

Hoher kristalline Oxide z. B. des Eisens kdnnercduReduktion und Komplexierung mitte@strat-
Dithionitldsung mobilisiert werden (MHRA & JACKSON 1960). Dabei erfolgt die Reduktion nach
dem Schema®; + 6 F€" + 8 OH — 2 SQ™ + 6 Fé* + 4 H,O (WETZEL 2004). Na-Citrat wirkt als
Puffer und Ligand fiir die Komplexierung z. B. voa & wodurch Hydroxid-Niederschlage verhindert
werden (ibd.). Falls die geringer kristallinen (Hy®xidphasen nicht zuvor weggeldst wurden,
werden sie miterfasst, ebenso Huminstoffe, v. &dséduren (ibd.).

Bei einem Aufschluss mit Kénigswasser werden Urasph geldst, von denen angenommen wird,
dass es sich um Préazipitate handelt oder um mitgsfain Mineralstrukturen eingebautes Uran
(KAPLAN & SERKIz 2001). In dieser Anwendung wurde solche Bindungsém mit einer Losung aus
Flussséaure, Perchlorsdure und Salpeterséurerfasst. Diese Restfraktion bzw. Residualphasanist
stabilsten anzusehen gegeniber DesorptionsprozedseRemobilisierung.

Von gréBtem Interesse sind die Fraktionen finf $ieben, da sie einer moderaten bis stabilen
Fixierung von Uran entsprechen.

5.4.3.3 Analytik und Methodenvalidierung

In den gewonnenen Eluaten (Schritt 1) bzw. Extoagidsungen wurden neben Uran weitere
umweltrelevante Elemente analysiert, um den pogdinmobilisierbaren Schadstoffpool aus den
Wetlandsedimenten zu erfassen. Die Analytik eréolgtn hydrochemischen Labor des Instituts fur
Geowissenschaften mittels ICP-OES (Spectro), fuor@pelemente zusétzlich mittels ICP-MS
(Merchantek/VG Elemental). Beide Analysemethodenden mit externen Multielementldsungen
sowie internen Standards Kkalibriert.

Die Messprazision konnte durch Dreifachbestimmungen und Angabe dand&rdabweichungen
gezeigt werden. Fur 89 % der Elementanalysen hetidggelative Standardabweichung weniger als
10 %, fur 79 % der Analysen unter 5 % RSD. Sowitlie Konzentrationen der einzelnen Elemente
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zulieRen, erfolgtenvergleichsbestimmungenmithilfe beider Analysemethoden. Fir die Elemente
Kupfer, Uran und Arsen gab es signifikante Abweiaien. Bei geringen Konzentrationen im ppb-
Bereich ist die Methodik der ICP-MS das besserggeste Verfahren, weshalb diese Messdaten zur
Auswertung verwendet wurden.

Messwerte unterhalb der technischen Nachweisgremaglen mit den maximal analysierbaren
Konzentrationen und mit ,<“ angegeben. Bei Schwefetden in Schritt 6 Mindestkonzentrationen,
die nicht mehr genauer bestimmt wurden, mit ,>" egepen. Diese hohen Werte resultieren aus der
Zugabe von Na-Dithionit, wodurch die Messwerte f&irnicht mehr zu verwenden sind. Die
Nachweisgrenze eines Elementes ist in verschiedéheben unterschiedlich, da sie von der
Verdinnung der Analyseldsung abhangt. Alle angegabeAnalysewerte sind blindwertkorrigiert
(s. u.).

Die Bewertung der Effizienz und Prazision der Extraktionsprozedtfolgte je Durchgang anhand
einer Standardreferenzprobe, zusétzlich mittelsalR#xtraktion an Probenaliquots sowie anhand
einer Blindprobe. Dabei dienten zwei Probenaliqusiter zertifizierterReferenzprobe (,standard
reference material* IAEA-SOIL-7) zur internen Koolte der Richtigkeit der sequenziellen
Extraktion, wobei in der Referenzprobe nicht fidge Element die fir die Wetlandproben relevanten
Konzentrationsbereiche vorlagen (vgl. Tab. 5.4-B). 79 % der 144 Analysewerte aus der
sequenziellen Extraktion liegt die relative Stawd#weichung der Einzelwerte (n=3) unter 8 %.

Die Methodikprazision der sequenziellen Extraktion wurde evaluiert, inddie gesamte Methodik
inkl. Probenvorbereitung, Aufschluss und AnalytikRarallelproben eines Horizontes durchgefihrt
wurde, ndmlich an Duplikaten der Proben WLHe3, WAH&LCu2 und WLZ2. DiMittelwerte der
Parallelproben wurden als arithmetisches Mitteley@dpen, bzw. bei signifikanten Abweichungen als
Ausnahme der hdhere der beiden Aliquotwerte. DiBaplikaten durchgefuhrten Extraktionen zeigen
ahnliche Uranverteilungen, auch wenn sich die Gagatmalte dieser Proben teilweise deutlich
unterscheiden (bis zu 14 % Differenz).

Je Methodendurchgang wurden eine, bei Schrittusgfiaurehaltiger Aufschluss) zv&indproben
eingesetzt. Die Extraktionsprozedur und Analytifokgte dabei an den Chemikalien ohne Zugabe von
Probenmaterial, um diese Blindwerte als Entschejdgrenze fur das Vorhandensein eines Elementes
ansetzen zu konnen. Folglich wurden die ermitteltBfindwerte von den gemessenen
Elementkonzentrationen in den Probenldsungen abgezd-alls fur die Blindwerte Konzentrationen
unterhalb der technischen Nachweisgrenze vorlagenje bei der Auswertung der halbe Wert der
nachweisbaren Konzentration verwendet. Bei den twitein Elementkonzentrationen in den
Probenlésungen sind 93 % der Werte Giber 1000-féberhals die Blindwertkonzentrationen (85 % in
den Schritten 1 bis 2; 95 % in den Schritten 3 Bismit Ausnahme der Elemente Uran, Zink,
Cadmium und Nickel. Unter den Messwerten diesemElge sind 0,04 % (Cd, Zn) bis 0,13 % (U)
nur 70- bis 100-fach hoher als die Blindwerte.

5.4.3.4 Darstellung der Analysewerte

Die Elementgesamtkonzentrationen jeder Probe wurden aus Vergleichsaufschlissen an
Probenaliquots, und nicht durch Aufsummieren déwriBe 1-7 ermittelt. Wie bereits in einer Vielzahl
sequenzieller Extraktionen (z. BafP et al. 1991, EWANDOWSKI et al. 1997, SHONBUCHNER2003)

und auch hier gezeigt wurde, lassen sich auch teschriftsmaRiger Durchfihrung die Element-
Totalgehalte durckAufsummieren aus den einzelnen Extraktionsschritten nur felkerbrmitteln.
Aus der Aufsummierung der in den Einzelschrittefugdenen Analytkonzentrationen resultieren
meist gravierend zu hohe Gesamtgehalte, selteneh &linderbefunde, die auf verschiedene
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Fehlerquellen (Kap. 5.4.3.5) zuriickgefiihrt werdénrlen. So ist es gerechtfertigt, Totalaufschliisse
beispielsweise mit Flusssdure-Gemischen an vehdlaien Proben fir die Ermittlung der Element-
Totalgehalte heranzuziehen (s. u.). Kdnigswasssthlifsse der Gesamtproben nach DIN ISO 11466
(vgl. Kap. 5.2.3.1.4) enthiliten dagegen nur eisenge Eignung zum Vergleich mit den aus den
Schritten 1 bis 6 erhaltenen Elementsummen deresipllen Extraktion, wobei die kdnigswasser-
extrahierbaren Gehalte bei vielen Proben bereiiflide unter diesen Summen lagen. Im Vergleich zu
den Konigswasserextrakten wurde bei den sequesnzi&lktraktionsschritten 1 bis 6 meist deutlich
mehr Uran gefunden, teilweise aber auch wenigek (Vab. 5.4-4). Fur Uran weichen 10 der 26
Proben in den Schritten 1 bis 6 um bis zu 25 % dem konigswasserextrahierbaren Gesamtgehalten
ab, der Rest weicht starker ab.

Um einen Vergleich dieser Aufschlisse mit den im dginzelschritten 1 bis 7 erhaltenen
Gesamtkonzentrationen zu ermdglichen, wurde im Ehri die Restfraktion aufgelést. Im
Unterschied zum verwendeten ExtraktionsprotokaWSER et al. 2003) wurde ein flusssaurehaltiges
Extraktionsmittel bevorzugt (s. 0.). Dazu misstiej@robe nach den Schritten 1 bis 6 des Verfahrens
rickstandsfrei in zur HF-Behandlung geeignete GeféBerfihrt werden, was nicht verlustfrei
gelingt. Als Alternative wurde je eine Teilprober fiden Totalaufschluss entnommen. Trotz des
Versuches, die Proben nach dem Extraktionsverfatoerder Entnahme zu homogenisieren, zeigte
sich, dass die Teilproben nicht reprasentativ wabéese Problematik wird beispielhaft in Tab. 5.4-3
fur die Standardreferenzprobe durch ein&egeniberstellung der aufsummierten
Elementkonzentrationen (Schritte 1-7) mit den fieidrten Gesamtgehalten (IAEA 2000b)
veranschaulicht. GroRtenteils wurden erhebliche éibungen gefunden (minimal 92 %, maximal
219 %). Die Mehr- und Minderbefunde in der Refepenbe zeigen kein einheitliches Muster, wenn
man z. B. die relative Atommasse der Elemente atsiéskriterium heranziehen wiirde. Allerdings
verdeutlichen die Elementsummen der Schritte 1-8ssdbesonders der an einer Teilprobe
durchgefiihrte Schritt 7 die Mehrbefunde verursdwitt Allein in diesem Schritt fielen erhebliche
Elementkonzentrationen (>100 % der zertifiziert@esamtelementgehalte) an, weshalb diese
Ergebnisse anzuzweifeln sind. Der an Teilprobewrhtyefiihrte Schritt 7 des Extraktionsverfahrens ist
fur die Qualitatssicherung nicht geeignet.

Die durchgefiihrten Konigswasseraufschlisse (vglp.K&2.3.1.4) erlaubten noch weniger einen
Vergleich, wenn die Analyseergebnisse der sequignziExtraktion inklusiv des Schrittes 7 summiert
werden (vgl. oben). In Tab. 5.4-4 sind die Daten ideder sequenziellen Extraktion gefundenen,
aufsummierten Elementgesamtgehalte (Schritte 1-&. b%-7) den koénigswasserextrahierbaren
Gehalten gegenuber gestellt. Bei den Wetlandprole&imen die summierten Gesamtgehalte (1-7) im
Mittel 184 % der kdnigswasserextrahierbaren Gelaltelibersteigen diese also signifikant. Minimal
nehmen sie nur 3 % ein, maximal 5767 %, wobei diésgema beim Element Uran gemessen
wurden. Diese Abweichungen sind nicht akzeptatielsid auf die unten aufgefiihrten Fehlerquellen
zurtickzufihren, wobei schon der Einsatz von flugsd@altigem Extraktionsmittel in Schritt 7 hohe
Mehrbefunde bewirkt.

Aufgrund dieser Problematik wurde das gangige \l'egia bevorzugt, an einem Probenaliquot die
Elementtotalgehalte zu bestimmen (Tab. 5.2-3 unpl B2.1) und diese zifferenzenbildung mit

der Konzentrationssumme aus den sechs Extraktiorigen heranzuziehen (vgl.c8miD 2001,
ROSENBAUM-MERTENS 2003). Dazu erfolgten flusssaurehaltige Totaléhlfsse an Proben aus den
selben Sedimenthorizonten, wobei bei diesen imrdaitéed zu den Proben der Bindungsformanalyse
keine Vorbehandlung durch Abzentrifugieren des Pweessers stattgefunden hatte. Auch die relativ
hohe Probeninhomogenitat (vgl. Kap. 5.2.3.1.4) rexsct die Ubertragbarkeit der Ergebnisse einer
Probe auf die Gesamthorizonte. Die Analyseergebnisgden in Kap. 5.2.3.1 diskutiert, die Werte
sind in Tab. 5.2-3 enthalten. Vergleicht man diene#ntsummen aus den Extraktionsschritten mit den
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flusssaureextrahierbaren Totalgehalten (Tab. 5.4s)d die Unterschiede im Mittel weniger

ausgepragt.

In der Regel liegen die Elementsumneztoch (ber den Gesamtgehalten aus

Einzelaufschliissen.

Tab. 5.4-3:

Methodenvalidierung: Zertifizierte Gewgehalte (Referenzwerte) der ProleEA-
SOIL-7 und Gegenuberstellungmit den Analyseergebnissen des Einzelschrittes 7
(flussaurehaltiger Aufschluss an einer Teilprobie, die Restfraktion reprasentiert),
mit den aufsummierten Elementkonzentrationen dgueseziellen Extraktion (Schritte
1-7). Weiterhin sind Gesamtgehalte von Probenalguaufgelistet, die mit
Konigswasser bzw. mit einer flussséurehaltigen hgs{HF) aufgeschlossen wurden.
(Dreifachmessungen mit ICP-OES bzw. ICP-MS; - shnlmestimmt).

S Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd
[mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mg/kg] [mglkg] [mg/kg] [mgrkg] [mg/kg] [mg/kg]

zertifizierter
Referenzwert

Restfraktion (HH
Summe 1-7
Konigswasser
HF

- 25700 631 2,60 13 104 11 26 99 60 60 1,30

- 15279 335 2,53 7,2 115 15 44 8,8 63 82 1,03

- 33092 813 3,45 15 177 19 66 13 84 97 193
387 24210667 1,85 14 99 7,7 27 8,7 56 58 1,23
- 25649 681  2.35 15 99 8,3 28 8,9 60 68 1,26

Tab. 5.4-4:

Methodenvalidierung: ElementspezifiscBarstellung derrelativen Anteile der
aufsummierten Konzentrationen (Extraktionsschritte 1 bis 6 bzw. 1 bis &) den
Gesamtgehalten aus Konigswasserextrakt (KW) bzw. flussédurehattig&xtrakt
(HF). (Mittel- und Extremwerte aus dem gesamterb®namfang, Angaben in % der
Gesamtgehalte. Schritt 7 aus HF-haltigem Aufsch&iser Teilprobe. Fur S wurden
nur Werte in den Schritten 1 bis 5 gemessen, fikefftiie Gesamtgehalte.)

S Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd

o] [%] [%] [%] [%] [%] (%] (%] [%] [%] (%] (%]
Summe der Schritte 1-6: Prozentueller Anteil ama@dgehalt (KW).
MW - 60 75 348 109 159 73 163 92 - 54 81
Min - 10 3 2 16 29 16 56 7 - 21 8
Max - 302 450 5682 359 535 177 545 444 - 176 252
Summe der Schritte 1-7: Prozentueller Anteil ama@egehalt (KW).
MW - 127 97 360 183 221 113 251 130 - 240 114
Min - 38 4 3 32 59 29 102 9 - 54 10
Max - 480 497 5767 760 667 295 700 500 - 427 346
Summe der Schritte 1-6: Prozentueller Anteil ama@egehalt (HF).
MW - 52 86 97 67 137 55 117 61 - 29 81
Min - 5 5 9 16 60 37 50 8 - 7 28
Max - 137 151 176 141 359 91 284 127 - 157 123
Summe der Schritte 1-7: Prozentueller Anteil ama@egehalt (HF).
MW - 106 112 107 103 193 86 180 87 - 119 116
Min - 36 7 57 47 101 63 87 9 - 24 38
Max - 197 166 178 192 467 137 380 143 - 426 190
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5.4.3.5 Maogliche Fehlerquellen

Generell erfordert die Interpretation der chemiscBéindungsart und ursachlichen Prozesse einige
Einschrankungen. Extraktionsmittel sind i. d. R. dexe exakt selektiv noch phasenspezifisch.
Weiterhin besteht die Gefahr der Re-Adsorption driesPrazipitation der extrahierten Elemente oder
Komplexierung, was die in den einzelnen Extraktohsitten definitionsgemall zu erfassenden
Prozesse Uberlagern kandSTNER& CALMANO 1982). Da die Interpretation der Elementgehalte in
einzelnen Extraktionsschritten elementspezifisch usd die einzelnen Extraktionsschritte nur
operationell definierte Komponenten erfassen, iis¢ Benennungder extrahierten Fraktionen nach
dem Extraktionsmedium (z. B. ,natriumpyrophosphtatehierbare Fraktion") gegenuber der
interpretierten Mobilitat (wasserldslich, austausmh séureldslich) oder Bindungsform (organisch
gebunden usw.) zu bevorzugere(¢ANDOWSKI et al. 1997).

Insbesondere flr redoxsensitive Elemente ist eggpienziell durchgefiihrte Bindungsformanalyse
weniger selektiv als fur andere Elemente. Fir SefehArsen wurde gezeigt, dass diese Elemente bei
Behandlung mit reduzierenden Extraktionsmitteln italibar wieder sorbiert werden RBEBEL et al.
1988, zitiert in MERKEL & SPERLING 1998). Auch fir Uran sollte di&mverteilung in andere
Bindungsformen die Gite des Extraktionsergebniss@sschranken. Bindungsformanteile in
Extraktionsschritten, bei denen z.B. Hydroxylarhiydrochlorid (I6st Mn-Oxide) oder
Ammoniumoxalat (I6st schlecht kristalline Fe-Oxidely B,-Potenzial-Absenkung eingesetzt werden,
werden dabei unterschétzt, da die Lésungskonzentest dieser Elemente bis zur Entnahme der
Extrakte bereits wieder gesunken sind. Kontrasigredazu werden die nachfolgenden
Extraktionsschritte Uiberschétzt, infolge einer gifen Sorption der zuvor im reduzierenden Milieu
geldsten Elementanteile an organischem Material bileeralphasen. Ein anderes Szenario impliziert
jedoch die Uberschatzung der organischen Bindungafiodes Urans. Mineralphasen wie Eisenoxide
sind oftmals mit organischen Coatings Uberzogenl. (K@p. 6.1.2.6), die bereits primar Uran
adsorbiert haben kdnnen. Uran-Organikphasen, dieisenoxide gebunden sind, werden dann in der
sequenziellen Extraktion bereits in der organiscigindungsform erfasst; umgekehrt kdnnen
organische Uberziige die Aufldsung saureldslicherekéile, an denen Uran adsorbiert ist, verhindern,
wodurch die séureldsliche Bindungsform des Urarisraphétzt wird (Boum & EVANS 1998). Diese
Diskussionen verdeutlichen, dass die Zuordnung xakten Bindungsformen auf Grundlage
sequenzieller Extraktionsanalysen nur mit Einsckuég erfolgen kann.

Trotz dunkler und kuhler Lagerung kdnnen wéahrend ehehrmonatigenZeitspanne zwischen
Konigswasseraufschlissen bzw. flusssaurehaltigerfscAliissen und Extraktionen in den
Sedimentproben Elementverlagerungen oder Veranderumler urspriinglichen Speziesverteilung
aufgetreten sein. Die Substrat-Vollanalyse mitiéimigswasseraufschlissen erfolgte bis spatestens
1,5 Monate nach der Beprobung an homogenisiertafgetauten und getrockneten Sediment. Fir die
Durchfilhrung der sequenziellen Extraktion wurdePj@benhorizont 100 bis 200 g Material, das
maximal 6 Monate gefroren war, frisch getrocknetkieinert, homogenisiert und gesiebt.
Inhomogenitaten blieben in den aufbereiteten Wetland-Sedimentprolageich bei sorgféltiger
Durchmischung, Zerkleinerung mit Mérser und Pistihd nachfolgender Siebung untergeordnet
erhalten. Es war trotz Zuhilfenahme einer elekirest Miihle mit Schneidmesser nicht méglich, das
pflanzliche Material in den Substratproben homogtaubfein zu mahlen, weshalb verbliebene
stangelige Partikel zu Konzentrationsunterschiagigiihrt haben kdnnen.

Unvermeidbar bleiben Reste der Extraktions- bzwsthsung im Probenriickstand. Sie bewirken,
dass die Elementgehalte diedgisungsreste zu den in jedem Schritt neu extrahierten Phasen
beitragen, obwohl deren Konzentration in der vogagangenen Extraktionsstufe bereits erfasst
wurde. So kommt es bei der Aufsummierung sequdnzemittelter Konzentrationen zu
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Mehrbefunden gegeniiber dem Gesamtaufschluss. ImenSeg dazu kodnnen Verluste von
Probenmaterial beim Entnehmen der Extraktionslésaray Minderbefunden filhren. Generell steigen
bei einer hoheren Anzahl an Extraktionsschrittere dtehlermdglichkeiten. Besonders bei
Spurenelementgehalten ist die Trennschéarfe deeseellen Extraktion eingeschrankt.

Bei der ICP-Analyse der Extrakte kann die Bestimgwon Spurenelementen durbatrixeffekte
verfalscht werden. Dabei kénnen v.a. hohe Gehafte Akkali- oder Erdalkalionen aus den
Extraktionschemikalien (Schritte 2,3,4 und 6) waldreler lonisierung die lonenausbeute verandern.
Dadurch &ndert sich das Signal eines Analyten delePim Vergleich zur Referenzldsung, was zu
Mehr- oder Minderbefunden bei Elementen mit hohenisierungspotenzial (u.a. Zn, As, Cd) fihren
kann. Mit entsprechenden Verdinnungen und der Zugghes internen Multielementstandards
wurden diese Stdrungen minimiert. Die parallele Andung von ICP-OES- und ICP-MS-Analytik
ermdglichte einen Methodenabgleich sowie die Ediagaungeniigend korrigierter Matrixeffekte und
erweiterte zugleich die Palette der bestimmbaremEhte.

Minderbefunde sind u.a. bei Arsen, Zink, Blei uret@ium u. U. durch die Bildungplatiler Phasen
maoglich (GHANDLER et al. 1997). In den untersuchten Proben hat widgiiveise die Bildung
fluchtiger Cr-Cl-Verbindungen (z. B. Chromylchloyidn Schritt 7 auf einen Minderbefund von
Chrom, nachweisbar anhand der Referenzprobe, defliigegen kdnnteMassenkoinzidenzenvon
“OAr plus **C mit °°Cr die quantitative ICP-MS-Analyse von Chrom vesét haben. Bei den hohen
CogGehalten, die zusétzlich auf der Verwendung osgdrer Extraktionsmittel beruhen, und vor
allem bei Spurenkonzentrationen von Cr, wurden dadwermutlich deutlich zu hohe Werte
ausgegeben. Mit der Ausnahme vfe (molekulare Interferenzen duréfAr und **0) wurden
weitere Masseninterferenzen bei der ICP-MS-Analytikch die Erfassung mehrerer Isotope eines
Elementes eliminiertinienkoinzidenzen bei der Analytik mit ICP-OES wurden durch die Aub
individueller Wellenlangen umgangen.

Zur weiteren Qualitatskontrolle wurde in jeder Bktionsserie zertifiziertes Referenzmaterial (IAEA-
SOIL-7) eingesetzt und vergleichend analysiert. Randelte sich um eine organikfreie
Oberbodenprobe, die fir Spurenelementanalyse irBgdeignet ist. Da eine sequenzielle Extraktion
an dem rein anorganischen Material nicht zertiftzieurde und zudem die Urankonzentration mehr
als 200fach unter dem Durchschnitt der Wetlandsedien liegt, ist dieser Standard nur bedingt
geeignet.



Tab. 5.4-5: Elementspezifische Konzentrationendn Einzelschritten 1 bis 6 deequenziellen Extraktionder Substratproben aus den Wetlands Helmsdorf
(WLHe), Culmitzsch (WLCu) und Zinnborn (WLZ). (Anale mit ICP-OES und ICP-MS; Konzentrationen in [kad/ auf die Trockenmasse
TM bezogen; - = nicht bestimmt; RSD als relativarslardabweichung in [%]; glltige Ziffern schematisiauf mind. zwei Stellen gréRer 0
gerundet, RSD auf max. eine Nachkommastelle; Eiigebrler mit * indizierten Proben als Mittelwertesawei Parallelproben.)

3 S Fe Mn U As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd
St L) (mgig] RSPrmarkg) *Pimarkg) *Pmaikg) R (marg] *Pimarka) *Pimarkg) **imgikg) R*Pimaikg] *Prmarka) *Pimarkg) *Pmgikg) R
WLHel 177C 43 40 61 499 0,5 41 17 35 32 <0,3C - 0,27 1.2 0,54 37 0,22 1,1 <0,02 - <024 - <0,01 -
WLHe2 244¢ 08 4,7 86 187 11 17 11 3,6 09 0,40 42 0,28 2,0 0,33 2,0 0,12 14 <0,02 <0,24 - <0,01 -
WLHe3* 395: 2,6 7% 13 7¢ 1,0 14C 1,3 3,1 29 <0,6C - 0,5z 1,0 0,51 18 0,17 1,6 <0,0£ <0,2¢ - <0,0€ -
WLHe4* 2941 0,7 93 06 84 03 64 1,3 4C 19 2,7 45 11 15 2, 25 1,2z 1,7 <0,0z - <0,2¢ - <0,0€ -
WLHe5 4427 2,0 74 22 68 1.1 15 0,6 14 03 083 36 034 30 047 35 0,17 29 0,05¢ 46 <024 - <0,01 -
WLHe6 332¢ 29 46 30 36 07 055 16 13 03 039 24 0,18 56 0,051 4,2 <0,24 - <0,01 -
WLHe7 547¢ 2,2 42 57 43 12 0,6( 33 96 08 0,76 16 <0,1¢ - . 8 0,1C 33 <0,2¢ - <0,01 -
WLHe8 298 29 44 6.2 55 0,6 <0,00€ <0,42 - 0,53 29 0,18 22 050 33 0,12 33 <0,02 <0,24 - <0,01 -
WLHe9 223¢ 34 35 96 24 11 0,13 45 31 15 0,54 43 <0,18 - 0,11 41 0,03¢ 4,6 <0,02 <0,24 - <0,01 -
WLHel(| 95¢ 6,9 6, 27 3€ 0,6 <0,00¢ - 0,71 27 0,3€ 31 0,2 32 05¢ 37 0,11 29 <0,0z <0,2¢ - <0,01 -
WLCul 1851 3,7 09 80 42 07 72 18 067 71 29 70 <0,22 - 13 22 0,1¢ 18 0,045 60 <0,22 - <0,0€ -
WLCu2* 2462 19 0,8 30 34 05 156 51 0,89 84 2,1 58 <0,22 - 093 16 0,17 14 <0,04 - <0,22 - <0,0€ -
WLCu3 264C 29 1,C 184 48 0,6 23 23 15 66 54 50 <0,21 - 1 14 03¢ 08 0,05¢ 65 <0,2z - <0,0€ -
WLCu4 227: 51 <0,6C - 42 1.2 12 3.2 14 64 6,1 2,9 <0,22 - 1,3 22 0,3C 14 <0,04 <0,22 - <0,0€ -
WLCu5 2161 6,2 08 7.7 60 03 11 16 047 12 0,82 15 0,23 24 2,7 12 0,25 1,2 <0,04 <0,22 - <0,0€ -
WLZ1 1687 1,2 2,6 17 6,2 08 1,¢ 19 <04z 1,2 12 <0,1¢ - 0,28 40 0,09 39 <0,0z <0,2¢ - <0,01 -
wLz2* 2117 - 13 11 22 18 53 3,0 <0,42 1,2 39 <0,18 - 0,13 73 0,09 1,8 <0,02 - <0,24 - <0,01 -
WLZ3 1687 - 15 18 28 08 15 26 064 15 14 22 <0,18 - 0,23 50 0,046 28 0,044 68 <0,24 - <0,01 -
WwLZ4 208¢ - 26 74 1, 20 18 26 15 21 13 31 <0,21 - 0,5t 32 0,04¢ 24 0,06t 42 <02z - <0,0€ -
WLZ5 147¢ - 14 88 14 25 14 39 0,82 12 1,3 50 <0,21 - 0,38 43 0,028 7,7 <0,04 <0,22 - <0,0€ -
WLZ6 1561 - 2,7 24 21 48 1,7 2,0 <0,32 1,0 15 <0,22 - 0,46 40 0,03¢ 00 <0,04 <0,22 - <0,0€ -
WLZ7 90¢ 0,8 2,6 14,1 1€ 26 2,2 31 03: 34 04z 73 1,1 24 05 41 0,02« 50 0,056 41 <0,2Z - <0,0€ -
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N S Fe Mn u As Zn Cu Ni Co Pb Cr
Schritt 2 [mg/ka] RSD [mgkg RSD [mg/kg RSD [mglkg [mglkg RSD [mg/kg RSD [mgkg RSD RSD [mg/kg RSD [mglkg R [mg/kg [mglk RSD
WLHel 39¢ 12 0,82 59 246€ 04 29 15 23 <0,8C 0,40 69 14 25 <001 - <0,01€ 48
WLHe2 391 87 2,0 65 1065 0,6 84 15 17 16 70 036 7,2 1,1 21 <001 - <0,01€ 30
WLHe3*| 494 32 24 15 43C 08 334 2, 47 2,6 28 03¢ 10 1¢ 13 - <0,01¢ o
WLHe4* 35z 39 1€ 45 30¢ 04  32¢ 1¢ 30 3¢ 75 028 77 24 11 ¢ 14 <0,01€ 14
WLHe5 36¢ 29 0,71 47 276 0,6 284 52 11 46 30 0,27 12 19 15 011 <0,01€ 30
WLHe€ 454 14 20 35 231 04 47 58 47 38 15 031 85 1€ 13 01z <0,01¢ 49
WLHe7 508 7.1 1% 25 19¢ 0,1 28 4,7 23 3, 13 03C 88 1,C 20 01% <0,01¢ 55
WLHe8 351 35 19 46 138 06 0,52 <0,28 - 23 22 <012 - 1,1 09 <001 - <0,01€ 24
WLHe9 77t 31 19 16 184 0,7 70 19 27 50 83 012 7,7 0,72 0,6 0,014 <0,01€ 91
WLHel(| 307 14 12 22 125 0,2 <0,00¢ <0,2¢ 1, 79 03% 1.2 0,7 1,7 0,02t <0,01¢ 7,4
WLCul 32¢ 91 095 52 89 06 104 <0,21 39 16 064 62 19 17 036 20 <0,01¢ 4,5
WLCu2* 32z 14 1,7 26 87 04 11¢ <0,21 - 42 31 <0,1« - 1,7 25 <0,0z - <0,01¢ 17
WLCu2 391 14 2,6 68 94 04 20 13 23 64 18 03¢ 82 2,& 28 0,071 <0,01¢ 11
WLCu4 19C 25 <2,0C - 76 05 10 0,38 134 48 21 0115 27 21 02 <0,02 - <001t 6,4
WLCu5 21C 25 <2,0C - 114 0,6 10 <0,21 7,7 96 <014 - 23 11 <0,02 - <0,01t 20
WLZ1 461 16 27 23 23 07 65 <0,2¢ 5¢ 63 <0,1Z = 1z 38 0,2¢ <0,01¢ 11
wLz2* 2487 3.4 1,7 12 14 11 293 <0,28 35 17 <0,12 - 15 12 015 <0,01€ 5,0
WLZ3 145¢ - 2,& 45 45 01 18 <0,2¢ 5 11 <0,1Z - 1< 38 0,5C <0,01¢ 2,6
wLz4 158¢ - 2, 88 3€ 00 267 <0,2¢ 4,7 25 <0,1¢ - 1€ 13 07t <0,01¢ 16
WLZ5 1567 - 15 44 16 04 58 <0,21 29 56 <014 - 0,66 04 0,074 <0,01t o
WLZ6 187z 75 29 56 18 04 87 <0,21 23 34 <014 - 0,5C 3,3 0,087 <0,01t 7.4
WLZ7 11C_ 16 14 31 27 09 47 <0,21 1, 69 <0,1¢ 2 047 54 0,i¢ <0,01¢ 15
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N S Fe Mn As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd
Schritt 3 [mg/ka] RSD [mgkg RSD [mg/kg SD [mglkg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mglk RSD [mg/kg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mglk RSD
WLHel 4517 03 70 06 13232 04 38 16 6,4 12 102 06 0,35 94 20 04 3,7 17 0,037 82<0,01€ - 046 53
WLHe2 418¢ 05 194 0,7 452¢ 0,6 62 24 11 39 116 02 0,57 68 21 07 27 11 020 19<0,01€ - 047 32
WLHe3* 2348 17 534 06 2374/ 05 147 27 13 51 10¢ 1,2 1,¢ 19 1¢ 16 4% 11 2,1 1,4 <0,01¢ - 06 37
WLHe4* 131€ 14 79¢ 06 79C 03 148 15 11 40 164 0,5 3,0 16 3C 15 6, 09 78 04 03€ 16 0,7¢ 46
WLHe5 271 37 757 04 414 04 51 26 28 24 189 0,7 1,2 17 29 08 48 2,0 91 19 033 11 075 26
WLHe€ 23€ 32 30¢ 03 13¢ 0,5 45 2,7 17 29 16€ 06 0,2¢ 19 28 23 4, 25 52 12 03z 25 04t 44
WLHe7 19¢ 9,0 418 0,2 167 0,3 25 12 12 34 17C 0,7 1,7 14 21 22 2% 08 4¢ 08 056 10 04: 51
WLHe8 16C 15 1202 04 62 04 <0,004 - 051 103 133 02 1,8 31 22 13 16 14 36 23 059 71 0,38 35
WLHe9 26¢ 58 739 03 61 0.2 93 28 12 53 184 04 051 52 21 33 11 25 33 18 031 61 055 23
WLHel(| 16¢ 18 110¢ 0,3 197 0,3 <0,00¢ <0,2¢ 10€ 1,1 2, 25 21 13 1,2 05 37 05 05t 50 0,1€ 31
WLCul 15¢ 7,8 165¢ 0,2 544 0,3 56 1,9 2,7 20 236 1,1 16 1.3 94 12 22 21 130 34 0,77 12 3,7 17
WLCu2* 18¢ 16 192: 04 43¢ 0,7 72 21 53 83 348 1.3 21 13 96 22 25 18 41 25 087 29 3,& 14
WLCu3 22€ 95 2501 0,6 35¢ 0,2 15 11 6,7 68 39z 03 32 07 78 12 3& 13 40 14 08z 11 24 39
WLCu4 65 32 1987 07 365 072 79 35 6,2 35 290 0,9 32 07 93 14 35 17 40 21 0,73 85 18 14
WLCu5 11¢ 74 4238 04 884 07 11 3,0 22 20 92 08 26 11 23 25 43 25 16 14 13 45 082 31
WLZ1 124 8,0 29t 05 1C 05 64€ 2,6 <028 94 14 1,5 38 2C 24 08¢ 16 10 1.4 62 26 03¢ 74
wLz2* 1042 15 192 05 6,3 12 1015 04 <0,28 - 102 15 0,58 3.2 20 14 16 23 14 08 6,0 42 076 37
WLZ3 100¢ 6,2 131 0.2 51 02 23t 7,4 048 91 10 0,9 11 27 24 15 3,6 18 12 19 2,8 43 1E 31
wLz4 91 27 171 03 11 08 31E 1,1 1C 33 28 15 021 17 14 16 2, 13 21 14 09¢ 83 1,¢ 39
WLZ5 918 - 24 17 29 21 6,9 30 <0,21 20 30 <0,14 - 75 29 12 24 6,4 28 16 57 030 84
WLZ6 120€ o 51 03 42 24 15 45 <0,21 13 35 024 11 81 1.2 12 12 59 18 19 48 13 7.2
WLZ7 <4C 5 137 03 45 11 36 29 <0,21 9t 23 0,1¢ 27 8,4 09 1,5 09 10 1,0 24 32 15 33
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N S Fe Mn u As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd
Schritt 4/ [mg/ka] RSD [mgkg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mgkg RSD [mg/kg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mglk RSD
WLHel 781 16 1882z 05 180€ 0,1 64 13 171 07 49 11 35 11 59 07 114 726 12 72 020 69
WLHe2 871 18 1538C 0,7 674 1,0 126 21 143 08 53 27 6,4 08 60 12 13 17 39 11 14 35 026 47
WLHe3*| 170C 1,7 1032¢ 1,0 13¢ 05 30 21 86 0,7 4¢ 21 18 11 5¢ 29 1< 16 10 17 2C 70 03 61
WLHe4* 224t 26 686( 06 48 11 357 06 69 05 5¢ 2,0 2¢ 15 74 22 21 29 29 09 37 40 04C 68
WLHe5 685( 0,6 10227 0,2 83 1.1 933 0,3 126 04 212 1.2 43 03 15 18 39 07 118 04 70 27 19 15
WLHe€ 224C 04 253¢ 03 23 09 154 11 31 26 124 15 1 17 64 16 1t 11 40 09 2,7 26 14 18
WLHe7 170¢ 0,9 1807 06 26 21 86 0,8 22 18 10t 0,5 6,2 15 44 37 074 1,7 28 02 33 26 1,0 23
WLHe8 52t 19 6124 02 14 26 22 22 6,7 69 4,0 20 14 21 10 21 0,32 22 6,1 15 36 25 0,051 21
WLHe9 254¢ 1,2 3861 04 23 14 159 172 25 32 54 09 7,7 20 21 24 034 31 16 09 12 29 073 7,7
WLHel(| 38z 63 351¢ 04 38 11 02¢ 99 3,8 11,5 <0,8C 9 1E 55 1,2 1,0 03¢ 22 5C 07 28 44 0017 23
WLCul 57¢ 41 197€ 05 12 46 41 23 15 17 11 134 6,7 11 31 24 041 32 33 20 15 32 017 60
WLCu2* 53C 31 254¢ 0,6 13 28 48 24 22 19 24 33 8,6 10 32 36 031 36 15 14 2C 73 02t 10
WLCu2 29C 43 223¢ 04 11 56 10 28 35 19 25 63 8,2 10 32 28 05¢ 41 10 13 13 43 011 22
WLCu4 11€ 65 173t 06 6,7 3,0 58 24 36 15 18 3,0 73 19 37 23 058 12 11 10 0,79 65 0,08 13
WLCu5 12¢ 7,7 142€ 06 72 32 0,62 66 36 57 <20 - 065 45 20 10 031 58 31 07 1,7 29 013 10
WLZ1 90¢ 2,9 109t 0,7 12 11 1077 11 51 54 14 96 4,8 18 2% 28 05 16 82 08 11 34 01z 12
wLz2* 7290 1,7 289t 0,5 87 12 6123 1,0 26 1,7 17 4.2 51 18 46 38 14 45 72 12 25 27 019 71
WLZ3 147¢ 13 1701 04 31 18 96€ 0,7 923 54 3¢ 05 3, 20 42 21 1€ 13 25 1,0 13 29 06: 1.2
wLz4 1087 - 2261 04 6,£ 93 252t 28 11 44 28 45 14 32 3¢ 14 0,77 29 60 32 58 29 1 20
WLZ5 836 - 49 18 20 38 75 2,7 088 82 16 37 042 14 20 33 0,26 38 11 22 50 2,7 0,084 26
WLZ6 911 - 569 0,7 45 17 110 22 043 122 <1,9¢ - 15 30 24 17 03C 58 6,6 23 48 43 010 18
WLZ7 20€ 13 155¢ 0,1 1,7 21 285 1,1 3,3 53 4,4 15 15 35 27 28 041 26 16 1,2 9, 26 0,2¢ 85
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N S Fe Mn u As Zn Cu Ni Co Pb Cr Cd
Schritt 5! [mg/ka] RSD [mgkg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mglkg RSD [mg/kg SD [mg/kg RSD [mg/kg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mglk RSD
WLHel 277 53 33484/ 0,7 247C 09 14 23 261 09 26 51 4,0 17 73 17 38 08 069 29 051 51 0,031 31
WLHe2 237 81 2293¢ 05 686 0,8 22 1,8 186 03 22 35 6,6 13 86 29 29 20 0,71 18 0,73 92 0,01C 50
WLHe3* 18€ 10 970¢ 0,1 13C 0,3 31 14 52 10 18 35 13 14 94 17 2,0 09 1,2 31 08¢ 75 <04 =
WLHe4* 22¢ 70 517C 06 5¢ 05 30 08 25 1.2 22 24 1€ 13 11 24 2z 20 1, 13 1,2 55 0,01C 55
WLHe5 18C 14 2122 05 25 07 31 05 4,7 63 20 21 21 09 11 04 1,2 18 080 29 14 51 0,00¢ 24
WLHe€ 17z 18 137C 0,7 1€ 1,2 12 23 25 11 21 76 1¢ 13 12 1,1 08¢ 25 078 32 1,1 55 0,02¢ 11
WLHe7 136 26 1217 04 1 17 81 21 13 23 27 33 17 16 11 16 057 20 07¢ 07 14 35 0,03 23
WLHe8 94 54 318¢ 04 14 09 <0004 - 0,74 76 73 95 2,6 22 24 10 04t 27 1,7 07 089 66 <01 -
WLHe9 18¢ 21 1584 02 10 11 12 04 20 28 15 6,6 14 12 45 31 021 53 038 19 0,73 27 0,01t 23
WLHel(| 11C 2,7 285( 04 74 0,5 <0,00¢ 0¢ 14 9,6 6,0 1,C 38 24 59 0,7¢ 20 13 18 1,C 6,2 0,008(
WLCul 14€ 15 3351 06 18 1.6 73 19 84 51 19 4,0 41 17 55 1,7 0,78 3.2 58 33 089 10 <04 g
WLCu2* 92 19 261¢ 17 11 11 71 61 8,8 47 22 50 4% 18 4% 18 04¢ 21 22 39 078 35 <04 g
WLCu3 108 13 284X 05 96 27 31 20 16 4,0 32 38 3,0 22 44 27 0,71 40 1€ 31 06 78 <04 g
WLCu4 <4C - 3382 04 10 1.3 10 1.8 23 35 42 13 42 19 70 38 16 10 44 21 085 53 0,03¢ 21
WLCu5 <4C - 5492 12 19 13 50 13 24 20 16 1,2 4,6 29 16 0,6 19 29 4,4 20 13 42 0,04C -
WLZ1 15€ 63 1271 04 7C 09 15¢ 08 45 14 9% 14 6,1 15 42 26 25 19 18 16 42 53 0,01¢ 21
wLz2* 1016 3,9 2727 03 56 1,3 1020 1,0 17 1.2 20 52 2,8 26 42 20 082 28 16 15 15 22 0,061 12
WLZ3 34z 29 884 1,9 71 05 95 1,3 2L 31 1€ 2,9 11 16 72 08 41 15 18 18 24 71 0,08 10
wLz4 471 1,9 103t 20 6,6 3.1 157 23 18 34 3C 13 8,2 06 9& 20 09z 22 31 30 123 62 03z 55
WLZ5 50¢ 2,6 37 33 29 37 46 25 <021 - 27 15 1,8 09 55 11 022 53 035 81 14 22 <04 -
WLZ6 362 7.2 532 03 6,0 44 87 15 084 39 6,4 88 40 15 64 23 032 22 14 96 15 24 <04 -
WLZ7 <4C - 102¢ 11 1< 57 19 3,3 1,2 38 55 22 5€ 14 6,7 15 040 21 0, 20 21 41 <04 5
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N S Fe Mn u As Zn Cu Ni 0 Pb Cr Cd
Schritt 6! [mg/ka] RSD [mgkg RSD [mg/kg RSD [mglkg RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mgkg RSD [mg/kg R RSD [mglkg RSD [mg/kg RSD [mglk RSD
WLHel 15796 1,0 177€ 09 78 11 0,78 42 029 217 16 11 042 69 34 09 027 26 1,1 81 0,01t 43
WLHe2 | >75382( - 2192 1,0 59 13 15 24 15 14 17 11 1,0 21 3.9 17 10 18 13 39 0,018 38
WLHe3* 232012; 0,2 237¢ 09 29 33 27 21 1C 64 12 96 14 32 3,7 1,8 <0,01 4 15 52 <0,0z o
WLHe4* 228071 0,9 260¢ 0,6 23 52 1¢ 32 08: 81 22 59 15 26 9,7 32 0,048 22 21 41 0,01z 74
WLHe5 |>378050 - 123t 08 11 6,7 22 43 081 41 19 15 1,9 37 51 36 007 62 1,8 4,2 0,0081 99
WLHe€ |>397592! - 82€ 0,9 81 44 09C 29 081 45 1€ 89 1,7 09 53 2,3 0,007 44,1 1,8 6,6 0,006 34
WLHe7 |>377899 - 67¢ 1,0 96 22 1,0 71 04€ 66 14 17 1€ 45 4,& 35 044 41 1,7 32 0,01t 52
WLHe8 [>337731' - 1052 1,0 9,3 15 <0,004 <0,14 14 11 1,3 55 29 23 086 14 1,2 4,0 <0,004 -
WLHe9 [>399448 = 419 03 6,9 36 02 13 <014 - 13 2.2 12 24 31 37 <0,01 - 1,0 2,1 0,004C 118
WLHe1(|>378855! - 246€ 0,6 1€ 2,0 <0,00¢ 0,8C 74 15 68 1,1 85 3.2 23 04z 52 2,2 6,1 0,003« 128
WLCu1l |>399129 - 3237 15 74 17 1,0 54 019 622 14 93 2,3 46 18 39 03C 16 1,7 28 24 21 <0,02 g
WLCu2*|>418264i - 177 12 6,1 10 1,7 39 08¢ 109 2C 86 2,7 46 22 35 048 21 1€ 30 1,5 6,0 <0,0z g
WLCu3 [>397276! - 461z 07 74 59 2,z 30 2L 18 31 48 1,7 10 2 20 080 1,7 13 12 2,8 2,7 <0,0z -
WLCu4 [>3590920 - 635¢ 09 94 71 16 22 37 85 19 68 14 64 29 22 074 19 23 14 4,0 60 <0,02 -
WLCu5 [>419155 - 5211 21 71 49 16 39 22 27 6,0 18 14 29 31 20 0,34 53 0,7 66 35 21 <002 -
WLZ1 [>138843 = 78t 1,4 11 10 10 2,2 <0,1¢ 13 17 14 61 3% 29 067 18 11 13 17 61 0,011 s8
WLZ2* [>228822¢ - 841 1.3 32 06 80 1,1 <0,14 - 17 2,7 11 28 26 36 032 49 2,1 08 14 50 0,028 21
WLZ3 |>377548 - 32¢ 1,0 94 05 6,2 38 05 177 1€ 7.1 1,6 57 3£ 32 14¢ 20 077 24 2€ 34 001 71
WLZ4 |>437264 - 34€ 0,6 14 31 12 38 18 12 11 96 32 16 2S¢ 30 06¢ 64 1C 13 2,2 41 0,03t 31
WLZ5 |>456971« - 80 10 <0,8C 0,33 4,0 <0,11 8,9 44 2,7 47 19 51 024 55 0,14 26 19 64 <002 -
WLZ6 |>418653¢ - 120 05 <0,8C 0,63 57 <011 - 56 27 25 48 21 39 04C 19 027 16 19 68 <002 -
WLZ7 [>398386! 2 24C_0,6 2, 14 0,37 209 4,4 49 25 30 22 33 051 31 07z 39 2,7 2,8 <0,0z 2
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5.4.4 Ergebnisse der sequenziellen Extraktion und Diskuss der
Schwermetallbindungsformen

Die blindwertkorrigierten Ergebnisse der Analyserusaden sequenziell durchgefihrten
Extraktionsschritten 1 bis 6 sind in Tab. 5.4-5 gdamtellt; die Angabe der relativen
Standardabweichung bezieht sich auf drei Paralldomegen an der selben Analysenprobe. Schritt 7
ist in dieser Darstellung nicht aufgefiihrt, da died¢/erte nicht direkt bestimmt wurden. Die
flusssaureextrahierbaren Residualgehalte entsprdctiesem Extraktionsschritt lassen sich aus der
Differenz zwischen Elementgesamtgehalten, die aobed?raliquots bestimmt wurden, und der
summierten Konzentrationen der Schritte 1 bis @d&laren; sie wurden in die grafische Darstellung
(s. u.) miteinbezogen. Nachfolgende Angaben, nieigig/kg, sind immer auf die Trockenmasse des
Bodens bezogen. Aus Tab. 5.2-1 ist die Tiefenlage vibn oben nach unten durchnummerierten
Probenhorizonte zu entnehmen, mittlere Tiefen amos den Abbildungen, die als grafische
Darstellungen die Ergebnisse der sequenziellerakion fiir die einzelnen Elemente enthalten (Abb.
5.4-6 bis 5.4-7). Die kumulativen Balkendiagramrensiieren von jedem Wetland jeweils fiir ein
Element die prozentuellen Anteile in verschiedeketraktionsschritten auf, wobei nach unten die
Verteilung in den Sedimenthorizonten der vertikaRrofilabfolge bis zur beprobten Endtiefe (41 bis
75 cm je nach Wetland) abgetragen ist. Die gewé&bkestellung der relativen Anteile in den
Extraktionsschritten verdeutlicht die Elementvéutegy in unterschiedlichen Bindungsformen im
Unterschied zur mengenmaRigen Freisetzung. Es isedicksichtigen, dass diese Verteilung von der
Gesamtkonzentration eines jedes Elementes beeinfiusd, was z. B. fur die Uranverteilung im
Standort Culmitzsch klar gezeigt werden kann. {s.Nachfolgend werden fir einzelne Elemente
ausgewahlte Profilstudien zur Elementverteilungwar§chiedene Bindungsformen vorgestelit.

5.4.4.1 Uran

Uran ist Uberwiegend auf die sehr labilen (wassécld, austauschbar) und maRig labilen
Bindungsformen (séureltslich, organisch gebundem®rteilt. Die durchschnittichen Uran-
Gesamtkonzentrationen sind dabei im Substrat detakds Zinnborn 5-fach héher als im Wetland
Helmsdorf und 6,5-fach hdher als im Wetland Culsulz (vgl. Kap. 5.2.3.1). Eine Assoziation dieser
Konzentrationen mit unterschiedlichen anorganischeder organischen Bodenfraktionen
verdeutlichen die Ergebnisse der sequenziellenaktkn (Abb. 5.4-6). Bei der Urananalytik (n=3)
liegen die Standardabweichungen fiir 96 % aller &ramter 5 %.

Besonders herausragend ist @iiganische Bindungsformdes Urans in den WetlanHglmsdorf und
Zinnborn (im Mittel 47-64 % der Urangesamtkonzentrationel®n Wetlands mit hohem Anteil an
Corg (im Mittel 13-18 %). In diesen Sedimenthorizontetie Uberwiegend aus zersetztem Torf
bestehen, wurde Uran zu maximal 77 % der GesaminerigNa-Pyrophosphatlésung freigesetzt,
wobei in den Extrakten Konzentrationen von runcb&06100 mg/kg Uran anfielen. In den Wetlands
Helmsdorf und  Zinnborn  deuten hohe  SPEARMAN-Kottieleskoeffizienten  der
Substratkonzentrationen bereits auf Zusammenhéaitggem organischen Kohlenstoff hins & 0,79
bzw. 0,82, Tab. 5.2-12), wenn man die Konzentratioauf Zirkon normiert (vgl. Kap. 5.2.3.1). Die
Korrelationskoeffizienten der unnormierten Wertégea zwischen ¢y und U in Helmsdorf keine
Beziehung, in Zinnborn dagegen eine noch hdhereekation. In Zinnborn scheint also der hohe
Anteil an organischem Substrat eine Hauptursachediéihohen Uran-Substratgehalte und damit fir
die Effizienz des Wetlands zu sein. Auch im Wetl&telmsdorf sind die Konzentrationen von Uran
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und G, kausal gekoppelt, moglicherweise werden diese dBerigen mit Verschiebung des
Substratchemismus (unnormierte Messwerte) abehdundere Prozesse Uberlagert. Ein Torfhorizont
hat jedoch bedeutende Anteile in einer noch ladileBindungsform: In WLHe3 wurden hohere
Mengen an Uran (334 mg/kg, entsprechend 30 %) aers alistauschbaren Sedimentfraktion
freigesetzt, wahrend 27 % des Urans organisch glelouwaren. Hier scheint die spezifische Sorption
an anorganische Spezies wichtiger sein. In derdRakhase war nur ein geringer Anteil an Uran
festgelegt, mit der Ausnahme von zwei Horizontet@msdorf, die aber insgesamt aufRerst geringe
Urankonzentrationen (<5 mg/kg) aufweisen, sowies thorizontes WLZ6 in Zinnborn, der die
deutlich héchsten Anteile (43 % von insgesamt 392km Uran) in der Restfraktion fixiert hat. In
letzterem ist der Eintrag partikularer Uranspepiesisibel. Es kann spekuliert werden, ob sich darin
Einzelereignisse ibergelaufener Feinschlamme déngsbecken (vgl. Kap. 5.1.2.1) ausdriicken.

Das Wetland Culmitzsch enthélt bei durchschnittlich 2 % & rund 10 % des Urans in der
natriumpyrophosphatléslichen organischen Fraktion.den oberflachennahen Substrathorizonten
WLCul bis WLCu2 ist Uran v.a. sehr labil gebundgm Mittel 31 % wasserldslich, 33 %
austauschbar). Bis WLCu3 sind auch die Porenwasseektrationen von Uran deutlich héher, als
darunter (Tab. 5.2-23). Die saureldsliche Binduagefnimmt im Wetland 13 bis 20 % ein; sie kénnte
Uran-Karbonatverbindungen beinhalten oder genespbzifisch sorbierte Uranphasen z.B. an
Tonmineralen. Von ca. 15 bis 40 cm Substrattiefevinig Uran gebunden (< 100 mg/kg), dabei bis
zu 44 % in der Residualphase, deren relative Bedgummit der Tiefe stetig ansteigt. Die labilen
Bindungsformen nehmen parallel dazu ab, allen vdraraustauschbare, séurelésliche und organische
Fraktion in stetigem Verlauf, was auf diagenetistimeverteilungen in stabile Uranphasen hindeuten
konnte. Vermutlich beobachtet man aber zwei andEfekte, namlich denAbtransport
mobilisierbarer Uranphasen, der in der Tiefe weftatgeschritten ist, und dadurch die relative
Anreicherung von Uran in der Restfraktion, in dberanur maximal 31 mg/kg Uran festgelegt sind.
Die ermittelten Gesamtgehalte liegen in Culmitzgefischen 62 und 443 mg/kg, mit den deutlich
hochsten Werten in den oberen beiden Horizontens Daterstiitzt die Annahme von
Auswaschungseffekten. Das Wetland Culmitzsch istmaidolge bei der langerfristigen
Uranstabilisierung nur wenig effizient. Uran schidiri geringeren Gehalten an.4und organischer
Substanz im Wetlandsubstrat weniger stabil festgeda werden. Das ist umso erstaunlicher, da bei
dem Beispiel des Wetlands Culmitzsch im VergleichHelmsdorf und Zinnborn die deutlichsten
Hinweise auf sulfatreduzierende Verhaltnisse vgdie (Kap. 5.3) Von den Redoxbedingungen her
und den thermodynamischen Bedingungen (Kap. 5.8,3%bb. 5.2-32) sind in diesem Wetland die
Voraussetzungen einer Uranreduktion gegeben, wpliziert, dass das primér eingetragene Uran im
Wetland in stabile Uran-Mineralphasen umverteiltradem kdnnte. Betrachtet man die geringen
Gehalte von Uran in der Restfraktion der sequeleridtxtraktion, gibt es aber auf eine Reduktion
und Prazipitation von Uran keine Hinweise.

Die Ergebnisse der sequenziellen Uranextraktion desferenzsediments (IAEA-SOIL-7)
unterscheiden sich deutlich von denen der Wetlatiommte. Im Gegensatz zur sekundaren
Deposition von Uran in den Wetlands enthalt dassReizsediment Verwitterungsboden aus primar
uranhaltigen Gesteinen. Hier sind 72 % des Urasslual gebunden und 11 % in der organischen
Phase festgelegt.
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Abb. 5.4-6: Ergebnisse dBindungsformanalyse von Uranin den Substratproben aus den Wetlands
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Helmsdorf (WLHe), Culmitzsch (WLCu) und Zinnborn P&). Aufsummiert sind die
Prozentanteile des Urans in den verschiedenen Higingschritten pro
Substrathorizont (Horizonte der Vertikalprofile je¥g nach unten abgetragen). Die
Werte innerhalb der Balken geben die absoluten géiaalte in mg/kg Trockenmasse
an. Die Dicke der Balken steht schematisch fur Migchtigkeit der beprobten
Horizonte. Die Legende benennt die Bindungsformen den sieben
Extraktionsschritten. (Analyse mit ICP-OES und I@IB: unterschiedlicher Maf3stab
der vertikalen Achsen.)



5.4.4.2 Ubergangsmetalle — Eisen, Mangan

Die Wetlandsubstrate enthalten in Helmsdorf zwisch@® und 5 %Eisen, in Culmitzsch zwischen
3,0 und 4,5 % und in Zinnborn zwischen 0,3 und %,8Nur im Wetland Helmsdorf zeigt sich ein
Trend mit hdheren Eisenwerten nahe der Oberfldchder Bindungsformverteilung spiegelt sich das
derartig wider, dass von oben nach unten der Antilecht kristalliner Fe-Oxide (z. B. Ferrihydrit,
aber auch Eisensulfat, Eisenkarbonat oder EisékaS&Werbindungen, 8A0 & ZHou 1983) von 62
auf unter 10 % abnimmt, wéhrend Eisen in der Radifin (Eisensulfide) auf bis zu 78 % zunimmt
(Abb. 5.4-7). Das deutet auf gekoppelte mikrobigtmzesse hin, auch wenn die Verteilung der
sulfidischen Eisenbindung nicht mit den anorgarescBchwefelspezies korreliert (vgl. Abb. 5.3-5).
Maoglicherweise steht die Abnahme der schlecht &llisen Eisenphasen damit in Zusammenhang,
dass Siderit (Eisenkarbonat) durch erhdhte Sulfidie (Kap. 5.3.4.1) destabilisiert wurdep@ELO

& POSTMA 1999). Weiterhin konnten s&ureldsliche Anteile enerell niedrigen Anteilen von
maximal 5,7 % des Gesamteisens vermehrt aus divetieHorizonten des Wetlands Helmsdorf
geldst werden. Im Wetland Culmitzsch ist die susfitie Bindung des Eisens mit 63 bis 75 %
durchgehend vorherrschend. Hier sind die gut Kiiiséan Bindungsformen des Eisens (10 und 14 % in
WLCu3 und WLCu4) teilweise sogar starker vertreddnschlecht kristalline Fe-Oxide (6 und 8 %).
Das kann ebenso wie das Resultat der TRIS-Anal@iigp. 5.3.4.3) als Indiz eines weiter
fortgeschrittenen reduktiven Milieus erkannt werdiem Unterschied zu den anderen Wetlands. Das
Wetland Zinnborn zeigt eine ahnliche Verteilung deisenanteile wie Helmsdorf, mit dem
Unterschied, dass die Sulfidform im untersten Huonizin oxidierte Eisenanteile umverteilt wurde.
Mangan ist als redoxsensitives Element ein guter Indik&éo reduzierendes Milieu. Es ist in den
Wetlands mit 0,004 bis 1,8 % im Substrat vorhandierHelmsdorf und Culmitzsch ist es sehr labil
festgelegt, ndmlich Uberwiegend in séureldslichedBngsform (30 bis 75 % in Helmsdorf, 50 bis
74 % in Culmitzsch), oder noch mobiler als austhbare Phase. Die saureldsliche Bindung nimmt im
Wetland Helmsdorf nach unten hin fast kontinuiérliab, bei parallelem Anstieg der mobileren
Phasen, aber auch der Restfraktion. Dass dabei dt&aghonate aufgeldst werden, frihdiagenetisch
mit zunehmender Tiefe, kann nur spekuliert werdi;den gemessenen pH-Werten > 6 ist MpCO
eigentlich in einem breiten EBereich stabil (RPELO& POSTMA 1999). Die nicht separat erfassten
Mn-Oxide, die in dioxidischer Bindung (Braunsteinu@pe) schwerldslich sind (@&cH 1997),
werden frihesten im fiinften Schritt extrahiert (Mgap. 5.4.2). Mn-Oxide kdnnen durch mikrobielle
Reduktionsvorgange geldst und auch in stabilereséthamverteilt werden. Diese Umwandlung ist
vermutlich ab dem Horizont WLHe5 nach unten anhalet kontraren Entwicklungen der
Mangananteile in der fiinften und siebten Fraktianegkennen, mit der Ausnahme eines erneuten
Anstiegs der oxidischen Bindungsform in WLHelO, derf eine Zunahme des Redoxpotenzials
hindeutet. Die Gesamtgehalte des Mangans sindhatitedes Horizontes WLHe3 stark abgereichert,
was ebenfalls durch eine Mobilisierung als ‘Minfolge reduktiver Auflésung von Manganoxiden
erklart werden kann. Mangan kann dabei mit dem riReasserstrom im Wetland verlagert oder
entfernt werden. Insbesondere in den Wetlands Hirhisind Culmitzsch zeigen auBerst hohe geldste
Mangankonzentrationen eine vermehrte Bildung von™Nnen an. In den anderen Wetlands ist
keine kontinuierliche Konzentrationsabnahme mit @&fe zu sehen. Austauschbares Mangan ist
auch im Wetland Zinnborn bedeutend. Aufféllig isttdzusatzlich der Anteil in der Restfraktion, der
im obersten Horizont WLZ1 95 % einnimmt (bei eineghr viel hdheren Mangantotalgehalt) und
48 % in WLZ6. Es handelt sich wahrscheinlich umfidische Bindungsformen, wobei Mangan
i. d. R. an FeS-Phasen adsorbiert wird und anguiie pyritisiert werden kann, falls hohe fau-
Fe™*-Verhaltnisse und ‘SGehalte vorliegen (MRSE& LUTHERII 1999, vgl. Kap. 5.3.2).
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5.4.4.3 Ubergangsmetalle — Zink, Kupfer, Nickel, Cobalt,rém, Cadmium

Zink ist mit hohen Gehalten zwischen 28 mg/kg (WLZ79 Gi73 mg/kg (WLCu3) in den Substraten
festgelegt. Es ist im Boden jedoch relativ mobilt mihdhter Léslichkeit bei pH-Werten unter 6
(LABO 2003). Daher ist es plausibel, dass Zink #ef sequenziellen Extraktion in den meisten
Horizonten Uberwiegend mit Saurezugabe (Schritgdpst wurde, zu 42 bis 80 % im Wetland
Helmsdorf, zu 44 bis 56 % in Culmitzsch und zu 26 &8 % in Zinnborn. Bedeutend ist in den
Wetlands Helmsdorf und Zinnborn auch die organi€inelungsform mit mittleren 24 % bzw. 15 %.
In ersterem spielen die sehr labilen und residuamdungsformen des Zinks keine Rolle,
wohingegen im Wetland Culmitzsch die zweithdchdBehalte stabil in sulfidischer Bindungsform
festgelegt sind (26 bis 40 %). Die Aufteilung dessAziation mit schlecht und gut kristallinen Fe-
Oxiden ist in allen drei Wetlands ungefahr 1:1, beigesamt mittleren 15 % (Helmsdorf), 8 %
(Culmitzsch) bzw. 28 % (Zinnborn) Anteil am Zink-&emtgehalt. Tiefentrends sind in Culmitzsch
und Zinnborn anhand der Abnahme der labilen Bindforgnen parallel zur Zunahme stabiler
Zinkformen erkennbar, dabei in den Horizonten WLGi® WLCu5 kontinuierlich. Hier kdnnten
unter sulfatreduzierenden Verhéltnissen Zinksuliééstanden sein. Im Wetland Zinnborn dagegen
steigen mit der Tiefe auch die oxidischen Binduagsen an, was eventuell bedeuten koénnte, dass
Sulfatreduktion nicht die priméare Ursache der Urteikmg ist; an Eisenoxiden sorbiertes und ggf.
inkorporiertes Zink kann aber die Vorstufe eineritiferung von Zink darstellen. Méglicherweise
liegt Zink in den tieferen Horizonten des Wetlarlanborns bisher nur residual in Form primar
eingetragener, silikatischer Zinkmineralisation@m. unsgesamt ist Zink jedoch zu rund 50 bis tber
80 % potenziell mobilisierbar.

Das gering loslichekupfer ist bei insgesamt 11 bis 107 mg/kg Gesamtgehaitebedeutenden
Anteilen in der Residualfraktion gebunden. In Bddémnen sich Kupfersulfide feinverteilt und
feinkristallin bilden yYAN DER VEEN 2003), wenn freier Sulfidschwefel infolge der nakiellen
Sulfatreduktion angeboten wird. Die auch oberfléctedn hohen Anteile des Kupfers von rund 40 %
in der Restfraktion lassen jedoch eine andere Bgdund Bindungsform vermuten. Fir das Wetland
Culmitzsch lasst sich anhand von Kupfer ein stérkduzierendes Milieu nicht ableiten, wie das bei
Zink gezeigt werden konnte. Hier sind hingegen sdiareldslichen Anteile recht bedeutend (32 bis
47 %), was durch stabile Komplexbildung, die furpkar charakteristisch ist, hervorgerufen sein
kdnnte (LABO 2003). In den anderen Wetlands nehorganische und oxidische Bindungsformen
des Kupfers héhere Anteile ein, dort ist Kupferand 70 bis 90 % relativ stabil festgelegt.

Die Bindungsformverteilung voNickel zeigt einen hohen Anteil im mobilen und sauretisn, also
potenziell mobilisierbaren Pool, bei einem mittlerégGesamtgehalt von 45 mg/kg in den
Wetlandsubstraten. S&ureldslich sind in Helmsdéid&(Mittelwert), in Zinnborn 39 % (MW), wobei
es sich um spezifisch an Tonminerale sorbierte &icknen handeln kénnte (LABO 2003). Die
sorptive Festlegung (Schritte 2 und 3) koénnte iasein Wetlands damit rund 45 bis 80 % des
Gesamtgehaltes an Nickel umfassen. Wahrend alslestatBindungsform nur Assoziationen zu
schlecht kristallinen Eisenoxiden mit 15 bis 18 %W) Bedeutung haben, sind im Wetland
Culmitzsch 40% (MW) residual gebunden. Es sollteeh s nicht um eine authigene
Nickelsulfidmineralisation handeln, da auch obetignnah 23 % des Nickels in der Restfraktion
vorliegen.

Das Spurenelemef@obalt mit meist unter 20 mg/kg Gesamtgehalt im Subsstagbenfalls in hohen
Mengen austauschbar und saureldslich, insgesathtefriaber v. a. in der Restfraktion auf mit
Mittelwerten von 37 bis 55 %. Die Verteilungsmaximar einzelnen Horizonte befinden sich bei
Cobalt Giberwiegend in den gleichen Fraktionen gneh Eisen mit Maximalanteilen verteilt ist (s, 0.)
was durch die chemische Ahnlichkeit dieser zweinigiete verursacht sein kann. Eisen ist jedoch
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grofltenteils stabil festgelegt, wahrend Cobaltaud® bis teilweise knapp 80 % maRig labil mit den
Substraten assoziiert ist. Die hohe Sorptions##firiu Fe-Oxiden (BADY et al. 1999) wird nur in
einigen oberflachennahen Horizonten deutlich.

Auch bei Chrom treten die Verteilungsmaxima in den meisten Harieo in der gleichen
Bindungsform auf wie bei Eisen und Cobalt. Insgesat Chrom aber ganz dominierend in der
Restfraktion festgelegt, von 58 % (MW) im Wetlan@hiborn bis 88 % (MW) in Culmitzsch. Es
handelt sich dabei wohl um reduzierte Cr(lll)-Verthingen, die gegen Reoxidation eher stabil sind
(WORCH 1997). In Zinnborn enthélt dagegen die organigbaenfraktion mittlere 23 % des Chroms.
Hier sind rund 40 bis 90 % stabil in den Fraktioleis 7 festgelegt, in den anderen beiden Wetlands
sogar 60 bis annéhernd 100 %. Die Gesamtgehatieleen maximal 79 mg/kg. Die Analysewerte fiir
Chrom sind jedoch unter Vorbehalt zu betrachten, dia Konzentrationen aufgrund von
Massenkoinzidenzen bei der ICP-MS-Analytik als methangegeben sein kénnten, insbesondere bei
hohen Organikgehalten (u. a. aus den Extraktiomsimjtund geringen Konzentrationen wie in den
einzelnen Extraktionsschritten (vgl. Kap. 5.4.3.5).

Cadmium ist im Boden wiederum recht mobil, was sich inile Bindungsformen (Schritte 1 bis 4)
ahnlich hohen Anteils wie bei Zink und Nickel &uf3en Wetland Culmitzsch dabei mit noch héheren
Anteilen von etwa 80 bis annahernd 100 %. Die Gégalmalte sind mit maximal 11 mg/kg deutlich
niedriger als die der mitextrahierten Elemente. Ddenend ist die saureldsliche Fraktion mit 41 %
(Wetland Zinnborn, Mittelwert) bis 73 % (Wetland I@itzsch, MW). Im Wetland Helmsdorf ist
Cadmium auch vermehrt mit der Organik assoziieritt@Wvert 32 %, maximal 70 %). In der
Restfraktion ist es vermutlich als Cadmiumsulfid,6giicherweise auch als Silikat relativ
unregelmaBig verteilt, und wie in den anderen Biydformen durchgehend ohne Trend.
Reduzierende Bedingungen in der Tiefe oder Umverigen der Bindungsformen sind aus der
sequenziellen Extraktion des Cadmiums nicht aldeitb

5.4.4.4 Andere Metalle - Blei

Die Bindungsformverteilung von Blei zeigt hohe tefa Anteile in der residualen Fraktion, teilweise
mehr als 70 %, und betont damit die Bedeutungdistfher Mineralisationen des Bleis. Silikatische
Bindungen dirften bei Blei keine Rolle spielen. Mietland Culmitzsch mit den hdchsten
Bleikonzentrationen von bis zu 237 mg/kg nimmt da@ureldsliche Bleifestlegung ebenfalls hohe
Anteile von rund 40 bis 55 % ein, was auf spezifesSorption (RPELO & POSTMA 1999) oder die
Bildung in Boden haufiger Blei(hydroxy)karbonateARO 2003) schlieRen lasst. In den anderen
beiden Wetlands wurden auch mit Na-Pyrophosphatutedde Anteile des Bleis mobilisiert, in
WLHe5 Uber 90 % des Bleis. Blei geht im Gegensatden meisten anderen Spurenmetallen sorptive
Wechselwirkungen mit Huminstoffen ein (WcH 1997, LABO 2003). In wasserldslicher oder
austauschbarer Form ist Blei nicht oder nur ganergeordnet zu finden. Teufentrends sind nur
undeutlich ausgebildet.

5.4.4.5 Metalloide - Arsen

Arsen ist im Wetland Helmsdorf stark angereichétauf oberflachennah 401 mg/kg, wobei es nach
unten hin auf 15 mg/kg zurtickgeht. Im Wetland Ct#sgh sind zwischen 49 und 118 mg/kg Arsen
im Substrat festgelegt, in Zinnborn dagegen nurimak45 mg/kg. Im Oberboden findet man in der
Regel Arsen(V)-Spezies, die geringer mobil sind Alsen(lll)-Verbindungen (LABO 2003).
Betrachtet man die Verteilung der Bindungsformeiilt fein hoher Anteil in der Restfraktion auf
(Culmitzsch mit mittleren 47 %), der in Helmsdonfigximal 56 %) und Zinnborn (maximal 84 %)
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nach unten hin stark ansteigt, etwa vergleichbdrden residualen Bindungsformen des Eisens in
diesen Horizonten. Das konnte auf Mineralisatiorsds Arsenopyrit FeAsS hinweisen, misste
aufgrund der Bildungsbedingungen dieser Spedam jedoch partikular eingetragen worden sein.
Maoglich ist auch eine in-situ-Pyritisierung des éms (D:MRIS et al. 2005), also eine Aufnahme in
neugebildeten FeSvgl. Kap. 5.3.2). Durchschnittich héhere Ante{i87 %) sind in Helmsdorf
dagegen organisch gebunden. Diese Fraktion nimatit EuZinnborn oberflachenah hohe Anteile ein
(bis 66 %, bei 34 % Mittelwert). Eine typischereisohe Assoziation mit geringer kristallinen Fe-
Oxiden wird in Helmsdorf und Zinnborn oberflachehndeutlich. Es handelt sich dabei um eine
Sorption als Arsenat [As(VI)] im oxischen Milieu RBDY et al. 1999), die jedoch bei reduzierenden
Bedingungen riickgangig gemacht wird. An hoher &llisie Fe-Oxide ist Arsen dagegen fast nicht
gebunden. In den Wetlands Helmsdorf und Zinnbomd wiirsen also diagenetisch umverteilt, mit
einer fast kontinuierlichen Abnahme der oberflactadnorganisch bzw. an Fe-Oxiden gebundenen
Spezies. Es deutet darauf hin, dass sich bei stéellezierenden Bedingungen pyritisiertes Arsen in
den tieferen Horizonten anreichert. In Culmitzscageben ist der Anteil des Arsens in der
Restfraktion wie auch des Eisens mit zwischen 413$% im gesamten Profil hoch. Die Anteile des
Arsens konnen daher wie die des Eisens insgesamitshstarker ausgepragte, sulfatreduzierende
Verhéltnisse im Wetland Culmitzsch anzeigen, soleadenzen einer verstarkten Sulfatreduktion in
den tieferen Horizonten der anderen beiden Wetlands

5.4.4.6 Nichtmetalle - Schwefel

Eine quantitative Bestimmung von Schwefel war aim @de Schritt nicht mehr mdéglich, da durch die
Verwendung von Na-Dithionit als Extraktionsmittedtte Gehalte an Schwefel in die Analyselésung
eingebracht wurden. Die Werte wurden daher furSaieritte 6 und 7 nicht angegeben und auch nicht
in die Validierung miteinbezogen. Die prozentudllerteilung der Bindungsformen 1 bis 5 zeigt fur
das Wetland Culmitzsch einen Uberragenden Antesl $len wasserldslicher Form (ohne grafische
Darstellung). Im Wetland Helmsdorf ist diese Fratiauch dominant, daneben in manchen
Horizonten die organische Bindung des Schwefelss Déetland Zinnborn enth&lt von den
analysierten Schwefelkonzentrationen in den erétBmdungsformen etwa gleich hohe Anteile. Nur
die Fraktion 5, der an mafig reduzierbare Phaskangkzne Schwefel, ist wie in den anderen beiden
Wetlands stark untergeordnet mit einem Anteil vagistndeutlich unter 10 %.
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Abb. 5.4-7 Elementspezifische Darstellung defativen Bindungsformanteile in den Substraten der
Wetlands Helmsdorf (oben, 10 Horizonte), Culmitzqdhitte, 5 Horizonte) und
Zinnborn (unten, 7 Horizonte), vgl. Abb. 5.4-6. iegende gilt fiir alle Elemente.
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5.4.4.7 Zusammenfassende Interpretation

Im Vergleich der Bindungsformanalysen zeigen sidin die unterschiedlichen Elemente einige
Ahnlichkeiten. Unter Beriicksichtigung der operagitrdefinierten Fraktionen sollte die Zuordnung
der einzelnen Elemente zu Bindungsformen aber nidfgrinterpretiert werden (vgl. auch Kap.
5.4.3.5). Hohe Anteile in der saureléslichen Fraktzeigen v. a. Mn, Zn, Ni und Cd, im Wetland
Culmitzsch auch Cu und Pb, was héchstwahrscheidietBedeutung von Komplexbildungen dieser
Elemente hervorhebt; diese Bindungsform ist jedgebeniber Umweltverdnderungen reldébail

und lasst eine hohe Verfugbarkeit dieser teilssch@n Elemente erwarten.

AuRerst hohe Anteile in der meist sulfidisch-sitisahen Residualfraktion wurden in fast allen
Substrathorizonten fiir die Elemente Fe, As, Cu,@ajnd Pb gefunden, zusatzlich fir Zn und Ni im
Wetland Culmitzsch. Im Vergleich mit den extrahgertGehalten an reduziertem, anorganischem
Schwefel ist Gber Korrelationsverfahren kein dieekBezug zu diesen Elementen herzustellen, der auf
hohe Anteile in Sulfidmineralen hinweisen wirde (K&.3.4.4), bzw. unter Annahme authigener
Sulfidmineralbildung auf mikrobielle Sulfatreduktio Diese Elemente sind trotzdem teilweise in
deutlichen Anteilerstabil festgelegt, wobei Verbindungen wie die hoch lkiggein Nontronite (Fe-
Schichtsilikate, vgl. Kap. 5.2.3.2.5) oder Phosptiatrale in Frage kommen. Fur das Wetland
Culmitzsch deutet sich an den Elementen Eisen,nAfgangan und Zink ein Milieu mit mikrobieller
Sulfatreduktion an (s. 0. und Kap. 5.3.4.3).

Im Wetland Zinnborn ist fir den Horizont WLZ7 beidem der untersuchten Elemente der Trend
eines signifikanten Riuickgangs der Bindungsformémieider Restfraktion aufféllig; es wurde explizit
bei Eisen erwahnt (s. 0.). Eine korrespondierenaieame anderer Bindungsformanteile ist dagegen
weniger einheitlich. Meist nimmt die organische ddurelésliche Fraktion bedeutend zu, bei
Mangan jedoch die austauschbare Bindungsform undidm in Bdéden weniger mobilen Kupfer
(LABO 2003) die Assoziation zu schlecht kristallinEe-Oxiden. Diese Beobachtungen deuten darauf
hin, dass in Zinnborn in der Tiefe offensichtli¢irkeroxidierende Einfliisseauftreten, wie auch die
Sedimentansprache ableiten lasst. Unterhalb deanisahen Bodenhorizonte wurde ab 75cm
Substrattiefe ein Kieshorizont angetroffen, der ltydraulischen Verhaltnisse im Wetland sicherlich
beeinflusst oder sogar steuert.

Eine Zusammenstellung von Literaturdaten (Tab.8.4ur sequenziellen Extraktion vdgran in
Béden und Sedimenten zeigt, dass maRig labile Bigsformen des Urans Uiberwiegen, was auch
durch diese Untersuchungen gestiitzt wirdPKAN & SERKIZ (2001) und ®SWDER et al. (2003)
ermittelten in uranreichen Sedimenten natirlicheetlids ganz ahnliche Stabilitaten der
Uranfestlegung wie in dieser Arbeit; sie verwendetén modifiziertes Protokoll von MER et al.
(1986), das auch hier eingesetzt wurdeeteeet al. (2002b) fanden das meiste Uran an Fe- und
Mn-Oxide gebunden, was einer stabileren Festlegumgpricht. Es ist aber zu bertcksichtigen, dass
die darin verwendeten Extraktionsmittel keine ssgapragten Anderungen des pH-Wertes erzwangen
wie das modifizierte MLER-Protokoll. Dagegen nahmero®DER et al. (2003) fur dieses Protokoll
an, dass die Anwendung von Pyrophosphat zur Aufigsder Organik bei pH 10 auch andere
Uranphasen unspezifisch und aggressiv auflost, mbddie organische Bindungsform fiir Uran
Uberschatzt wird. Diese Annahme wurde jedoch bistight belegt. Die sog. organisch-sulfidische
Bindungsform des Urans wurde von den Bearbeiteraw(H et al. 1999a, Z=GKA et al. 2003,
BECKERS 2005) mit HO, ermittelt, wobei einzig die Uranfestlegung an oigeher Substanz
diskutiert und als Interpretation gewahlt wurden\émderen Bearbeitern @€Tzee et al. 2002b) wird
jedoch eine Re-Oxidation von U(IV)-Mineralen miedem Oxidationsmittel erwogen, demgemaf in
diesem Extraktionsschritt auch stabil gebundenemn Wmnthalten sein kénnte. Hierzu sind weitere
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Untersuchungen notwendig. Die in Tab. 5.4-8 aufgetéin Befunde mit den hochsten Urananteilen in
der Restfraktion beziehen sich auf Sedimente, d&wndortmilieu sich von Wetlands stark
unterscheidet. Auch die Eintragspfade sind nichiglegchbar, zumal im Haldenmaterial und in den
kontaminierten Bdden eines Zwischenlagers partiknl&intrag eine weitaus héhere Bedeutung hat.
Stark reduzierende Verhéltnisse, die eine Reduktimh Féllung von Uran ermdglichen, sind nur fir
die marinen Sedimente¢8ULTZ et al. 1998) plausibel.

Legt man die wenigen Untersuchungen naturlicher IAllds zugrunde, zeigt sich, dass die
Uranreduktion nicht die Festlegung und Akkumulate®s Urans steuert. Daraus ist abzuleiten, dass
Uran in den Wetlandsedimenten nicht stabil gebund#n Milieudnderungen, die durch die
Chemikalien der Einzelschritte in der sequenzieligtraktion simuliert wurden, kdnnen Uran aus den
Wetlands mobilisieren. Auch Uran in organischendBimgsformen, deren relative Anteile in den drei
untersuchten Wetlands parallel zum Gehalt gp ith Substrat stark ansteigen, kann freigesetzt
werden, wenn die Organik zersetzt wird. Betrachtah zudem die hohen Anteile von Uran in allen
Bindungsformen, die einer labilen bis maRig labiastlegung entsprechen (Schritte 1 bis 4), ist zu
vermuten, dass jegliche Milieudnderungen, von pHt\Whker Redoxpotenzial oder Ligandenangebot,
ein hohes Remobilisierungspotenzial fir Uran bergen

Tab. 5.4-8 Darstellung dedominierenden Bindungsformenvon Uran als Resultate sequenzieller
Extraktionen aus Boden und Sedimenten (LiteratergatDie Wetlandsedimente
stammen aus natirlich gebildeten Standorten. lasgesiurden bisher nur wenige
Extraktionsverfahren zur Bindungsformanalyse voarlgingesetzt.

dominierende Bindungsform Quelle Material
austauschbar EBEL 2002) Wetlandsedimente
organisch gebunden und austauschbar AP(KN & SeRKiz 2001, Wetlandsedimente
SowbDER et al. 2003) Wetlandsedimente

organisch gebunden RBITHWAITE et al. 1997) Wetlandsedimente
organisch gebunden ERD et al. 1993) Wetlandsedimente
organisch-sulfidisch gebunden HBKERS2005) Auensedimente
organisch-sulfidisch gebunden @WE et al. 1999a) Sedimente
organisch-sulfidisch gebunden oder |&BzEGKA et al. 2003) rezente

héher kristalline Fe-Oxide Flusssedimente
gebunden
an Fe- und Mn-Oxide gebunden qErzeeet al. 2002b) Wetlandsedimente
in der Restfraktion und in Karbonaten| c(&LTz et al. 1998) marine Sedimente
in der Restfraktion und an (SCHONBUCHNER2003) Haldenmaterial
schlecht kristalline Fe-Oxide gebundein
in der Restfraktion (Boum & EVANS 1998) kontaminierte Béden
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5.5 Speziationsuntersuchungen und Detektion partikuléfdranspezies

5.5.1 Rodntgenabsorptionsmessungen

5.5.1.1 Kernphysikalische Analysemethoden XPS und XAS (EBYAF

Mithilfe von kernphysikalischen Analysemethoden deiranhand einiger Proben der untersuchten
Wetlands Spektroskopie von Strahlung aus Kernreaéti und gestreuten Primarstrahlen betrieben.
Die rontgenspektroskopischen Untersuchungerzielten auf die direkte Detektierung und die
Speziesbestimmung von Uran in ausgewahlten Supsitetn. Angewendet wurden Methoden zur
Oberflachenanalyse, bei denen die Probenoberflaater elektromagnetischen Primarstrahlung aus
Rontgenphotonen ausgesetzt wird und eine Analyse Sekundarstrahlung beziglich der
probencharakteristischen Eigenschaften erfolgt.alarkénnen Informationen lber die elementare
Zusammensetzung der Proben erhalten werden, dartiieaus jedoch auch ({ber den
Bindungszustand, in dem ein Atom in der analysieReobenoberflache vorliegt. In erster Linie sollte
unterschieden werden, ob Uran in der Probe in viéer sechswertigem Valenzzustand existiert.

Als ein prinzipiell geeignetes Verfahren zur Untetsung der Wetlandsubstrate wurde Bientgen-
Photoelektronen-Spektroskopie(XPS*) angesehen, auch Photo-Emissionsspektroskopie AESC
genannt. Als Primarstrahlung werden Photonen imabitichvakuum (UHV) eingesetzt, die teilweise
von der Probe absorbiert werden, zum Teil jedocfolge der Wechselwirkung mit der
Feststoffoberflache materialabhéngige Sekundangilcin Form von Elektronen erzeugen (Abb.
5.5.1-1). Die Informationstiefe der angewendetenhfé (s. u.) betragt bis zu 2 bis 6 nm. Es wird
somit die Oberflache chemisch abgebildet, wobeg e&umliche Auflésung von ca. 10 um mdglich
ist; aus der lateralen Flache wird ein Mittelwest @usammensetzung geliefert. Die Nachweisgrenze
liegt bei einem Urangehalt von ca. 0,05 Atom-% asr €robenoberflaiche. Das Verfahren ist
zerstérungsfrei und ermdglicht quantitative Anddyturch Auswertung des Emissionsspektrums.

Photon o Photoelektron

o Ly

O e K

Abb. 5.5.1-1: Prinzip der Rontgen-Photoelektronpei®roskopieXPS. Eine Probe wird mit weicher
Rontgenstrahlung angeregt, wobei Photoelektronarae&keristisch emittiert werden.

Konkret fuhrt die Anregung der untersuchten Proligeia Rontgenquanten zu einer lonisation von
Atomen in inneren Elektronenschalen, wobei ausedieSchalen Photoelektronen emittiert werden.
Deren Energie wird von der zugehérigen Bindungsgeater betroffenen Elektronenschale gesteuert
und ist elementspezifisch. Je nach BindungszustiendAtome in einem Molekul verschieben sich
dabei die Energieniveaus der inneren Elektronetest{zchemical shift") um einige [eV], woraus der

36 X-ray photoelectron spectroscopy
37 electron spectroscopy for chemical analysis
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chemische Bindungszustand an der Oberflache abeule&t. (Zusammengefasst nacRGELHARD
2002, BosTick 0.J., IFOS 0.J.-b.)

Auch mit verschiedenen Techniken debntgen-Absorptionsspektroskopie(XAS®*®) erhalt man
Informationen Uber die Elementzusammensetzung é&naoenoberflache und Uber den chemischen
Bindungszustand dieser Elemente. Erforderlich ise eRontgenquelle mit veranderlicher Energie,
wozu  Synchrotronstrahlung eines  Elektronenspeigtgsr verwendet wird. Die aus
hochbeschleunigten Elementarteilchen erzeugte rfsgebiindelte und stabile Réntgenstrahlung tritt
in die Probe ein und wird dort absorbiert. Mit achsender Photonenenergie kommt es bei
bestimmten Energien zu deutlichen Anstiegen deroAdi®n. Durch die Wahl der Photonenenergie
wird ein bestimmtes Element anvisiert. XAS-Analytdemdglicht die Strukturaufklarung von
Elementen und Verbindungen in festen, flissigenamdrphen Proben im Konzentrationsbereich ab
etwa 10 ppm.

Abb. 5.5.1-2: Beispiel eineXAS-Spektrums mit der Unterscheidung des Nahkantenbereiches

Absorptionskoeffizient
=
L

0,8 -
0,6
A ———————
XANES EXAFS
0.4 T . T . T . T . T . !

17000 17200 17400 17600 17800 18000

Photonenenergie (eV)

(XANES) und des kurvenfernen Bereiches (EXAFS).

Wird diese Analysemethode angewendet, misst marAlbs®rption p als Funktion der Energie der
Rontgenstrahlung, mit der die Probe bestrahlt wixig. Absorption ist mit der Bindungsenergie der
Elektronen eines Atoms korreliert, die wiederunmaatspezifisch ist. Eine Absorption erfolgt nur,
wenn die Elektronen angeregt werden kdnnen. Beiereimgrafischen Auftragung des
Absorptionsspektrums als Funktion der Photonenémer@bb. 5.5.1-2) erkennt man sog.
Absorptionskanten. Die genaue Kantenposition hdagei von der Oxidationsstufe des betrachteten
Elementes ab. Die Form ist typisch fiir die Koortiota Oberhalb bzw. hinter den Kanten nimmt die
Absorption mit feinen Schwingungen bzw. Oszillagarab, was sich im Spektrum als undulierender
Kurvenverlauf, die Roéntgenabsorptionsfeinstruktagsdriickt. All diese Merkmale einer XAS-
Messung werden ausgewertet.

38 X-ray absorption spectroscopy
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Als erweiterte RéntgenabsorptionsfeinstruktEXAFS®) gilt die schnelle Oszillation ab ca. 40 eV
hinter der Absorptionskante. Dieser kantenfernelddérdes Spektrums, der EXAFS-Bereich, wird
mithilfe von Kurvenanpassungsverfahren interpretierd ermoglicht Aussagen zur Elementstruktur.
Die Feinstruktur wird durch Nachbaratome erzeugtlass die Eigenschaften in der Umgebung
erkannt werden kénnen. Unter anderem kann die ArdeahNachbaratome bzw. Liganden und deren
Abstand berechnet und der Atomtyp bestimmt werd@araus sind Mineralphasen qualitativ und
quantitativ ableitbar, ebenso deren Kristallinitatl adsorbierte Komplexe.

Davon kann die Réntgenabsorptionskanten-Nahstru(iANES*Y) vom Beginn des Spektrums bis
zum EXAFS-Bereich unterschieden werden. XANES-Wsuehungen ermdglichen die Bestimmung
des Oxidationszustandes eines Elementes und Zobat# Unterscheidung von Bindungszusténden
des Zentralatoms, also die Aufklarung der KoordamatFir Analysen in der breiteren Anwendung
befindet sich die XANES-Methode noch in der Entlicly. (Zusammengefasst nachNKe 2004,
PAULSEN 2004, B>STICK 0.J..)

5.5.1.2 Ergebnisse der Uberblicksuntersuchungen mit XPS BEXAFS

Mittels XPS-Analytik wurden Uberblicksuntersuchungen an zwesgewéhlten Proben angesetzt,
deren anorganische Matrix bei hohen Urangesamtigeham geeignetsten fir die Messungen
erschien. Verwendet wurde eine Substratprobe aus \dketland Helmsdorf, WLHe5 mit einem
Urangesamtgehalt von 747 mg/kg, und eine Substia¢paus dem Wetland Culmitzsch, WLCu2
(mittlerer Urangesamtgehalt von 443 mg/kg). Die ridiggend mineralischen Proben wurden
getrocknet, mit Moérser und Pistill zerkleinert uhdmogenisiert. AnschlieBend wurden sie an die
Universitat Umed, Department of Inorganic Chemijs®ghweden (Prof. Dr. L. Lévgren, Dr. A.
Shchukarev), zur Bearbeitung versendet. Die Beangierfolgte mit einem Kratos Axis Ultra
Elektronenspektrometer, das eine monchromatisch&ddBtrahlungsquelle bei 180 W nutzt. Es
wurden Ubersichtsspekiren gemessen.

Trotz ausreichend hoher Urankonzentrationen dea@gsoben gelang mit XPigin Nachweisvon
Uran (vgl. Spektren in Abb. 5.5.1-3). Der Haupegflder Uran-Linie (U 4f) sollte als Dublette
zwischen den Bindungsenergien von 377 und 388 e¢hemen. An diesen Stellen zeigen die
Spektren keine elementspezifischen Reflexe. Dieféiohe wurde auf einer Flache von 0,3 x 0,7 mm
bis in die Tiefe von rund 5 bis 6 nm analysierte [@ensitivitat betragt etwa 0,1 Monolagen. Falls
Uranspezies an der Oberflache adsorbiert und gi€i@g verteilt vorliegen, mussten sie detektiert
werden, nicht jedoch, wenn sie heterogen verttslkkeine Partikel ausgebildet sind oder spezifisch
sorbiert wurden. Die Ergebnissen lassen daher ammghdass Uran in den Proben nicht ausgepragt
homogen verteilt ist und daher durch ein oberflaskesitives Verfahren i. d. R. nicht nachweisbar
ist.

Rontgenabsorptionsspektroskopische Untersuchunge®EXAFS-Bereich an den Wetlandproben

dienten der Identifikation von Uranphasen in demémggefeuchten Sedimenten. Die Messungen
erfolgten an ausgewahlten Probenaliquots, wobejerdesn Wetland Material von dem Horizont mit
den héchsten gemessenen Urankonzentrationen heogiggewurde. Die Substratproben waren nicht
frisch, sie wurden jedoch seit der Probenahme uAtgonatmosphare tiefgekuhlt gelagert. Es
handelte sich um je eine Substratprobe aus dem awktiHelmsdorf, WLHe4 (mittlerer

Urangesamtgehalt von 1105 mg/kg), aus dem Wetlanehi€sch, WLCul (U = 240 mg/kg), und aus

39 extended X-ray absorption fine structure
40 X-ray absorption near edge structure
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dem Wetland Zinnborn, WLZ2 (mittlerer Urangesamtgetlvon 7562 mg/kg). Die tiefgefrorenen
Proben wurden unter Argon-Atmosphére in einen Rroalker prapariert und in flissigem Stickstoff
nach Grenaoble, Frankreich, geschickt. Die Vermegaumd Auswertung erfolgte an der ,European
Synchrotron Radiation Facility* (ESRF) mit der Siitmie ROBL des Forschungszentrums
Rossendorf durch Dr. A. Scheinost.

Fur die Wetlandprobe mit den insgesamt hochstengétzalten, WLZ2 aus dem Wetland Culmitzsch,
wurden durch XAS-Spektroskopie und Auswertung dAES-Bereiches strukturelle Parameter
erhalten, die das Komplexierungsverhalten zwiscblean und anorganischem Kohlenstoff in der
Probe erklaren kénnen. In der gelandefeuchten Pnalyden Parameter gewonnen, die d¥/1)-
Karbonato-Aquokomplex interpretiert werden kénnen, worin U(VI) mit dri€arbonatmolekilen
komplexiert ist. Nimmt man die strukturellen Dat#r Minerale Andersonit (N&a(UG,)(COs); * 6
H,0), Swartzit (CaMg (UQ(COs); * 12 H,0) und Bayleyit (Mg (UO,)(COs); * 18 H,0) zum
Vergleich, werden die strukturellen Parameter degefundenen Uranylkomplexes und damit die
Identifikation als Uranyl-Karbonatokomplex gesti&bb. 5.5.1-4); ob dieser als wéassriger Komplex
oder als Karbonatfestphase vorliegt, kann nichgéhid) geklart werden. Der theoretische Gehalt an
Calcit wurde in dieser Probe mit nur 4,2 % ermit@h Humus dagegen mit 51 % (Tab. 5.2-10).
Wahrend der Nachweis und die Strukturaufklarunglieser Probe relativ gut gelang, waren die
Spektren der anderen beiden Proben nur bedingyreteum Uranverbindungen zu identifizieren. Bei
der Probe aus dem Wetland Culmitzsch (WLCul) wuweite ahnliches Spektrum in schlechterer
Qualitat erhalten. In dieser Probe mit einem thésween Calcitgehalt von 12 % und Humusgehalt
von 6,1 % (Tab. 5.2-10) ist Uran also auch in aigir Form mit Karbonatmolekilen komplexiert.
Abweichend davon stellten sich in der Probe aus Weéetland Helmsdorf (WLHe4) undeutliche
Beziehungen zwischen organischem Kohlenstoff undienten Uranspezies dar, wobei eventuell
auch U(IV) in gewissen Anteilen beteiligt sein kémnDas ist bei dem hohen theoretischen
Calcitgehalt von 27 % und einem theoretischen Hgelalt von 28 % erstaunlich. Die strukturellen
Daten lieBen keine weitergehende Auswertung zusetfasu.a. aber auf die Bildung von
Uranylhumaten spekulieren.
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Abb. 5.5.1-3:XPS-Emissionsspektren (Ubersichtsspektren) von Supstizen aus den Wetlands
Helmsdorf WLHe5, oben) und Culmitzsch WLCu2). Nach rechts ist die
Bindungsenergie (eV) abgetragen, nach oben dier@&h{counts per second). Uran
wirde Hauptreflexe bei 377 und 388 eV zeigen, mstden Spektren aber nicht
nachzuweisen.
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Abb. 5.5.1-4: Normalisiertes{AS-Absorptionsspektrum und Auswertung, durchgefihrt der

gelandefeuchten Substratprod®LZ2 aus dem Wetland Zinnborn. Im ersten
Diagramm (Absorptionsspektrum von U) ist die Phetmnergie nach rechts
abgetragen, im zweiten Diagramm (EXAFS-Funktionwightet mit k2) der

Wellenzahlfaktor k. Das dritte Diagramm rechts kenmach der Fourier-
Transformation erstellt werden, es sind die Abstarid vom Absorberatom
abgetragen.
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5.5.2 Bildgebendes Verfahren: Kontakt-Autoradiografie

5.5.2.1 Methodik, Probenpréaparation

Um uranhaltige Festphasen in den SubstratproberdensWetlands visuell darzustellen und ihre
Verteilung zu zeigen, wurde die Methode déwntakt-Autoradiografie (AR) angewendet. Die
Aufnahme der Strahlungsbilder und Umsetzung imnisitéten erfolgte durch Dr. J. RGmer am Institut
fur Nukleare Entsorgung (INE) des Forschungszergridarisruhe.

Uran kann bei der AR in préaparierten Substratpradogmand des Strahlungsbildes lokalisiert werden,
das in einer in engen Kontakt gebrachten Deteldstilffolie temporédr gespeichert wird. Die
verwendeten, photosensitiven Folien (20 x 12 cm{l shit Eu-aktivierten Ba-Kristallen ausgeristet,
die durch Alpha- und Betateilchen in einen metakatZustand gelangen. Auf diese Weise wird die
Aktivitatsverteilung einer Probe mit einer Aufloguron 40 um dargestellt. Nach einer Kontaktzeit
von funf Tagen wurden die Proben von den Folierehben. Der metastabile Zustand der Kristalle,
der der Aktivitatsverteilung entspricht, kann mihem Laser gesannt werden, indem durch dessen
Energie die Emission von Lumineszenz angeregt Miiese Lumineszenz wird mit Imaging-Software
ausgewertet, wobei die Signale in eine Intensigiteilung umgewandelt werden. Um die Folien
wiederverwenden zu kénnen, werden sie mit Neonéciiaden.

Uran ist der primére Alphateilchen-Emitter, der biser Visualisierungsmethode erfasst wird. Nur
Alphateilchen, die von der unmittelbaren Probenttieie bzw. aus Tiefen im pm-Bereich emittiert
werden, aktivieren die Detektorfolie. Die hochemtigrhen Betateilchen kdnnten auch aus gréRerer
Probentiefe von einige [mm] stammen, wobei die AkNachweiswahrscheinlichkeit der Folie
dreimal héher ist. In die Signale gehen alle Alphad Betateilchen aus der Uran-Zerfallskette mit
ein. Zu beriicksichtigen sind Emissionen des Isottfisdas u. a. in Tonmineralen eingebaut ist. Die
Aktivitat des*-Isotops ist jedoch rund 4@ach geringer als die der Uranisotope und spitted nur

bei hohen Tonmineralgehalten eine Rolle, nichtgedaei den uranreichen Wetlandproben.

Aus den Intensitatswerten lassen sich Autoradiogranerzeugen, die die Intensitatsverteilung
grafisch darstellen. Die Schwarz-Weil3-Darstellung ist diralds Bilddateien mdoglich, die von der
Imaging-Software geliefert wurden. Die Muster dert@gramme wurden miptischen Bildern der
Proben in Bezug gesetzt. Dazu wurden die prapanieRroben mithilfe eines Flachbettscanners
abgebildet. Die auf den Autoradiogrammen hervaetréen Bereiche mit intensiverer
Urankonzentration wurden mit der optischiauflichtmikroskopie untersucht.

Die Hell-Dunkel-Intensitaten der Autoradiogrammenkén nur von Proben, die auf derselben
Detektorfolie lagen, relativ untereinander vergéinhverden, wobei keine Bezugnahme zwischen den
Proben aus unterschiedlichen Detektorfolien méglsth Durch die mitgelieferten Wertematrizes
konnte jedoch eine Bildanalyse erfolgen, hier mémdProgramm ENVI 4.1 des Instituts fur
Geowissenschaften. Diese Software ermdglicht ess dle Radiogramme eine Ubereinstimmende
Farbbereichszuordnung zu den gleichen Intensitétsbereichen erhalten. itSosind die
Autoradiogramme der Proben in ihren Intensitateene@inander vergleichbar.

Fur die Anwendung der Visualisierungmethode wurdambstratproben aus je zwei bzw. drei
Horizonten der Wetlands Helmsdorf (WLHe4, WLHe5)@itesch (WLCul, WLCu2, WLCu5) und
Zinnborn (WLZ2, WLZ4, WLZ7) prapariert (Tab. 5.513- Verwendet wurden zum einen
luftgetrocknete, nicht homogenisierte Probenaliguanit moglichst gelandenahem strukturellen
Aufbau. Weiterhin wurden korngroRRenfraktioniertetnaliquots eingesetzt. Dazu wurden mehrere
100 g der homogenisierten Proben in einer komhgmneSieb- und Schlammanalyse (Sedimentation
nach Atterberg) in korngroRenklassierte Probenatgunach DIN 18123 aufgeteilt. Unterschieden
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wurde zwischen Sand (Korngrée > 0,063 mm), Scliufi63 - 0,002 mm) und Ton (< 0,002 mm).
Die Schlammanalyse der Probe WLZ2 gelang nur uBtggabe von Na-Pyrophosphat, da die
Huminstoffe dabei dispergiert wurden. Nachteilig dieser Aufbereitung ist, dass die wasserldslichen
Bindungsformen des Urans entfernt wurden (vgl. Kag.4.1), die bei WLHe4 mit 6 % Anteil am
Gesamturan ermittelt wurden, bei WLCul sogar mi#@26dementsprechend musste das Signal der
Alphaemissionen verringert sein. Diese beiden Rriyipen wurden in unterschiedlicher Aufbereitung
eingesetzt, einerseits als trockene Gesamtproben Bireupraparate, andererseits prapariert mit
dinnflissigem Tapetenkleister, wobei die Kérnerdrrf Boden der Préparate abgesunken sind.

Tab. 5.5.2-1:Probentabelle fir die Kontakt-Autoradiografie (AR). Die mit ,* indizierten
Substratproben aus den Wetlands Helmsdorf, Culofitasnd Zinnborn wurden
korngroRenfraktioniert.  (Urangesamtkonzentrationeraus  flusss@urehaltigem
Aufschluss, nur reprasentativ fliir Gesamtproben, Tgb. 5.2-3; KorngroRenangaben
nach DIN 18123.)

Wetland, Nummer Praparationsart Korngrof3e Urangehalt
Substratprobe in AR [mg/kg]
Helmsdorf

WLHe4 1 Kleister Gesamtprobe 1105
WLHe4’ 2a Kleister > 0,063 mm (Sand und Kies) -
WLHe4’ 2b Kleister > 0,063 mm (Sand und Kies) -
WLHe4' 3a Kleister 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLHe4’ 3b Streupraparat 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLHe4' 4 Streupraparat < 0,002 mm (Ton) -
WLHe5 5 getrocknet Gesamtprobe 747
Culmitzsch

WLCul 6 Kleister Gesamtprobe 240
WLCul’ 7a Kleister > 0,063 mm (Sand und Kies) -
WLCul’ 7b Kleister > 0,063 mm (Sand und Kies) -
WLCul’ 8a Kleister 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLCul’ 8b Streupréaparat 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLCul’ 8c Streupréaparat 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLCul’ 9 Streupraparat < 0,002 mm (Ton) -
WLCu2 10 getrocknet Gesamtprobe 443
WLCu5 11 getrocknet Gesamtprobe 70
Zinnborn

WLZ2 12 getrocknet Gesamtprobe 7562
WLz2’ 13 Kleister > 0,5 mm (Grobkorn gesamt) -
WLz2’ 14a Kleister 0,500 — 0,125 mm (~ Mittelsand) -
WLZ2' 14b Kleister 0,500 — 0,125 mm (~ Mittelsand) -
WLZ2' 15a Kleister 0,125 - 0,063 mm (~ Feinsand) -
WLZ2' 15b Kleister 0,125 — 0,063 mm (~ Feinsand) -
WLZ2' 16 Kleister < 0,063 mm (Feinkorn gesamt) -
WLZ2' 17a Streupraparat 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLZ2' 17b Kleister 0,063 — 0,002 mm (Schluff) -
WLZ2' 18 Kleister < 0,002 mm (Ton) -
WLZ4 19 getrocknet Gesamtprobe 2965
WLZ7 20 getrocknet Gesamtprobe 258
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5.5.2.2 Ergebnisse der Autoradiografie

Die grafische Umsetzung der erhaltenen Wertematrimmoglicht die Darstellung von
Autoradiogrammen. Diese zeigen fur die meisten wdgersuchten Proben Uberwiegend homogene
und gleichméaRig getdnte Verteilungsmuster. Einzethenklere Stellen reprasentieren hohere
Urangehalte im Vergleich zur unmittelbaren Probegeloung. Isolierte uranhaltige Partikel sind nicht
zu finden, dagegen scheint Uran in den Probendisipergiert zu sein. Im Vergleich der Proben aus
den drei Wetlands zeigt sich bei ahnlichen Vertgjamustern ein Unterschied in der Intensitat. Die
Stérke der Signale durch die emittierten Alphaliftist dabei proportional zur Urankonzentration in
den Proben. Dementsprechend haben die Autoradioggaser Proben aus dem Wetland Zinnborn die
intensivste Tonung, die aus dem Wetland Culmitzietgeringste (vgl. Abb. 5.5.2-2, 5.5.2-3).

Interessanterweise kodnnen auch die korngroRendraktien Proben des jeweils gleichen
Probenhorizontes eines Standortes anhand der itdtedss Urangehaltes unterschieden werden. Bei
der Probe WLHe4 aus dem Wetladdimsdorf (Abb. 5.5.2-2, obere Detektorfolie) zeigt die tisla
Farbverteilung im Vergleich mit den insgesamt gesaaen Intensitétswerten nur geringe bis mittlere
Intensitaten in relativ homogener Verteilung. Digchste Emission von Alphateilchen ist an der
Gesamtprobe dieses Probenhorizontes zu erkennebeffrummer 1, Abb. 5.5.2-3), wobei das vor
allem auf die Grol3enfraktionen, die den KorngréBand und Kies entsprechen, zurtickzufiihren ist
(Abb. Mitte oben, Proben 2a und 2b). Das Beispieter Probe zeigt auch, dass die Streupréparate im
Vergleich zu den mit Kleister préparierten Probes dem gleichen KorngréRenbereich schwéchere
Strahlbilder erzeugen. Grund dafir ist die nichéiclflendeckende Probenverteilung bei den
Streupraparaten. Das Autoradiogramm der Gesamtpkbhéle5 (Probennummer 5) ist nicht
dargestellt. Es weist eine ahnlich homogene Vergil der Urankonzentrationen auf wie die
Gesamtprobe aus WLHe4, jedoch mit deutlich niedeigdntensitaten. Eine Korngré3enunterteilung
ist nicht erfolgt. Unter dem Mikroskop finden sidh der Gesamtprobe WLHe4 zahlreiche
Schalenbruchstiicke und holzartig aussehende Pfitasggn. Ein im Autoradiogramm dunkel
gefarbter Bereich ist mdoglicherweise mit hellen]arfientdsen, langgestreckten organischen
Komponenten in Verbindung zu bringen. Diese Rolsied teilweise in parallelem Verband, teilweise
einzeln zu finden. Bei der Probe WLHe5 tritt eimKierer Fleck im Autoradiogramm auf, unter dem
Lichtmikroskop sind jedoch nur anorganische Kompee ohne Inhomogenitaten in der Struktur
und Zusammensetzung aufzulsen.

Vom Standort des Wetland€ulmitzsch (Abb. 5.5.2-2, mittlere Detektorfolie) wurden drei
Probenhorizonte mit Autoradiografie untersucht.dien Proben ist Uran bei insgesamt niedriger
Konzentration gut bis maRig homogen verteilt. Diersten Horizonte WLCul (Nr. 6 bis 9) und
WLCu2 (Nr. 10, Abb. 5.5.2-4) fallen jedoch mit e@zen Bereichen hoherer Intensitét auf. Betrachtet
man diese auf den optischen Bildern, erkennt makraskopisch keinen Unterschied zur naheren
Umgebung, weder eine Anreicherung anderer Korngrgflech eine Akkumulation grobkérniger,
organikreicher Komponenten. Die korngroRenfrakeotei Autoradiografie zeigt insgesamt erhohte
Intensitaten im (Kies- und) SandgroRRenbereich. Udén Mikroskop konnten in einigen Bereichen
der praparierten Proben Auffalligkeiten erkannt deer, die ungefahr mit den Bereichen erhohter
Alphaemission zusammenfallen. Dort sind organisiltenponenten wie holzartige Splitter und
verworrene, filamentdse Fasern angereichert. Gleiosksehende organische Anteile an anderen
Bereichen der Probe haben jedoch keine erh6htauf@rauf den Autoradiogrammen hervorgerufen,
ebenso ist ein groRerer dunkler Bereich annahamidvén mikroskopisch auflosbarer, organischer
Mittel- bzw. Feinfraktion. Bei den Autoradiogrammear Probe WLCul sind wieder die geringeren
Emissionen aus den Streupraparaten (Probennumrbe8t,8) augenscheinlich.
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In der Probe WLZ2 aus dem Wetla@thnborn, der Probe mit den héchsten Urankonzentrationen,
wurden insgesamt die am stérksten getdnten Autmgeatinme erhalten (Abb. 5.5.2-2, untere zwei
Detektorfolien). Neben der reinen SchlufffraktioRrgbennummern 17) liefern die Proben mit
Anteilen aus dem Bereich unteren Feinsand (Nr. WBe)Ton (Nr. 16, Nr. 18) hohe Intensitaten. Das
abgetrennte Grobkorn ab dem oberen Mittelsandbfer@ic0,5 mm, Nr. 13, Abb. 5.5.2-6) weist an
wenigen Stellen ahnlich hohe Urankonzentrationeh Bie hohen Urankonzentrationen sind also
nicht streng an einzelne KorngréRenbereiche gebyridegesamt gehen aber aus den fraktionieren
Proben, die Schluff-KorngréRen (63-2 um) beinhaltdie Autoradiogramme mit den hdchsten
Intensitdten hervor. Die KorngroRRenfraktionen imtemen Feinsandbereich (Nr. 15a und b)
unterscheiden sich trotz gleicher Probenpraparationder Intensitdt. Ungefahr die gleichen
Unterschiede treten im Schluffbereich der versdamegtéparierten Proben Nr. 17a und 17b auf.

Die unscharfe Aufteilung ist plausibel, wenn mam d®hen Anteil organischer Komponenten in
diesem Probenhorizont einbezieht. Diese Partikel sineist anisotrop, entweder plattig oder
langgestreckt, wodurch die KorngréRentrennung duBabung und Sedimentationsverfahren mit
relativ hohen Fehlern belastet ist. Einerseits biet der Siebung die Orientierung der Partikel
ausschlaggebend dafir, ob sie im Sieb verbleibeterarseits beeinflusst die Form wesentlich die
Sinkgeschwindigkeit beim SedimentationsverfahreohnAtterberg. Somit werden Korngrof3en in
andere Siebfraktionen verschleppt (vgl. auch Abb.255 und 5.5.2-6). Es ist aber auch anzunehmen,
dass Uran an verschiedene Komponenten des Subsmateunden ist, u.a. entsprechend der
unterschiedlichen Festlegungsmechanismen, sodass Beschrankung der Urangehalte auf enge
KorngréRenbereiche insbesondere im organikreichetidWd nicht primér zu erwarten ist.

Das Autoradiogramm der Gesamtprobe dieses Horigoistein Abb. 5.5.2-5 dem optischen Bild
gegeniber gestellt. Es zeigt eine inhomogene litéserteilung, mit hochsten Urankonzentrationen
in den Probenbereichen, in denen die Feinfraktiagebauft ist. Noch deutlicher werden die Bereiche
hoéherer Uranakkumulation durch das Graustufen-Agtiogramm. Mikroskopisch treten in diesen
Bereichen neben den strukturellen jedoch keine kaitipnellen Unterschiede hervor. In den
Gesamtproben WLZ2 (Nr. 12) und WLZ4 (Nr. 19) sindhlkzeiche organische Strukturen in
FeinstkorngréRen zu finden, v. a. helle und bradifeEmentdse, langgestreckte Komponenten, die
teilweise im Verband auftreten und oft Knicke aufsee. In der Probe WLZ7 (Nr. 20) ist viel Quarz
neben grobkornigen, pflanzlichen Resten angerdicAaf den Autoradiogrammen der Proben Nr. 19
und 20 sind bei deutlich geringeren Intensitatemzelne dunklere Bereiche von der Umgebung
abzugrenzen, die aber mikroskopisch keine Auffiédigen zeigen.

Insgesamt enthalten die untersuchten Proben der Wetlandsnstledrf und Culmitzsch in den
Grobfraktionen (Sand- und Kieskorngréf3en) hohernkionzentrationen als in den Feinkorngrof3en.
In den unfraktionierten Gesamtproben sind auf deroradiogrammen dennoch keine gréberen
uranhaltigen Partikel in einer feineren Matrix afpmnzen. Schemenhaft sind aber Zonen starkerer
Intensitat zu lokalisieren. Mikroskopisch zeigttsidass die Urananreicherungen zumindest in einigen
diesen Zonen mit groberen, organischen Komponent®erbindung stehen kénnten. Die Proben aus
dem Wetland Zinnborn weisen die héchsten Inhomaégtemi in der Urankonzentrationsverteilung auf,
jedoch auch nicht in scharf abgrenzbaren odereigotiuftretenden Probenbereichen. Die hdchsten
Intensitaten der Autoradiogramme fallen ungeféahrder Schlufffraktion zusammen, wobei hier die
Abgrenzung von anderen KorngréfRen undeutlicheralistin den anderen beiden Wetlands mit
geringeren Torfanteilen. In den Proben ist untem ddikroskop ein hoher Anteil filamentdser
organischer Strukturen erkennbar.
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Abb. 5.5.2-2 (Seite vorher)Autoradiogramme ausgewahlter Substratproben aus den Wetlands

Helmsdorf, Culmitzsch und Zinnborn. Fir jeden Stahdvurden mehrere Proben
(siehe Farbmuster) auf jeweils eine Alphateilchensgtive Detektorfolie (hell
geférbter Hintergund, je 20 x 12 cm) gelegt. Inagetiskamen 4 Folien zum Einsatz.
Die Farbbereichszuordnung erfolgte linear untérteiitsprechend der Intensitaten
(Software ENVI 4.1). In der Legende ist die gemess&esamtintensitat linear
unterteilt in 14 gleichmaRig skalierte Intensit&étgliche, dargestellt als jeweils eine
Farbe (inkl. RGB-Farbwerten). Die links angegebevante entsprechen jeweils dem
ca. 40.000-fache Bruchteil der wahren Intensité;dsenen nur zur Verdeutlichung
der linearen Skalierung.

Abb. 5.5.2-3 (Seite vorher): Schematische ZuordnderAutoradiogramme (vgl. Abb. 5.5.2-2) zu
den unterschiedlichen Proben. Die Proben wurdemestgr nur getrocknet, mit
Kleister prapariert oder als Streupraparat auf Di@ektorfolien gelegt (vgl. Tab.
5.5.2-1). Bei den nach KorngroRRen klassifizierteobBnaliquots ist die Bezeichnung
der entsprechenden Siebfraktion (Kies, Sand, Sthildn) gemaR DIN 18123
angegeben.

Abb. 5.5.2-4: Optisches Bild und zugehorighstoradiogramm, das typisch ist fur Proben der
untersuchten Wetlandsubstrate. Die Probe aus detfaWdeCulmitzsch,WLCu2,
Gesamtprobe getrocknet (Probe 10, vgl. Tab. 5.5Rr8benflache ca. 10 x 8 cm),
zeigt eine relativ homogene Intensitatsverteilumgsgrechend der Uranverteilung.
Sporadisch reprasentieren dunkle Stellen Probefanteit im Vergleich zur
Umgebung héheren Urankonzentrationen.

Um Einzelkomponenten aus den uranreicheren Kormgifsdktionen chemisch zu charakterisieren,
muss eine andere Analysetechnik angewendet weklenwurden Untersuchungen mit REM-EDX

angeschlossen. Dazu wurden unter dem Auflichtmiops Bereiche ausgewahlt, auf den
Autoradiogrammen markiert und anschlief3end beprobt.
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Abb. 5.5.2-5: Optisches Bild undutoradio-
gramme, rechts oben mit Darstellung der
Intensitaten als Farbbereiche (Legende s. Abb.
5.5.2-2), rechts unten in Graustufen.
Unpréparierte Gesamtprobe aus dem Wetland
Zinnborn, WLZ2, nur getrocknet (Probe 12,
vgl. Tab. 5.5.2-3, Probenflache ca. 15 x 10 cm).
Die Bereiche mit den hdochsten Intensitaten
decken sich mit den Probenbereichen, in denen
die Feinfraktion angehauft ist (Bereich links
unten), was besonders durch das Graustufen-
Autoradiogramm verdeutlicht wird.

Abb. 5.5.2-6: Optisches Bild (links) undutoradiogramm mit Darstellung der Intensitaten als
Farbbereiche (Legende s. Abb. 5.5.2-2). Praparindbe aus dem Wetland Zinnborn,
WLZ2, nur Kornfraktion > 0,5 mm (Probe 13, vgl. Tals.3-3, Probenflache ca. 4 x
8cm). Zu erkennen ist, dass die Bereiche mit déshsten Intensitdten mit
Probenbereichen zusammenfallen, an denen Material femeren KorngréRen
angehauft ist (Mitte links, Mitte rechts).
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5.5.3 Bildgebendes Analyseverfahren: REM-EDX

5.5.3.1 Methodik, Probenpréaparation

Die Analysemethode deRasterelektronenmikroskopie (REM) ermdglicht eine Abbildung der
Topografie von i. d. R. Festkdrperoberflachen nolhér Schéarfentiefe und Ortsaufldsung. Dazu wird
ein auf unter 10 nm Durchmesser fokussierter, émmvigher Elektronenstrahl tber die Probe
gerastert, wobei diese leitfahig bedampft sein muBsirch Wechselwirkungen mit dem
Probenmaterial werden Sekundarelektronen angemdjtabgestrahlt (Abb. 5.5.3-1), wodurch ein
optisches Bild aufgebaut werden kann. Parallel derdi ein zweiter Elektronenstrahl einer Bildrohre
als Schreibstrahl verwendet. Abhéngig von der jBsmeingesetzten Beschleunigungsspannung des
Elektronenstrahls und der je nach Probentyp maxiaflvendbaren Energie sind unterschiedlich
hohe BildvergroRerungen erreichbar. Die Rickstrguuater einfallenden Priméarelektronen ist
materialspezifisch und hangt u. a. von der Ober#atopografie der Probe ab. Es entsteht ein dekte
Abbild der Probe, wobei durch die ruckgestreuterekiEbnen (BSE, backscattered electrons)
zusatzlich auch eine Abbildung von Materialkongastrmdoglicht wird.

Die qualitative und quantitative Bestimmung vonriémten nahe an der Probenoberflache erfolgt mit
einerenergiedispersiven Réntgenmikroanalytik EDX). Die Kombination der Verfahren REM und
EDX ermdglicht zerstérungsfreie Darstellungen undalsen von Feststoffen. Elementaranalysen
geben Informationen zur chemischen Zusammense@engroben und zur Elementverteilung bis in
Tiefen im pm-Bereich. (Zusammengefasst nach IFOSan)

Die rasterelektronischemntersuchungen der getrockneten Sedimentproben wurden mit einem
Feldemissions-Rasterelektronenmikrokop (FE-REM) enitohten Niedervoltfahigkeiten (LEO 1530
Gemini, Zeiss) unter Anleitung von Dr. T. Heinriclesn Geowissenschaftlichen Zentrum der
Universitat Gottingen durchgefiihrt. Die qualitatived semiquantitative Elementbestimmung erfolgte
mit einem energiedispersiven Rontgenspektromet@Xjnit Silicium-Detektor. Im Vorfeld wurden
die nichtleitenden Proben auf Objekttréager alsuptr@parate in Kohlenstoff-Leitpaste préapariert oder
als Probenstiicke, die in Tapetenkleister eingekitteden (vgl. Kap. 5.5.2.1), mit Klebepads fixiert
und mit Kohlenstoff bedampft. Rasterelektronischeetdlaufnahmen und Elementspektren-
Aufnahmen erfolgten an den Probenhorizonten jedeiawis mit den hdochsten Urankonzentrationen.

Primérstrahlung Sekundarstrahlung
e, e
<
* .0
0... “0

Abb. 5.5.3-1: Prinzip der Rasterelektronenmikros&&EM . Die Bestrahlung einer Probe erfolgt mit
energiereichen Elektronen, wodurch die Rickstreumog Sekundarelektronen
angeregt wird.
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Tab. 5.5.3-2Probentabelle fir die REM-EDX -Analytik. Die mit , indizierten Substratproberua
den Wetlands Helmsdorf (WLHe), Culmitzsch (WLCu)ufinnborn (WLZ) wurden
korngroRenfraktioniert. Proben aus der AutoradifigréAR) wurden mit den dort
verwendeten Nummern angegeben. In Klammern sindJdéakonzentrationen der
Gesamtprobe aufgefiihrt (vgl. Tab. 5.2-3), die jé&doicht von den Probenausziigen
reprasentiert werden. KorngréRenangaben nach D123.8

Substratprobe | Nummer Préaparationsart Korngréfiie Urangehalt
in AR [ma/kg]
WLHe3 - nur getrocknet Gesamtprobe 1117
WLHe4’ 1 Kleister > 0,063 mm (Sand und Kies) (1105)
WLCul 6 Kleister Gesamtprobe 240
WLZ2 12 nur getrocknet Gesamtprobe 7562
WwLz2' 15a Kleister 0,125 - 0,063 mm (~ Feinsand) 562)
WwLz2' 17a Streupréparat 0,063 — 0,002 mm (Schluff) (7562)
WwLz2' 18 Kleister < 0,002 mm (Ton) (7562)
wLz2' - Organik-schonend abgesiebt 0,200 — 0,050 (nrReinsand) (7562)

Fur die Anwendung der Visualisierungmethode wurdrbstratproben aus den uranreichsten
Horizonten der Wetlands Helmsdorf (WLHe3, WLHe4) IBitzscH® (WLCul) und Zinnborn
(WLZ2) ausgewahlt (Tab. 5.5.3-2). Von den Wetlandglmsdorf und Zinnborn wurden
luftgetrocknete Probenaliquots der homogenisier@@samtproben als Streuproben prépariert.
Weiterhin wurden korngréRenfraktionierte Probensadig eingesetzt, die bei der Autoradiografie
gezielt beprobt wurden. Es handelt sich um unten diéikroskop ausgewahlte Bruchstiicke dieser
Probenaliquots, die zuvor nach DIN 18123 in SandrifigroRe > 0,063 mm), Schluff (0,063 -
0,002 mm) und Ton (< 0,002 mm) fraktioniert wurd&map. 5.5.2.2). Diese lagen als Streupréaparat
vor bzw. prapariert mit dinnflissigem Tapetenkéisvom Wetland Culmitzsch wurde ein Aliquot
aus der mit Kleister praparierten Gesamtprobe dessten Horizonts enthnommen. Die Probe ,50 bis
200 pm*“ aus WLZ2 wurde auf andere Weise fraktidnigtit dem Bestreben, Mikroorganismen aus
der Probe zu sortieren, wurden die frisch aufgetadtobe aufgeschlammt, um per Handsieb
(Durchmesser 10 cm) die Korngréf3en zu gewinnemeimen filamentése organische Strukturen wie
Pilzhyphen angereichert werden. Diese Kornfraktion 0,2 bis 0,05 um wurde schonend, aber ziigig
an der Luft getrocknet. Mittels optischer Durchtitikroskopie konnten verschiedene organische
Strukturen erkannt und teilweise identifiziert wemd(s. u.), die auch in den REM-Aufnahmen durch
deutliche Aufkonzentrierung filamentdser Komponeraaffielen.

Von jeder Probe wurde eine hohe Anzahl (s.u.) asgmtativer REM-Bilder und
Ruckstreuelektronenbilder (BSE) ausgewertet. Bi&X-Spektren resultieren daraus, dass alle
vorhandenen Elemente analysiert und auf 100 % motnmwurden (Angaben in Gew.-%). Die
Messungen wurden mit 20 keV, teilweise mit 25 ke®séhleunigungsspannung bei ca. 120 picoA
Strahlstrom angeregt, mit 60 bzw. 120 Sekundenz&#hlVon den gemessenen Gewichtsprozenten
fur C sind aufgrund des Bedampfungsfilmes 5 % (0)kbzw. 7 % (25 keV) abzuziehen. K wurde
Uberpruft auf eine mogliche Uberlappung mit der Bti& des Urans, lag jedoch immer unter der
Nachweisgrenze von 0,1 %. Fur Al wurde eine Sekdfhuéieszenz aus Geratebauteilen mit Cu-
Standards und Untergrundsanalysen Uberpriift ungeaoklossen. Da es sich um unebene Proben

“! Proben aus WLCuU2 lieferten im Mittel hthere Uramt@ntrationen, es wurden jedoch auch AusreiBer mit
niedrigeren Konzentrationen als in WLCul beprobah& wurde fiir die Visualisierungsmethoden AR und
REM die Probe WLCul bevorzugt.
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handelt, ergaben die Analysensummen zwischen 1606 %, denn aufgrund der Geometrie wird
das Interaktionsvolumen je nach Topografie an dessdtelle unterschiedlich von der Oberflache
angeschnitten. Die auf 100 % normierten Gehaltegetntzdem die absoluten Elementverhéltnisse
mit relativen Fehlern von ca. 10 bis 20 % wiedere [2ichteren Elemente sollten aufgrund der
kiirzeren Absorptionspfadlangen im Vergleich zu epeBtandards Mehrbefunde liefern, wohingegen
die schwereren Elemente wie Uran mit Minderbefurateslysiert werden.

5.5.3.2 Generelle Ergebnisse der REM-EDX-Analytik

Die qualitativen REM-EDX-Untersuchungen liefertarelite Informationen zur Sedimentstruktur und
-zusammensetzung. Von ausgewahiten Bereichen wded€hemismus quantitativ iber das EDX-
Spektrum bestimmt. Mithilfe der kombinierten rastektronischen und réntgenanalytischen
Untersuchungen gelang in funf der acht mehrfacteranthten Probenhorizonte der analytische
Nachweis von Uran, wobei diese alle aus dem urelmstgn Probenhorizont WLZ2 des Wetlands
Zinnborn stammen. In allen anderen Probenhorizontamurden deutlich niedrigere
Urankonzentrationen gemessen, die mit dieser Méhatmutlich nur nachweisbar sind, wenn Uran
nicht homogen verteilt, sondern lokal aufkonzentrist. Mittels BSE-Modus zur Erzeugung von
Ruckstreuelektronenbildern, bei denen schwere Higaneptisch hervorgehoben werden, konnten an
vielen Stellen eisenreiche Schwefelphasen abgehildeden, vermutlich Pyrit. Uran wurde auf diese
Weise nicht gefunden, zumal keine uranhaltigenik&dridentifiziert werden konnten. Der Nachweis
erfolgte an unterschiedlichen Probenfragmenterrektiimittels EDX-Spektrum. Das spricht dafr,
dass Uran in den Proben i. d. R. fein verteiltwenler elektrostatisch oder strukturell gebunden, zu
hohen Urankonzentrationen fiihrt. Auch die Ausfaluron Uranmineralen im GréRenbereich von
Nanometern ist zu erwégen, wie das bei Bioreduktiorgdngen beschrieben wurdesZ8ki et al.
2002). Lokal wurden deutliche Signale mit hohen Kenmtrationen gemessen. Mit den verwendeten
Methoden ist dennoch keine Ausféllung selbstandigianmineralphasen zu belegen, ebenso wenig
partikular eingetragene Uranspezies.

5.5.3.3 REM-EDX-Analyseergebnisse, Wetlands Helmsdorf uotm@tzsch

Mit den rasterelektronenmikroskopisch erzeugtenddBit wurde fir den Standotielmsdorf
stellvertretend die Gesamtprob&/LHe3 untersucht (22 Bilder, 5 Spektren). Im Ruckstreu-
elektronenbild wurde immer wieder detritischer PyriKorngro3en unter 0,5 um gefunden, teils lose
an Tonmineralen angelagert. Untergeordnet treteh aicht-kristallisierte Fe-S-Prazipitate auf, die
im sulfidischen Milieu ausgeféallt worden sein misg@\bb. 5.5.3-2 oben). Deutliche Anzeichen
authigener Pyritbildung liefern aber vor allem Eyaimboide mit 300 bis 400 nm Durchmesser der
Einzelkomponenten (Abb. 5.5.3-2 unten). Fir diebBrtypisch sind auch flache Calcitrhomboeder.
Diese Mineralphasen, Pyrit und Calcit, wurden hsriei den Rontgendiffraktogrammen des Wetlands
nachgewiesen (Kap. 5.2.3.1.6). In den EDX-Spek#eigt sich aber keine Assoziation zu Uran im
Sinne von Uranyl-Karbonatmineralisationen. Erkamnirden zudem Feldspatkristalle, nach dem
EDX-Spektrum Kalifeldspat, und Bruchstiicke von Draeenschalen, Gberwiegend treten jedoch
organische Strukturen auf. Die Mikroanalytik ligéer weiterhin Hinweise auf eisenreiche
Tonminerale, mdglicherweise Nontronit, und weit€mminerale, sowie auf Apatit und undeutliche
Mn-Phasen. Zusatzlich wurde von der ProeHe4 (13 Bilder, 5 Spektren), welche die in Kleister
praparierte Fraktion entsprechend SandkorngréRed gof. Feinkies umfasst, ein Bereich
entnommen, von dem im Autoradiogramm hohere Urandwoimationen als im Umfeld belegt sind.
Unter dem optischen Auflichtmikroskop wurden in stie Probe neben anorganischen Anteilen
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Pflanzenfasern erkannt. Die REM-Aufnahmen dieseb®rzeigen Uberwiegend faserige, holzartige
Bruchstiicke im GroRenbereich eines Millimeters.sBi&trukturen sind Ubersat mit feinverteilten,
authigenen Pyriten im nm-Bereich, was wiederum nigedRedoxspannungen belegt, die zumindest
zeitweise geherrscht haben missen (vgl. Kap. 2;3.4bb. 5.5.3-3). Neben haufigen
Tonmineralaggregaten in selten gut kristalliner #lgsing fallen zudem &auRerst kleine, tafelige
Calcitkristalle auf. Uran war trotz intensiver Sacim BSE-Modus und gezielten EDX-Analysen in
keiner der Proben aus Helmsdorf nachzuweisen, eheesig in der Probe aus Culmitzsch.

Aus dem WetlandCulmitzsch (WLCul) wurden Bruchsticke der in Kleister eingédten
Gesamtprobe WLCul anhand von 9 REM-Bildern und 8k8pn charakterisiert. Gut identifiziert
werden konnten Apatit, Kalifeldspat und Diatomedber vergleichsweise hohe Anteil von
Kieselalgen fallt in dieser Probe besonders aufdduiiich zu erkennen sind blattchenférmige
Aggregate eines eisenreichen Montmorillonits (eMbntronit), wobei es sich um feinkdrnige
Pyritauflagen oder um strukturell eingebautes Efsamdeln kann (Abb. 5.5.3-4).

Abb. 5.5.3-2 (folgende Seite): Zwei REM-Aufnahmeer dProbe WLHe3 aus dem Wetland
Helmsdorf. Oben stark vergroRerter Ausschnitt métridschem Pyrit, Fe-S-
Prazipitaten und Tonmineralen (TM). Unten Ricksttekironenbild in geringerer
VergroRerung mit typischen Pyritframboiden. Uramiig nicht analysiert werden.
(Anregung mit 25 keV.)

Abb. 5.5.3-3 (Ubernachste Seite, oben): REM-Aufratder ProbéNLHe4, Grobfraktion aus dem
Wetland Helmsdorf. Riickstreuelektronenbild, Ubdrsiaufnahme einer holzartigen
Komponente mit fein verteiltem Pyrit (hell kontndstende Punkte im BSE-Modus),
aber ohne messbares Uran. (Anregung mit 20 keV.)

Abb. 5.5.3-4 (lUbernachste Seite, unten): REM-Aumehder ProbeWLCul aus dem Wetland
Culmitzsch, mit Kieselalge (Mitte unten). Die b&tenférmigen Aggregate im oberen
Bereich des Bildes konnen mittels EDX-Spektrum (@ursp7, zugehorige
Wertematrix) als eisenreiche Tonminerale (Smektjige) charakterisiert werden. Der
hohe C-Gehalt konnte ebenso wie die leicht rundlickormen auf eine organische
Umhdillung hinweisen. Das Riickstreuelektronenbilidhindargestellt) erscheint sehr
hell, was als Indiz fur feinstverteilten Pyrit alén Tonmineralen gelten kann. Uran ist
nicht messbar. (Anregung mit 20 keV.)
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5.5.3.4 REM-EDX-Analyseergebnisse, Wetland Zinnborn

Finf Probenaliquots aus dem Horizont WLZ2 des We&Zinnborn wurden in unterschiedlicher
Probenaufbereitung mittels REM-EDX bearbeitet. DNerngroRenfraktionierten, bereits in der
Autoradiografie eingesetzten Proben sind in orgdm@iKleistermatrix eingebettet und wurden bei der
Sedimentationsanalyse mit Na-PyrophosphaiPp@,) versetzt (s. 0.). In WLZ2 gelang der Nachweis
von Uran an vielen Stellen, teilweise mit anndheGew.-% Anteil am Gesamtgehalt der
analysierten Probenausschnitte. Die KorngroRendnaikrung erwies sich als sehr hilfreich, da sie
eine Anreicherung interessanter Objekte ermdglichte

Von derGesamtprobeWLZ2 wurde Uran in Konzentrationen von 0,20 bis 1,4W@% in 6 der 14,
anhand von 23 REM-Aufnahmen erstellten chemischesa@itspektren gemessen. Typisch fur diese
Probe sind C- und Al-reiche, lockere Aggregate (ABl5.3-5) sowie fadenartige Komponenten mit
hohen Urangehalten. Die filamentdsen Strukturendemraufgrund ihrer regelméRigen Form und
erhohten C-Gehalte als organisch eingestuft (Ab5.35%). Die C-reichen Al-Aggregate umhillen
oftmals erkennbare Strukturen (z. B. tafelige Rattivermutlich Kristalle, vgl. Abb. 5.5.3-5 obermft
bilden oder umhiillen sie auch nur nicht naher abfite Agglomerate. Im Rickstreuelektronenbild
kann Uran trotz hoher Atommasse nicht identifiziestrden. Einen wichtigen Anhaltspunkt zur
Aufklarung der festgelegten Uranphasen liefernEeX-Spektren, in denen sich die Konzentrationen
des Aluminiums und Urans parallel entwickeln (siépektren in der Abb. und Diskussion weiter
unten).

In Zusammenhang mit den Filamentstrukturen gilit@sg fehlender Visualisierung Hinweise auf eine
homogene, &auRerst feine Verteilung des Urans auf whikrobiologischen oder pflanzlichen
Oberflachen (Abb. 5.5.3-6). In der Gesamtprobe WLIk&ihnte Uran wurde auf langgestreckten,
filamentésen, unverzweigten Probenkomponenten sieafywerden. Diese treten als einzelne Rohren,
oft aber auch in parallelem Verband auf (ersted Bil 5.5.3-6), wobei die Einzelrhren im
Durchmesser etwa 4 um erreichen, bei Langen vomer@hhundert pm. Auf der abgebildeten Probe
wurden Mikroanalysen erstellt, die sowohl punktuells auch Uber verschiedene groRRe Flachen
gerastert etwa den gleichen Chemismus anzeigenk@age durch eine Uberlagerung der Spektren
verdeutlicht werden. Am Interessantesten ist datess die chemisch gescannten Oberflachen der
Filamentstruktur auch bei maximaler VergréRerundREM-Bild frei von Partikeln sind (letztes Bild

in 5.5.3-6). Das chemische Signal und insbesonderéhohe Urangehalt mussen auf die organische
Struktur selbst zurtickgefiihrt werden, oder auf isoid anorganische Spezies im molekularen
MaRstab, ggf. auch auf nicht darstellbare, préeipit Nanopartikel. Betrachtet man den Chemismus,
fallt neben Uran der fiir reine Organik zu hohe wid Mg-Gehalt auf, was auf die zweitgenannte
Ursache hindeutet. Abzuwéagen ist, ob mdglicherwenseter der sichtbaren Probe liegende
anorganische Partikel das Signal verfélschen. Giteth jedoch auBerhalb des Interaktionsvolumens
des Rontgenstrahles liegen und hatten héchstwaindich Unterschiede zwischen den punktuellen
und flachenhaften Spektren bewirkt. Auch die irgtetire Aufnahme der Metalle ist zu erwagen.
Die komplette Aufklarung der Wechselwirkungen idteeso wie die sichere Identifikation der
organischen Uranakkumulatoren mithilfe der Rastétedbnenmikroskopie schwierig.

Auf den meisten filamentésen Komponenten der Predredie Suche nach Uran weniger erfolgreich,
obwohl gezielt freie Oberflachen, aber auch mit deckeren Aggregaten umhilite Strukturen
analysiert wurden. Das in Kleister praparierte, lgr Autoradiografie gezielt ausgewahite
Probenstiick aus ddfeinsandfraktion (Probennummer 15a, Tab. 5.5.3-2) wurde mit 5 REM-
Aufnahmen und 2 Spektren erfasst (Abb. 5.5.3-7)ditser Korngrof3enfraktion sind tberwiegend
organische, langgestreckte und flachige Komponermethalten, u. a. alSphagnunBlattzellen
identifizierte, uranfreie Partikel, ebenso BruckktiivonSphagnunBlattern. Als sehr aufschlussreich
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erwiesen sich wiederum die filamentdsen Struktui®ie. unterscheiden sich von den uranreichen
Fadenstrukturen der unpréparierten Gesamtprobercladdass hier nur verzweigte Einzelstrukturen
im Durchmesser von 3 bis 4 um vorliegen. Die OBelen der Filamente erscheinen an manchen
Stellen glatt, an anderen Stellen rau. Bei denrr&@iellen handelt es sich entweder um Umkrustungen
bzw. Belage, oder um die angegriffene Primarobem#ader organischen Komponente. Auf den
glatten Oberflachen wurde mehr Fe, Si, viel Al, rakein Uran gemessen. Die rauen Oberflachen
enthalten mehr Al, S und P, sowie Uran in nachvegist Konzentrationen von bis zu 0,74 Gew.-%.
Von den als Streupraparat ohne Kleisterpraparatiaber mit Na-Pyrophosphat-Behandlung
verwendeten Probenanteilen, d@ehluffkorngréRen entsprechen (Probennummer 17a), wurden 18
Bilder und 15 Spekiren behandelt. Eine Ubersictitstame enthiillt hohe Anteile von kurzen,
stangeligen Strukturen und Diatomeen. An vielenleStedieser Probe ist eine nebuldse, strukturlose
Masse, die fast nur aus C und O besteht, um diepéoenten der Probe gelegt (Abb. 5.5.3-8).
Maoglicherweise handelt es sich um dehydrierte dsgdwe Substanzen, die von Bakterien erzeugt
wurden (vgl. EPS, Kap. 3.4.3.9). Uran ist darirhhitachweisbar.

Gefunden wurde Uran in undeutlich feinschuppigemevilaggregaten (Abb. 5.5.3-8), die oft an
organische Réhrenstrukturen angelagert sind, aeith in ungeformten Aggregaten ohne erkennbare
Tragerkomponente auftreten. Diese Aggregate wateh @n der Gesamtprobe haufig (s. 0.). Sie
enthalten neben Uran stets hohe C-Konzentratiateutlich erhéhte Al- zu Si-Verhaltnisse, daneben
S, Fe, P, Ca und Na. Die Zusammensetzung lasdBetiligung von Tonmineralen vermuten, Al
muss jedoch auch noch in anderen Verbindungenegeni. Kristallstrukturen von Tonmineralen sind
nicht zu erkennen. Mithilfe der REM-Aufnahmen isich nicht zu klaren, ob z. B. Al-Oxyhydroxide
und Huminstoffaggregate eine Rolle spielen. In eveit Aufnahmen dieser Probe wurden
unverzweigte, filamentose, rohrenférmige oder feagbrganikkomponenten gefunden (rund 1 mm
lang und bis zu 20 pm im Durchmesser), die maknoiskb den in der Gesamtprobe beschriebenen
Filamenten ahneln. Die maximale VergroRerung deerlithe zeigt eine ahnliche Feinstruktur.
Abweichend davon war Uran jedoch weder auf der KeanOberflache, noch in feinschuppigen
Aggregaten auf dieser Oberflache zu belegen. Dialen Schlufffraktion hdchsten gemessenen
Urankonzentrationen von 0,74 Gew.-% stehen mitregegkammerten Struktur in Verbindung, die
chemisch v. a. aus C, Al, Si, daneben aus U, RyndaS besteht. Bei der morphologisch als Organik
angesprochenen Komponente, deren Oberflache niotirebar umkrustet ist, deuten die chemischen
Signale jedoch nicht auf primé&r organische Zusanseznng hin. Offenbar beeinflussen feinste,
nicht besser auflésbare anorganische Aggregatdemu®berflache das Spektrum.

Die derTonfraktion entsprechenden KorngroRenanteile der Probe WLEb@PAnummer 18 in AR)
waren fur die Untersuchungen am wenigsten gut geeiff REM-Aufnahmen, 2 Spektren). In den
Spektren und Ubersichtsmessungen wurden zwar &nv@tellen Urangehalte von bis zu 1 Gew.-%
gemessen, die in Kleister eingebetteten Feinkompenewaren jedoch visuell nicht gut auflésbar.
Die Uransignale scheinen aus einer anorganischernxMa stammen, in der zudem Relikte von Na-
Pyrophosphat deutlich zu messen sind. Einzelne nisgae Filamentstrukturen, die bei der
Aufbereitung trotz groRerer KorngréRe erst paraigl Tonfraktion absedimentiert wurden, enthalten
weniger Uran, Al und Si als die feinkdrnige Umgeguaber mehr Kohlenstoff.

Die behutsam vorbehandelte Teilprobe (WL3D-200 um organik-schonend abgesiebt eignete
sich fir die gezielte Suche nach uranfiihrendendPlaimponenten deutlich besser. Einerseits wurden
durch die Préparation mikrobiologische Komponentgereichert. Von diesem Probenaliquot
wurden 45 Bilder und 21 EDX-Spektren angefertigth@® im Uberblick fallt die Dominanz
fadenartiger Komponenten unterschiedlicher Dimereioins Auge. Bei der gezielten Analyse auf
Uran wurden in fast allen Spektren (17 von 21) Jedralte gemessen, dabei von 0,14 bis 2,7 Gew.-
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%. Die &auflerst hohen Konzentrationen stehen mitrganschen Mineralphasen bzw.
Sedimentpartikeln in  Verbindung, wohingegen auf aoigchen Komponenten niedrigere
Konzentrationen gefunden wurden. Die Ursache fér zdihlreichen Befunde hoher Urangehalte in
dieser Probe ist sicherlich die Probenbehandlutiggimém nur kurz angewendeten Nasssiebverfahren
und rascher, schonender Trocknung. Bei den mitdmemklichem Sieb- und Sedimentationsverfahren
vorbehandelten Probenfraktionen wurden die wassifiien Bindungsformen des Urans sicher
komplett abgefiihrt und empfindliche Mikroben spiiies beim langwierigen Trocknungsprozess
abgebaut. Zu untersuchen waére, ob der Abbau labilganischer Komponenten, auf denen Uran
akkumuliert ist, eine Freisetzung mobiler Uranpimasad damit einen Transport aus dem Wetland
bewirkt.

In dieser Probe waren die bisherigen Beobachtudgetlicher zu belegen. Die héchsten Urangehalte
sind an &uferst Al-reiche Agglomerate gebunden .(AB.3-9). Typische Tonmineralformen oder
Kristallstrukturen sind auch bei maximaler Vergnifg nicht zu identifizieren. Nur in der
abgebildeten REM-Aufnahme konnten im Rickstreusdelenbild hellere, unscharf begrenzte Partien
erkannt werden, die auf den sehr hohen Uranariteiighen kdnnten und mdéglicherweise durch Uran-
Nanopartikel hervorgerufen werden (nicht abgebjldet Abb. 5.5.3-10 sind solche Agglomerate
direkt in Bezug gesetzt mit organischen Filameunkstiren. Typischerweise enthalten die schuppigen
Agglomerate ohne Mineralstruktur hohere Urankonatiohen, wenn sie auf vermuteten
anorganischen Partikeln sitzen (obere Abb.). Bgaoischer Tragermaterie sind die U- und Al-
Gehalte dagegen geringer, wéhrend C ansteigt @iAtaln., Spektren 23 und 24). Der Vergleich einer
Reihe von Spektren zeigt, dass die organischemEiiéstruktur stets héhere Urankonzentrationen
aufweisen, wenn mehr Al und S enthalten ist. Weageden die Konzentrationen von Fe und Ca
hoher sind, ist weniger Uran an die organischen j@mnten gebunden. Deutlich wird aus den
zahlreichen Beobachtungen dieser Probe, dass WdaAluminium hoch korreliert sind.

Abb. 5.5.3-5 (rechts): Zwei REM-Aufnahme der Pro:Z2, Gesamtprobe aus dem Wetland
Zinnborn, mit EDX-Analysewerten, die durch Rasteyutiber die markierten
Rechteckflachen erhalten wurden. Zu erkennen sindu@ Al-reiche, lockere
Aggregate mit hohen U-Anteilen bis zu 1,41 Gew.Ptese Aggregate umhillen
vermutlich anorganische Partikel. Im Spektrum desren Bildes ist bei doppelt so
hohem Al-Gehalt die mehr als dreifache Menge amUmathalten. (Anregung mit
20 keV.)

Abb. 5.5.3-6 (folgende zwei Seiten): Drei REM-Aufin@en plus Spektrum einer filamentdsen,
organischen Komponente in déesamtprobe WLZ2, aus dem Wetland Zinnborn,
mit 0,20 bis 0,25 Gew.-% Urananteil. Die Bilder asgen eine Ubersichtsaufnanme
bis hin zur maximalen Darstellbarkeit der Oberfi&eim der im ersten Bild markierten
Stelle. Anhand des dritten Bildes wurden drei EDpél8ren verglichen: Punktuell,
sowie gerastert Uber eine kleine und Uber eineegR&chteckflache. Die grafische
Darstellung der Spektren ist in allen drei Messungteich (s. Beispielspektrum,
punktuelle Messung), die Messwerte sind sehr &@hrfc Tab.). Die Anteile von Na
und Cl sind auf die Na-Pyrophosphat-Vorbehandlungiakzufiihren. Weitere
Erlauterungen siehe Text. (Anregung mit 25 keV.)
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Abb. 5.5.3-7 (folgende Seite, oben): REM-Aufnahrmeefilamentdésen organischen Komponente in

der Sandfraktion von WLZ2, aus dem Wetland Zinnborn, mit 0,74 Gew.-%
Urananteil. Die angegeben EDX-Analysewerte wurdendan markierten Punkten

gemessen. Uran ist an den Stellen der Oberflactieweasbar, die angegriffen bzw.

umkrustet erscheinen (vgl. Spektrum 16). Auffaligd an beiden Punkten hohe Al-
Gehalte, an der blanken Oberflache auch hohe Fal@efAnregung mit 20 keV.)

Abb. 5.5.3-8 (folgende Seite, unten): REM-Aufnahemeer umkrusteten, réhrenférmigen organischen
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Komponente in defSchlufffraktion von WLZ2, aus dem Wetland Zinnborn, mit
0,33 Gew.-% Urananteil. Die angegeben EDX-Analyseaweurden durch Rasterung
der markierten Rechteckflache erhalten. Bei dempgobnartigen Umkrustungen kann
es sich aufgrund der erhéhten Al- zu Si-Verhdlmissicht um reine
Tonmineralaggregate handeln. Links davon représgntine nebuldse Masse, die
V. a. aus C und O besteht, mdglicherweise dehydrePS (vgl. Text). (Anregung mit
20 keV.)
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LEO1530Gemini Pixel Size 4 26.77 nm Hoise Reduction = Pixel Aug. if cont avg /frame int : Dwell Time =100 ns Fie Name = AST4kiein-Mx10000 RohrtKastn. i

Time :15:18
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WLZ2
50-200 pm,
2 Spektren tber groRes Rechte
U-Analyse kleines Rechteck
= —
WD

REM Lab 10pm T Brightness = 968 % EHT = 20. 0 kv Signal A=SE2 Aperture Size =20.00 ym Date :21 Feb 2005

GZG-Gittingen Contrast= 329% WD = 13 mm Cycle Time = 20.2 secs  Specimen |= 04 Tirne :17:03
LEO1530Gemini Pixel Size = 66.38 nm Hoise Reduction = Pizel Avg. if cont avg /frame int : Dwell Time = 100 ns Fiie Narme = pr6_2-04aaSExH000.1if
[Gew.-%] C [®) Al S P S Ca K Fe Cu U Al
Spektrum 20 keV, 24,25 39,66 26,59 4,12 - 1,86 0,67 0,00 0,99 - 1,87 26,59
grolRes Rechteck

Spektrum 25 keV, 29,41 40,30 22,13 3,41 - 1,46 0,77 0,00 0,81 - 1,71 22,13
groRBes Rechteck

kleines Rechteck 2,7

Abb. 5.5.3-9 (oben): REM-Aufnahme eines Al-reichehgglomerates mit den hdchsten
Urankonzentrationen. Probe gtisktion 50-200 pmvon WLZ2 , Wetland Zinnborn.
Die angegeben EDX-Analysewerte wurden durch Rasterder gréReren der
markierten Rechteckflachen erhalten. Fir das liRkehteck wurde ein Urangehalt
von 2,7Gew.-% gemessen. Trotz hoher VergréRBerunid s keine
Tonmineralstrukturen zu identifizieren. (Anregung 20 keV.)

Abb. 5.5.3-10 (folgende Seite): Zwei REM-Aufnahmeer Fraktion 50-200 um von WLZ2,
Wetland Zinnborn. Typischerweise zeigt der Verdlemwischen schuppigen, Al-
reichen Aggregaten auf anorganischer Tragerkomger(eben, 0,54 Gew.-% U) und
auf organischer Komponente (unten, 0,21 Gew.-% &ehe U-Konzentrationen in
Verbindung mit anorganischen Strukturen. Die Al-Kentrationen verlaufen
gleichsinnig. EDX-Spektren 23 und 24 aus Rastedergnarkierten Rechteckflachen.
(Anregung mit 25 keV.)
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WLZ2
50-200 pm,
Spektrum 24

REMLah 10pm Brightness = 859 % EHT 2500 kv Signal A=SE2 Aperture Size =20.00 pm Date 21 Feb 2006
GZG-Gottingen Contrast = 335 % 13 mm Cycle Time 0 secs Specimen|= 0A Time :20:27
LEQ1530Gemi P|xe|5|ze=li§.2nm Hoise Reduction = PmelAv 3 if cont avg /frame int : Dwell Time = 100 ns File Name = prf_2-04bSEx2200 kasten2 tif
[Gew.-%] C [¢] Al Si P S Ca K Fe Cu U Al
Spektrum 24 29,19 56,05 1132 169 - 053 023 - 037 0,09 054 11,32
Spektrum 23 35,42 54,99 720 1,42 - 0,21 0,28 - 0,27 - 0,21 7,20

WLZ2
50-200 pm,
Spektrum 23

F .

Grightness = 93.8 % EHT=25.00 kv Signal A=SE2Z __ Aperture Size = 20.00 pm Date géDFDeb 2005
a l

X Contrast= 34.9% WD = 13mm  Cycle Time = 627.00 ms Specimen | = A ime
LEO1530Gemini | Pixel Size = §3.44 Hoise Reduction = Pixel Aug. _ if cont avg /frame int : Dwell Time =100 ns File Mame = prf_2-04bSEX3000 25k kasten tf
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Abb. 5.5.3-11: Fotografien von zwei lichtmikrosksgiien Aufnahmen organischer Komponenten der
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ProbeWLZ2, Fraktion 50-200 um aus dem Wetland Zinnborn. Die obere Abbildung
zeigt in der Mitte, rechts, eine langgestrecktejeurweigte terrestrische Grinalge der
GruppeZygnemalesnit farblich hervortretenden Zygoten. Die kleinererzweigten,
hier farblosen Filamentstrukturen sind Pilze, vdiitln aus der Abteilung
Ascomycota,ggf. DeuteromycetesDie grof3te Struktur ist ein Protonema eines
Laubmooses im Stadium des Caulonemas, erkennbsshaaaggestellten Querwanden
und (untere Abb.) braunen Zellwénden. (VergroRerdid@-fach; obere Abb. mittels
Fluoreszenzfilter aufgenommen.)



5.5.3.5 Diskussion und Interpretation der REM-EDX-AnalytWetland
Zinnborn

Die vermutete lineare und parallele Entwicklung ddr und U-Konzentrationen kann durch
paarweises Auftragen der gemessenen Werte belagemeErmittelt man aus den Wertematrizes
allen Spektren der Probe WLZ2 eine Ausgleichsger#der lineare Regression, ergibt sich ein
BestimmtheitsmalR R2 von 0,78 fur die Relation UAtuAussagekraftiger ist eine Einbeziehung der
betrachteten Komponenten. Von den 40 Spektrerardigganischen Strukturen gemessen wurden,
lasst sich aus den Werten mittels linearer Regressin Bestimmtheitsmaf von 0,56 (U/Al) ableiten.
Uran ist weiterhin mit S korreliert (R2 = 0,46 fl/S), wohingegen Al zu S in undeutlicherer
Beziehung steht (R2 = 0,33). Die Korrelation von24aCl (R2 = 0,60) ist als Artefakt der Praparation
mit Na-Pyrophosphat zu sehen. Zieht man darauglieuilamentdsen Strukturen in Betracht (30
Spektren), sind U und Al mit einem BestimmtheitsriR&Xler linearen Regression von 0,53 korreliert.
Die Beziehung U/S driickt sich mit einem R2 von 0at&, von Al zu S dagegen mit 0,35. In den
.Filamenten“ ist eine hohere Korrelation von Al &i ablesbar (R2 = 0,44), was als Hinweis auf
Tonminerale gesehen wird, die den filamentdsenkgtren vermutlich auch bei fehlender visueller
Darstellbarkeit anhaften. Beziehungen in Struktudsmenpflanzlicher Ursprung vermutet wird (13
Spektren), kdnnen mit einem Bestimmtheitsmafd R2046i fir U/Al angegeben werden. Uran ist in
diesen Proben nicht mit S korreliert, Al zu S wieghe gering (R2 = 0,33). Hoch korreliert sind Al zu
Fe (R? = 0,81) und Ca und Fe (R2 = 0,91). S, Cakmaeigen in den pflanzlichen Komponenten
deutliche parallele Entwicklungen. Es kdnnte sich die Bildung von Ca-Sulfatmineralen und Fe-
Oxiden unter gleichen Milieubedingungen handelnbeioGipsausféllungen nirgends beobachtet
wurden. Auch aus den 11 Spektren, die aubrganischen Probenanteilen v.a. Al-reichen
Agglomeraten, ermittelt wurden, sind hohe Korrelagéin aus linearer Regression der Wertematrix
abzuleiten. Das Verhéltnis U/Al zeigt ein Bestimeitamal? R2 von 0,81, noch hoéher ist jedoch das
Maf fur U/S (R2 = 0,93) und fiir Al/S (R2 = 0,84)ielhohe Korrelation von Si zu Al (R? = 0,81) und
Si zu Ca (R2? = 79) weist auf Tonminerale der Smektuppe hin.

Insgesamt wird an der uranreichen Probe WLZ2 awms Terfsubstrat des Wetlands Zinnborn eine
lineare Beziehung zwischenUran und Aluminium sehr deutlich. Die hohen Al-Anteile der
analysierten Proben sind aber nicht nur durch Toerale zu erklaren, da der Al-Anteil gegeniber Si
stochiometrisch meist stark im Ungleichgewicht . miissen also weitere aluminiumreiche Phasen
mit Uran in Verbindung stehen, die rasterelektraniéroskopisch nur undeutlich, teilweise Giberhaupt
nicht darstellbar sind. In diesem Substrathoriaeotden neben den Uran-Maximalkonzentrationen
von 7562 mg/kg in der Trockenmasse die hochsteGédamtkonzentrationen (rund 109000 mg/kg)
ermittelt (Kap. 5.2.3.1.1). Diese beiden Elemerited sSm Gesamtprofil des Wetlands Zinnborn,
ebenso wie in Helmsdorf hoch rangkorreliert (WLZ:=r 0,96; WLHe: § = 0,94), wenn auf Zr
normiert wird. Durch die Normierung auf ein weitgeld refraktér reagierendes Element kénnen
sekundére Beeinflussungen ggf. verdeutlicht wertdemormiert zeigt sich diese Beziehung zwischen
U und Al nur im Wetland Zinnborn mit mittlerer Rdagrelation (g = 0,68). Wie bereits beschrieben
(Kap. 5.2.3.1.3), ist das gemeinsame AuftretenWamd Al im Substrat des Wetlands Zinnborn eher
auf priméare Relationen zurickzufihren bzw. wird wselér durch andere Prozesse uberlagert.
Spekuliert werden kann beispielsweise Uber einetikpliren Eintrag von Tonmineralen, an denen
Uran sorbiert ist, oder von Al-U-haltigen Bruchstén der aufbereiteten silurischen Metasedimente
(vgl. Kap. 5.2.3.1.1). Im Wetland selbst wird dersZmmenhang undeutlicher, respektive von anderen
Sekundarprozessen uberlagert. Eine Mitfallung ddkklusion gelésten Urans mit authigenen Al-
Ausfallungen ist daher nicht als der Hauptfaktor fiie Urananreicherung anzusehen, zumal die
linearen Zusammenhange mit Al primar stérker wg@ehe Korrelation der normierten Werte),
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jedoch ggf. als ein Einflussfaktor. Unbestritteibén sekundar Assoziationen zwischen U und Al
bestehen, die wahrscheinlich bedeutend zur Uranfirig beitragen.

Die in den REM-Aufnahmen erkennbargtrukturen in Form Al-reicher Aggregate mit den hohen
Urangehalten kénnen am besten als amorphe Phaserprétiert werden. In Frage kommen
Initialstadien von Tonmineralen in Folge der Verwitterung eingetragener Mineralewb der
Bodenbildung. Bei der Verwitterung der in den Prohachweisbaren Feldspaten kann feinschuppiger
Kaolinit (Al[(OH)s/SisO4q]) auftreten, beim Angebot von Na und Fe werdenedag héufig
Nontronite (NasF&3'[(OH)./(Si, AsOi * 4 H;0O), quellfahige Minerale der Smektitgruppe,
gebildet. Diese Mineralphasen deuten sich in denegsenen EDX-Spektren an, wobei immer ein
Uberschuss an Al bleibt. In den Porenwéssern wuidentronite als die thermodynamisch am
héchsten Ubersattigten Mineralphasen berechnet &2af8.2.5).

Ein mogliches Verwitterungsprodukt von Pyrit ist uAbgen (AJSO,]:*18 H,0), in AMD-
beeinflussten Oberflachenwassern wurden auch dahledstalline Hydroxysulfate wie Alunit
(KAl 3(OH)s(SQy)2) beschrieben (NRDSTROM 1979); dessen Ubersattigung wurde in Kap. 5.53.2.
gezeigt. Mischminerale der Alunit-Jarosit-Gruppe rdem generell mit der Pyritoxidation in
Bergbauwassern in Verbindung gebrachbWlsoN 1982). Stdchiometrisch ist jedoch S in den
gemessenen Spektrum zu gering vertreten, um Allehen Sulfatmineralen quantitativ festzulegen.
Plausibel waren Al-Hydroxide undl-Oxyhydroxide als typische Oxidationsprodukte Al-haltiger
Minerale. Die thermodynamische Modellierung zeigt dllen drei Wetlands eine Ubersattigung
solcher pedogener Al-Phasen im Porenwasser ampjdisiseise fur Gibbsity(-Al(OH3), Boehmit { -
AIOOH) und v. a. fur den strahlig kristallisieremddiaspor [AIO(OH)]. Gibbsit fallt bei sehr
niedrigen Si-Konzentrationen bevorzugt aus, noghden Neubildung von Tonmineralen der Smektit-
Gruppe (MERKEL & SPERLING 1998). Die Spezies desAl,(OH); neigt bei den neutralen pH-Werten
der Wetlands bevorzugt zur Sorption von Kationemmu@® & MORGAN 1981), z.B. des
Uranylkations.

Eine weitere Erklarungsmoglichkeit fur die Befunaére die parallele Bindung von Al und Uran an
Huminstoffe, besonders durch Fulvosauren ERKEL & SPERLING 1998). Dass alkalilésliche
organische Substanzen wie Huminstoffe in hohem Mafe Uran assoziiert sind, zeigen die
Ergebnisse der sequenziellen Extraktion (Kap. 5Wpas gegen die Deutung der mittels REM
analysierten Aggregate als Huminstoffkolloide sptiigst die negative lineare Korrelation von C und
O (R? bis -0,91) in allen Spektren, die mit orgah&n Strukturen in Verbindung gebracht wurden,
auch in den pflanzlichen Strukturen (R2 = -0,200r Mie Spektren, die an vermutet anorganischen
Komponenten gemessen wurden, zeigen eine niedagiéivye Korrelation von C zu O (R2 = 0,28);
das konnte grundsatzlich auf Oxycarbonsauren derifiioffe hinweisen.

In Betracht zu ziehen ware der partikulare Eintradter* Huminstoffverbindungen in Form
wasserunldslicheAluminiumhumate . Es handelt sich dabei um Salze der Huminsaurerindiohen
Mengen in Kohlen vorkommen BRIMLER & VON ALBERTI 1962, zitiert in WENBERG & FORSTNER
1989). Uran kénnte mit diesen in Verbindung steh&ls. mogliche Quelle fur uranfihrende Al-
Humate ist die im Aufbereitungsbetrieb Crossen nmitete Freitaler Erzkohle zu diskutieren. Auch
die organikreichen, paldozoischen Schwarzschigfenten in Frage kommen, die im Umfeld aller
drei Wetlandstandorte zur Urangewinnung aufbereitaden. Der fein verteilte Pyrit in den Proben
kann ebenfalls aus diesen Gesteinen stammen utikbifiarin die Wetlands transportiert worden sein.
Inwieweit die Humatverbindungen den Aufbereitunggpss Uberstehen kénnen und die primaren U-
Al-Humat-Assoziationen erhalten bleiben, ist unklar

Auffallig ist in den Al-Aggregaten bzw. diffusen gpmeraten immer der hohe Anteil des Elementes
Kohlenstoff, auch abzlglich des C-Hintergrundes aus der REAgd®ation. Es ist dort meist hoher
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konzentriert als in den organischen KomponentemaMwortlich dafiir kdnnten anorganische C-
Verbindungen sein, wobei Bindungspartner stochioset unterreprasentiert sind. Vermutlich
verbirgt sich hinter den Signalen aber organisclihlenstoff aus zersetzter Biomasse,
maoglicherweise aber auch aus kohliger organischdyst8nz. Es wurden jedoch keine Partikel
identifiziert, die auf einen nennenswerten Anteittikularer Kohlen oder Schwarzschiefer schlieRen
lassen.

Berichtet wurde fur Proben aus naturlichen Wetlands der Umgebung von
Uranerzaufbereitungsanlagen, dass Uran und Aluminiuwassrigen Eluaten aus diesen Proben hohe
Assoziationen zeigen AGKSON et al. 2005). Mit GroRRenfraktionierungstechnikearde abgeleitet,
dass U und Al darin in kolloidaler Form transpattiaerden, im Unterschied zu anderen, echt
geldsten Elementen. An diese anorganischen Kollsadesinen sowohl U als auch Al gebunden zu
sein (ibd.). Méglicherweise findet auch in den higrttersuchten Wetlands ein Eintrag von U-Al-
reichen Kolloiden in der Ldsung statt, oder ersheeiKolloidbildung im Wetland, was im
organikreichen Substrat dann zur kombinierten Egstig dieser beiden Elemente fihren kann. Aus
der Rangkorrelation des Porenwasserchemismussgedach nicht abzuleiten (Kap. 5.2.3.2.3).

Der Vergleich mit publizierten REM-Aufnahmen (diser Internetseiten) lasst fur die Al-reichen
Aggregate am ehesten afifjglomerate v. a. von Tonmineralen im KolloidmaRstab schlief}ie
vermutlich mit organischen C-Verbindungen umhillinds (,Coating“), doch bleibt diese
Schlussfolgerung spekulativ.

Eine weitere Herausforderung bildet die Interpretatierfilamentésen Strukturen, an denen Uran
offenbar direkt, teilweise aber auch Uber visudleanbare, Al-reiche Aggregate gebunden ist. Die
Identifikation dieser Strukturen allein anhand vBEM-Aufnahmen ist &uflerst schwierig. Es
existieren wenige Datenbanken oder Literaturquelleit denen ein Vergleich nach optischen
Auffélligkeiten erfolgen kann. Rickfragen bei Famiten aus der Biologie bestatigten diese
Beobachtung mit der Begrindung, dass exakte Bestigen Komplementaruntersuchungen
benétigen. Grundlegend ist die Bearbeitung der éramittelsoptischer Mikroskopie, wobei der
direkte Bezug zu den im REM betrachteten Objektehr sschwierig bleibt. An der schonend
aufbereiteten Probenfraktion 50-200 um, Probe WI(Z@. oben), war mit lichtmikroskopischen
Aufnahmen eine Ubersicht iiber die dominierenden pamenten zu gewinnen. Einige der
Einstellungen unter dem Mikroskop wurden fotogmafi@Auswahl in Abb. 5.5.3-11). Bei den
filamentdsen Strukturen sind drei Hauptformen zterstheiden. Die groRten daraus werden von
pflanzlichen Bruchstiicken gebildet, die Laubmoogerzuordnen sind. Es handelt sich um das
fadenformige Protonema (Vorkeim), auf dem spater die beblatterten Modspfthen wachsen.
Abgebildet sind Protonemen im Stadium des reiclweigten Caulonemas, wie anhand der braunen
Zellwénde (untere Abb.), dem weitgehenden Fehlem @bloroplasten und an den schraggestellten
Querwéanden zu differenzieren ist. Diese Querwarnde i der oberen Abbildung, die mit einem
FluoreszenZfilter erstellt wurde, deutlich zu erkem.

Deutlich kleiner und unverzweigt sind terrestriscBelinalgen, die vermutlich der Gruppe der
Zygnemaleguzuordnen sind. In der Abbildung mit Filter tretie Zygoten der Alge farblich hervor.
Neben den Pflanzen sind noch kleinere, wiederurawegte Strukturen dominierend, die &#ze
anzusprechen sind, vermutliclhscomycota (Schlauchpilze), maoglicherweisédeuteromycetes
imperfekte Pilze aus der Abteilung Schlauchpilzdeitifikation mit Hilfestellung von Prof. Dr. B.
Biidel, Allgemeine Botanik, TU Kaiserslautern.)

Fur Algen, Pilze und Moospflanzen wurde die hoh&nk#t zu Uran haufig beschrieben, v. a. tiber
Biosorption (Mechanismen und Zitate siehe Kap.335}.oder Kationenaustausch an Torfmoosen
(Kap. 3.4.4.3). Interessanterweise wurden fir Veestene Pilzarten ausgepragte Wechselwirkungen
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zwischen U und Al sichtbar, wenn sie auf Mikrobeerdichen sorbiert werden. Der
Biosorptionsprozess von Uran wird bei der Anwesénkien Aluminiumionen deutlich durch
sterische Effekte gehemmt, ebenso durch die Sogkenkurrenz durch neu gebildete Al-Hydroxid-
und Alumosilikat-Prazipitate @Ezoset al. 1997, BAINSA & D'Souza 1999) (vgl. Kap. 3.4.3.5). Im
Unterschied dazu wurde hier bei hoheren Konzeotrati an festgelegtem Al auch immer mehr U
gemessen. Das kénnte mdglicherweise so gedeutdemedass Biosorption an Pilzhyphen nicht der
beobachtete Prozess in den Proben WLZ2 ist.

Eine weitere Zuordnung der aus den REM-Aufnahmescheibbaren Filamentstrukturen ist
eingeschrankt durch Beriicksichtigung der Sekund&mmede wie Gré3e, Durchmesser, Verzweigung
usw. moglich. So ist in Abb. 5.5.3-9 aufgrund derxveigung vermutlich keine der im Mikroskop
beobachteten Griinalgen abgebildet, sondern, bectitksman die Proportionen, eher verzweigte
Pilzhyphen. REM-Aufnahmen eines Pilzes§Zoset al. 1997) zeigen bei sehr hoher Aufldsung eine
ahnliche Oberflachenstruktur wie in Abb. 5.5.3-6¢hste Vergroerung), andererseits ist die in diese
Abbildung erfasste Gesamtstruktur wohl zu groR3 Rilehyphen. Es kénnte sich um unverzweigte
Algen handeln, wobei der Parallelverband der Stmekt unklar bleibt. Die unruhige
Oberflachenstruktur kdnnte ebenso eine Folge dgrdeknung des Organismus sein. Eine Reihe von
Pflanzenspezialisten und REM-Anwendern aus Deuwschbestéatigten, dass die REM-Aufnahmen
der biologischen Strukturen trotz weiterer lichtrogkopischer Informationen nur mit héherer
Aussagekraft beurteilt werden kdnnen, wenn Unténsngen auf molekularer Ebene herangezogen
werden wirden.

VVom jetzigen Stand der Untersuchungen ist abzueiass die Biosorption kolloidalmaRstéblicher U-
und Al-Agglomeraten an Moos-Protonemen, Algen umchaPilzen die plausibelste Erklarung fiir die
Summe der Beobachtungen darstellt, die aus der EEM-Analytik in Kombination mit optischer
Mikroskopie der organischen Komponenten gewonnemiemn
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6 Synthese, Schlussfolgerungen, Perspektiven

6.1 Synthese, Schlussfolgerungen: Der bisherige Erfeign Wetlands
in der Uranrlickhaltung

6.1.1 Bewertung der bisherigen Untersuchungen und
Anwendungsbeispiele

6.1.1.1 Vorgehensweise

In dieser Studie wurden maRgeblich®rozesse der Uranriickhaltung in natdrlichen,
uranakkumulierenden Wetlands qualitativ charakietisind das Potenzial kiinstlicher Wetlands zur
Aufbereitung aquatischer Urankontaminationen umotgrs Derbisherige Erfolg von Wetlandsin

der Uranruickhaltung wurde dabei durch eine Aufaubgj bestehender Daten beurteilt und durch
Gelandestudien ergéanzt (Abb. 3.3-3).

Bei der umfangreicherDatenrecherche wurden die beiden bisher fast ausschliellich gatre
untersuchten Aspekte Uran und Wetlands zielgetidtaenbiniert, dabei speziell relevante Studien
zum aquatischen Chemismus des Urans bzw. zum Eingat Kompostwetlands bei der
Saureneutralisation. Zu den Einzelthemen existievteils umfangreiches Literaturmaterial, das
prozessorientiert ausgewertet wurde. Darauf bamieefolgte eine systematische Diskussion der
Akkumulationsmechanismen in Wetlands, die genéefi@ll aquatische, anorganische Schadstoffe
gelten, erstmalig im Hinblick auf ,Uran-Wetland¥dp. 3.4).

Rund zwei Dutzend Studien befassten sich bishekidimit Untersuchungen von natirlichen oder
kiinstlichen ,Uran-Wetlands"; deren Inhalte wurdabellarisch dargestellt und die von den Autoren
dargelegten Beobachtungen und Vermutungen zu dem-Riickhalteprozessen kritisch beurteilt
(Kap. 3.3). Zusammengefasst basieren die Literassegen in 53 % der dargelegten Studien
groRtenteils auf Annahmen. Die restlichen 47 % &#udien leiten Schlussfolgerungen aus
weiterfihrenden Untersuchungen und Experimentervai,denen jedoch nur 52 % als geeignet fir
die getroffene Folgerung betrachtet werden kénnen.

Insgesamt erfolgte erstmals eine detaillierte [R#stg des Wissenstandes und eine
prozessorientierte Neuinterpretationder Wirkungsweise von Wetlands beziiglich Uranriattidmg.

Am Ende jedes Unterkapitels von 3.4 befindet siok &urzdarstellung der Kernaussagen, sie werden
daher hier nicht wiederholt. Die erfolgte Zusamntelisng fundamentaler Prinzipien war die
Grundlage der hier angesetzten Gelandestudien ugnktesich als Leitfaden fur zukinftige
Anwendungen und Forschungsarbeiten zur TechnotiegigUran-Wetlands®.

6.1.1.2 Schlussfolgerungen aus den Untersuchungen, diedveser Studie
erfolgt sind

Mit den abgegebenen Bewertungen der bisherigenrsimieungen und Anwendungsbeispiele (Tab.
3.3-2) wurde der Forschungsbedarf nochmals veideutTrotz erster Einsatze kiinstlicher Wetlands
fur Urankontaminationen reichen die bisherigen tntehungsergebnisse bei weitem nicht aus, um
eine optimale und dauerhafte Reinigungsleistung ewueichen. In den dokumentierten
Einsatzbeispielen kiinstlicher Wetlands wurden d&l3gebenderProzesseund die steuernden
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GrolRen nicht identifiziert. GrolRe Wissensliicken existiereur Langzeitstabilitat der in den
Wetlands gebildeten Uranverbindungen sowie zumi&afsaisonaler Schwankungen des Klimas, der
Schadstoffkonzentration und der anfallenden Wassegen auf die Kinetik der chemischen und
mikrobiologischen Prozesse. Groftenteils unklaraisth, in welchen Mengen Uran in kinstlichen
Wetlands angereichert werden kann, und wie scleigtl die Wirksamkeit der Systeme erschépft.
Eine Diskussion moglichédachsorg®ptionen von ,Uran-Wetlands* fehlt.

Dieser unzureichende Wissensstand zu den Rickhedtemismen fiir Uran in Wetlands begrindet
die hier angesetzten Gelandestudien. Die systerhatidntersuchung natirlicher Wetlands in
Thiringen und Sachsen tragt zielgerichtet zur [fkation wirksamer Mechanismen bei der
Uranfestlegung bei und erganzt die bisher wenigamgrfeiche Datenbasis zu ,Uran-Wetlands®. Es
wurden Ergebnisse erzielt, die das bisherige Kokstmsziel kinstlicher ,Uran-Wetlands®, die
Uranreduktion, Uberdenken lassen und gleichzeigg\ibtwendigkeit weiterer Forschung im Bereich
.Geo-Bio-Interaktionen* demonstrieren, um kiinstécWetlands u. a. mit biologischen MalZnahmen
starker auf die hier erkannten Prozesse auszunichte

Die wichtigsten Erkenntnisse werden im nachfolgent@pitel 6.1.2 zusammenfassend dargestellt
und interpretiert; dieSchlussfolgerungenwerden zum einen in einem Modell verknipft, das di
Uranfestlegung in den natirlichen Wetlandserklart (Kap. 6.1.2.7 und 6.1.2.8). Zum anderen
werden Konsequenzen fur die zukunftigenawendung kunstlicher Wetlands dargelegt und
weiterfiihrende Untersuchungsansatze aufgezeigt &&®2.9 und 6.1.2.10).

Aus der Kombination dieser Ergebnisse mit den alsgirecherchierten Hintergriinden zu Prozessen
in Wetlands, die fur die Uranriickhaltung relevamds erfolgt eine anwendungsorientierte
Betrachtung der Funktionsweise, formuliert al&onstruktionsperspektiven fir den Einsatz
kiinstlicher Wetlands zur Uranriickhaltung (Kap. 6.2)

6.1.2 Zusammenfassende Interpretation der Detailstudien a
natlrlichen Wetlands in Thiringen und Sachsen

6.1.2.1 Vorgehensweise und hydrogeochemische Untersuchuggbaisse

Mit physikochemischen, elementar- und phasenasatyin Untersuchungen (Abb. 4-1) wurden
Sediment- und Wasserproben aus den drei natunitdtamdenen Wetlands Helmsdorf, Culmitzsch
und Zinnborn charakterisiert, die seit maximal 4030 Jahren von Sickerwasser aus Tailingsbecken
der ehemaligen Uranerzaufbereitung beeinflusst everdDiese Tailingsbecken (industrielle
Absetzanlagen, IAA) liegen im Bereich der ehemaliggetriebe Seelingstadt (Thuringen) und
Crossen (Sachsen) der Wismut GmbH. Ein Hauptzielesaden Einfluss dieser Wetlands auf den
Chemismus des einflieBenden Wassers qualitativriassen, und speziell die damit verbundenen
Modifikationen des antransportierten Urans.

Generell ist Schadstoffriickhaltung in Wetlandseditee (,Substraten“) ein kumulativer Prozess,
wobei bei anorganischen Kontaminanten mengenmalfgig Hauptkomponenten entscheidend sind
(O'SULLIVAN et al. 2004) (Abb. 6.1-1). Neben der Filterungtigatar eingetragener Kontaminanten
(Van-der-Waals-Wechselwirkungen, Kap. 3.4.2.4) wedschiedenen Sorptionsprozessen, bei Uran
v. a. in Verbindung mit der Organik (Kap. 3.4.2/8]. Kap. 5.4 und 5.5.3), die zur Copréazipitation
(Mitfallung oder Okklusion) fuhren kénnen (Kap. 248) ist ein dritter Hauptprozess die Ausfallung
von Mineralphasen, der bei Uran nur unter redumigen Milieu in stabilen Spezies resultiert (Kap.
3.4.2.1). Diese abiotisch oder biotisch gesteuePrzesse werden dabei stark beeinflusst vom pH-
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Wert, dem Redoxpotenzial und von sequestrierendeffes, die meist durch Bodenorganismen
bereitgestellt werden, beispielsweise Phytochedafidap. 3.4.3.7). Elementspezifisch zeigen sich
Unterschiede in der Reaktivitat und Bioverflgbarkegl. Kap. 5.4), wobei die Loslichkeit i. d. Ritm
fallenden pH-Werten und damit erhohter Sorptiongkorenz durch Protonen steigt (M &
MORGAN 1981). Viele geléste Metalle kdnnen bei niedrigef@edoxpotenzialen immobilisiert
werden, da in diesem Milieu i. d. R. hoch reakti@erfidschwefel gebildet wird (Kap. 5.3)ran
wird im Unterschied zu sulfidbildenden Metallenhtials Sulfidmineral ausgefallt, es kann jedoch bei
vergleichbaren EBedingungen v.a. als Oxidmineral festgelegt werdgap. 2.2.2.2). Die
durchgefiihrten Untersuchungen an Substratprobeifirlicher Wetlands zielten u.a. auf die
Identifikation solcher Uran-Festphasen.

Filtration

Sorption

Copriizipitation

Oklklusion Priizipitation
i - P

Abb. 6.1-1: Unter Oberbegriffen zusammengefasieptprozesse die in einem Kompostwetland
kumulativ die Rickhaltung anorganischer Schadstbéfevirken. Die Prozesse sind
schematisch fur Uran illustriert.

Mit dem Hintergrund dieser bekannten aquatischgeii&chaften und Wechselwirkungen von Uran
wurden die drei Untersuchungsstandorte charakeéerisnd die Zu- und Abstromverhaltnisse in den
Wetlands an Stichtagen erfasst (Kap. 5.1.2.2). \Rigiefte Bearbeitung der natirlichen Wetlands
erfolgte  anhand von Substrat- und Porenwasserpnofil die auf Grundlage der
Sedimentzusammensetzung makroskopisch in Einheitetergliedert wurden, welche auch
hydrostratigrafisch als unterschiedlich wirksangeischatzt wurden (vgl. schematische Darstellung in
Abb. 6.1-4). Im Wetland Helmsdorf wurde dazu eirrtikal angelegtes Substratprofil in zehn
Probenhorizonte, die aus Torfmooshumus aufgebadt bis 41 cm Tiefe untergliedeiV{Hel bis
WLHe10). Dieser ist oberflachennah stark humifiziert wr@setzt, im unteren Bereich sogar sehr
stark zersetzt. Dort geht er mit zunehmendem an@dgaem Anteil in einen Nassgleyhorizont iber.
Von dem Substratprofil im Wetland Culmitzsch wurdiémf Schichten unterschieden, die bis in
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42 cm Tiefe zu unterschiedlichen Mengenanteilen i relativ stark humifizierten Torfmooshumus
sowie Streu enthaltenWMLCul bis WLCu5). Im Wetland Zinnborn wurden sieben unterschiédlic
zusammengesetzte Horizonte bepro¥LZ1 bis WLZ7). Darin wurden etwa 40 cm maRig
humifizierte und zersetztSphagnunTorfe, die oben locker gelagert und unten als Ebeizont
ausgebildet sind, tber starker humifiziertem Todstoumus mit anorganischen Beimengungen bis in
75 cm Tiefe beprobt. In Tabelle 5.2-1 sind die makopischen Sedimentansprachen aus den
Wetlands zusammengefasst. Die Feinfraktion dernSate ist tberwiegend aus Schluffkorngréf3en
zusammengesetzt. Die natirlich gebildeten WetlandisalteriKontaminationen, die auf den Eintrag
durch Bergbausickerwasser zuriickzufiihren sind.llém alrei Wetlands ist in den Substraten eine
signifikante sekundére Anreicherung von Uran alifalm Wetland Helmsdorf bis 1117 mg/kg, in
Culmitzsch bis 443 mg/kg und in Zinnborn bis 756@kg Uran in der Trockenmasse (vgl. Kap.
6.1.2.3). In den Substraten sind dariiber hinau€imente Eisen, Mangan, Aluminium und andere
Schwermetalle in stark erhéhten Konzentrationerb(THa2-3) Uber unterschiedliche Mechanismen
festgelegt (vgl. Bindungsformanalyse, Kap. 5.4).

Die als Heterogenitatsproben definierten Substratproben (WLHeH1 bis WLHeH4, WikQ bis
WLCuH4 und WLZH1 bis WLZH4) entsprechen in ihrer kieskopischen Zusammensetzung den
obersten Probenhorizonten jedes Wetlands. Sie wyedeeils stromabwarts vom Profil im Abstand
von 30 cm (H1), 50 cm, 150 cm und 450 cm (H4) aisclprobe aus 0-15 cm Tiefe entnommen.
Trotz hoher Schwankungen im Chemismus der Probdesj&Vetlands bleiben die Tendenz der
Elementverteilung und die GréRenordnungen der Kuatnagonen soweit gewahrt, dass die beprobten
Profile im groRen Rahmen der Wetlands jeweils birakteristisch angesehen werden kénnen (Kap.
5.2.3.1.4).

Als Vergleichsproben zur Ermittlung der standorgfiechen Hintergrundbelastung durch Uran
wurden die terrestrischen Bodenproben Hel, CulGQufl sowie Z1 gewonnen (Kap. 5.2.3.1.4). An
den AufRlenrandern der Wetlands konnten sie untelamekinbeeinflussten Bildungsbedingungen
entstehen. Es handelt sich bei den Proben bei ldehfnand Culmitzsch (Hel und Cul) jeweils um
Braunerdebtéden von Béschungen und Flachen, di®imiiergehdlzen bzw. bei der Probe nahe des
Wetlands Zinnborn (Z1) mit Mischwald besiedelt sif&h-Horizont, 0-15 cm) und mit Laubresten
und kleinen Zweigen durchsetzt sind. Die Kurzbesitiung dieser Proben ist in Tab. 4-4 aufgefihrt.
Wahrend am Standort der Wetlands Culmitzsch undk®im die geogene Hintergrundbelastung fir
Uran deutlich niedriger als in den Wetlands ist,istvelie Hintergrundprobe aus Helmsdorf einen
deutlich erhéhten Urangehalt auf. Dieser muss itikpdérem Eintrag begriindet sein und weist auf
die Relevanz dieses Prozesses fiir das gesamtend/etédmsdorf hin.

Die Urankonzentrationen des in einer Auswahl bejeroiMakrophytenbewuchses der Wetlands
schwanken zwischen 20 bis 400 mg Uran pro kg Wuimeenmasse (Kap. 5.2.3.1.7). Im Spross
liegen die Uran-Konzentrationen zwischen 5 bis t@fPkg. Die ermittelten Transferfaktoren
zwischen Wurzel und Spross sind etwas hoher alssclyp Daten aus kontrollierten,
kleinmaRstablichen Versuchen (Kap. 3.4.4.4). Tdaz teilweise recht hohen Urankonzentrationen in
den Pflanzen kann nicht von Hyperakkumulation gespen werden. Zu den hohen
Urankonzentrationen in den Substraten der untersocWetlands tragt Phytoextraktion als Prozess
nur unwesentlich bei. Die pflanzenakkumulierten ilanzentrationen sind jedoch als 6kologischer
Risikofaktor einzuordnen, der u. a. den Transfehdinere Ebenen der Nahrungskette birgt (Kap.
3.4.4).

Die jungen Wetlands Helmsdorf und Culmitzsch habeit ihrer relativ kurzen Bestandszeit (Kap.
5.1.2) bereit®rganische Substanals Substrat angereichert, das Wetland Helmsadr¢idmit bis zu
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20 % G,y sogar deutlich. Das Wetland Zinnborn mit dezinmatizhtigem Torfsubstrat und,&von

bis zu 26 % existiert bedeutend langer, Uran wibéraebenfalls erst seit maximal 50 Jahren
eingetragen. Nur im Wetland Culmitzsch bestehtridet zu trockener Witterung die Mdglichkeit
eines ganzjahrigen Wasseriberstandes. Es bietet ‘gotaussetzungen fir die Bildung von
Faulschlamm als organisches Substrat, wahrend isialen anderen beiden Wetlands Torfmoose
entwickeln und diffusiver Sauerstoffeintrag immenee Rolle spielt. Dass im Wetland Zinnborn
nennenswert, etwas geringer auch in Helmsdorf Hstwife entstanden sind, zeigen die Verhaltnisse
zwischen den Elementen C, N und S an (Kap. 5.383.1.

Wasseruntersuchungern(Kap. 5.2.3.2) erfolgten im Freiwasser der Wettandd in Porenwasser, das
aus den Horizonten der Substratprofile gewonnendewrBei relativ hohen Leitfahigkeiten
(Mittelwerte 1,37 bis 3,18 mS/cm) und erhdhten Eatkonzentrationen in der Wasserphase (v. a.
Sulfat, Uran, Strontium, Arsen und Mangan) herracie den Wetlands Bedingungen, die den
Einfluss von Bergbauwassernwiderspiegeln. Mit pH-Werten zwischen 6,44 und93,geringen
Eisengehalten und geringer Aziditat liegt jedock &roblematik typischer ,acid mine drainage“
(AMD) in keinem der Wetlands vor (Kap. 2.3, Kap2.8.2.2). Die hohen Gehalte an Sulfat und
toxischen Elementen wie Uran hemmen aber die Eklwig der Wetlandfauna im Wasser und
Boden. Uran wurde im Porenwasser des Wetlands Helfsnit Maximalkonzentrationen von
2,43 mg/L gemessen, in Culmitzsch 4,69 mg/L undZinnborn 1,16 mg/L (vgl. Kap. 6.1.2.3).
Vorherrschende Anionen und mégliche Liganden fiarisind Sulfationen (v. a. Wetlands Helmsdorf
und Culmitzsch), Chloridionen (Wetland Helmsdorfindu Nitrationen (Wetland Zinnborn). Im
Oberflachenwasser der Wetlands Helmsdorf und \Calmitzsch wurde ein hoher Gehalt an
Hydrogenkarbonationen ermittelt. Das Uranylion éilanit diesen lonen stabile Losungskomplexe,
die sogar eine Uranentfernung aus der Losung wéehinkénnen. Stark inhibierende Effekte vor
allem bei der Ausbildung von Uranylkarbonat-Losuysplexen wurden u.a. bei
Bioreduktionsprozessen beschrieben (Kap. 3.4.3&ss derartige Komplexe in den Wetlands
gebildet werden, zeigen spezielle Analysemethodenu. und auch die Ergebnisse der
Korrelationsanalysen fur das Wetland Zinnborn. testz deuten jedoch nicht darauf hin, dass diese
Komplexbildungen vom Umfang her sehr bedeutend @nd.).

Die elektrochemische Ermittlung dd®edoxpotenzials lieferte in den Wetlands Helmsdorf und
Culmitzsch negative Werte bis -200 mV, ansonstesitipe Werte bis 430 mV (WLHe) bzw. 420 mV
(WLZ). Die Schwankungsbreite in den einzelnen hgttagigrafischen Einheiten ist sehr hoch und
zeigt bei unterschiedlichen Messprozeduren (Geldbhaleor) starke Abweichungen in der Héhe und
im Spannungsverlauf (Abb. 5.2-18, 5.2-19). Nach denittelten Redoxpotenzialen und den jeweils
gemessenen pH-Werten zu urteilen, musste in denstenei der untersuchten Horizonte
thermodynamisch ein&eduktion von Uran erfolgen (Kap. 2.2.2.2), setzt man eimdtigtes
Potenzial von +280 mV an (WNRATH 1998). Gleichgewichtsberechnungen mit Hilfe des
Modellierwerkzeuges PhreeqC auf Grundlage schigbtpner Porenwasseranalysen zeigen fiir
einzelne Horizonte thermodynamisch eine Ubersattiguxidierter und reduzierter Uranminerale an,
was eine Prazipitation nach sich ziehen kdnnte (§ap.3.2.5). Mithilfe der Rontgendiffraktometrie
konnten abekeine Uranminerale belegt werden (Kap. 5.2.3.1.6). Das ist einergitin begriindet,
dass die geratetechnische Nachweisgrenze fiir Ucdm éiberschritten wurde und vermutlich auch
keine neugebildeten kristallinen Uranphasen voeliedEingetragene Uranmineralpartikel miissten bei
ausreichender Konzentration nachweisbar sein, nagtigen waren jedoch nur Quarz, Tonminerale,
Feldspat und teilweise Pyrit und Calcit. Anderdssbesteht die Moglichkeit, dass die Prazipitation
von Uranmineralen kinetisch gehemmt war (Kap. 314.2
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6.1.2.2 Bedeutung der chemischen Komposition fur die Winklsait in der
Uranrickhaltung

Um die Immobilisierungsfaktoren fir Uran einzuengemurden aus den Verhdltnissen der
Urankonzentrationen zu anderen Wasserinhaltsstofeler aquatischen Parametern mittels
Korrelationsanalysen Hinweise auf Komplexbildung und &hnliche Prozegmsucht. Bei den
ermittelten pH-Werte um 7 bis 8 kdnnten Hydroxylkdexe oder Karbonatkomplexe die dominante
Uranylverbindung sein, ggf. auch Uranylhumate. Inleiocper Weise wurden die
Elementkonzentrationen in der Festphase in Bez@physsetzt, um Hinweise auf Sorption oder
Mitfallung des Uranylkations mit moglichen Liganden finden. Generell findet die starkste Sorption
des Uranylkations an Oberflachen bei schwach sabisnneutralen pH-Werten statt YBF &
AMRHEIN 1996). Bei niedrigeren pH-Werten wird Uran v.&.faties oder komplexiertes Uranylion in
der Ldsung transportiert ANGMUIR 1978). Eine Rolle spielt dabei die Konzentratiobgiither
Liganden im Porenwasser, sowie die Qualitdt ungHeésorbierender Oberflachen im Substrat bzw.
im kolloidalen Bereich (vgl. Kap. 2.2, Kap. 3.4.2.2

Mithilfe unterschiedlicher Korrelationsverfahren afigkorrelation nach SPEARMAN sowie
Bewertung der linearen Regression; Kap. 5.2.3) emrdusammenhange zwischen den geldsten
Urankonzentrationen und anderen Elementen anhanddsswerte untersucht, und im Vergleich
dazu nach einer Normierung der Daten auf relativskovativ agierende Elemente. Rorenwasser
wurde das Konzentrationsverhéltnis der einzelneamgEhte zu Silicium verwendet, um u. a.
sekundéare Veranderungen im Chemismus zu verdeerli¢kap. 5.2.3.2.3). Im Wetland Helmsdorf
fallen nur gering ausgepragte Zusammenhénge zwisclen Uran- und Sulfat- sowie
Chloridkonzentrationen auf, die sich an niedrigeangkorrelationskoeffizienten aus den normierten
Wertematrizes darstellen. Uranyl-Losungskomplexedigisen Anionen spielen bei den vorliegenden
pH-Werten in allen drei Wetlands aber keine Robeich wenn Uranyl-Sulfatkomplexe hohe
Bildungskonstanten aufweisen. Die geldsten Urangotiationen sind im Horizont WLHe3 sekundar
deutlich erhoht. Fiur das Wetland Culmitzsch ergebieh in den tieferen Porenwasserhorizonten
erhdhte Schadstoffkonzentrationen, mit Ausnahme UWwan, fur das in den oberflachennahen
Porenwassern unter diesen pH-Bedingungen die Bildam Uranyl-Phosphatkomplexen abzuleiten
ist, wobei der Phosphatgehalt sehr gering ist. Dudi® Normierung treten statistische negative
Beziehungen hervor, denen zufolge Uran-Lésungskexepinit den Hauptanionen und auch dem DIC
unbedeutend sind. Im Wetland Zinnborn sind gelé&iebonate als Uran-Lieferanten zu vermuten.
Uranyl-Karbonatkomplexe kénnten zum Transport deand in das Wetland Zinnborn deutlich
beigetragen haben, aber auch die Bildung mobil@anyhumate lasst sich ableiten (Kap. 5.2.3.2.6).
Auch hier ist Uran mit den Anionen Bnd SQ ™ mittel bis hoch korreliert, was aufgrund der pH-
Werte den Transport von Uran nicht steuern kann.

Insgesamt kann mit den Korrelationsanalysen deerRegsserkonzentrationen in den drei Wetlands
gezeigt werden, dass aus den normierten Konzemteati Prozesse abzuleiten sind, die vermutlich
meist beim priméaren Eintrag von Uran in die Wetkethe Rolle gespielt haben und daher in Bezug
auf Silicium &hnliche Trends in der Konzentraticer$gilung aufweisen wie Uran. Eine maRige
Bedeutung tritt aber nur im Wetland Zinnborn herweo es vermehrt Anzeichen fir die Bildung von
Uranyl-Karbonatkomplexen und Uran-DOC-Verbindungét.

Aus der Auswertung der chemischen Zusammensetzeng§ubstrate mittels Korrelationsverfahren

und unter Betrachtung unnormierter und auf Zirkennmerter Verhaltnisse (Kap. 5.2.3.1.2) kann in
ahnlicher Weise abgeleitet werden, dass Uran miheke der Elemente, mit denen es eine
anorganische Bindung eingehen koénnte oder ein taimes Schicksal durchlaufen kdnnte, einzeln in
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direktem, urséchlichem Zusammenhang steht. Dengrifst die Dominanz eines einzigen Prozesses,
z. B. Sorption an Al-Hydroxiden oder Mitfallung nitisenmineralen, als bedeutende Ursache fir die
hohen Urankonzentrationen im Substrat auszuscinie®é& Ergebnisse der Korrelationsanalyse
weisen aber darauf hin, dass in den SubstrateWed#ands Helmsdorf und Zinnborn eine urséachliche
Verbindung zwischen dem Gehalt an Organik und Wrasteht (s. u., Kap. 6.1.2.4). Im Wetland
Helmsdorf spiegeln die Korrelationsmuster einenigiéiberpragten Sedimentchemismus wider. Die
Beziehung zwischen Uran und,List dort vermutlich auch auf Partikel beispielsseeiaus der
aufbereiteten Erzkohle zurlickzufiihren. Im WetlaridnBorn ist Uran mit allen Elementen hoch
korreliert. Das Korrelationsmuster verweist ebdafauf den Sedimentchemismus, jedoch mit
sekundéaren Uberpragungen. Es gibt Hinweise aufddration an G4 mit den moglichen Prozessen
Biosorption (vgl. Kap. 3.4.4.2, Kap. 3.4.3.5) od#oakkumulation (Kap. 3.4.3.8, Kap. 3.4.4.4), aber
auch Huminstoffe sind bedeutend. Die hoch korridssoziation zwischen Uran und Aluminium ist
offenbar weniger durch Sekundarprozesse als duimh grimare, aus dem Gestein stammende
Assoziation gepragt (Kap. 5.2.3.1.2). Im Wetlandn@izsch sind keine Zusammenhénge zwischen
Uran und anderen Elementen deutlich. Es gibt Amegicdass die einzelnen Substrathorizonte dieses
Wetlands generell unterschiedliche Entwicklungefaleen haben oder sogar aus unterschiedlichen
Eintragsquellen abgeleitet werden kdnnen.

6.1.2.3 Versuch einer Bilanz

Die Bestimmung der Zufluss- und Abflussmengen (Kaf.2.2) sowie Urananalysen im Wasser und
Feststoff (Kap. 5.2.3) erlauben eine Abschatzundgeérologischen Verhaltnisse und des Uranfluxes.
Da es sich nicht um kontinuierliche Aufzeichnungemdelt, kann die langjahrige Reinigungsleistung
und Effizienz der Wetlands nicht abgeleitet werdarKombination mit mehrjéhrigen Zeitreihen, die
von der Wismut GmbH zur Verfiigung gestellt wurdeird aber ein Uberblick iber den Uranumsatz
an den Standorten gegeben und eine Bilanzierursyieler. Die verschiedenen Uranpools sind in Abb.
6.1-2 dargestellt.

Stratifizierte Beprobungen von je einem Sedimeriipppo Wetlands lieferten in den drei Wetlands
deutlich unterscheidbare Maximalkonzentrationen flran im Substrat und Porenwasser, und
insbesondere auch im Gehalt an organischem KolblénBflanzen wurden auszugsweise beprobt und
auf Uran analysiert; in Abb. 6.1-2 sind die Durdhsttswerte aufgefiihrt. Die angegebenen
Zustromkonzentrationen fir Uran sind unter Vorbelzal betrachten, da sie aus zwei oder drei
Einzelmessungen im Zustrombereich bzw. im Freiwasseder Profil-Beprobungsstelle ermittelt
wurden. Der Abstrom aus dem Wetland Helmsdorf wumde nur zwei Einzelanalysen erfasst,
wahrend die Angaben an den anderen beiden WetldieddMittelwerte langjahriger Zeitreihen
darstellen, die von der Wismut GmbH an Oberflachassstellen gewonnen wurden. Mit den
wenigen zugrunde liegenden Messungen kénnen dalrenends der Konzentrationsentwicklung
aufgezeigt werden.

In den Wetlands Helmsdorf und Culmitzsch veranschaulichen die Messwerte den
qualitédtsverbessernden Einfluss der Wetlands auof dengehalt der Wasser. Die zustrémenden
Urankonzentrationen wurden an Stichtagen zwischend26,5 mg/L (WLHe) bzw. 4,3 und 6,2 mg/L
(WLCu) ermittelt. Das liegt teilweise im Bereich rd&rankonzentrationen im Freiwasser der
Kontaminationsquellen, der IAA (Tailingsbecken) Mstlorf und Culmitzsch, mit 7 mg/L Uran (vgl.
Kap. 5.1.2.1 und /@MUT GMBH 1999a). Diese Zustromkonzentrationen verringéh gn Abstrom
der Wetlands auf 0,72 bis 4,4 mg/L (WLHe) bzw. Bufrchschnittkonzentrationen von 3,1 mg/L in
Culmitzsch (Zeitreihe). Die Werte am Auslauf dertidleds sind immer noch sehr hoch und liegen
deutlich Uber dem genehmigten Einleitwert von Ogll;m den die Wismut GmbH bei der
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Wasseraufbereitung fur Uran zugrunde legt (vgl. .K2{d.2). Eine Umrechnung auf prozentuelle
Reinigungsleistungen liefert aufgrund des gerind@atenumfangs nur eingeschrankt geeignete
Angaben: Bezieht man die Einzelwerte im Zu- undtidye aufeinander, lasst sich fiir das Wetland
Helmsdorf eine maximale Uranabnahme von 89 % namh Dirchstrdmung errechnen. Fur das
Wetland Culmitzsch kann auf diese Weise eine Remggeffizienz mit bis zu 50-prozentiger
Konzentrationsabnahme kalkuliert werden. Fur eif@nBierung ist die Strdmung mit einzubeziehen,
die in Helmsdorf als annahernd stagnierend aufgbmet wurde, wahrend in Culmitzsch eine
Durchstrémung in der Gré3enordnung von Hundertri@grere Tausend mL/s gemessen wurde (Kap.
5.1.2.2). Damit ist die umgesetzte Uranfracht inn@izsch bei ahnlichen Urankonzentrationen in der
Losung deutlich hoher, und dementsprechend saliteliesem Substrat mehr Uran akkumuliert
werden. Fur das Wetland Helmsdorf ist jedoch einnirdische Einspeisung zu implizieren, was
Kalkulationen des Uranumsatzes noch erschwert.riBggachtung der gelésten Urankonzentrationen
in den untersuchten Vertikalprofilen lassen sicle déndenziell geringeren Werte im Wetland
Helmsdorf préagnanter zeigen. Hier liegen die geldstrankonzentrationen zwischen 0,10 und
2,43 mg/L bei einem Medianwert von 0,72 mg/L (n=1Dkgegen wurden im Porenwasser des
Wetlands Culmitzsch zwischen 0,75 und 4,69 mg/L mitem Median von 1,89 mg/L (n=5)
gemessen.

Die Urankonzentrationen der Wetlandsubstrate zedggegen ganz andere Trends. In den zehn
Sedimenthorizonten des Wetlands Helmsdorf liegt Mledianwert der Urankonzentrationen bei
204 mg/kg, in Culmitzsch dagegen bei 95 mg/kg @u$ Horizonten. Diese Werte verdeutlichen die
geringere Effizienz des Wetlands Culmitzsch, waideichzeitig der deutlich niedrigere organische
Gehalt des Substrates auffallig ist. Das orgarskeei Wetland Helmsdorf mit bis zu 20 %
organischem Kohlenstoff im Substrat akkumuliertiJvéel starker als das anorganische Substrat des
Wetlands Culmitzsch, das maximal 3 %g4@ufweist. Bezieht man die fixierten Urankonzentnagin

der einzelnen Probenhorizonte (mg/kg) auf die gelbskonzentrationen im Zustrombereich der
Wetlands (Einzelmessung, mg/L, Tab. 6.1-3), ergiith fur Helmsdorf ein mittlerer
Anreicherungsfaktor von 60, entsprechend einera@®-fhéheren Konzentration im Substrat. In
Culmitzsch liegt der Faktor bei 42. Im Vergleich kiteraturdaten, die an grofReren natirlichen
Wetlands v. a. in Russland und Kanada bestimmt evui@ab. 3.3-1) ist diese Anreicherung sehr
gering. Legt man jedoch die Bewertung nachve® et al. (1992) zugrunde, sind allein die
Konzentrationen zwischen 100 und 1000 mg/kg vonnUna Substrat als ,hohe Anreicherung“ zu
bewerten (Kap. 3.3.1). Die phytoakkumulierten Uetmglte, im Durchschnitt 35 mg/kg im Wetland
Helmsdorf und 114 mg/kg im Wetland Culmitzsch, élagu den Urankonzentrationen im Feststoff
nur unbedeutend bei (Kap. 5.2.3.1.7).

Die Zu- und Abstromkonzentration des WetlaZitsnborn (Abb. 6.1-2) sind nur bedingt miteinander
vergleichbar, da erstere durch zwei Einzelmessungef,35 bis 0,49 mg/L ermittelt wurde, letztere
als Mittelwert einer Zeitreihe. Weiterhin erfolgerd Zustrom in dieses Wetland, das in einem
groReren, feuchtgebietsdhnlichen Bereich liegt,r idifuse Eintrittsstellen (Kap. 5.1.2.2). Nach
diesen Angaben wird das geldste Uran durch die aéflassage nicht abgereichert, das Wetland
zeigt also keine Reinigungseffizienz, speziell den verbleibenden hohen Abstromkonzentrationen
von durchschnittlich 0,76 mg/L. Das Porenwassehdhtbei einem Median von 0,4 aber bis zu
1,2 mg/L Uran (minimal 0,1 mg/L), also héhere Weals im Abstrom. Als Durchstrémungsmoor
kann dieses Wetland bedeutende Wassermengen gpeidabei flieBen oberirdisch annéhernd
20 mL/s ein, zusatzlich wird jedoch auch unterttigliffus eingespeist. Die Wasserabgabe erfolgt
oberirdisch mit unter 4 mL/s, die unterirdische Abg muss hoher sein. Bei viel geringeren
Konzentrationen ist die Uraneintragsfracht in dies&/etland am ehesten mit Helmsdorf zu
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vergleichen, da dort oberirdisch keine messbaresggisung erfolgt, wéhrend hier Strdmungen
auftreten, die den Umsatz trotz geringer Zustrorakatrationen erhdhen.

Signifikant sind die enorm hohen Urankonzentratioime Substrat, die fir dieses Wetland eindeutiger
als fur die anderen beiden Standorte aus der Wdssss abzuleiten sind (vgl. Kap. 6.1.2.7). Die
sieben Substratlagen enthalten im Median 1163 mylkan, dabei bis maximal 7562 mg/kg, und
deuten damit auf eine hohe Anreicherungseffizienzber errechnete mittlere Faktor von 6010 (Tab.
6.1-3) liegt im Bereich der o. g. Literaturwerteyduauch die festgelegten Urankonzentrationen von
Gber 1000 mg/kg sind als ,sehr hoch angereichartbenennen (s. 0.). Auffélligerweise steht diese
Akkumulationsleistung mit dem hochsten Gehalt ag, @on bis zu 26 % in Verbindung. Die
abgestorbene Vegetation als Substratbestandtgil wiéderum kaum zu den Konzentrationen im
Feststoff bei, legt man die in die Pflanzen inkoigrden Gehalte zugrunde.

6,5-2,0 mg/L

|

£
\ 4,4-0,72 mg/L

Porenwasser < 2,4 mg/L Sediment < 1120 mg/kg

6,2 - 4,3 mg/L

Porenwasser < 4,7 mg/L Sediment < 440 mg/kg @ 3,1 mg/L

Coe<260% /N

Porenwasser < 1,2 mg/L Sediment < 7560 mg/kg @ 0,76 mg/L

Abb. 6.1-2: Profilstudien in den drei Wetlands Hsttarf (oben, WLHe), Culmitzsch (Mitte, WLCu)
und Zinnborn (unten, WLZ): Maximal&/rankonzentrationen im Porenwasser und
Substrat, organischer Kohlenstoffgeh&t,§) und Uran-Mittelwerte der analysierten
Pflanzen, daneben Einzelmessungen der Urankontienga im Zustrom bzw.
Oberflachenwasser, sowie im Abstrom (in WLCu ducbingttlicher Abstrom als
langjahriges Mittel von 02/2002 bis 06/2003, WisiMéssstelle E318; in WLZ als
langjahriges Mittel von 01/2000 bis 02/2003, WisrMgssstelle M232.)
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Tab. 6.1-3:Anreicherungswerte von Uranin den untersuchten Wetlandsedimenten (Substfdfpro
Werte auf die Trockenmasse bezogen) im Verhaltnislen Urankonzentration im
einstromenden Wasser der Wetlands Helmsdorf, Czsufitund Zinnborn.

Wasserprobe (Substrat- | Anreicherung als Faktor  Culmitzsch
Zulauf probe U(Sediment) : U(Wasser) Culm6,q, WLCul 56
— in [mghkg TM]: (ML) ¢jmg,,  [wicu2 103
H;rr:is’:: WLHel 20 Culmqu WLCu3 22
Helml&q WLHe2 36 Culméy, WLCud 15
au Culm6yqy WLCu5 16
Helm18,, WLHe3 171 Mittelwert 42
Helm18,q, WLHe4 169
Helm18,  |WLHe5 ma
Helm18,, — \WLHe6 2 Zins., wLZ1 6383
Helm18,, — \WLHe7 1 Zinsu WLZ2 21606
Helm18,q, WLHe8 0,73 ZinSug WLZ3 3322
Helm18,, — \WLHe9 1 b WLz4 8471
Helm18,, WLHel0 . 0,54 Zinbeq, WLZ5 433
MItSWETL 80 i, WLZ6 1117
Zin5yq WLZ7 737
Mittelwert 6010

6.1.2.4 Tiefentrends und ableitbare Prozesse

Die Horizonteinstufung bei der stratifizierten Peabahme spiegelt zum Teil unterschiedliche
hydrologische Bedingungen wider. Es liegen jedoeinéd ausgepragten KorngréRenunterschiede
zwischen den Einzelhorizonten vor, die deutlich aédvorzugte FlieBpfade bzw. vermehrt
durchstromte Lagen hindeuten (vgl. KorngroRenaealy;d Wassergehaltsbestimmung, Kap.
5.2.3.1.6). Das hydrologische Regime wird einesseiirch die Durchlassigkeit der organischen
Substratlage selbst gesteuert, andererseits dacisdfdlle der Lagen; dabei wirkt sich das Relef d
oberen, v.a. aber der unteren Grenzflichen derst@ione am stérksten aus. Auf der
Substratoberflache der Wetlands ist ebenso wie ingaelbenden Gelande nur ein sehr geringes
(Helmsdorf) bzw. geringes Gefalle (Culmitzsch, Z2iom) ausgebildet. Unterhalb der Substratprofile
wurden in den Wetlands Culmitzsch und Zinnborn di#gsige Schichten in Form eines schwach
(WLCu) bzw. stark kiesigen Horizontes (WLZ) angéfen (Tab. 5.2-1), die didwydraulischen
Verhaltnisse im Wetland sicherlich beeinflussen oder sogar estewund besonders auch diffuse
Grundwasserzutritte in das Substrat ermdglichers &achwert eine Bilanzierung (s. 0.) in diesen
Wetlands zusétzlich. Das organische SubstratmtefilWetlands Helmsdorf wird unten dagegen durch
eine Tonschicht in halbfester Konsistenz abgediairid entspricht am ehesten einem abgekoppeltem
System. Die Sohllagen unter den organischen Wedldysdraten steuern das Stromungsgefélle nicht
gleichsinnig, da die Untergrenzen des organischelpst®ates jeweils lateral in unterschiedlichen
Tiefenlagen erbohrt wurden. Diese undulierendem@léchen beeinflussen daher das hydrologische
Regime insbesondere in den untersten Substratnteizodurch die Bildung von Becken und
Schwellen enorm, und damit auch die chemische Zomarsetzung der Porenwasser. Die Ableitung
kleinrdumiger Stromungen nach Richtung und Geschwindigkeit ware nur mithifines engen
Beprobungsnetzes moglich. Einige Ruckschliusse dicthd@ber die Elementverteilung im Substrat
und Porenwasser.
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An der vertikalen Verteilung von Uran in den untersuchten Profilen (Abb. 5.2-2 und 6).lst
auffallig, dass die hochsten Urankonzentrationeweijls in den obersten Dezimetern des
Wetlandsubstrates auftreten und darunter um 79®B% abnehmen, obwohl z. B. das Substrat des
Wetlands Zinnborn bis in 50 cm Tiefe visuell reldtiomogen aus Torfmoosen aufgebaut ist. Das legt
die Vermutung nahe, dass die Kontaktzone mit wirlesa Austausch zwischen Wasser und
Wetlandsubstrat auf oberflachennahe Bereiche biéskhr ist. Das hierbei implizierte
Stromungsmuster, eine intensive, moglicherweisé ausschlieRlichBurchstrémung der obersten
Dezimeter des Wetlandsedimentes, kénnte die beobachtetemalgicherungen erklaren. Ahnliche
Beobachtungen berichteteiGER & L APAKKO (1988) bezuiglich der Fixierung von Nickel und Kewpf
aus Sickerwassern in Wetlandsedimenten; sie vetemugne oberflaichennahe Durchstromung mit
Beschrankung auf maximal 30 cm Substrattiefe. Auchanderen natiirlichen Wetlands wurden
oberflachennahe Urananreicherungen v. a. bis i5@am Tiefe beschriebenARDI 1987, TXIER &
BECKIE 2001). Fur das Wetlandinnborn koénnte die bevorzugt®eaktionszoneinnerhalb des
Torfkdrpers darauf beruhen, dass unterhalb einefeTvon ca. 45 cm Tiefe (WLZ5 bis WLZ7)
stehendes Wasser akkumuliert ist, in dem primardiftusive Austauschvorgange stattfinden. In den
obersten Horizonten (WLZ1 bis WLZ4) sollte dagegdie Durchstrémung den konvektiven
Uranaustausch steuern (vgl. Profilaufbau und Urdaikeng, Abb. 6.1-4). Die optischen Bilder (Abb.
5.5.2-5) der fir die Autoradiografie getrocknetelen stiitzen ebenfalls die Vermutung, dass die
Leitfahigkeit des Substrates durch nach unten almjene Feinsedimente eingeschrénkt sein kdnnte;
die Bilder belegen zumindest eine inhomogene Martgi von Feinsedimenten innerhalb der
Torflagen. Weitere Indizien liefert die KorngroRRemeilung (Tab. 5.2-13) mit geringeren
Korndurchmessern der tieferliegenden Horizonte WUAS WLZ7 (Mittelwerte 14 bis 18 um),
wahrend oberhalb eine mittlere Korngrof3e von 2BBigtm gemessen wurde.

Demgegeniber wurde bei der Bindungsformanalysé3ddenproben aus dem Wetland Zinnborn im
untersten Horizont (68 bis 75cm Tiefe) ein sid@ifiter Ruckgang aller Elemente in der
Residualfraktion beobachtet, verbunden mit einervehteilung in weniger stabile Bindungsformen
(Kap. 5.4.4.7). Unterhalb von 75 cm Tiefe geht 8abstratprofil in einen Kieshorizont tGber, der bis
in 83 cm Tiefe beprobt wurde (Tab. 5.2-1). Fir di€®eobachtungen ist ein Zustrom oxidierter
Wasser unterhalb des organischen Substrates eansilge Erklarung. Diese Wasser diffundieren
einerseits in das organische Substrat und I6senléfide aus dem untersten Horizont, welcher die
begrenzte Eindringtiefe aufgrund der Durchlassigkmiterschiede widerspiegeln kdnnte. Andererseits
nehmen bereits ab dem Horizont WLZ5 (unterhalb 46rm Tiefe) neben den Urankonzentrationen
auch die Gg-Gehalte signifikant ab (vgl. Kap. 5.2.3.1.1), wde Annahme eines Zustroms
oxidierender Wasser und eindsswaschungseffektespeziell fur leichter oxidierbares Uran stitzt.
Die starker durchlassige Kieslage muss die hydselin Verhaltnisse auch im Sinne einer Drainage
steuern, wodurch sich Vertikalstrémungen nach deneip eines halbgespannten Aquifers einstellen
(LANGGUTH & VOIGT 1980), deren Auswirkungen bereits ab dem Hori2dh#Z5 nach unten hin
abzulesen sind.

Offensichtlich ist, dass im Substrat des Wetlandsnlorn zwei hydrostratigrafische
Haupteinheiten auftreten, deren Unterschiede durch jede der bdititsachen erklart werden kdnnen:
Sowohl durch eine stagnierende Wasserzone im diefeweniger durchlassigen Substratbereich,
wodurch Eintrag und Austausch vermindert sind,aaish durch Auswaschungseffekte infolge eine
schwachen, vertikalen Drainierung dieser tiefegdieden Zone. Insgesamt werden die Einflisse
sauerstoffhaltiger Zuflisse vermutlich auch duré gemessenen hohen Redoxpotenziale tber den
gesamten Tiefenverlauf des Wetlands Zinnborn angie@éap. 5.2.3.2.1), und mehr noch durch die
Ergebnisse der TRIS-Analyse (Kap. 5.3.4.3).
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In den anderen beiden Wetlands ist eine Wirkung lderaulischen Randbedingungen weniger
augenscheinlich. Trotz hydraulischer Abdichtungsohien Substrat und Untergrund hat der unterste
Substrathorizont des WetlanHglmsdorf die geringsten Anzeichen reduzierender VerhaknfEsp.
5.3.4), was aber priméar am geringeren Gehaltapli€gt. Im WetlandCulmitzsch scheint die hthere
Leitfahigkeit des Unterlagernden keinen Eintrag \®ewerstoff zu férdern, da sich dieser in der
Entwicklung der Bindungsformen ausdriicken musste DRIS-Speziation zeigt sogar hohere
Reduktivitat in der Tiefe an, was aber durch Redessungen nicht abzuleiten war. Dementsprechend
sind typische Sulfidmetalle (As, Zn, Cu, Pb) imemsten Horizont WLCu5 mit hoheren Gehalten als
in den dartber liegenden Horizonten festgelegt,digeErgebnisse der Bindungsformanalyse belegen.

Auch andere Tiefentrends im Chemismus treten heier mit weiteren Ursachen gekoppelt sind.
Eine Anreicherung von Uran nahe der Substratolmdmfidist in den normiert dargestellten
Profilverlaufen deutlich zu erkennen. Dasorganische Wetlandsubstratist dominiert von in-situ
verwitterndem Untergrundmaterial (Bodenbildung)netaen von Material, das partikular von den
Randern und der nédheren Umgebung der Wetlandsseingemmt wurde (Sediment). Der Eintrag
von Partikeln aus den Tailings kann lber die eimsénden Sickerwésser und Uber den Luftweg
erfolgen und ist die dritte bedeutende FeststoffguB®as Verhaltnis von Uran zu Zirkon sollte die
urspriingliche Zusammensetzung des anorganischestr&els wiedergeben, wobei Abweichungen
bereits aufsekundére Veranderungenweisen, die fir Uran beispielsweise durch Reduktiod
Ausfallung oder durch Sorption verursacht sein l@ngAbb. 5.2-7 und 5.2-28). Uranabreicherungen
sind fir das Wetland Helmsdorf in den Horizonten MéB und WLHe10 auffallig, sie sind jedoch
nicht mit erh6hten Porenwasserkonzentrationen vietéo.

Auffallig sind die hoherKarbonatgehalte im Substrat des Wetlands Helmsdorf (Tab. 5.2-di8),in

den obersten drei Horizonten, also bis in 7 cmeliabchmals um etwa ein Drittel héher als unterhalb
sind. Calcit ist rontgendiffraktometrisch nachwaeisbDie Bildung Uber In-situ-Prézipitation ist bei
dem vorliegenden Wasserchemismus wahrscheinliclglichdist aber auch ein partikulérer Eintrag
von Karbonatmineralen aus den Tailings. Das koidber den Luftweg oder den Wasserweg erfolgt
sein, wobei letzteres verstéarkte Sickerwasserdtttehtdurch den Damm der IAA Helmsdorf
erfordern wirde. Es misste sich dabei um jungegBisse handeln; der dokumentierte Durchbruch
von 1961 (Kap. 5.1.2.2) kommt aufgrund der Lagelén obersten Substrathorizonten nicht dafir in
Frage. Die geringeren Gehalte in der Tiefe sindralge diagenetischer Aufldsung anzusehen. Auch
die Substrate der anderen beiden Wetlands sindigem#nberst karbonatreich und nach unten hin
abgereichert. Karbonate bilden mit dem Uranylioabsé Lésungskomplexe und kdénnen als
Uranylminerale préazipieren. Hinweise auf diesen zPss liefern die Befunde der Rontgen-
Absorptionsspektroskopie (EXAFS) fir je eine unietge Probe aus den Wetlands Culmitzsch und
Zinnborn (s. u.). Die mit REM-EDX in den Proben adsimsdorf belegbareKarbonatminerale
(Calcitrhomboeder) enthalten Uran dagegen nichtachweisbaren Mengen (Kap. 5.5.3.3). Ebenso
liefern die gemessenen EDX-Spektren aller Probéch&metrisch keine Hinweise auf eine Bildung
von Uranylkarbonaten, die den aus den EXAFS-Ausween vermuteten Mineralen Andersonit,
Swartzit oder Bayleyit entsprechen kdnnten (Kap.152).

Die Urananreicherung fiir die einzelnen Horizonte der Wetlands Helmsdanfl Zinnborn zeigt
undeutlich einen gleichsinnigen Zusammenhang niit @ehalten awrganischem Kohlenstoff und
lasst daher einen Einfluss der organischen Festsubswuf die Uranakkumulation annehmen (Tab.
5.2-12, Kap. 5.2.3.1.1 und 5.2.3.1.5). Am deutliehsdriickt sich eine lineare Korrelation in den
tieferen Horizonten von Zinnborn aus, mit einemtBemtheitsmall R2 von 0,96 zwischen Uran und
Corg in einer Tiefe von 40 bis 75 cm. Im gering.fhaltigen Wetland Culmitzsch stellt sich diese
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Beziehung nicht ein, auch nicht bei tiefenabhanmgiBetrachtung (Abb. 5.2-2). Zusammenhange
zwischen Uran mit Gy lassen sich also erst bei einer Mindestkonzentrain organischem
Kohlenstoff erkennen. Das kann darauf hinweisenssdaich diese Beziehungen als Folge
unterschiedlicher, ggf. mehrerer Prozesse wie ®orpind dissimilatorischer Reduktionsvorgéange
erst einstellen, sobald ein Schwellenwert Uberehri wird, oder aber, dass der kausale
Zusammenhang auch bei geringepyGehalten besteht, aber durch andere Prozessegenvird.

Im Wetland Culmitzsch scheint der geringg;Gehalt von unter 3,5 % die Uranfestlegung nochtnic
zu steuern. Die hohen Uran- ungd&ehalte im Wetland Zinnborn sind dagegen starloppeéit.
Betrachtet man dagegen im Substrat des Wetlandsddelf die Konzentrationsverlaufe von Uran
und organischem Kohlenstoff genauer (Abb. 6.1-Bhtsman einen gegenlaufigen Kurventrend in
den Proben WLHe6 bis WLHe8, obwohl in diesen deistaeG,q mit 19 bis 20 % gemessen wurde.
Uran ist in diesen drei Horizonten zudem niedriganzentriert, als in den vier darliber liegenden und
dem darunter liegenden Horizont. Uran steht abahan diesen Horizonten nicht in linearer
Beziehung mit G, Der Verlauf der zu hohen Anteilen gebundenen ERen N und S ist in
Helmsdorf &hnlich wie g, nicht mit Uran korreliert. Eine einfache Ableituater Uranakkumulation
ist aus der Kenntnis des,EGehaltes also nicht méglich, was auch plausibielwenn man die
zahlreichenMdglichkeiten der Bindungen betrachtet, die & eingehen kann (Kap. 3.4.4.2), und
dann noch die unterschiedlichsterozesseder Uranfestlegung berticksichtigt (Kap. 3.4.2 Grt3).
Dabei steuert die Art des Kohlenstoffs die ProzetseUranfestlegung wiederum bedeutend. Falls
Cog VOr allem mit Huminstoffen in Verbindung stehtndi Sorptionsprozesse des Urans sehr
wahrscheinlich, dabei besonders die stabilen noetglhischen Komplexe (Kap. 3.4.4.2). Wenn
organischer Kohlenstoff aber pflanzlich gebundenLaginocellulose vorliegt, eignet er sich deutlich
besser zur metabolischen Verwertung durch disdioniche Bakterien, beispielsweise
Sulfatreduzierer oder Uranreduzierer (Kap. 3.4.92) Verhéltnis von & zu N liefert Hinweise auf
diese Bindungsarten (Kap. 5.2.3.1.5). Im WetlandnBorn ist der Abbau der Organik bis zum
Huminstoffstadium schon weit fortgeschritten, eriear an einem breiten,@N-Verhaltnis. Sorption
von U an Gg sollte also bedeutend sein. Im Wetland Helmsdegieh Bedingungen vor, die aus dem
Verhéltnis G4/N auf typisch biogene Organik wie in Seesediment@ndeuten und die
dissimilatorische Sulfatreduktion férdern kénnem MWetland Culmitzsch weisten dasydIN-
Verhaltnis und der niedrige,gGehalt auf minerogenes Ausgangsmaterial hin, idladié bakterielle
Sulfatreduktion hdchstwahrscheinlich nicht verwartist.

Mit den Redoxpotenzialensind die Urankonzentrationen in keinem der Wesakatreliert. Laut der
Ey-Messungen konnte Uran in zwei Standorten prinktipegdduziert worden sein (Kap. 5.2.3.2.1).
Kontrastierend dazu findet man die héchsten Uranéotmationen in den Horizonten, in denen die
gemessenen BVerte keine Reduktion zulassen. Paradoxerweisdaistmeiste Uran auch in dem
Wetland festgelegt, das hohe Sauerstoffgehalte darhit weder anaerobe noch anoxische
Bedingungen aufweist. Diese widerspriichlichen Belbhagen lassen vermuten, dass zum einen die
elektrochemische [EMessung nicht verlasslich ist (s. u.). Zum andexende Uran vermutlich nicht
oder nur teilweise durch Reduktion und nachfolgetdsfallung von U(1V)-Mineralen festgelegt.

Abb. 6.1-4: Saulenprofildarstellung der im Vertjpadfil beprobtenorganischenSubstrate aus den
Wetlands Helmsdorf (WLHe1l bis 10, 41 cm), CulmitzgeVLCul bis 5, 42 cm) und
Zinnborn (WLZ1-7, 75 cm, + 8 cm anorganisches Sedijn Die Tiefenverteilungen
derUrankonzentrationen im Substrat (mg/kg) sind als , Tesggots” rot dargestelit.
Darin ist die Aufteilung der Uranbindungsformen gatragen (Ergebnisse der
sequenziellen Extraktion, vgl. Legende). Rechtseian sind die gemessen€gg-
Gehalte jedes Substrathorizontes punktuell aufgetragemaujbl ganz rechts die
Medianwerte deKorngrofR3en (griin; in um, bezogen auf die Kornfraktion < 500)u
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6.1.2.5 Was kann vom Redoxmilieu, den Uran-Bindungsformea u
Uranspezies hinsichtlich Mechanismen und Stabildégeleitet
werden?

Die in den Substraten fixierten, unterschiedlichereile an anorganischem Schwef€R(S) belegen

in den drei Wetlands deutliche Unterschiede im Aander mikrobiellen Sulfatreduktion. In
Helmsdorf und Culmitzsch deuten die starker redteme Schwefelspezies (AVS, CRS) auf
Sulfidmineralbildung, meist Pyrit, hin (Kap. 5.3)or allem in den Substraten aus Culmitzsch sind mit
einem hohen Anteil an monosulfidisch gebundenemw8ftdi (AVS) reduzierende Verhéltnisse
belegt. Da die Umsetzung in disulfidischen Schwg@S) bisher nur untergeordnet erfolgt ist, kann
trotzdem nicht von einer etablierten, langwahren8elfatreduktion ausgegangen werden. Im Wetland
Helmsdorf nimmt der anorganische Schwefel insgesamilittel nur 23 %, im Wetland Zinnborn
sogar nur 2 % des Gesamtschwefels ein; der GbesndegTeil des fixierten Schwefels ist organisch
gebunden. Hier hat Pyritbildung infolge mikrobiellBulfatreduktion quantitativ noch keine groRRe
Rolle gespielt.

Auch bestimmte friihdiagenetisch gebildete Minerafigm in Sedimenten kdnnen als Charakteristika
fur das herrschende Redoxmilieu herangezogen werD@ Kombination der Ergebnisse der
Schwefelextraktion und der Bindungsformanalyse ubtla auf Grundlage charakteristischer
Mineralparagenesen eirfRedoxmilieu-Zuordnung (Kap. 5.3.4.3) entsprechend einer Ki&asion
nach BERNER (1981b). Die Befunde dieser Untersuchungen zeigierdie obersten Dezimeter im
Substrat des Wetlands Zinnborn oxisches Milieularden Wetlands Helmsdorf und Culmitzsch ist
dagegen sulfidisches Milieu nach der Definition v&ERNER (ibd.) dominierend, wobei die
sulfatreduzierenden Verhdltnisse in Culmitzsch adhaler TRIS-Spezies als am weitesten
fortgeschritten eingestuft werden kénnen. Hier @élitidie Bindungsformanalyse mit zunehmender
Tiefe zudem hohere Anteile stabil gebundenen Zimkdglicherweise in-situ gebildete Zinksulfide.
Das redoxsensitive Arsen zeigt Ahnliches an undedén den anderen beiden Wetlands ebenfalls auf
Sulfatreduktion in den tieferen Substrathorizortten

Setzt man diese Milieucharakterisierung einer isage nur undeutlich ausgeprégten Sulfatreduktion
zu einer moglichen Reduktion von Uran in Bezu@®YROLDS & GOLDHABER 1983, BARNES &
COCHRAN 1993, DUFF et al. 1999), kann ebenso abgeleitet werden, dassProzesskette der
Uranreduktion und nachfolgenden Prazipitation &abiU(IV)-Minerale zu der erfolgten
Uranfestlegung nur unbedeutend bzw. nicht beitragt.

Auch auf direktem, analytischem Weg waren kelbenprazipitate zu belegen. Wie mit der
Rontgendiffraktometrie (s. 0., Kap. 6.1.2.1) gelamgch mit der noch sensibleren Rontgen-
Photoelektronen-Spektroskopie (XPS) kein Nachweis Wranphasen im Feststoff (Kap. 5.5.1).
Letztere Speziierungsmethode erfordert keine HWiistea Mineralphasen, jedoch eine relativ
homogene Verteilung der Uranspezies auf der Prdisgflache, um Uran messen zu kénnen. Diese
Voraussetzung war bei den untersuchten Proben gédeben. Als geeignetes Verfahren erwies sich
die Rontgen-Absorptionsspektroskopie mit Auswertaleg EXAFS-Bereichs der Spektren. Dieses
analytisch aufwandige Verfahren wurde fiir eine gaéieuchte Probe jedes Wetlands herangezogen
und zeigte im Wetland Zinnborn deutlich die Prasesigzes Uranyl-Karbonatokomplexes als
vermutlich aquatische Spezies mit hoher struktereihnlichkeit zu Uranylkarbonatmineralen. In der
Probe des Wetlands Culmitzsch wurde ebenso eine [)A3fézies in Verbindung mit
Karbonatmolekiilen gezeigt. Uran konnte in zwei Brolalso in oxidierter Form nachgewiesen
werden, wobei die Mdglichkeit besteht, dass digliexten Karbonatspezies mineralisiert worden sind.
Die Probe aus dem Wetland Helmsdorf zeigte dagagdautliche Beziehungen zwischen U(VI), ggf.
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auch U(IV), und organischem Kohlenstoff, worin siclie Bildung von organometallischen
Komplexen, u. a. von Uranylhumaten, andeuten kénnte

Eine der Hauptmethoden, um die Assoziation des $Jram weiteren Bodeninhaltsstoffen zu
identifizieren, ist das Verfahren desequenziellenExtraktion von Metallen und toxischen Stoffen
wie Uran aus den Wetlandsubstraten (Kap. 5.4).dbasglicht es, die Konzentrationen dieser Stoffe
in unterschiedlichen Bindungsformen auf indirektéfag aufzuklaren. Die erfassten Bindungsformen
entsprechen verschiedenen Bindungsstarken, dieagesszumdkotoxikologischen Potenzial der
Wetlands zulassen; die Selektivitdt des Verfahrens ist gedeingeschrankt. Die Ergebnisse der
Bindungsformanalyse zeigen, dadsan ist in den Wetlands Helmsdorf {g 1 bis 20 %) bzw.
Zinnborn (G, 8 bis 26 %) in fast allen Horizonten vorherrschenter stark alkalinen Bedingungen
remobilisiert werden kann, was eine Bindung an wisgde Substanz impliziert. In den restlichen
sechs unterschiedenen Bindungsformen sind zusammaish unter 50 % des Gesamtgehalts von Uran
fixiert. Stabilere Festlegung mit der Tiefe odenl&he Tendenzen liegen nicht vor. Im Wetland
Culmitzsch, das geringe Urankonzentrationen (6248mg/kg U) und &-Gehalte bis maximal 3 %
aufweist, wurde Uran eher gleichmaRig in solchemdBngsformen festgelegt, die zusammengefasst
einer labilen Bindungsstarke entsprechen (wasdietiobis organisch gebunden) und als potenziell
mobilisierbar angesehen werden. Nach unten hingtsteier die Bedeutung der refraktaren
Bindungsformen (Restfraktion) stetig auf bis zu/44n.

Insgesamt ist Uran in den natirlichen Wetlands aberiegend mafig labil festgelegt. Der Anteil in
organischen Bindungsformeniberwiegt vor allem dort, wo die Substrate dieHsfen Anteile an
organischem Kohlenstoff aufweisen, wobei keine bimwZinnborn eine méaRige lineare Korrelation
zwischen G4 und dieser Bindungsform vorliegt. Es kann von &eidauerhaft immobilisierenden
Wirkung der Wetlands ausgegangen werden. Wenn diehUmweltbedingungen &ndern, werden
signifikante Anteile des Urans desorbiert und im déssrigen Phase verfligbar. Auch im Zuge des
natirlichen Abbaus der organischen Substanz drohé demobilisierung des Urans. Die
unterschiedliche Verteilung der Bindungsformen iendEinzelhorizonten jedes Wetlands zeigt
weiterhin an, dass Uran an verschiedene SpeziesBodénfraktionen gebunden ist. In manchen
Horizonten liegt sogar eine anndhernd gleichmaRigéeilung in alle Bindungsformen vor, von
wasserldslich bis strukturell fixiert, wodurch jegle Schwankungen im pH- oder Redoxmilieu eine
Freisetzung von Uran bewirken kénnen.

Im Bezug auf dieNachhaltigkeit der Uranfestlegung in den untersuchten Wetlandguisfolgern,
dass externe Storungen der Gleichgewichte, besspéide saisonale Wasserstandséanderungen oder
Fluktuationen der mikrobiologischen Aktivitat, Uranos dem Substrat remobilisieren. Das beeinflusst
nicht nur den Transport von Uran, sondern auchBilowerfiigbarkeit und Toxizitat. Die wenigen,
bisher dokumentierten Bindungsformanalysen von Wieuten wie diese Untersuchungen darauf hin,
dass eine Uranfixierung in Wetlands nur garantienerden kann, wenn stabile
Gleichgewichtsbedingungen aufrecht erhalten werden.

Die Befunde der Bindungsformanalyse (diese Arbeid weitere Literaturdaten, Tab. 5.5.4-2) lassen
im Hinblick auf dieProzessidentifikation ableiten, dass Uranreduktion generell, nicht raraltel zu
den Bedingungen der mikrobiellen Sulfatreduktiosinken hohen Beitrag zur Uranakkumulation in
natirlichen Wetlands leistet.

Die Ursache, weshalb Uran in den Wetlands Helmsalwaif Culmitzsch trotz vorliegender, wenn auch
untergeordneter Sulfatreduktion und trotz hohebsgtel Sulfatkonzentrationen und sulfidbildender
Elemente nicht in reduzierter Form festgelegt wibdeibt zu diskutieren. Der pH-Wert ist fur
Uranreduzierer ideal. Toxische Stoffe, die Sul@tmerer am Wachstum hindern kdnnen, wie Cu und
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Ni** (Kap. 3.4.3.4), liegen nur in geringen Konzentragin in der Lésung vor. Dagegen konnte die
Dominanz anderer Redoxprozesseeine dissimilatorische Uranreduktion verhindermgl.(vKap.
3.4.3.4), doch auch dafir gibt es wenige Anzeichemjglicherweise sind aber andere
Bakterienspezies besser adaptiert, als die Suliatrerer (Kap. 3.4.1). Fir intensive Eisenreduktion
Manganreduktion oder Nitratreduktion kdnnen die &@ehder Elektronendonatoren [Fe(lll), Mn(IV),
N(VI)] und der Endprodukte Fe(ll), Mn(ll) und.}y, indikativ sein. MaRige bzw. leichte Reaktionen
auf den durchgefiihrten Mangantest deuten in demstigrfer Substratproben WLHel und WLHe2
auf ein fortgeschrittenes Redoxmilieu mit Manganiibn hin (Tab. 5.2-1). Mangan steht auch als
Elektronendonator in hohen gelésten KonzentratiangrnvVerfiigung und Gbertrifft in allen Wetlands
ungewohnlicherweise sogar die Fe-KonzentrationaheivausschlieBlich Fe(lll) bestimmt wurde. Im
Sediment ist dagegen mehr Eisen als Mangan fegtgét@p. 5.2.3). Undeutliche Anzeichen fir
Sulfatreduktion, aber auch fur Methanogenese tiefedie Gasmessungen im Wetladdimsdorf
(Tab. 4-8). Es ist moglich, dass stabile U(VI)-Kambtkomplexe vor allem in diesem karbonatreichen
Wetland das Ausmal} der Wirkung einer Sulfatredukéof Uran vermindern (vgl. Diskussion in
Kap. 3.4.3.4). Insgesamt ist aber sulfidischeseMilnach der Definition vonERNER (1981b) belegt.
Obwohl sich beispielsweise die dissimilatorischeselBi und Sulfatreduktion gegenseitig nicht
ausschlieRen (Kap. 3.4.1), kdnnen diese BefunderirGesamtheit nur durch starke Fluktuationen im
Redoxmilieu erklart werden.

Die am starksten etablierte Sulfatreduktion im \Afedl Culmitzsch ist mit den niedrigsten Uran-
Feststoffgehalten gekoppelt, die zudem meist inldabBindungsformen vorliegen. Zur Tiefe hin
nimmt die stabile Bindung (HF-I6slich) zu. Uranr&tan scheint aber auch hier kein effizienter
Festlegungsprozess zu sein. Die Ursache ist vaomutas geringe Angebot an organischer Substanz
(<3 % Gy, insbesondere an verfugbarergGs. 0.), wodurch bakterielle Dissimilationsprozess
gehemmt sind (Kap. 3.4.5.2).

Fir das Wetlan&innborn ist oxisches Milieu in den obersten Horizontenhvesisbar (TRIS, Kap.
5.3.4), sowie hohe Nitratgehalte (vgl. Kap. 3.4.Wodurch sulfatreduzierende Bedingungen
ausgeschlossen sind. Nitrat férdert zudem die Rlativin ggf. reduzierter Uranspezies (Kap. 3.4.3.4).
Im Gesamtprofil ist Schwefel Gberwiegend organisebtgelegt, der anorganische Anteil besteht
zudem vorherrschend aus der am geringsten rederzi&iSpezies (DMFS). Uranreduktion ist ganz
offensichtlich ohne Bedeutung, obwohl das Substriatden hochsten Anteilen an,g(bis 26 %)
eigentlich dissimilatorische Reduktionsprozesseddém misste. Da das Substrat aber v.a. aus
SphagnunBiomasse aufgebaut wird, musste der Kohlenstoff. vin phenolischen, dem Lignin
ahnlichen Verbindungen vorliegen, die schlecht btsiert werden (vgl. Kap. 3.4.5.2). Dieses
Substrat fordert eher die Bildung von Huminstoffand damit die Sorption von Uran (s. 0.). Die in
diesem Wetland bedeutende Biosorption (Kap. 3. .Réhnte die Bioreduktion von Uran sogar
verhindern (IWFF et al. 1999). Moglich ist auch, dass der metatsoliare Anteil des Substrates
verbraucht ist und die Nachbildung von Streustofiéer absterbende Pflanzen zu langsam erfolgt.
Auffallig ist, dass Uran im Wetland Zinnborn trot&zd hdchst effektiv akkumuliert wurde, mit Werten
fast bis zu 22.000-fach im Vergleich zur Losungsianiration (s. 0.). Obwohl Uran uberwiegend an
die organische Bodensubstanz gebunden ist (Kap, #@id es bedeutend und offenbar stabil
zuriickgehalten. Mdgliche Remobilisierungsereignisisel anhand der Urankonzentrationen in der
Wismut-Messstelle M232 (Tab. 5.2-22), die sich 120 m stromabwarts des Wetlands befindet, bei
Langzeitmessungen (von 01/2000 bis 02/2003 mohadine Analyse) nicht nachweisbar, was fir
eine hohe Effizienz der Rickhaltung spricht. In &féimtermonaten stiegen die Urankonzentrationen
jeweils geringfligig an, mit einer maximalen Abweioly von 37 % vom Mittelwert der Zeitreihe.
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6.1.2.6 Bedeutung der strukturellen Komposition fur die Wsamkeit in der
Uranrickhaltung

Die Methodik deiKontakt-Autoradiografie ermdglichte eine visuelle Darstellung der Urareigrhg

in ausgewahlten Substratproben der Wetlands. AedediVeise konnte bei Proben, die mit moglichst
unbeeinflusster Sedimentstruktur eingesetzt wureare relativ homogene, feine Verteilungvon
Uran bzw. der emittierten Alphateilchen gezeigtdegr. Daraus treten kleinrdumig einige Zonen mit
héherer Urananreicherung hervor, die méglicherwgigeAnreicherungen organischer Komponenten
in Verbindung stehen. KorngroRenfraktionierte Ustiehungen belegen fiir die Wetlands Helmsdorf
und Culmitzsch die héchsten Urangehalte in der feakbon, entsprechend den KorngroRen Sand
und Kies. In den Proben des Wetlands Zinnborngimed insgesamt deutlichere Bereiche mit hoheren
Urankonzentrationen hervortreten, sind feinere Iggiflen, die ungeféhr der Schlufffraktion
entsprechen, der primdre Trager des Urans. Mikpskb fallen gehauft organische
Filamentstrukturen auf.

Die Befunde deREM-EDX-Analytik tragen zur Identifikation von Prozessen der Ursifggung im
Wetlandsubstrat entscheidend bei. Ein direkter Wah von Uran-Festphasen ist mit den REM-
Aufnahmen auch nicht im BSE-Modus gelungen. Uramdeuwon den chemischen Signalen her
immer in Kombination mitAluminium gefunden, wobei diese beiden Elemente in allen EDX
Spektren mittel bis hoch linear korreliert sindofezdem zeigen nicht alle REM-Aufnahmen, an denen
Uran lokal nachgewiesen werden konnte, Anzeicherhaftiger Mineralphasen. In wenigen
Ausnahmen wurden hohe Uransignale offenbar direldf ader freien Oberflache von
Mikroorganismen, vermutlich terrestrischen Algenndu nicht identifizierbaren, gekammerten
Strukturen gemessen. Aber Uran war an keiner delteSt an denen es chemisch nachgewiesen
werden konnte, in Form eines Prazipitates zu iflzietien. Uran ist wahrscheinlich in molekularem
Mafistab sorbiert, oder aber in Form von Nanopadntikedzipiert (Kap. 3.4.5.4), die bei GréRen im
nm-Bereich mit REM nicht detektierbar sind. Fir winium gilt Ahnliches.

Die meisten Urannachweise gelangen &lifeichen Aggregaten die gréRere, locker&gglomerate
bilden. Diese enthalten das gesamte fur Tonminemadgliche Elementspektrum, das oft dem
Chemismus von Kaolinit oder Nontronit ahnelt, besétzlich meist hohen C-Gehalten. Teilweise ist
in diesen Agglomeraten feinverteilter Pyrit erkeantEs ist unklar, ob es sich bei den Agglomeraten
um authigene Mineralneubildungen, oder um eingetragoder in-situ gebildete Huminstoffe handelt.
Es ist keine Mineralstruktur ausgebildet.

Ahnlich erscheinende Al-U-Aggregate mit ausgepnagteFeinstruktur weisen die hdchsten
Urankonzentrationen auf, wobei lokal 2,7 Gew.-% gssen wurden. Sie bilden entweder ebenfalls
eigenstandige, kompakter aussehende Agglomerage, atmbrUberziige auf anderen Strukturen. Es
konnte sich um kolloidale Bildungen von Tonminenaleandeln, mdglicherweise mit organischen
Uberziigen (,Coatings®) assoziiert (vgl. Kap. 3.8)3.Die genannten anderen Strukturen sind
morphologisch teils als Minerale zu erkennen, 6#iber als regelmaflig geformte, langgestreckte
organische Strukturen. D@ganischen Filamentstrukturen scheinen Uran mit den o. g. Ausnahmen
vor allem dann zu binden, wenn ihre Oberflache rarkare Uberziige von Al-reichen Aggregaten
trégt, oder zumindest der Eindruck einer ,Aufrauungrliegt. Das missten aufgrund der EDX-
Spektren ahnliche Spezies wie in den Al-reichenr@ggten sein, jedoch im kleineren Mal3stab bis
zum Nanometerbereich. Die rauen Oberflaichen denféihte enthalten im Vergleich zu glatten
Oberflachen héhere Konzentrationen an P und CmEbeAl, Ca, Si, S, Na, und oft relativ viel Uran.
Trotz des Chemismus, der auf Schichtsilikate hitetewsind teilweise nur undeutlich Partikel bzw.
Mineralisationen zu erkennen. Die Organismen seliost als PflanzenAlgen, Moospflanzer) oder
Mikroben (ilze) zu identifizieren.
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Die meisten Anzeichen sprechen dafiir, dass dieseichen AggregateeineVoraussetzungfur die
Anreicherung von Uran auf den organischen Oberééadtharstellen. In keinem einzigen Fall konnte
eine klare Assoziation zwischen Uran und idengfilzaren Tonmineralen bzw. Sekundarausféllungen
z. B. des Eisens in Mineralstruktur gezeigt werd®iesen Mechanismen wird in Wetlands eine hohe
Bedeutung eingeraumt (Kap. 2.2.2.1, Kap. 3.4.2M)weichend davon scheint Uran hier in
molekularer Form fein verteilt an Oberflachen amoigcher, kolloidaler Bildungen bzw.
Mineralvorstufen und evt. organischer Komponengstgelegt zu sein.

6.1.2.7 Schlussfolgerungen: Welche Prozesse steuern dienférstlegung in
den natlrlichen Wetlands?

In den drei detailliert untersuchten Wetlands Helon§ Culmitzsch und Zinnborn wurden
Schwermetalle und toxische Stoffe aus den (benmizgan der Oberflache einflieBenden
Sickerwassern in unterschiedlichem Ausmalfd angexgidRie Untersuchungen zielten priméar auf die

Identifizierung der Mechanismen der Uranfestlegimden Wetlandsubstraten. Die dort vorliegenden

Uranarchive kénnen auf drei Hauptprozesse zuriickgefverden. Neben sekundéren Umlagerungen

nach einer priméren Sorption geldst antranspoetietirans spielen untergeordnet die Filterung und

Sedimentation partikular Uber den Wasser- und Ledtveingetragenen Urans und der strukturelle

Einbau von Uran in stabile Minerale eine Rolle (ABHL-1).

Fur alle drei Wetlands kénnen libereinstimmend fuligBeobachtungenfestgehalten werden:

* Uran aus der Wasserphase wird im Wetland akkuntulier

e Uran wird in Substrathorizonten bis zu 22.000-fgelyentber der Losungskonzentration [ppm]
angereichert.

¢ Uran ist im Porenwasser einiger Substrathorizdrgentodynamisch Uberséttigt.

e Der Eintrag gelésten Urans ist zum Teil offensichtlan andere Faktoren geknlpft, z. B. den
Gehalt an DOC und die Gesamtharte im Wetland Zirmbder den Phosphatgehalt in Bereichen
des Wetlands Culmitzsch. Diese Assoziationen trdien der Betrachtung der auf Silicium
normierten Analysewerte in Form linearer, positierrelationen hervor.

» Der Standort mit den niedrigsten Gehalten ag \@eist die geringste Urananreicherung auf. Die
Substrathorizonte mit den hochsten Gehalten agf, @nthalten nicht die hochsten
Urankonzentrationen.

¢ Im Substrat der organikreichen Wetlands Helmsdod zinnborn sind die auf Zirkon normierten
Konzentrationen von & und U korreliert.

e In den organikreichen Wetlands bzw. Substrathotemonist Uran hauptsachlich mit der
organischen Bodenfraktion assoziiert.

» Die hdchsten Urankonzentrationen sind in den ef@&gimetern unterhalb der Substratoberflache
akkumuliert.

¢ Im Durchschnitt sind ca. 80 % des gesamt festgefegirans der Substrate als remobilisierbar
einzustufen.

» Direkte Redoxpotenzial-Messungen sind nicht aussaée und liefern im Vergleich zu anderen
physikochemischen und mineralogischen Parameteradpge Messwerte. Bedingungen einer
Uranreduktion lassen sich daraus nicht ableiten.

Hinsichtlich derProzesse und Mechanismendie hinter diesen Beobachtungen stecken, laskt si
zusammenfassend ableiten, dass vieles, was biskerauf Grundlage von Laborstudien auch fur
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Wetlands favorisiert wurde (Kap. 3), bei den uniehden Standortenntergeordnet ist oder sogar

ausgeschlossen werden muss:

¢ Es gibt keine Hinweise auf Sorption von Uran andger Mn-Verbindungen im Substrat.

« Es gibt keine Hinweise auf eine langanhaltendeaBeifluktion. Die Sulfatreduktion steigt mit der
Tiefe nicht weiter an. Zur Beurteilung wurden reéue Schwefelspezies herangezogen. Diese
sind mit Uran nicht korreliert.

* Uranreduktion ist aufgrund der Redoxbedingungen Bindungsform in den Horizonten mit den
héchsten Urananreicherungen auszuschlief3en.

« Die Deposition primarer und die Ausfallung sekurddsranminerale ist unbedeutend.

» Organischer Kohlenstoff ist eine wichtige Voraugsag fur Urananreicherungen, wobei es sich
um komplexe Beziehungen zwischep,@ind U handelt. Bei niedrigeren,EGehalten ist kein
Zusammenhang zwischen£und U aufféllig; erst ab hoheren Gehalten ist, €ine erkennbare
Voraussetzung fir die Urananreicherung im Feststoff

* Es erfolgt eine Pflanzenaufnahme von Uran, sieali®r an den Uranakkumulationen in den
Wetlands nur unbedeutend beteiligt.

Dagegen lassen sich aus den nachfolgenBenbachtungen andere Festlegungsmechanismen

ableiten:

e Uran ist in Proben aus den Wetlands Culmitzsch Zimhborn als Uranyl-Karbonatokomplex
direkt nachweisbar. Im Wetland Helmsdorf liegt vatlich Uranylhumat vor. Die
Komplexbildungen in diesen Substratproben sind einfiesst vom Karbonat- bzw. Humusgehalt
bzw. kontrar dazu.

» Uran ist iberwiegend an die organische Bodenfraldiebunden, wobei die Fraktion, die der Ton-
KorngréRe entspricht, die geringsten Uranakkumuitegin zeigt.

¢« Im Wetland Zinnborn stehen filamentdse Strukturem $chiuff-KorngroBenbereich mit den
héchsten Urankonzentrationen in Verbindung.

» Uran ist im molekularen MaRstab direkt mit mikrdbgischen oder pflanzlichen Oberflachen
assoziiert, welche durch Pilze, Algen und Moospftanim Substrat angeboten werden.

* Aluminiumreiche Aggregate im kolloidalen Maf3stalthedten Uran, wobei die Al- und U-Gehalte
mittel bis hoch korreliert sind.

¢ Punktuell erreicht Uran in Al-reichen Aggregatennientrationen von annéhernd 3 %.

« Der Chemismus der U-Al-Aggregate zeigt Ahnlichkeim Kaolinit.

¢ Uran war in keinem einzigen Fall mit elektronenrog&opisch identifizierbaren Tonmineralen
oder anderen Sekundarmineralstrukturen in Verbigdunbringen.

Als wichtigste Festlegungsmechanismefiir die Beobachtungen aus dem Wetland Zinnborrderer

hier vorgeschlagen:

¢ Biosorption von Uran an Pilzen, Algen und Moospnaimen: Wahrscheinlich handelt es sich um
Uranylspezies, die in molekularer Form direkt aehdOberflachen organischer Komponenten
sorbiert sind. Mit hoher auflésenden Methoden kéngezeigt werden, ob dispergierte Uran-
Nanopartikel zu dieser Uranfestlegung beitragerheDkOnnte es sich auch um reduzierte und in-
situ ausgeféllte Uranspezies in Mineralform handeln

* Anorganische Sorption oder Inkorporation: Uran wiad aluminiumreichen, anorganischen
Aggregaten sorbiert oder durch Mitféllung bzw. Qldibn inkorporiert.

* Biosorption der uran- und aluminiumreichen Aggregddiese Aggregate sind in den meisten
Fallen tber Biosorption festgelegt.
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6.1.2.8 Zusammenfassendes Modell zur Uranfestlegung inWetlands

Die aufgefiihrten Fakten und Interpretationen werdaneinemModell zusammengefuhrt, wobei
zwischen der kurzfristigen Uranakkumulation und dignerhaften Uranfestlegung unterschieden wird.
Chemische Komplexe mit dem Uranylion scheinen issbdere fiir deffransport in die Wetlands
eine Rolle zu spielen. In Substrathorizonten detl&&ds mit niedrigem bis mittleren Karbonatgehalt
(4 bzw. 12 % Calcit, 51 bzw. 6 % Humus) wurden Wtdfarbonatokomplexe analytisch
nachgewiesen, in einem karbonatreichen Horizont%2Talcit, 28 % Humus) ein vermutetes
Uranylhumat. Im Substrat wird das meiste Uran igaaikreichen Bodenfraktionen mit KorngréRen,
die Schluff entsprechen, gelagert (Wetland ZinnpdEs sind aber bis zu 37 % des Gesamtdfans
den Substraten wasserloslich, also unmittelbariigbdr (im Durchschnitt 9 %). Bei deriméren,
kurzfristigen Akkumulation von Uran im Substrat dominieren schwache Sorpiimmginge, dabei

v. a. Biosorption oxidierter Uranspezies. Urantlisgmolekularer Form sorbiert an Pilzen, Algen und
Moos-Protonemen vor, oder aber fein verteilt und REM nicht darstellbar in Form ausgefallter
Nanopartikel, welche durch Reduktion entstanden kénnten. Die assoziierte Biomasse ist jedoch
leicht abbaubar, mit dem Resultat einer Solubilisig oder eines kolloidalen Transportes von Uran.
Innerhalb des Substrates ist die Festlegung dungtoBxtraktion nur untergeordnet. Das meiste Uran
findet man nichtin den Pflanzen, sondern angelagert an die BiomaBshei scheinen
aluminiumreiche Aggregate im KolloidmaRstab mit eem Chemismus ahnlich Kaolinit fur die
dauerhafte Uranfestlegungin Kombination mit Biomasse (Pilzhyphen, Algen odéoos-Partikel)
bedeutsam zu sein. Die meisten Anzeichen sprecladiir,ddass Al-reiche Aggregate fur die
Anreicherung von Uran auf den organischen Oberéiacdogar eine Voraussetzung bilden. Uran ist in
den Aggregaten durch chemische Sorption oder UlitgIMng bzw. Okklusion fixiert. Diese mittels
REM-EDX darstellbaren, uranhaltigen, Al-reichen Aggpte im kolloidalen MafRstab kdnnen
Vorstufen von Tonmineralen, Al-Oxyhydroxide oder rhinstoff-Agglomerate darstellen. Der hohe
C-Gehalt sollte von organischem Kohlenstoff aus wExmuteten Huminstoffen selbst herriihren, oder
von den Organismen, an denen die Aggregate angelsigd. Wenn die Biomasse abgebaut wird,
wird das derartig angelagerte Uran vermutlich nighldst, sondern bleibt in Assoziation mit den
anorganischen Aggregaten. Die chemische Form un@Gthi3e dieser Uranspezies bzw. uranhaltigen
Phasen entscheidet, ob ein Austrag aus dem Wetafulgt, oder die erneute Festlegung in
unmittelbarer Umgebung. Die ermittelten hohen Asirerungen sprechen fir Zweiteres, resultierend
in einer langerfristigen Uranfixierung innerhaltsdgubstrates.

Eine weitere Identifikation der uranreichen Phasemit den angewendeten Methoden nicht méglich.
Hoher auflosende Analysemethoden (s. u.) kdnnterSaukturaufklarung beitragen und damit eine
Prazisierung des spezifischen Sorptionsprozessgsgéichen. Weiterhin betonen die Untersuchungen
die Notwendigkeit mikrobiologischer Erganzungsstmdi um detaillierte Entfernungspfade
aufzuklaren (s. u.).

Zu berucksichtigen ist, dass dieses Festlegungdmmagleaus dem uranreichsten Horizont (WLZ2)
des Wetlands Zinnborn gewonnen werden konnte, ddartiUran (iber REM-EDX nachweisbar war.
Fir die anderen beiden Wetlands deuten die gesaemrfédkten aufveitere Prozessénin. So ist das
organische Substrat im Wetland Zinnborn starkeebagt. Es weist daher eine hdhere Tauglichkeit
als Sorptionspartner auf, z. B. fur den U(VI)-loaastausch, wohingegen es sich in den Wetlands
Helmsdorf und Culmitzsch vor allem als metabolisége Kohlenstoff- und Energiequelle eignet.

42 Maximalwert der 22 untersuchten Substrathorizonte.
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Im Wetland Zinnborn deutet alles darauf hin, dass der hohe organigaiteil des Substrates
ursachlich mit der hohen Uranakkumulation in Vedoing steht. Gelostes Uran wurde aus der
Wasserphase abgereichert und im Wetland aufkorierntie sorptive Bindung an die organische
Bodenfraktion (Organismen und evt. Huminstoffe)hetegt, wobei es sich bei der nachgewiesenen
Assoziation zu Al-reichen Agglomeraten um komplexesmutlich mehrphasige Wechselwirkungen
handelt. Durch Milieudnderungen (pH-Anstieg, Oxioia} kann ein Grof3teil des Urans zusammen mit
der Bodenorganik in Lésung gebracht werden. Wahreieder Prozess durch die sequenzielle
Extraktion gezeigt wurde, bleibt unklar, inwiewelaraus echt geléstes Uran, Nanopartikel oder
kolloidale Spezies resultierten. Die Uranphasere dagegen in stabiler Bindungsform in der
Residualphase gefunden wurden, sind héchstwahrdidiepartikulér eingetragen worden (Horizont
WLZ6). Aufgrund der hohen Distanz zu den Kontamorequellen und fehlender
Priméarmineralisationen im Untergrund ist die Eirsblag uranhaltiger Feinstédube fur diesen Anteil des
Uranarchivs plausibel, oder aber ein Einzelereigisrgelaufener Schlamme in der IAA Dankritz |
(Kap. 5.1.2.1). Trotz der auf Grundlage der Bindsfognanalyse erfolgten Beurteilung als mafig
stabile Uranfestlegung ist dieses Wetland sehrziefft in der Urananreicherung, was sich in
Konzentrationen von annahernd 1 Prozent Uran instBatbausdriickt, welche sekundér v. a. aus dem
einflieBenden Wasser tber den Zeitraum von maxa@aahren angereichert wurden.

Im WetlandHelmsdorf sind die relativ hohen Gehalte ag4Qind Uran im Substrat hoch korreliert.
Uransorption an kohlenstoffreiche Feststoffe, n@imlirweise kolloidal eingetragene Huminstoffe,
kénnte den zugrunde liegenden Mechanismus fir dimgpe Uranakkumulation im Substrat
darstellen. Das meiste Uran ist weiterhin wie imtMfed Zinnborn mit der organischen Bodenfraktion
assoziiert und daher nur maRig stabil festgeleger kst der Abbau der Organik weniger weit
fortgeschritten als in Zinnborn, weshalb Wechsédlwiigen mit Huminstoffen eine geringere
Bedeutung haben sollten. Die organische SubstasstmBiosorption oder Bioakkumulation an bzw.
in Pflanzen oder Mikroorganismen begunstigen. ImMAEX-Spektrum einer untersuchten Probe
(WLHe4) scheint sich dennoch eine Bedeutung vomitaminstoff-Verbindungen anzudeuten. Fir
Uranreduktion gibt es keine Hinweise, zieht manrdikrobielle Sulfatreduktion als MaRstab heran.
Ein Teil des meist sehr geringen Urananteils imsBab, der erst durch aggressive Extraktionsmittel
wie Flusssaure mobilisiert werden kann, ist aufdruder Néhe zur Kontaminationsquelle
wahrscheinlich als Feststoff eingetragen, und nicisitu reduziert und ausgefallt worden. Auch die
Einblasung partikularer Uranspezies ist hier volefRnz, wie aus der Hintergrundkonzentration einer
Bodenprobe aus der Umgebung des Wetlands abzuistten

Im Wetland Culmitzsch schwankt die chemische Zusammensetzungen derlre@nz8ubstratlagen
starker, was sich vermutlich als Folge von Variaio in den einflieBenden Sickerwassern bzw.
Eintragspfaden oder in der diagenetischen Entwkldarstellt. Insgesamt ist in dem fast
ausschlieRlich anorganischen Substrat wenig Urdduraldliert (62 bis 443 mg/kg), obwohl die
Eintragskonzentrationen mit den anderen Standargegleichbar sind. Das Wetland ist also wenig
effizient, wobei die Uranretention in unterschiedkn Bindungsformen in diesem Wetland
zweigeteilt ist: Uran wurde indirekt zu vergleichia Anteilen in allen Bindungsformen
nachgewiesen, wobei es oberflaichennah liberwiegelatile Formen aufgeteilt ist, zur Tiefe hin aber
die stabile Festlegung zu dominieren beginnt. Féses Wetland ist der Eintrag partikularen Urans
Uber den Wasserpfad plausibel, da die Kontaminsgjoelle, ein Tailingsbecken, unmittelbar
benachbart ist. Im Unterschied zu den anderen be®tandorten konnen in diesem Wetland auch
Uranpartikel aus dem Untergrund mobilisiert wordsin. Die tieferen Substrathorizonte enthalten
dementsprechend hohere Urananteile in strukturBiledung. Plausibel wéaren bei dem vorliegenden
sulfidischen Milieu aber auch Prozesse, die zurnté@duktion und sekundaren Ausfallung bzw.
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Umverteilung von Uran filhren. Dennoch spielt Urauidion trotz der ersten Anzeichen
dissimilatorischer Sulfatreduktion auch hier keiRelle. Aus dem EXAFS-Spektrum einer Probe
dieses Wetlands ist ein Uranyl-Karbonatokomplexuéiten.

6.1.2.9 Schlussfolgerungen fiir die Anwendbarkeit von Wedkan

Bei den insgesamt dokumentierten Bindungsformaraly®n Uran in natirlichen Wetlands wurde
Uran Uberwiegend in labiler oder maRig labiler Bing nachgewiesen. Diese Befunde scheinen wie
die hier erfolgten Untersuchungen darauf zu vemveiglass eine Uranfixierung in Wetlands nur
garantiert werden kann, wenn stabile Gleichgewbgsgungen aufrecht erhalten werden.
Andererseits deutet das dargelegte Modell fur dastlahd Zinnborn insbesondere mit der
Unterscheidung zwischen einer priméaren und eineedeften Uranfestlegung darauf hin, dass die
Beurteilung der ablaufenden Prozesse allein aufn@age einer sequenziellen Extraktion nicht
ausreicht. Das wird weiterhin durch die sehr hé\meeicherungseffizienz des Wetlands Zinnborn
demonstriert, welches Uran offensichtlich auch hattig effizient aus der Wasserphase heraus
akkumuliert. Zur Uranfestlegung tragen dort dennkeine der Prozesse bei, die bisher als einzig
nachhaltig beurteilt werden, néamlich Reduktion ukgkfallung stabiler Uranminerale. Gelingt es
daher, die im Wetland Zinnborn erkannterozesskettennachzubilden, ist der Einsatz kiinstlicher
Wetlands zur primaren Uranentfernung aus gering bigiRig belastetem Wasser ein
vielversprechendes Verfahren. Auch wenn keine Unmaeralisation erfolgt, sind natiirliche Wetlands
verlassliche Uranakkumulatoren, von denen nach liisherigen Untersuchungsstand kein deutliches
Risiko erh6éhten Uranaustrags ausgehen muss.

Die Auswirkungen von Milieuveranderungen wurdenojdin derLangzeitperspektive bisher nicht
detailliert untersucht. Einschréankend muss destaligenommen werden, dass natirliche und
kiinstliche Wetlands im Laufe der Jahre und Jahteehls Kontaminationsquelle wirken kdnnten,
wenn sie nicht von Vorflutern abgekoppelt sind. &ianakkumulierenden Wetlands kann jedoch eine
fortwahrende geochemische und 6kologische Isolgrams Oberflachen- und Grundwéssern nicht
garantiert werden - zumindest nicht in Zeitskaféie, fir Endlager oder sogar Lagerstattenbildung in
Betracht kommen. Um die Relevanz dieser Uberlegurmgpirteilen zu kénnen, miissen Studien mit
langfristigem Monitoring angesetzt werden.

6.1.2.10 Ausblick

Die Untersuchungen natirlicher Wetlands haben bioiee Signifikanz fir den technologischen
Einsatz kinstlicher Wetlands. Den bisherigen, efjativen Erfahrungen mit ,constructed wetlands"
zur Uranriickhaltung kann demzufolge duMbrbesserungenbegegnet werden. Es lasst sich eine
groRe Bedeutung der beobachteten aluminiumreichggiofmerate fiir die Uranfestlegung ableiten.
Falls sich Uran auf der Oberflache dieser kolloitBstablichen Phasen ablagert, sollte eine Vielzahl
solcher Oberflachen zur Verfigung stehen. Wird Utagegen strukturell eingebaut oder okkludiert,
ist die Bildungsrate von Bedeutung. Zukiinftige &ndsolliten daher auf die Frage zielen, wie die
Bildung dieser Bindungspartner fiir Uran geférdegtden konnte und wie stabil diese unter Wetland-
Bedingungen sind. Dabei ist u.a. zu verhindernssdadie hydraulischen Eigenschaften des
Wetlandsubstrates durch diese Sekundarphasen aeneffis ist also ggf. die Durchstréomung zu
regeln. Weitere Nachsorgemafinahmen und Nachfolgedgs sind in Kap. 6.2 erlautert.

Neben dertechnischen Verbesserungsmalnahmerzeigen die Untersuchungen besonders die
Notwendigkeit der Konzentration auf vermehrte wisshaftliche Untersuchung deBip-Geo-
Interaktionen” in Wetlands. Es empfiehlt sich, diese auf einerfbmation der Wetlands mit einer
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gezielt geforderten Biosorption, Phytostabilisiggunnd auch Bioreduktion auszurichten, da diese
natirlichen Prozesse hohe Uranriickhalteraten \emspn (Kap. 3.4.3 und 3.4.4).

Es wurde gezeigt, dass mittels REM-EDX aus den ellsa Beobachtungen, kombiniert mit
Mikroanalytik und optischer Mikroskopie, grundlegenDiskussionen der Festlegungsmechanismen
von Uran in den natirlichen Wetlands méglich siBgl.kénnen jedoch keine detaillierteren Aussagen
zu den Wechselwirkungen zwischen Uran und Festdiefflachen bzw. den einzelnen Elementen,
insbesondere von U zu Al, getroffen werden. Zurdlerung des Urans in molekularem Maf3stab
und damit zum besseren Verstandnis der Festlegiomesgse (Bioakkumulation, Komplexbildung,
struktureller Uraneinbau, Prazipitation von Uramipartikeln) kénnen Untersuchungen mit der
hoher auflésenden Transmissionselektronen-Mikrask@fEM ) beitragen (vgl. $Ezoset al. 1997),
sowie gezielte weitere Speziationsuntersuchungen XAiS-Methoden, um Bindungspartner auf
molekularer Ebene zu identifizieren (vgl. Kap. 5.3).

Maoglichkeiten, um die an der Uranfestlegung begtsl Mikroorganismen nach der Gattung zu
identifizieren und ggf. direkte Akkumulationspfade detektieren, umfassen diNA-Isolation von
der Probenoberflache mit nachfolgender Analyse esshdere mittels DGGE (Denaturierende
Gradienten-Gelelektrophorese) (z. BONG 2006).Biomarker -Analytik (z. B. GHANG et al. 2001a)
kénnte bei der Identifikation des mikrobiologischem pflanzlichen Materials hilfreich sein. Ubee di
Extraktion geeigneter Biomarker, welche die Auswirgen von Uran auf den Stoffwechsel anzeigen,
konnte die Aktivitat dieser Markersubstanzen bestirand daraus auf Reaktionsabléaufe geschlossen
werden. Dazu kénnen auch Analysen \®elten-Erd-Elementenin der Ldsung beitragen. Erste
Untersuchungen an Pilzen deuten an, dass aus diktioRierungsmuster von Selten-Erd-Elementen
zwischen Prozessen der Uransorption am Organismdsder Bioakkumulation (Aufnahme im
Organismus) unterschieden werden kann (Kap. 3)4.3.8

Mit weiterer Identifikation der wirksamen Prozess#ite es méglich seirgchte passive Systemeu
schaffen, die sich mit einer adaptieren und optitere Biozonose aus Substrat, Bakterien und
Pflanzen selbst regulieren (vgl. Kap. 6.2.6.2).cBel Wetlands gliedern sich nach dem Ende der
kalkulierten Betriebsdauer idealerweise in den tgitend ein. Das konnte im Fernziel
maoglicherweise zur Bildung neuéiranlagerstatten fihren. Dieser Ansatz ist gegeniiber anderen
spassiven Behandlungsmethoden, bei denen Techmildén Untergrund eingebaut wird (z. B.
reaktive Wénde) zu bevorzugen, da hier keine waiteDeponien* aus kinstlichen Materialien
gebildet werden (vgl. Kap. 6.2.6.1).

6.2 Perspektiven zur Konstruktion eines ,Uran-Wetlands"

6.2.1 Einleitung

Weltweit wurde Uran bisher nicht in Planungsschenfiat kiinstliche Wetlands einbezogen (vgl. Abb.
3.1-1). Die nachfolgend gegebenen Konstruktionsehipfigen basieren daher einerseits auf dem
herkdbmmlichen Design von Wetlands fur Bergbauwéssesbesondere von Kompostwetlands.
Wahrend die ersten dieser Wetlands auf empiris@rendlage errichtet wurden, beziehen jiingere
Konzepte auch das angewachsene Verstandnis zuhderischen Prozessen mit ein (z. BOMOTNY

& OLEM 1994, WMAZAL et al. 1998, MSCH & GOSSELINK 2000, @umM 2000). Zielgerichtet
erganzt werden die Empfehlungen durch die in dieser Stadisgewerteten und neuinterpretierten
Daten und die Untersuchungsergebnisse der Wetladidst die insbesondere auf die angestrebten
Konstruktionsziele Einfluss nehmen (Kap. 6.2.3).
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Im deutschsprachigen Raum bestehen nur wenige rirfgbn mit kiinstlichen Wetlands, die flr
Bergbauwasser (JANNECK & KRUGER 1999, KESSIG & HERMANN 2000, GeRTH et al. 2001,
WINKLER 2001, WOLKERSDORFER& Y OUNGER 2002, HhSCHE-BERGER & WOLKERSDORFER2006)
oder Industriewasser (WACKERLE et al. 1993, EUGHAFEN ZURICH 1999) eingesetzt werden, und
daher noch keine einheitlichen EmpfehlungenUBA und Kanada dagegen wurden Kriterien wie
Dimensionierung, Substrat- und Vegetationsauswatd ohemische Parameter in verschiedenen
Tagungsbeitrdgen und internen Berichten behandékté in WALTON-DAY 1999). Das staatlich
gefuhrte ,Interstate Technology and Regulatory @durfITRC)“, USA, veréffentlichte eine
stechnische und regulative Anleitung fur kunstlichéetlands* (ITRC 2003). Darin wurden fir
Bergbauwésser finf Anwendungsbeispiele ausgewartdtin ein Planungsschema und konkrete
Konstruktionsauflagen umgesetzt. Die darin gegeteqdlagen zu technischen Voriiberlegungen (s.
Kap. 6.2.4.1), mechanischen und konzeptionellenigb&sterien und Pilotstudien gelten fur den
unspezifischen Einsatz von Wetlands, wahrend Aeflagum Enddesign fir Bergbauwasser
spezifiziert wurden. Diverse Typen wetlandartiggst8me eignen sich je nach Milieu und Fliel3rate
fur unterschiedlich belastete Sickerwasser, woperiglle Kontaminationen wie Uran oder Arsen
wiederum nicht aufgegriffen wurden. Auch i@roR3britannien wurden an acht Lokalitaten
Kompostwetlands bzw. vergleichbare Systeme (SAP§, ¥ap. 3.3.2) fir Bergbauwésser
angewendet (Stand 2001,00KERSDORFER& Y OUNGER 2002) und daraus eine Reihe konkreter
Designkriterien abgeleitet (s. u.).

Im Zuge des Konstruktionsprozesses eines Wetlands sind nach der Standortwahl
Voruntersuchungen im Sinne einer Machbarkeitsstudie erforderlichRO 2003). Sie missen u. a.
das Behandlungsziel und die Abschétzung des Belwagsrfolges, grundlegende standortbezogene
Fragen und nicht zuletzt Aussagen zu Verantwokkdien und NachsorgemaRBnahmen aufgreifen.
Der né&chste Schritt ist eine detailliert&onzeption des Wetlands auf Grundlage einer
hydrogeologischen Darstellung und geologischen détdbeschreibung. Die Charakterisierung des
Zuflusses umfasst den Wasserchemismus, das Flieferelgzw. Wasserbudget sowie erwartete
Extremwerte, Schwankungen und Anderungen (ITRC ROGBeklart werden miissen die
anzustrebenden bzw. erreichbaren Grenzwerte detaKamanten. Weiterhin sind alle bedeutsamen
Standortfaktoren aufzunehmen: Die verfligbare Fla&tienawerte, topografische und biologische
Bedingungen, Grundwasserqualitdt und -quantititdeBohemismus und -parameter, potenzielle
Risiken sowie saisonale Extremwerte (ibd.). Ausele Konzept ist daSnddesignentsprechend der
Kriterien in Kapitel 6.2.4 abzuleiten. Die Durchfihg vonPilotstudien im Gelandemafstab wird
empfohlen (z. B. ITRC 2003) und war bei den bisimeDeutschland eingesetzten Wetlands auch
behordliche Auflage. Die Umsetzung in eiWollsystem erfordert eine Reihe weiterer
Planungsschritte. Wichtig sind ein Arbeitskonzeptr Zzmplementierung, daneben Sicherheits-
bewertungen und -konzepte, eine Gefahrenabsché&tkzankrete Plane zur Behandlung, Wartung und
Uberwachung sowie zusétzliche Konzeptionen zur iwidgh Entsorgung bzw. zu alternativen
Behandlungsanlagen, falls das Wetland nicht plamgrféktioniert (ITRC 2003).

Kinstliche Wetlands fiir Uranbergbauwasser sind @utBchland nur an einem Standort Uber den
Status der Pilotstudien hinaus gelangt, dort jedameth nur als Reserve neben der urspriinglichen
Pilotanlage (KICHLER et al. 2006). Es gibt hierzulande bisher keinerisiveren Erfahrungen und
dokumentierten Aussagen zur behdrdlichen Genehmijéhigkeit flir Bergbau- oder
Industriewasser. Typische Pflanzenklaranlagen fémrkunale Abwasser werden dagegen auf
Genehmigungsantrag eines Wasserbauingenieurs iralfRédehodrdlich zugelassenUNGE et al.
2005).
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6.2.2 Bestehende Konstruktionsschemata

In Deutschland wurde durch die AbwassertechnisceeeMigung (ATV) 1998 eine Richtlinie fur
.Bewachsenen Bodenfilter* zur Behandlukgmmunaler Abwasser herausgegeben (ATV 1998),
vergleichbar der Osterreichischen Norm (ONORM2505 1997). Die ATV gibt den Bau von
Pflanzenklaranlagen als sog. Horizontal- und Valffiker nach dem Stand der Technik wieder.
Solche dezentralen Kleinklaranlagen sind bei daeh&tung bestimmter Reinigungsziele nach EU-
Recht (Art. 3, Richtlinie 91/271 EWG) und deutsch&macht (8 18a Wasserhaushaltsgesetz) als
Dauerlésung zur Abwasserbehandlung zugelassewL(k 2002). Auch das ,Anwenderhandbuch
Bewachsene Bodenfilter’, das aus einem Verbundforsgsvorhaben resultiert, gibt
Konstruktionshinweise zur kommunalen Abwasserbelagdmit dieser Technologie EGLER &
HONER 2003).

Weitere in der Literatur dokumentierte Parameten XMetlanddesign werden meist aus gewdhnlichen
Wasserbelastungen ohne spezielle anorganische dimatigonen wie Uran abgeleitet. Sie beinhalten
haufig Grenzwerte oder konkrete Zahlenangaben zuminMlgroRe, Verweilzeit, maximalen
Phosphorfracht, zu BSBWerten usw. (z. B. NVOTNY & OLEM 1994). Manchmal werden auch
Berechnungsanséatze zur Dimensionierung vorgesahldg&®C 2003). Dass diese Parameter nicht
homolog fiir ,Uran-Wetlands* tibernommen werden kdénmneird schon anhand der unterschiedlichen
Reinigungsprozesse deutlich. Fir den unspezifiséiesatz von Wetlands zur Wasserbehandlung hat
das ,National Research Council* (NRC) der USA zédchnische Richtlinien zur Konstruktion und
Restauration 6kologisch autarker Wetlands herawetgey (ITRC 2005). Hervorgehoben wird die
besondere Beachtung standortspezifischer Faktorém Wntergrundcharakteristika, Hydrogeo-
morphologie und Okologie. Vergleichbare Grundlagérer ,6kotechnologischen Konstruktion® von
Wetlands wurden z. B. auch voroMOTNY & OLEM (1994) zusammengefasst. Betont wird jeweils,
dass Systeme, die natirliche Prozesse fordernlelsiggr sind. Hochtechnisierte Strukturen, z. B.
hydraulische Kontrolleinrichtungen, sollen dahemwvieden werden.

Ein grundlegendes Konstruktionsschema fir ein kichss Wetland beinhaltet ein flaches, nach
unten abgedichtetes Becken, das in vorgegebeneém@xbrmen oder durch Aushub errichtet wird
(WALTON-DAY 1999). Kompostwetlands werden mit organischem tgatbgefiillt, erhalten eine
Feuchtvegetation, die am Standort natirlich vorkonumd werden i. d. R. mit eigenstandigen und oft
auch kontrollierten Zu- und Abflussvorrichtungergalegt (ibd.).

6.2.3 Konstruktionsziele bei ,Uran-Wetlands*“

6.2.3.1 Initiierung der Ruckhaltemechanismen

Wie in den vorhergehenden Kapiteln dargelegt wuistedie Grundlage der Wasserbehandlung in

Kompostwetlands eine intensive Wechselwirkung ziagscWasserphase und Substrat. Innerhalb der
Substratzone werden geldste Urankontaminationeroliiisiert und u. U. in stabilere Phasen trans-

formiert. Im Substrat kann Uran durch Sorption igkceten Zonen temporar angereichert und ggf.

daraus wiedergewonnen werden. Diese Studie ndtérli¢Vetlands zeigt, dass iaxischen Milieu

43 BSB = biochemischer Sauerstoffbedarf als Parantstetasseranalytik; Menge des benétigten Sauésstof
fur den mikrobiologischen Abbau der in einem Li¥asser geldsten organischen Substanz. Der BSBlgibt
Menge des Sauerstoffs [mg/L] an, die bei der Beimit(20 °C) fir den Abbau verbraucht wird, z. B: fiie
Dauer von 5 Tagen als B§B
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eine hohe Effizienz hinsichtlich hoher Urananreicimgen mdoglich ist (s. 0.), wobei sich als wahr-
scheinlicher Prozess die Sorption an Tonmineralorstufen oder Zersatz) andeutet, untergeordnet
ggf. auch die Mitfallung oder Okklusion durch Se#mminerale (vgl. Kap. 3.4.2.3). In den drei
detailliert untersuchten Wetlands wurde Uran darth@chsten angereichert, wo keine reduzierenden
Verhéltnisse vorlagen. Mit den héchsten Urangehateht organische Biomasse im MikromafRstab in
unmittelbarer Verbindung.

Nach allgemeiner Auffassung beinhalten langeréistialso gegen Remobilisierung stérker resistente
Fixierungsprozesse dennoch eine mikrobiologischer athemische Reduktion und nachfolgende
Fallung oder Mitfallung (Kap. 3.4.2 bis 3.4.4), diiv diese Mechanismen in den natirlichen
Wetlands nicht nachzuweisen waren. Das Design glbemn-Wetlands" ist mit diesem Hintergrund
bisher fast immer auf eimeduzierendes Milieu ausgerichtet worden, wobei Sulfatreduktion als
hinreichendes Kriterium gegolten hat. In der duasgenen Passage sollen anoxische, reduzierende
Milieubedingungen vorliegen. Der Nachweis, dass ngduktion eine wirksam umzusetzende
Zielstellung bei kinstlichen Wetlands ist und Ulaenpt dauerhaft realisierbar ist, ist bisher nicht
erfolgt (vgl. Kap. 3.3.2). Dass aber andere Prazedsr Wasserbehandlung zumindest fur die
Anreicherung von Uran bedeutsamer sein kdnnen, evmitl den hier dargestellten Untersuchungen
natiirlicher Wetlands sowohl im oxischen als auctsitfidischen Milieu gezeigt. Diese sind in ihrer
Wirkung eingeschrankt durch diRate der Prazipitation (Mitfallung, Okklusion) oder dhr die
Menge der zur Verfiigung stehend@berflachen (lonenaustausch und Adsorption). Die darauf
beruhenden Mechanismen kénnen bei kinstlichen Wislaberstimuliert werden. Weitere kaum
manipulierbare Prozesse, die an der Wasserbehandéieiligt sind, sind vom Umfang her ebenfalls
begrenzt, beispielsweise durch Aufnahmeraten (@ia-Phytoakkumulation).

Die hydrologischen und geochemischen Rahmenbedingungebeeinflussen diese Prozesse:
Konstruktiv zu beriicksichtigen sind ausreichendatikt- bzw. Verweilzeiten des Urans im Wetland,
hohe hydraulische Durchlassigkeiten, geeignete pitdV fiir die gewtnschte hydrochemische
Speziierung und verflighare organische Substratenéitabolische Prozesse (s. u.). Wird Reduktion
angestrebt, ist dauerhaft anoxisches Milieu zu ¢eleiEten. Konstruktiv verhindert werden muss
dagegen, dass FlieBRhemmungen auftreten, die diktiR&d des Systems herabsetzen wirden. Die
Durchstrémbarkeit des Substrates ist also ein priméares Konstruktiiteskuim. Die Substratzone
sollte nicht nur horizontal, sondern auch in vetgk Richtung intensiv durchflossen werden (Kap.
3.2.1), wie in vielen natirlichen Wetlands REPEL et al. 2000). Bei zahlreichen kinstlichen
Kompostwetlands wurde jedoch ein signifikanter @Behenabfluss beobachtet, der rasch nach der
Errichtung auftrat (UEPA 1993). Eine vermutete Ursache ist die Verstogfdes Porenraums durch
Waurzeln, Pflanzenmaterial oder zuflieRende Partipleziell die organische Fracht des Wassers im
Bereich des Zuflusses, gemessen als BSB, soll dafiantwortlich sein, dass kaum Austausch mit
dem im Substrat vorhandenen Porenwasser stattfinsi@tdern stattdessen der horizontale
Oberflachenfluss Giberwiegt. Auch in den naturlickéetlands gibt es deutliche Anzeichen dafir, dass
nur oberflachennah ein intensiver Austausch stalitfi (Kap. 6.1.2.4). Um in einem kinstlichen
Wetland die volle Mé&chtigkeit des eingebauten Sabss auszunutzen, ist die Durchstromung durch
eine optimierte technische Ausfiihrung zu fordegl. (€ap. 6.2.4), wobei auch die Zusammensetzung
des eingebauten Substratmaterials das FlieRregisitvpbeeinflussen kann (Kap. 6.2.4.3).

Es wird deutlich, dass an ein zu konstruierendeianstandortspezifischunterschiedliche Anfor-
derungen gestellt werden, um die Kriterien erfiltenkdnnen. Ein einheitlicher Designvorschlag und
universell gultige, detaillierte technologische fRimien kdnnen daher kaum gegeben werden. Im
Folgenden werden jedoch Perspektiven hinsichtlahethzubeziehenden Faktoren aufgezeigt.
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6.2.3.2 Okologische Autarkie und Nachhaltigkeit als Persped

Die Anwendung eines Wetlands bezweckt eine naliglicRegeneration des einflieBenden
uranbelasteten Wassers. Als nachhaltige Zielsetgilhglie Implementierung kinstlicher Wetlands,
die sich Uiber Jahre und Jahrzehnte hinweg zu ssffodierenden und 6kologisch autarken Systemen
entwickeln, vergleichbar mit naturlich entstandeéetlands. Zukunftsperspektive ist, den Schadstoff
Uran in diesen Systemen analog geogener Uranlagfersin stabilen Mineralen festzulegen. Mit den
nachfolgenderanwendungsorientierten Nachhaltigkeitskriterien (Kap. 6.2.6), die sich aus der
prozessorientierten Betrachtung in Kapitel 3.4.8 gien eigenen Untersuchungen (Kap. 4 und 5)
ableiten, werden Empfehlungen gegeben, die einstererSchritt in Richtund.angzeitstabilitat
kiinstlicher Wetlands aufzeigen. Damit Funktionalitad Standzeit von Kompostwetlands fiir Uran
bestétigt und positiv beeinflusst werden kénnend shehrjahrige wissenschaftliche Gelandestudien
zwingend notwendig.

Die fur Uran angestrebten Rickhaltemechanismerusnkider Stimulation eines hohen Angebotes
anorganischer Oberflachen und die dauerhaftenriixgsmechanismen erfordern einen konzertierten
Einsatz an Pflanzen und aktiven MikroorganismenVifetland (vgl. Kap. 3.4.4.6). Anzustreben ist
eine interne Substratneubildung durch absterbende Vegetation (Kap. 3.4.5.3). DM&glichkeit
eines autarken Kreislaufs mit nachwachsenden Ketdéfin und Energiequellen fir den bakteriellen
Stoffwechsel wurde bisher nicht grundlegend unthsuDie Uberwiegende Anzahl der bekannten
dissimilatorisch uranreduzierenden Bakterien sindBadingungen der Sulfat- oder Eisenreduktion
gebunden (vgl. Tab. 3.4-11). Die Umstande fur démmgzeiteffizienz (Kap. 3.4.5.2) sind durch ein
geeignetes technisches Design und Substratmischwogée ggf. raumlich getrennRedoxzonenzu
fordern. Kann keine ausreichende Sulfatreduktiomégeleistet werden oder lassen die Reaktionsraten
nach, ist die Einsatzmdglichkeit geschlosseReraktoren zur Sulfatreduktion zu erproben (vgl.
Kap. 3.4.5.2 bzw. Kap. 6.2.6.4), oder aber deropischeAustausch des Wetlandsubstratezu
erwagen (Kap. 6.2.6.2). Falls Substrat extern nel@fgrt werden muss, ware der passive
Behandlungsansatz mit 6kologisch autarken Wetlgedsheitert.

Problematisch ist eine Abnahme deeaktivitdt der Substratzoneim Zuge des Langzeiteinsatzes,
was durch die vollstaindige Oberflachenbeladung oeiere Uberfiillung mit angesammelten
Uranprazipitaten verursacht sein kann. Aber auchtdfen wie FlieBhemmungen, ein saisonal
herabgesetztes Oberflachenangebot oder ein volllaras Durchfrieren des Substrates sind beim
Design durch entsprechende Dimensionierung odeérZigngsmafinahmen (s. Kap. 6.2.6.3 und
6.2.6.4) zu berlcksichtigen. Die meisten dieser tdfak wurden bei den bisherigen
Anwendungsbeispielen verzeichnet und die Beschrigéw der Effizienz darauf zurtickgefiihrt.
Weitere Untersuchungen und Langzeitstudien im Faltbtab sind notwendig, um aus der Ursache-
Wirkung-Prozesskette optimierte Losungen ableitekénnen.

Bisherige Forschungen im Labormafistab, untergebraueh im Pilotmalstab, zielen darauf, die
Bioreduktion (Kap. 3.4.3.4) bzw. die mikrobiell waittelte Reduktion (Kap. 3.4.3.3) von Uran im
kiinstlichen Wetland ebenso erfolgreich zu implemeeanh, wie das bereits in geschlossenen
Reaktoren mdglich ist (@UDEV et al. 2000a, BLLES et al. 2004).Die hier erfolgten Studien
natirlicher Wetlands lieferkeine Hinweisedarauf, ob Reduktion als Prozess quantitativ uetzes

ist. Andere Untersuchungen natirlicher Wetland$etien ebenso wenig den Nachweis, dass
reduzierte Uranspezies festgelegt wurden; nichtstielz wurde oftmals davon ausgegangen (z. B.
KOCHENOV et al. 1965, ®OUDEV et al. 2001b). Auch bei der Lagerstattenbildung might immer
Uranreduktion der primére Anreicherungsfaktor (vgdyngenetische und syndiagenetische
Lagerstatten in Torfen, Kap. 2.1.1 und unten).
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Bewahrheitet sich in zukinftigen Studien aber, da&franreduktion den einzigen
Stabilisierungsmechanismus fir Uran darstellt, nugssucht werden, den Erfolg sulfatreduzierender
Reaktoren auf Wetlands zu ubertragen. Durch eiremieljen Substrat- und Bakterieneinsatz sollte
Sulfatreduktion in kinstlichen Wetlands trotz bhsteder negativer Erfahrungen (Kap. 3.3.2.2)
zumindest in begrenzten Zeitskalen etabliert weldimmen und die Ausféllung von Uranfestphasen
ermdglichen. Nicht alle Mineralisationen gewéhraneestabile Uranfestlegung. Zu untersuchen
bleibt, wodurch die Bildung schwer- oder unlslichdranpréazipitate forciert werden konnte; die
bisherigen Beobachtungen lassen noch keine Gedgigke#fen ableiten. Eine auf Reduktion
basierende Wasserbehandlung als Langzeitlosunglerf@ber, dass im Wetland weder saisonal noch
lokal oxidierende Verhaltnisse vorliegen AW et al. 2005). Die Verhinderung von
Oxidationsprozessenim Wetland tragt vermutlich zur Erhéhung der Ufastlegungsrate bei und
gilt bisher als das wichtigste Nachhaltigkeitskiiten. Reduzierendes Milieu kann z. B. durch hohe
Gehalte anRedoxpuffern wie Mackinawit [(Fe, Ni)§o tetragonal] und weitere mineralische
Eisensulfide gewahrt werden EAELOUAS et al. 2000b). Das beruht auf dem Prinzip, dass de
redoxsensitive Sulfidschwefel bereits bei niedrigRgdoxpotenzialen ¢f oxidiert wird, wahrend die
Uranoxidation ein starker oxidierendes Milieu bégtdtEisensulfidminerale sind in Bergbauwéssern
sehr wirksame Redoxpuffer. Da in diesem Umfeld gfe® Fe(llljJund SQ™ meist in hohen Mengen
vorliegen, sollen bei reduzierendem Milieu rascthéhdlengen an Eisensulfidmineralen gefallt
werden (ibd.). In dieser Studie wurde dieser Prozashand der naturlichen Wetlands mit
sulfidischem Milieu nicht deutlich (Kap. 5.3 und53), wobei die Eisengehalte auch nicht
ausgesprochen hoch sind (Tab. 5.2-23). NaelbeAOUAS et al. (1999) kann Uraninit durch die
bevorzugte Oxidation von Mackinawit fir Hundertenvdahren vor einer Aufoxidierung bewahrt
werden, auch wenn beliiftetes Grundwasser zustiBimtPufferwirkung sollte auch dann ausreichend
sein, wenn der Uberschuss von Eisensulfidmineratsh durch externe Eisensulfatzugaben forciert
werden muss (BDELOUAS et al. 2000b). Das ist jedoch nur bei reduzierend@rundwasser eine
mogliche MaBnahme. Im bereits oxidierenden Milieirdee die Sulfatzugabe zur unerwiinschten
Mobilisierung von Uran beitragen (vgl. Kap. 2.2.1).

Bei allen kurzfristigen Erfolgen bleibt es nach wier ungeklart, inwieweit mikrobiologische
Aktivitét, v. a. aber auclstandortspezifische Randbedingungereine erneute Transformation zu
U(VI) dauerhaft verhindern kénnen. Bedenkt manHidbwertszeit von 4,5 Mrd. Jahren fiffU, ist

die dauerhafte Uranriickhaltung Uber geologischéréene durch Bioreduktion in einem Wetland
unmaoglich, wenn dieses innerhalb regional oxididezrSedimente liegt (AN et al. 2005). Forderlich
ist jedoch eine rasche Einbettung, z. B. durch s@edimentaufkommen, sowie rasche Kompaktion,
um Sauerstoffzutritt einzuschrénken bzw. Wasseégsaty aufrechtzuerhalten. Die Ausbildung solcher
Milieubedingungen wird unterstitzt durch ein glgessi geomorphologisches Umfeld. Als
Anlagenstandorte sind daher Senken mit stauendenergfond, beispielsweise Toteislocher,
vorzuziehen. Bericksichtigt werden sollte in dengzeitperspektive (einige tausend bis zehntausend
Jahre) aber auch desggionalgeologische UmfeldSenkungszonen in den Vorlandbecken von jungen
Gebirgen oder auch randmarine Gebiete mit Senkendshz wiirden die Voraussetzungen fir eine
fortwahrende Reduktivitat bieten. Rasche Senkundstez und anoxisches Milieu standen auch am
Beginn der Ronneburger Urananreicherungen im Unt&meaptolithenschiefer (vgl.BNGLER 1997,
GELETNEKY 2002), wobei hier Uran nicht durch Reduktion and&earrieren festgelegt wurde,
sondern durch Infiltration in organischen Horizansorptiv zurlickgehalten wurde (8viut GMBH
1999a). Rezentes Beispiel mit hoher Uranakkumulaisd das weltweit grof3te anoxische, marine
Becken, das Schwarze Meer, mit hohen Subsidenz(®=DERSON et al. 1989). Obwohl diese
Beispiele ihren Ursprung moglicherweise auch ircHen, wassererfilllten Becken fanden, kénnen
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diese beiden Senkungszonen nur naherungsweise yalsnyne fur ,Uran-Wetlands" gelten,
insbesondere aufgrund des marinen Milieus.

An weniger geeigneten Standorten muss dauerhafteikieitat daher stérker durch zuséatzliche
MaRnahmen gefordert werden (s. 0.). Um oxidatioriémdernde MaflRnahmen, bezogen v. a. auf die
kurzfristige Perspektive, bewerten zu kénnen, istErmittiung vonReoxidationsratenfur typische
Uranspezies in Wetlands erforderlich. Bendtigt veardViikrokosmosstudien unter anoxischem
Milieu, wie sie z. B. fiir Sulfidspezies bereitsadgt sind (KUSEL et al. 2001). Fur Uran wurde bisher
u. a. beobachtet, dass Spezies, die im Labor ulteresenheit von Huminstoffen bioreduziert
wurden, bei Sauerstoffzutritt rasch l6slich war@u (et al. 2005) (vgl. Kap. 3.4.3.4). Ebenso wurde
gezeigt, dass mikrobiell reduziertes Uran reoxidigird, solange Fe(lll) als Elektronenakzeptor
verfugbar ist und zudem ein Mangel an organischektionendonatoren herrschta@ et al. 2005).
Dagegen wurden in biostimulierten SaulenversuchenUzanriickhaltung auch Oxidationsversuche
gefahren, die ermutigende Ergebnisse zeigemo & LuTzE 2000). Mackinawit wurde durch
sauerstoffreiches Porenwasser oxidiert und Sulfasgetragen, Uran dagegen wurde nicht
ausgetragen; Fragen zur Ubertragbarkeit auf dednfedistab und zur Stabilitdt des Urans bleiben
noch zu klaren.

Weitere anwendungsorientierte Aspekte der Naclgkalti von ,Uran-Wetlands* wurden in einem
Tagungsworkshdi erarbeitet (OETZEE et al. 2002a). Betont wurde hinsichtlich der beitan
Unsicherheit im Leistungsverhalten passiver Losangass deBetrachtungszeitraum, in dem die
Einhaltung stabiler Abgabewerte gewahrleistet werdann, im Vergleich zu herkdmmlichen
Systemen auszudehnen ist. Das erschwert wiederuziser Voraussagen zu einhaltbaren
Abgabegrenzwerten. Hingewiesen wurde darauf, dass aach Abschluss einer Behandlung eine
regelméaRigeUberpriifung notwendig ist, um das Vertrauen von Behérden uffigr@ichkeit zu
bewahren. Nach dem bisherigen Kenntnisstand ist féine Langzeitstabilitit der
oberflachenexponierten Wetlands ein MinimumVdartung stets notwendig. Damit verbunden ist die
Frage, wer fir diese Langzeitkosten aufkommt. Begightigt werden sollte zudem die 6ffentliche
Akzeptanz der Risiken, die diese Systeme bergen und das\Ratedass sich diese Akzeptanz im
Laufe der Zeit andert (ibd.).

6.2.4 Technische Umsetzung der Konstruktionsziele

6.2.4.1 Dimensionierung

Die Dimensionierung eines Wetlands erfolgt als Koongiss aus Reinigungsziel und
Kostenminimierung. Zugrunde gelegt werden wiedellompostwetlands, die i. d. R. zur Etablierung
sulfatreduzierender Verhaltnisse errichtet werdamit Uran effizient innerhalb der Wetlandpassage
festgelegt wird, sind hydraulische Voruberlegungem Bemessung von Flache, Querschnitt und
FlieBregime im Wetland erforderlich. Das betriférbits die Standortwahl.

Einfluss auf den Durchfluss nimmt der hydrauliscBeadient und die Durchstrombarkeit des
Substrates. Das Wetlandsubstrat soll auf einer #vi@sfe von 50-80 cm durchflossen sein, mit einer
konstanten Oberflache im Bereich der WurzelzondR@T2003). Dethydraulische Gradient und
damit die angestrebte vertikale Substratdurchstrgmuwird Uber die Hohenlage der
Ausflussvorrichtung am Auslauf gesteueroNGER et al. 2002)Hbhenverstellbare Konstruktionen
ermdglichen mehr Flexibilitat und Kontrolle (USPA 1993). Es gibt jedoch Beobachtungen an

“ Internationale Tagung ,Uranium Mining and Hydrogeryy (UMH) 11, 15.-21.09.2002 in Freiberg
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wetlandartigen Systemen (SABS aus denen abgeleitet wird, dass das Substratdarsh einen
Uberstau bedeutend durchstrémt wird. Als Erfahruegs wird eine Wassersdule von 2m
vorgeschlagen (KNSy 2000), was eine tiefe Ausschachtung oder einak stddhten Beckenrand
erfordert. DieDurchstromung ist so einzuregeln, dass ein Ausspilen des Stéstvarmieden wird,
aber auch ein Verstopfen, beispielsweise durchikeéarader bakterielle Biofilme (vgl. Kap. 3.4.5.5
und 6.2.4.1).

Die Verweilzeit des Wassers im Wetland soll eine Abschatzungdsgiir, wie lange kontaminiertes
Wasser benétigt, um die Wetlandpassage komplethflassen zu haben. Wahrend dieser Zeitspanne
mussen alle chemischen Reaktionen abgelaufendieifir eine Konzentrationsverminderung auf das
zulassige Niveau erforderlich sind. Fir aerobe yaigaerobe” Wetlands werden zwischen vier und
finfzehn Tagen Verweilzeit angesetzCADBANOGLOUS& BURTON 1991, zitiert in ITRC 2003). Der
spezifische Durchfluss bzw. diElieRrate (g) in Kompostwetlands betragt erfahrungsgemafi 2-
20 cm/Tag (WPCF 1990, zitiert in ITRC 2003). Die rifeilzeit ergibt sich aus dem reaktiven
Porenwasservolumen des Wetlandsubstrates in Bezud-lie3rate, wobei bevorzugte FlieRpfade
durch einen Sicherheitsfaktor in die Kalkulationenit einzubeziehen sind (ITRC 2003).
Untersuchungen an Pilotanlagen mit einem Sandsibggigen, dass nur bei FlieRBraten unter
10 cm/Tag ein Verstopfen des Substrates verhinderide (LANGERGRABER et al. 2003). Bei
rascherem Zufluss wurden zu viele suspendiertesteffst in das Wetland transportiert, wodurch sich
der Porenraum rasch zusetzte.

Im Hinblick auf die erwartete Hohe der einflieRendgchadstoffkonzentratiorFacht in [mg/L])
kann mit der FlieRrate und dem Volumen des Wetlalostsates ein weiterer Dimensionierungsfaktor
errechnet werden (,areal loading rate“, flachengene Beladung). Dieser gibt die maximale
Entfernungsrate pro Flacheneinheit an, die beireiffag Verweilzeit erzielt werden kann (z. B. als
[g/cm?2 pro Tag]) (ibd.).

Aus den Erfahrungen mit kiinstlichen aeroben Wetaind GroRRbritannien resultieren empirische
Formeln zur Dimensionierung. Sie wurden zur Beredgnder anzusetzend®vetlandgroe und der
darin eingehenden totalen Aziditat vorgeschlageaUYGER et al. 2002). Trotz der Empfehlung als
Dimensionierungsformel auch fir Kompostwetlandslest Nutzen in Frage zu stellen, da die Kinetik
der in Kompostwetlands ablaufenden Sulfatreduktibe Reinigungsprozesse beeinflusst (ibd.),
wodurch der Ansatz einer Kinetik nullter Ordnung fliese Wetlands eine Fehlerquelle darstellt
(ITRC 2003). Darliber hinaus existieren noch wejtejedoch keine besser geeigneten
Berechnungsanleitungen fiir Kompostwetlands (z. Bu&C & KNIGHT 1996). Grundsétzlich ist der
Reinigungserfolg umso héher, je langer die Vervedtiland geringer die Beladung ist.

Als Designproblematik in Wetlands kann sich dasréezte Volumen fir die Verwahrung der
Préazipitate abzeichnen (z. B. EbIN et al. 1994, O'SLLIVAN et al. 2004). Fir oberflachennah
ausfallende, uranhaltige Mineralisationen solltey éireibord eingeplant werden, wie das bei
Eisenhydroxiden erfolgt (WJUNGER 2000a). Trotzdem kann es notwendig werden, dieiraldierten
Feststoffe manuell oder technisiert zu entfernem &ine flexible Behandlung und Wartung zu
ermdoglichen, ist es von Nutzen, die benétigte Wielflciche in zwei oder mehrere jeweils frei
zugangliche Wetlandbecken bzW/etlandzellen aufzuteilen (USEPA 1993, NMVOTNY & OLEM
1994). Ein mehrstufiger Aufbau mit Wetlandzellenduweiteren Reinigungsstufen wurde bei fast
allen bisherigen Anwendungen kunstlicher ,Uran-\Afedls* verfolgt. Systeme mit kanalisierten Zu-

5 vgl. Kap. 3.3.2, RAPS. Hier: SAPS_(,successiveatitlity-producing_systems®). Fiir diese Systemeeise
vertikale Durchstromung der Kompostlage bis intditer gelegene Kalksteinlage Grundvoraussetzung.
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und Abflissen zwischen den Zellen und hochtechmésie Behandlungsansatzen in einzelnen
Wetland“-Zellen weichen jedoch teilweise stark vden Prinzipien ,passiver* Wasserbehandlung
und der Vision naturnaher Systeme ab. Welche Vod ggf. Nachteile zellulare Systeme im
Langzeitbetrieb zeigen, bleibt zu untersuchen.

6.2.4.2 Technischer Aufbau des Wetlands

Praktische Anleitungen zur Konzeption von WetlafzlsB. WPCF 1990, BMMER 1996, DawvIs
1998, ITRC 2003) existieren v. a. fir aerobe WetanVorschlage zum Einsatz als ,treatment
wetland“ beziehen sich wiederum meist nicht speaief die Problematik von Bergbauwéssern (s. 0.).
Bestehende Designrichtlinien zu solchen kinstlich&detlands unterscheiden sich in
Konstruktionsdetails wie dem Zuflussbereich, Eimtimgen zur Wasserverteilung, Beckenaufteilung
und Dimensionierungsvorschlagen. Das verdeutlidhss die Ausfihrung sowohl standort- als auch
schadstoffspezifisch sein muss. Aus Mangel an dektierten Erfahrungen werden hier nur
grundsétzliche Ausfihrungsrichtlinien zusammenggfasdie fir Kompostwetlands gelten.
Ubereinstimmend werden fiir kiinstliche Wetlands é@asisabdichtung, stabile Randbegrenzungen
und Zu- sowie Verteilungs- und Ablaufvorrichtunggefordert. Diese Strukturen regeln das
grundlegende FlieRregime im Wetland und sollen raggnung, Uberlaufen und den unkontrollierten
Schadstoffaustrag verhindern.

Waéhrend viele Empfehlungen von einem Wasserstanerlialb der Kompostlage ausgehen (z. B.
NOVOTNY & OLEM 1994, ITRC 2003), beanspruchen andere einen ngéchtWasseriiberstand, um
eine signifikante Vertikaldurchstromung zu erzeugknnsy 2000, s. o0.). Danach richtet sich die
Tiefe des Wetlandbeckens. Bereits bei der Standditvintensiv aber dann bei der Anlagenplanung
sind Geléandeformen, Erosionsgefahr und ein mdglicBedimenteintrag in das Wetland zu
beriicksichtigen. Didusformung des Wetlands soll ohne Ecken und scharfe Kantdrotine steile,
unzugangliche Seitenwande erfolgen. Eine Anbdschutes Untergrundes bewirkt bei
Lockergesteinen aber oft sehr instabile Flankedas® Betoneinfassungen unumganglich sich, wenn
feste Seitenwande gefordert sindOONGER et al. 2002). Im Bergbaumilieu erfordern aggressiv
Wasser eine Beschichtung des Betons oder die Velumgnsulfatresistenten Zementes. Die Neigung
und Ausfiihrung vorBdschungenrichtet sich nach der zur Verfligung stehendenhélada mit der
geforderten Beckentiefe ein ausreichendes Wetldachen erzielt werden muss. Ebenso wird oftmals
eine Randerh6hung durch Damme oder erhéhte Banfatéord) praktiziert, v. a. wenn Stauraum
fur Prazipitate geschaffen werden muss oder st#ksserbewegungen drohen (ITRC 2003). Auf
Randerh6hungen aus Beton sind bepflanzbare Subsati&tubringen. Die duBere Umrandung soll mit
Buschen erfolgen, die u. a. Windschutz bieten. dlitses aber keine zu hoch wachsenden Pflanzen
verwendet werden, um die Wasserflache nicht zu aelimeschatten UNGERet al. 2002), wodurch
ggf. das Pflanzenwachstum im Wetland beeintrachtigt.

Synthetisché\bdichtungen des ausgeformten Beckens mit Folien und Geotentideigen zahlreiche
Nachteile v. a. hinsichtlich Kosten, Asthetik undaBbeitbarkeit, mit der groRten Gefahr einer
maoglichen Zerstérung wahrend des Substrateinbaas/N®ER et al. 2002). Daher sind natirliche
Abdichtungen vorzuziehen, entweder das EinbringaareTonabdichtung oder das Verdichten des
natiirlichen, feinkdrnigen Untergrundes, wobei keit@ngroflen > 1 cm vorliegen durfen (ITRC
2003).

Das zuflieBende Wasser soll gleichmafig verteiltdee und eineAnstromfront bilden (z. B.
NOVOTNY & OLEM 1994). Die Verteilung kann lber Kaskaden oder Berrim der hangseitigen
Béschung erfolgen (ITRC 2003), oder beispielswaisels mehrerer T-Stiicke im Zuflussrohr,
welches quer Uber die gesamte Breite des Beckezsamdrlegt wird (YOUNGER et al. 2002).
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Alternativ kann das Wasser im Zuflussbereich destlalds z. B. durch eine >0,5m breite
Filterkieszone dispergiert werden @MOTNY & OLEM 1994). Einspeis-Vorrichtungen an der
Oberflache werden jedoch, v. a. bei langsamem dwstoft von Partikeln (z. B. BRTH et al. 2006)
oder Prazipitaten zugesetzt und férdern Algenbligehdem umgebenden Substrat (BBA 1993).

Vor allem aber erhdhen sie den Kontakt mit Sauffrst@s bei uranbelasteten Wéassern unerwiinscht
ist. Daher gibt es Vorschlage zu unterirdischerakifivorrichtungen, z. B. Rohre, diese aber mit dem
Nachteil der fehlenden Zugéanglichkeit fur Wartungsd Steuerungseingriffe (ibd.). Débfluss
kann selbstandig auf breiter Front erfolgen, vogasstzt, die Durchstrémung des Wetlands verlauft
nicht auf diskreten FlieBpfaden @UNGER et al. 2002). Andere Anleitungen zeigen dagegen
Sammelsysteme, etwa perforierte Rohre, die in ei@eaben in die Abdichtung eingesenkt sind oder
ihr direkt aufliegen und einem kanalisierten Abflusrgeschaltet sind (USPA 1993). Kanalisierte
Zu- und Abflussvorrichtungen sind z. B. Rohre, ghfhenverstellbar, auch perforiert, oder V-
Uberlaufe bzw. richtige Ein- und Auslaufbauwerkel (Pumpen, tber die zugleich der Wasserstand
aktiv geregelt werden kann (LEBPA 1993, ITRC 2003,UNGE et al. 2005). Solche Strukturen zur
Wasserstandskontrolle ebenso automatische Einrichtungen zur Abflussiigprg, werden oftmals
fur notwendig gehalten, wie technische Anleitundgiéntypische ,treatment wetlands" zeigen (Abb.
6.2-1) (HFAMMER 1989, ITRC 2003). Primar ist das Design aber sszaichten, dass so wenige
Wartungseingriffe wie mdglich notwendig werden wutie Systeme letztendlich sich selbst Uberlassen
werden koénnen. Aus diesem Grund sollten hydrauiskbntrolleinrichtungen vermieden werden
(vgl. Kap. 6.2.2). Eine gewisse Steuerung des fdmfhes kann u. U. auch durch eine Errichtung des
Wetlands in Hanglage erfolgen (ITRC 2003). Bei mgem Zufluss kann aber der Wasserstand im
Zulaufbereich sehr tief sein und die Vegetation,a.v.aber auch die Reinigungsprozesse
beeintréchtigen. Eine héhenabgestufte Errichtungremer sukzessiver Wetlands dagegen verringert
die Gradienten innerhalb der einzelnen Substratzodaneben auch die Kosten fir den Erdaushub
(ibd.). Vor den Abflusseinrichtungen sind ggflterrechen notwendig, wenn das Wasser oberirdisch
gesammelt wird und im Wetland viele Blatter und éisanfallen. Von den genannten
Kontrolleinrichtungen sind Umrandungen (Ddmme eta.unterscheiden, die den notwendigen hohen
Wasserstand im Substrat gewéhren (Kap. 6.2.5).

Verteilersystem Sammelsystem
Zustrom Abstrom

Pflanzsubstrat
Wasserstand

Substrat (Kies, Sand, Boden) Folie

Abb. 6.2-1: Schematischer Aufbau eines kiinstlic&ilands zur Wasserbehandlung, wie er in USA
empfohlen wird. Zu- und Ablaufstrukturen kontrolée das hydraulische Regime.
(Nach ITRC 2003.)
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6.2.4.3 Substrat

Beim Bau eines kinstlichen Wetlands zur Entfernumg Uran aus der Wasserphase kann die lange
Phase der Anreicherung intensiv besiedelter orghersSubstanz bedeutend verkiirzt werden, indem
man mit dem Einbau einer organischen Schicht eig. $¢ompostwetland errichtet. In das
ausgestaltete Wetlandbecken wird leistungsféhigabstgat, auch ,Behandlungsmedium® oder
JFiltermaterial* genannt, als eine mindestens 0,8icke Lage eingebaut. Gegen dickere Lagen sollen
erhohte Kosten und das FlieRregime sprecheyuQGER et al. 2002). Eine intensive Durchstromung
tieferer Substratzonen ist nach diesen Autoren brseheinlich, da die Vertikalkomponente des
Durchflusses im Vergleich zur Horizontalkomponestarker auf diffusivem Transport beruht und
zudem viele Reinigungsreaktionen am Ubergang varogischen zur anoxischen Zone im Bereich
der Rhizosphare ablaufen. Damit stimmen auch Béudbagen an natiirlichen Wetlands tberein
(diese Arbeit und BER & LAPAKKO 1988). Es deutete sich an, dass nur die oberstgimidter des
Substrates intensiv  durchflossen werden. Andere f&lmhymgen geben dennoch héhere
Substratméchtigkeiten vor, z. B. 85 cm als Standar#iinstliche Wetlands in Osterreich (ONORM
2505 1997).

Die Aufbereitungsleistung eines Kompostwetlandsv@st derDurchléssigkeit des Substrates stark
beeinflusst, was auch die o. g. Dimensionierungsém verdeutlichen. Kiinstliche Kompostwetlands
sind mit einem Substrat aufzubauen, dessen Koérnund KorngroRenverteilung auf die
Wasserdurchlassigkeit und Filterwirkung optimiest, iwobei der Eintrag von Sauerstoff und die
Gefahrdung durch Frost gering gehalten werdenrsdleruntersuchungen im Labor zur Bestimmung
der Porositat und Durchlassigkeit sind unumganglighS EPA 1993). Eine enggestufte
KorngréRenverteilung optimiert den Durchfluss, dehshdhere Porenvolumina ausbilden als bei
weitgestuften Gemischen (ITRC 2003). Wenn aberiffignter Makroporenfluss erfolgt oder diskrete
FlieRpfade durchflossen werden, hat das positicenagative Auswirkungen. Einerseits wird dadurch
die Durchmischung des Wassers gefordert, andeterkann sich die FlieBpfadlange bedeutend
verringern, mit negativen Auswirkungen auf die Repimgseffizienz. Besonders beim Substrateinbau
muss daher beachtet werden, dass das Matesrabgen verteilt und nur leicht, aber gleichmaRig
festgedruickt wird, damit keine hydraulischen Kuhtésse moglich sind. Substrate ohne bzw. mit
ausgewaschenem Feinkornanteil waren auch deswegéevorzugen, weil Inhomogenitaten durch
Sortierungseffekte gemindert werden, die sich ggolransport und Einbau ausbilden kénnen (ITRC
2003).

Untersuchungen zeigen, dass Wetlandsysteme miterrsdinend nichtbindigem, sandig-kiesigem
Bodenmaterial in der Substratzone deutlich befRemigungsleistungen aufweisen als mit bindigem,
schluffig-tonigem Bodenkorper ausgestattete Wuazeiranlagen (DBU 2003). Eine ausreichende
hydraulische Funktion bei nichtbindigem Bodenmaledier Anlagen kann durch gut durchwurzelte
Bodenstrukturen und ein dynamisches Pflanzenwachstuch noch nach vielen Jahren garantiert
werden (ibd.). Gegen mdgliches Zusetzen hat siah aler Einbau von Zwischenschotterkdrpern
bewahrt (WREA 2001). Alle diese Empfehlungen gehen jedoch medst typischen ,treatment
wetlands* aus, deren Reinigungswirkung bedeuterfdaatoben Abbauprozessen beruht. Daher ist
Sauerstoffeintritt in das Substrat erwiinscht.

Typische Kompostwetlands deren Reinigungswirkung auf mikrobielle Reduksiaaktionen
ausgerichtet ist, missen jedoch anaerobe Prozésterr. Sie enthalten daher reichlich organisches
Material, wobei organogene Bdéden ,pseudoplastiscE&fenschaften &ahnlich bindigen Bdden
aufweisen. Ein rein organisches Substrat beeirfldesizufolge das FlieBregime i. d. R. negativ. In
Batchversuchen mit rein organischen Substratensidie aus einem oder bis zu funf verschiedenen
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Materialien zusammensetzten, wurden aber zufrigelbersde Durchlassigkeitsbeiwerte zwischer 10
und 10° m/s erreicht (VMYBRANT et al. 1998).

In der Praxis werden fur Kompostwetlanddischungen aus preiswertem organischem und
anorganischem Substrat bevorzugt. Es muss ein Komgs aus Oberflachenbereitstellung und
mikrobieller Verfugbarkeit sowie Anschaffungskosgefunden werden. Das organische Substrat soll
fibros sein, um auch bei Wasserséattigung eine mhsede Durchlassigkeit zu gewahren.
Andererseits darf es den Schadstoffaustrag z. &. iiobile organische Komplexe nicht férdern (vgl.
OLIVIE-LAUQUET et al. 2001). Vor dem Einsatz im Wetland mussHEignung eines Substrates im
Laborversuch Uberprift werden, z. B. bezuglich Betwicklung des pH-Milieus (z. B. IKTLINSKA
2004). Nebenprodukte aus der chemischen oder Ngsmitiel-industrie als l6sliche
Kohlenstoffquellen, z. B. Melasse, wurden bisher Imbor- oder PilotmafRstab getestet. Im
Feldmal3stab dagegen bestehen Erfahrungen mit scge@ni Festmaterialien. Empfohlen werden fiir
sulfatreduzierende Wetlands Torf, holzhaltige AlefaKompost, unbelasteter Tiermist bzw. Dung
oder Giulle, Stroh, Heu, Rindenmulch, eingedickterlargchlamm, Abfallprodukte der
Papierherstellung sowie Kalkstein. Auch Inokula atrem Gemisch standortspezifischer Bakterien
werden zugegeben (vgl. Kap. 6.2.4.5BWEROA (2002) und VWAYBRANT et al. (1998) fuhren fur die
Sulfatreduktion optimiert&ubstratmixturen auf (vgl. Kap. 3.4.5.2). Generell férdern Substratis
Einzelkomponenten die Sulfatreduktion am wenigst@&ellulose verzdgert den Beginn der
Sulfatreduktion, bei Schafdung setzt sie Uberhaigitt ein (WAYBRANT et al. 1998). Die hochste
Sulfatreduktionsrate erreichten komponentenreickmiSche (BOUDEV et al. 1999), z. B. mit flinf
organischen Produkten (WBRANT et al. 1998). Beim Einsatz in Bioreaktoren erwmessch
Mischungen, die neben Kompost und andergg@uellen (Holzchips, Stallmist bzw. -dung, Alfalfa
usw.) Kalkstein oder Kies zu 50 bis 85 % enthaltds,sehr erfolgreich (EUEROA 2002). Ein hoher
Anteil anorganischer Substrate kann aber die hiakesr Reduktionsvorgédnge behindern. Da beim
Einsatz von rein organischem, sogenanntem Pilzkstglzenfalls kein VerschlieRen der Porenrdume
erfolgen soll (KANSY 2000), sollten diesem Substrat mehr Pilotstudmmidmet werden. Es wurde in
Voruntersuchungen zu ,Uran-Wetlands" bereits mafirfaingesetzt (EDIN et al. 1994, GOUDEV et

al. 2001a, vgl. Tab. 2-1). Mdoglicherweise koénnta ebher Kalkgehalt im Pilzkompost, der aus
biogenen Karbonaten und Gips in Folge des Produpimzesses entstehtq¥NGER et al. 2002), der
Festlegung von Uran aber durch Bildung mobiler Kadikomplexe entgegenwirken.

Die Behandlungseffizienz kann verbessert werdemnwianerhalb des Wetlandsterschiedliche
Milieubedingungen, wie aktiv durchstromte Zonen im Zuflussbereichd udauerhaft stabile
Redoxbarrieren am Ausfluss, geboten werden (nasBeRL et al. 2003) (vgl. Kap. 6.2.6.4). Eine
unregelmafigeOberflache der Substratzonebringt 6kologische und ggf. hydraulische Vorteile,
solange kein hoher Wasseriiberstau vorliegt. Duradhterschiedliche Habitate auf der
Substratoberflache in Form Kkleiner Inseln und Huadbin, dicht bewachsener Zonen oder
vegetationsloser Becken wird eine artenreicheran&angezogen, aber auch die Wasserbehandlung
soll effizienter werden, wenn FlieBhindernisse aingerichtete Durchstrémung anregero(KIGER

et al. 2002). Andere Empfehlungen wiederum wollemay solche stagnierenden Becken oder
Ablaufrinnen auf der Substratoberflache verhindassen (UNGE et al. 2005).

Die Standzeit des Substrates soll moglichst hoch sein. Bei amisghem Substrat kann das durch
Mohs-Harten ab 6 erreicht werden (ITRC 2003). Bai Auswahl organischer Substrate sollte ein
Kompromiss aus metabolisierbaren, aber langsanmotenden Substanzen gefunden werden. Zu
Uberpriifen ware beispielsweise die Eignung von detglten Maisspindeln. Maiskolben verrotten auf
landwirtschaftlichen Feldern nur langsam, und ilteste zeigten in Laborversuchen eine hohe
Standfestigkeit (frdl. mdl. Mitt. F. Dullies, Wiset GmbH, 04.03.2004). Organische Materialien
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kdnnen moglicherweise auch durch Aufbereitungsmiafdea in der Effizienz und Langzeitstabilitat
optimiert werden. In Pilotversuchen wurde beobachdass Saurebehandlung von Torf zu einer
erhdhten Sorptionskapazitat fuhrt, was vermutlicti der veranderten Struktur und Porositat der
Biomasse beruht QuiiLLo 1991). Auch andere Oberflachenmodifikationen ame@igen Materialien
wie Kokosnussschalen und Sagespane wurden eingaset&chwermetallsorption zu erhdhen, z. B.
Imprégnationen mit Kupfer oder Lanthan oder Schiv@feloOPKRISHNAN & ANIRUDHAN 2003 und
Zitate darin). Weitere Aufbereitungsmethoden, dig Wetlands praktikabel sind, bleiben zu
untersuchen.

Offen bleiben Fragen, wie robust das Substrat ekimstlichen Wetlands auf externe Stérungen
reagiert und wie hoch d&segenerationsvermogereingeschétzt werden kannig€siG 2000). Dazu
zahlen Uberlegungen, wie sich ein méglicher Befait Pflanzenschadlingen auswirkt, oder wie
schnell der optimale Betriebszustand nach AndemurigeZustrommilieu oder im internen Milieu,
z. B. durch Trockenfallen, wieder hergestellt wimv. durch Eingriffe regeneriert werden kann.

6.2.4.4 Implementierung der Vegetation

Ein auf den Standort angepasstes VegetationsangebBtganzung zum initial bereit gestellten
Substrat sollte die stetige Nachbildumgtabolisierbarer Substrate und damit neuer Oberflachen
ermdglichen (vgl. Kap. 3.4.4.3). Infolgedessen kaime aktive Mikrofauna gewahrleistet werden. Die
Jpassive” Nachlieferung voustauscherplatzeniuiber ein dynamisches System aus Vegetation und
dadurch verstarktem Mikrobenwachstum erfordertirelgro3flachige Systeme, kénnte aber dann ein
Schlussel zur Langzeiteffizienz der Urananreichgrim Wetland sein, mit dem primaren Ziel der
Sorption von Uran. Der Nachweis, dass diese allgemegenommene ,dynamische Langlebigkeit*
auch zutrifft, ist noch durch Untersuchungen zuriegen (YOUNGER et al. 2002). Die Ergebnisse
dieser Studie an naturlichen Wetlands weisen leeieitiese Richtung und zeigen insbesondere die
Bedeutung der Uranfestlegung an organischen Phurtikéie im ,Lebensraum* Wetland zur
Verfligung gestellt wurden (Bruchstiicke von Pflan2dikroorganismen).

In kuinstlich errichteten Wetlands sind folgerRfanzentypenzum Einsatz geeignet: A) amphibische
Pflanzen, die unter Wasser wurzeln, wahrend dereobeil des Triebes grof3tenteils luftexponiert
wachst, B) amphibische, schwimmende Pflanzen mBirbstrat verankerten Wurzeln, C) im Substrat
wurzelnde, reine Unterwasserpflanzen (submerse&ity, die den Sauerstoff v. a. aus dem Wasser
beziehen, und D) reine Schwimmpflanzen ohne Wuezahkerung (MQUIST & GREGER 2003). Im
Fachhandel werden geeignete Pflanzen haufig umer Begriff ,Repositionspflanzen” gefihrt, im
Sinne von Pflanzen, die fur Rekultivierungs- soR&nigungszwecke eingesetzt werden (z.UBIGE

et al. 2005). Sie sichern die Standfestigkeit detetgrundes durch ein festes Wurzelwerk und wirken
als Filter fur Schadstoffe im aquatischen Miliewch fir die Rhizofiltration von Uran (Kap. 3.4.4.4)
hat sich eine Vegetation mit dichtem WurzelwerKaseriger Ausbildung bewahrt §8NOOR 2002).

Die Auswahl nutzbringender, dabei standortspetifisc bereits adaptierter Pflanzenarten wird
empfohlen (US EPA 1993), wobei die Behandlungseeffiz durch eine Integration unterschiedlicher
Pflanzenspezies erhoht wird (nachadRL et al. 2003). Sukzessionsabfolgen sind von Vortéiich
invasive Pflanzen sollten dagegen vermieden wertéinhtig ist auch, dass keine Ernte erfolgen
muss; Phragmites (Schilf) beispielsweise kann problemlos durch deigenen Bestandsabfall
hindurchwachsen (&LER 1998). Typische Wetlandpflanzen an natirlichergnkontaminierten
Feuchtstandorten, z. B. iberfluteten Tailings im&da, sindlypha(Rohrkolben) Juncus(Binse) und
Cyperus(Zypergras) (KLIN 1983). An trockeneren Standorten wurden dort dentiie invasiven
BaumarterPopulus tremuloideAmerik. Zitterpappel) un@etula papyriferaPapierbirke) gefunden.
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Friher wurden zahlreiche Wetlands fur AMD r@phagnunbepflanzt, insbesondere aufgrund deren
hohem Vermdgen zur Eisenakkumulatiom@BSEN 2002). Eine Séttigung trat jedoch teilweise schon
nach einer Vegetationsperiode eiflypha dagegen weist eine hohere Toleranz gegeniber
Umwelteinflissen auf und wurde daher im Laufe dewA@ndungsoptimierung bevorzugt (ibd.). In
Europa wird h&ufig daamphibischePhragmites australisls dominante Leitpflanze gepflanzt, dazu
werdenTypha Iris pseudacorugWasserschwertlilie)Acorus calamugKalmus), Scirpus lacustris
(Teichsimse) (@LLER 1998) sowieJuncus Carex (Segge) (UNGE et al. 2005) neben weiteren
Pflanzen eingesetzPhragmitesist jedoch eine &auBerst invasive Pflanze, die anckder Natur
Monokulturen bildet, und daher in Bereichen der US2wischen fur Wetlands verboten istADs
1998, GELLER 1998, ITRC 2003). Eine dominante Wetlandpflanz&/8A ist Scirpus Wenn man den
Sauerstoffeintrag und die Wurzeltiefe vergleicht, ist bei der Urandedlung Typha mit den
geringsten Werten und Tiefen gegeniBragmitesund Scirpus vorzuziehen (US EPA 1993),
ebenso gegeniibduncus effusuNVIERNER et al. 2002)Juncaceassind dagegen sehr robust, zeigen
kaum Wachstumsdepressionen und verdunsten deutioiger alsPhragmites(UREA 2001). Neben
diesen emersen Pflanzen gibt es snibmersenPflanzen Erfahrungen in der Wasserbehandlung, z. B
mit Ceratophyllum demersurRotamogetonElodea canadensiand Vallisneria americang CRONK

& FENNESSY 2001). Typischeschwimmpflanzen mit denen in Wetlands in USA gute Erfahrungen
gemacht wurden, sindemna Spirodelaund Salvinig sowie amphibische Schwimmpflanzender
SpezieNelumbo luteaNymphoidesind Nymphaedibd.). Bei untergetaucht lebenden Pflanzen st di
Sensitivitdt gegenlber anaerobem Milieu zu bergbltgien.

Fir kéalteres Klima besonders geeignet sind von aleigefiihrten Pflanze®hragmites australis
JuncusElodea canadensi®otamogeton natansndLemna(NYQUIST & GREGER2003). Generell ist
aber bei Sumpfpflanzen die Nachlieferung organisGubstanz zum Substrat gering, was besonders
hinsichtlich einer Langzeitwirkung nachteilig iSKOUSEN 2002). Die Kriterien der Pflanzenauswahl
wurden ausfihrlicher durch das ,Interstate Techgyland Regulatory Council (ITRC)“, USA, in
einem Leitfaden zu Phytotechnologien dargestelRC 2001); eine Anleitung zum Einbau der
Pflanzen ist in einem weiteren Dokument enthaltéFRC 2005). Bei der Aufstellung eines
Bepflanzungsplansist es ratsam, Referenzflachen am EinsatzstaadaontVergleich heranzuziehen
(ibd.).

Nach der Bauausfuhrung kann dBeschickungdes Wetlands erfolgen. Erst dann werden Pflanzen
eingebracht. Zu Beginn der Vegetationsperiode, d@itigen Frihjahr, sollte die Vegetation mittels
Saatgut angelegt werden oder Pflanzen aus bes&h&tdndorten bzw. Anzuchtplatzen umgepflanzt
werden (ITRC 2005). Einzusetzende Wurzel- und Rhiftanzen werden auf ca. 20 cm Sprossléange
gekirzt, reife Stamme werden auf weniger als 30Lémge zuriickgeschnitten fDIS 1998). Eine
andere Mdglichkeit ist die Einbringung von samemd uvurzelhaltigem Substrat ¥UIST &
GREGER 2003). Stecklinge werden mit ihrem Wurzelbereichf alie Tiefe des erwarteten
Wasserspiegels positioniert; der Abstand zwischerzeipflanzen kann zwischen 0,3 und 1,2 m
betragen (UEPA 1993). Es sollten mindestens 60 % der Wetlant# mit Pflanzen bedeckt sein
(KADLEC & KNIGHT 1996). Der Wasserstand soll in deflanzphase iiber die Substratoberflache
reichen, um das Anwachsen zu férdern und auch Whkrgderzuhalten; dieser hohe Wasserstand
wird zudem fur die ersten Wochen (BPA 1993) bzw. sogar die ersten zwei Vegetationspen
empfohlen (GLLER 1998). Wahrend deEtablierungsphasesolite gediingt werden, da N und P oft
limitiert sind (s. Zitate in RHARDSON & VEPRASKAS2001). Mindestens wéhrend der Anwachsphase
sollten folgende kritische Faktoren regelméRig waeht und ggf. reguliert werden YRUIST &
GREGER 2003): Stress durch Wassermangel oder UberflutiMgngel oder Uberangebot an
Makronahrstoffen (N, K, P) und Mikronahrstoffen (fég, Mo), Sauerstoffverfligbarkeit, pathogene
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Keime und pflanzenfressende Organismen sowie kbctad Stressfaktoren. Eine hoheSH
Entwicklung aus der mikrobiellen Sulfatreduktionnkaauf Bodenorganismen und Makrophyten
toxisch wirken (8HEFFER & SCHACHTSCHABEL 2002). Bei ausreichendem Wachstum kann nach
sechs bis acht Wochen mit der Wasserreinigung legonverden; erst gegen Ende der zweiten
Vegetationsperiode zeigt die Vegetation die optimadistung (UEPA 1993) Phragmiteserreicht in
Europa nach drei Jahren die volle Wurzeltiefe3 1998).

6.2.4.5 Anregung mikrobieller Aktivitat

Mikro- und Makroorganismen in einem Wetland entwicksich auch ohne Eingriffe selbsténdig.
Gewohnlich dauert es jedoch, bis die mikrobioloigesc Aktivitdt zufriedenstellende
Eliminationserfolge fur Schadstoffe bewirkt. Beiddr wurde es bisher nicht nachgewiesen, dass
Bioreduktion in kiinstlichen Wetlands funktioniefiir die dazu angestrebte Sulfatreduktion wurden in
diesen Wetlands dagegen teilweise unbefriedigendghbBisse gezeigt (vgl. Kap. 3.3.2.2). Mit
Biostimulation und Bioaugmentation wird versuckdsanikrobiologische Inventar eines Standortes zu
steuern, was aber nur bedingt mdglich ist. Zwischdem dadurch hervorgerufenen Vorteil des
beschleunigten Schadstoffabbaus und den erhodhtesteiodieser biologischen Verfahren ist
abzuwagen. Weiterhin ist zu beachten, dass es bah einer kontinuierlich erforderlichen
Biostimulation um eine aktive SanierungsmafRnahnneléia

Zur Erhohung der Reaktionsratenkdnnen aktive Mikrobenstamme oder Spezies einettads vor
Ort gezielt in ihrer Aktivitdt oder Anzahl angeregterden. Bei derBiostimulation werden
metabolisierbare Substrate, die organischen Kotd#nsnd andere Nahrstoffe anbieten, id. R. als
Flussigkeit extern in den Aquifer zuzugeffer(vgl. Kap. 3.4.5.2). Bei Laborversuchen mit
Flutungswéssern der Wismut GmbH, die auf diesemzRxiberuhten, wurde eine erfolgreiche
Reduktion der Urankonzentration vor allem danniete wenn mit Na-Lactat und Trimetaphosphat
stimuliert wurde (MDEL & LuTzE 2000). Lactat ist jedoch relativ teuer. Versuchié Methanol
waren weniger erfolgreich (frdl. mdl. Mitt. F. Digls, Wisutec GmbH, 04.03.2004). Untersuchungen
mit sulfatreduzierenden Bakterien zeigen weiterkliass ihre Aktivitat erst merkbar einsetzt, wenn
neben organischem Substrat auch Sulfat angeboten(kuiND et al. 2000). Biostimulation kann mit
sogenannten ,push-pull-tests* durchgefuhrt und Hemu iberwacht werden, wie in zahlreichen
Studien im Zuge des NABMRProgrammes des U.S. Department of Energy (DOEX aunc
Zusammenhang mit Urankontaminationen erfolgreicteimg wurde (HAzEN et al. 2003, [9RTH et al.
2004). Die erhohte Aktivitat der Mikroorganismerhsemt primar mit der Dauer der Anwendung
gekoppelt zu sein. Deutlich wurde aber ein Wechsealer Mikrobengemeinschaft, wenn durch die
Zugabe von Biostimulantien das Milieu primar zugens ,bakterienfreundlicherer* pH-Werte
(NORTH et al. 2004) oder aber, pH-unabhangig, zugunsieer eerhdhten Aktivitat spezifischer
Bakterienstamme geéndert wurdeNpERSONet al. 2003). An urankontaminierten Standortennien
die Aktivitdt von Spezies deGeobacteraceaaurch die Zugabe von gelostem Acetat angeregt
werden, was rasch zur Abnahme von geldstem Urarteflisowie zur absoluten Dominanz dieser
Eisenreduzierer (WDERSON et al. 2003, MRTH et al. 2004). Nach rund 50 Tagen kontinuierlicher
Acetatzugabe &nderte sich aber das bakterielle dftmsn zugunsten von Sulfatreduzierern und
wurde schlielich von Spezies dBesulfobacteraceaalominiert. Gleichzeitig fiel wieder mehr
geldstes Eisen und Uran anNBERSON et al. 2003). Diese Gelandeuntersuchungen vercleer,
dass anhaltende Biostimulation adkiive* WasserbehandlungsmaflRinahme die Festlegung von Uran

6 Man spricht dabei auch von intrinsischer Bioreratidn.
4" Natural and Accelerated Bioremediation ReseardkBIR) Program, U.S. Department of Energy (DOE).
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Uber Reduktion bewirken kann. Die Malinahme ist gadiour erfolgreich, so lange die ,richtigen*
Mikroorganismen angeregt werden. Im Feldversuch ditversagt, als der natirlichen Abfolge
mikrobiologischer Reduktionsprozesse nichts entogestellt wurde; bei der Sulfatreduktion, die auf
die Eisenreduktion folgte, konnte Uran nicht wéiterals Elektronenakzeptor genutzt werden (ibd.).
Ob langfristige Erfolge in der Uranreduktion durBliostimulation mdéglich sind, bleibt weiteren
Studien vorbehalten. Mit dieser aktiven BioremediemalRinahme kann immerhin zur
Prozessidentifikation beigetragen werden.

Im Unterschied zur in-situ-Stimulation kann versueflerden, im Labor vermehrte mikrobielle Spezies
einmalig vor Ort zu implementieren (Zitate ikGSEN 2002), was den hier angestrebpassiven
Losungsansétzen deutlich naher kommt. Fir did&eaugmentation werden spezifische
uranabbauende Bakterien zuvor vom Standort isaliger aus Sammelbanken entnommen und nach
der Vermehrung in das Wetland infiltriert (SLUG 2Q0OAIs problematisch erweist sich, dass sich die
Mehrheit der Bakterien im Umkreis weniger Zentimet®n der Einbringstelle festsetzt (ibd.).
Daruber hinaus ist noch unklar, inwieweit die Anfmpy langfristig erfolgreich ist. Es ist zu
befirchten, dass die eingebrachten Spezies von ien Wetland bereits vorliegenden,
mikrobiologischen Gemeinschaften rasch zuriickgegirawerden. Dieses Uberwachsen der
zugegebenen Mikroorganismen durch die autochthakeofbra wurde bereits in kiinstlichen ,Uran-
Wetlands" beobachtet (pers. Mitteilung A. Kiichlé¥jsutec GmbH, 02.04.2003).K8USEN (2002)
zitiert derartige Beobachtungen bei der Behanditypischer AMD. Bessere Erfolge wirde die
Auswahl und Anreicherung natirlich vorkommender naiikologischer Populationen erzielen, und
eben nicht nur einzelner Spezies.

Auch die periodische Bioaugmentation von Spezetisst eine Mdglichkeit, deren Prasenz konstant
zu halten; diese MalRnahme der Biomasseerhthung ewutsbreits erfolgreich bei
Sanierungsmaflnahmen angewendet (SLUG 2000). Béidhaereise erfordert sie aktive Eingriffe.

6.2.5 Betrieb und Monitoring

Um einen optimalen Betrieb eines kiinstlichen Weldaarreichen zu kénnen, missen noch weitere
konstruktive MaRnahmen beachtet und teilweise setémwend der Bauphase umgesetzt werden. Es
ist davon auszugehen, dassrreinigungsstufen erforderlich sind, damit ein Zusetzen des Subedrat
vermindert wird (z. B. GLLER 1998). Das Verstopfen des ,Filtermaterials” isi Wweitem das gré3te
konstruktive Problem von kunstlichen Wetlands, ieneh signifikant vertikale Durchstromung
stattfindet (IANGERGRABERet al. 2003), wie das bei Kompostwetlands der iBalDiese Problematik
wurde bei Pilotstudien an Laborwetlands aufgegnifidie sich mit Ursachen und MaRnahmen gegen
.clogging” befassten (ibd.). Als Hauptursache wurd partikulare Eintrag von Feststoffen in das
Wetland erkannt. Wenn das Substrat der Pilotanlafygch eingetragene Partikel verstopft war,
genigte eine Erholungsphase von 14 Tagen ohne né&ietmag suspendierter Partikel, bis das
Wetland wieder voll funktionstiichtig war. Da so abrupter Stillstand des Feststoffeintrags in
Wetlands nicht von Natur aus mdglich ist, wird emechanische Vorbehandlung des kontaminierten
Wassers als essenziell angesehen (ibd.). Méglitthkeiaftr sind Absetzbecken oder Filterstrecken,
die in langeren Zeitabstanden regeneriert werderssemni Gegen das mogliche Zusetzen des
Substrates durch Biofilme kann versucht werden, Bierchstromung so einzuregeln, dass
sbioclogging” vermieden wird. Méglicherweise wirdas aber aktive Eingriffe durch ein periodisch
verstarktes Durchspllen erfordern. Eine anderersir ist, Bakterienstamme mit starker
Schleimproduktion zu vermeiden AMDEVIVERE & BAVEYE 1992). Die Gefahr des Zusetzens
scheint also ein Hauptfaktor sein, der dem eirgfréfen Betrieb kiinstlicher Wetlands hinderlich ist
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Zur Aufrechterhaltung der biochemischen Prozesssnam ,Uran-Wetlands® ist es notwendig, dass
eine permanent@/assersattigungbzw. Flutung des Substrates gewéhrleistet wircthNMOUNGER et

al. (2002) soll das in den meisten Klimazonen niglieu schwer zu erreichen sein. Konstruktive
MaRnahmen zum Management des Wasserstands umf#&sdienoder Damme. Noch wirkungsvoller
sind diese Randerhéhungen, wenn sie zentripetalréduvorrichtungen in das Wetland hinein
enthalten, oder ggf. auch einfache HolzschleuseBPER 2002). Als Wasserspeicher dient ein
separates Riickhaltebecken oder z. B. ein wassétgefRinggraben in der ansteigenden Umrandung
des Wetlands, aus denen das Wetland bei abnehmendiuss weiterhin gespeist werden kann.
Uber diese Pufferzonen kann im Wetland permanerti@her Wasserstand gesichert werden. Weitere
Konstruktionsausfiihrungen sind in diversen Fachéfitbnthalten (WWKE & JOSE 1996, BENSTEAD

et al. 1997, ROOKS & AGATE 2001).

Uber den erfolgten Anlagenbau ist zum Ende der Bmiten eine umfassend@okumentation zu
erstellen, in der auch auf weitere Zusténdigkeiteingegangen wird (ITRC 2003). Diese
Zusammenstellung ist fur Genehmigungs- und Uberumgsbehérden sowie weitere
Interessensvertreter von Relevanz. Berichte simdefevon der nachfolgenden Uberpriifung und
Uberwachung (,Monitoring®) anzufertigen (ITRC 200%)ie darin gelieferten Daten demonstrieren
den Behdrden die Leistung der Systeme. Speziellenitohingpléane sollen bereits in der
Genehmigungsphase vorgelegt werden und einen fri@teehdieser MalRnahme vorsehen.

Die Einhaltung der Reinigungsleistung in Form von Abgabewerten muss bei jeder
Wasserbehandlung in festgesetzten Zeitabschnitietiddliert werden. Bei naturnahen Systemen wie
Wetlands sind Leistungsschwankungen allerdings mmeielbar (WOLKERSDORFER & Y OUNGER
2002), weshalb die Reinigungswirkung als Effekigiémer Zeitspannen gesehen werden muss. Diese
langen Zeitintervalle fur Leistungskontrollen koamt  prazise Aussagen zZu
Konzentrationsentwicklungen bzw. einhaltbaren Alayedrten erschweren, und damit auch die
Abstimmung mit Genehmigungsbehoérddrangzeituntersuchungen idealerweise kombiniert mit
numerischemModellierungen, sind fir eine Verbesserung der Aussagenprazisiomgéanglich.

Eine  weitere  Mdoglichkeit  bietet die Kontrolle  mie biologischer  Signale.
Schwermetallkontaminationen fihren oft zur Entstehureaktiver Sauerstoffspezies, die bei
Mikroorganismen und Pflanzen in einem belastetemif&q typische Stresssymptome hervorrufen
kdnnen (BERGMANN et al. 1999, KWTHE et al. 2005). Es wurde gezeigt, dass Ektomykoarhiz
Bildungen auf diese reaktiven Spezies mit einere@pression reagieren RAUSE 2005). Daraus
leitet sich die Strategie ein@omonitorings ab, wobei derartige, fur Stress symptomatischeeGen
den Fortschritt einer Sanierungsmaf3nahme abbildent&n (KOTHE et al. 2005).

Generell kann man in einem Wetland mithilfe einesaags regelmaRig durchzufihrenden
Monitorings die meisten Probleme friihzeitig erkennen und datdandmanagement anpassen. Diese
Korrektureingriffe sollten wiederum in ihrer Auskimg auf den Betrieb Gberpruft, dokumentiert und
zweckdienlich Uberarbeitet werden (ITRC 2005). Hierartiger interaktiver Prozess ermdglicht
letztendlich ein optimales Management des Wetlamub ist fir wissenschaftliche Fragestellungen
(Kap. 3.4.5.6), insbesondere aber auch fir die itatin der Anfangsphase unumgénglich. Die
wichtigsten EinflussgréRen auf die Wasserbehandlsimgl wahrend dieser Phase héaufig zu
Uberpriifen; Wasserstédnde, Niederschlage und Hijefleeim Substrat taglich, physikochemische
Parameter wdchentlich, die chemische Wasserqualitdéten Zu- und Abflussstellen monatlich bzw.
vierteljahrlich (ITRC 2003). Zu Uberwachen sindidser hinaus Substratmachtigkeiten an kritischen
Stellen, die Funktionalitdét der Zu- und Ablaufvohiungen, die Vegetation hinsichtlich ihrer
Entwicklung, GroRe, Vielfalt, Gesundheit und evetier Schadlinge, der Bestand von Makrofauna,
Spuren von Erosion und anthropogene Beeintrachfigun Saisonale Schwankungen in der
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Reinigungsleistung missen im Rahmen der angestréliigabewerte bleiben, und die akkumulierten
Schadstoffe, die Gber Boden- und Pflanzenanalytikrfassen sind, durfen den Wetlandbetrieb nicht
systematisch beeintrachtigen. Ebenso darf kein heelsd Okologisches Risiko z.B. durch
Anreicherungen in Pflanzen entstehen. In den béthi des ITRC (2003, 2005) sind zahlreiche
Kriterien des Monitorings umfangreich erlauterte@ntstandeneosten aus Konstruktion, Betrieb
und Gesamtsystem kdnnen mit dem Anlaufen der Waesandlung erfasst werden, wobei sich die
Betriebskosten immer noch &ndern werden. Kosten dig Uberpriifung, aber auch fir
Wartungseingriffe werden sinken, wenn die Vegetatoisgereift ist. Erfahrungen zeigen, dass bei
Wetlands zur Wasserbehandlung ab der vierten Viégresaeriode gewdhnlich nur noch Inspektionen
im Frihjahr und Herbst notwendig sind (ITRC 200Bf kann also von einem regelmafigen
Monitoring wahrend der ,Kindheitsphase* des Wetlndu einem periodischen Monitoring
Uibergegangen werden, mit dem trotzdem noch sa&s&iftdkte erfasst werden kdnnen.

6.2.6 Regenerationsfahigkeit, Nachsorge, Nachfolgelésunge

6.2.6.1 Zukunftsperspektiven eines Wetlands

Jedes Konzept fur ,treatment wetlands" muss bemite Skizze Uber die zukunftiggtilllegung
enthalten (YOUNGER et al. 2002). Neben Fragen zur Regenerationsféhitpeinhaltet das Angaben
zur Wartung (Kap. 6.2.6.3), zur Nachsorge in- odersitu, dariiber hinaus Uberlegungen zu
Verhaltensstrategien beim Versagen des Systems. (B&p6.4). Ambitionierte Verfechter der
Wetlandtechnologie streben demgegenuber die Visingzeitstabiler Wetlands an (z. BEbIN &
NAIRN 1993), die nach etwa einer Dekade mit aktiv orgjarter, ,passiver* Wasserbehandlung
schlie3lich ohne weitere Eingriffe sich selbst ldmsen werden kdnnen (frdl. mdl. Mitt. S. Hurst,
Sachsisches Landesamt fir Umwelt und Geologie LfLB3)5.2005). Im Unterschied zur Stilllegung
wird dabei die Behandlung nicht beendet bzw. detr&g kontaminierter Wéasser nicht aufgehoben.
Dagegen wird das Wetland in die Umgebung volls@neingegliedert und dient weiterhin als
Akkumulationsgebiet. Diese Sichtweise ist nicht adie Bildung neuer Verwahrungsflachen
ausgerichtet, sondern auf neléertflachen. Das Ziel fir die ferne Zukunft kdnnte hier eine
Landschaftsflache sein, die auZbsatzfunktionen erfiillt, von Hochwasserschutz tiber 6kologische
Werte bis zur Bereitstellung nachwachsender Rolest@igl. GELLER 1998). In geologischen
MaRstaben koénnte sich aus ,Uran-Wetlands® soga meueJranlagerstatte bilden, falls der Gehalt
infolge der Akkumulation aus der Wasserphase hectug ist. Inwieweit diese Visionen verwirklicht
werden kdnnen, kann mangels geeigneter Studienmobhabgeschétzt werden.

Die Ausweisung eines Wetlands &laturschutzgebietware in Deutschland eine Zielsetzung, mit der
diese Flachen durch zusétzliche Auflagen vor Effegrigeschiitzt werden kénnten, andererseits auch
das Risiko vermindert ware, dass sie genutzt od#ontrolliert abgeerntet werden wirden.
Gleichzeitig kann die Bevolkerung direkt Uber Nutzend Schattenseiten dieser Technologie
informiert werden. Méglichedkologische Gefahren die von vollbeladenen ,Uran-Wetlands"
ausgehen, betreffen tiberwiegend die aquatischeaRaienWasservogel oder Amphibien, v. a. bei der
Ingestion von Sediment. Untergetaucht lebende TigeeFische sind bei anaerobem Milieu ohnehin
nicht lebensfahig. Pflanzenfresser sind maRig gdéihda Phytoakkumulationsraten fir Uran und
insbesondere der Transfer in den Spross nicht Isethh sind. Aus der Inkorporierung droht bei
ungeschitzten bzw. nicht gekennzeichneten ,UranaNeés“ zuséatzlich ein Transfer in hohere
Nahrungsebenen und ein rdumlicher Transport. Zaltdtrieren mindern diese Gefahrdung (vgl. Kap.
3.4.4.1). Ein erhohtes Strahlungsrisiko kann befenoUranbeladung durch uranhaltigen Staub
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erwachsen, der inkorporiert werden kann, und ebdosch Produkte der radioaktiven Zerfallsreiche,
wobei besonders das lungengangige Radon probl@matist. Kritisch im Sinne einer
Gesundheitsgefahrdung ist das i.d.R. nur bei holSaubentwicklung und bei einer
Langzeitexposition. Daher missen ,Uran-Wetlands" eimer Art Altlastenkataster verzeichnet
werden, um auch fur zuklnftige Generationen lola&l@r zu sein. In diesem Zusammenhang ist der
Schutz vor unkontrollierter Uberflutung von Bedexgys. Kap. 6.2.6.4).

Die Leistung eines Wetlands hat eine Reihe konitierungen (SCHNOOR 2002, ITRC 2003). Die
wirksamen Reinigungsprozesse im Wetland verlauéergdam und zeigen saisonale Unterschiede.
Insbesondere bei langen Trockenperioden und Raltteerung wie im Winter sind Leistungseinbuf3en
zu beflrchten. Effiziente Systeme benétigen daslativ grofl3e Flachen, die Leistungsschwankungen
auffangen koénnen. Unangenehme Gerliche und Insektgédsme konnen eventuell Grund fur
Proteste liefern, ebenso zu geringe Aufklarung imbégliche Risiken durch ein ,Uran-Wetland“. Die
Akkumulation von Uran und ggf. anderer Schadstafiess in der aktiven Betriebsphase regelméRig
dokumentiert werden, und ein noch unausgereiftedaW erfordert oftmals auch Wartungsarbeiten
(s. u.), um die volle Leistung zu erbringen. Insges sind Wetlands nicht zweckmaRig, wenn die
Urankonzentrationen innerhalb kurzer Zeit bestimmAtgforderungswerte erreichen missen. Bei
Auflagen, die in einem langeren Zeitintervall zdiliden sind, sind Wetlands dagegen gut geeignet,
vor allem, wenn mit einer langfristigen Behandluagfgrund fortwahrend zustréomender, dabei
geringer Kontaminationen zu rechnen ist (s. a. IZRG3).

6.2.6.2 Regeneration eines uranbeladenen Wetlands

Mit Aufnahme des Betriebs eines ,Uran-Wetlands“ibegdie Akkumulation von Uran und fuhrt im
Laufe der Zeit zu einer hoh@eladung des Wetlandsubstrates. Sorptions- und Prazipispimzesse
sind i.d.R. reversibel. Daher scheint es notwgnddas Wetlandsubstrat, in dem die
Reaktionsprodukte gespeichert werden, und die akkerten Produkte aus dem Wetland zu
entnehmen um eine erneute Gefahrdung des Grundwassers rhindern (£HERER et al. 2000)
(s.u.). Diese Notwendigkeit ist abhangig von dé¢ab8itat der festgelegten Spezies und der
Geochemie des Grundwassers. Anders kann es sichltegr, wenn Uran durch Transformation, also
eine ,reduktive Fallung“, stabiler, moglicherweiseeversibel festgelegt wird. Redoxprozesse laufen
oft nur in eine Richtung ab, wodurch eine sehr h&tabilitait gegeben sein kann. Unter dieser
Voraussetzung ist der Austausch des Wetlandsuestratr erforderlich, wenn FlieBpfade verstopft
sind oder die Reaktivitat der Oberflachen deutlgischwécht ist (ibd.). Damit ein Wetlandsubstrat
nicht mit Prazipitaten oder sorbierten Feststoffdverhauft wird, ist eine Nachlieferung neuer
Austauscherkapazitdten notwendig, oder eine akWiederherstellung des Substrates durch
Laugungsschritte. Die Extraktion von Uran aus Boédmrgbaulich, industriell oder militarisch
genutzter Gebiete gelang in Batch-Experimentenylitm NaHCQ-Ldsung (pH 8,4) mit grolRem
Erfolg; dabei nicht extrahierbares Uran (6 — 80Wi)d als immobil angenommen {RLIPS et al.
1995). Auch das typische Substrat Torf kann fiirrdedsten Metalle gut gelaugt werden, in diesem
Fall mit Sdure, sodass eine Regeneration der Bgenakne erwahnenswerte Leistungseinschnitte
gelingt (BROWN et al. 2000). Von RuJILLO (1991) wurde bei Versuchen u.a. mit Torf-
Festbettreaktoren beobachtet, dass nach der Aitfbegedie Sorptionskapazitat sogar noch anstieg.
Vermutete Ursachen hierfiir sind eine erhéhte P@tosach der Sdurebehandlung oder eine geanderte
Mikrostruktur der Biomasse. Chrom wurde bei andeperimenten dagegen so stark an Torf
gebunden, dass anstatt einer Rickgewinnung nur Emteorgung durch Verbrennen mdéglich war
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(SHARMA & FORSTER1993). Der Eingriff mit Laugungsschritten widelisht jedoch dem ,passiven”
Prinzip und ist bei typischerweise Uberfluteten Kostwetlands auch schwer auszufiihren.

Ahnlich verhalt es sich mit einer extern&lachlieferung organischer Oberflachen. Versuche mit
Wetlands, bei denen festes, organisches Materied exgesetzt wurde, um die Sorptionsoberflachen
temporar zu erneuern, waren kurzfristig erfolgregber die Effizienz ist rasch abgeklungemafk

et al. 1995, und weitere Zitate ik@JSEN 2002), sodass das keine echte Regenerationsmiigtich
darstellt. Ohne externe Eingriffe kann die Erzeugneuer Austauscherplatze prinzipiell auch durch
die Vegetation erfolgen; die Dauer des Abbaus vakigphyten im anaeroben Milieu erschwert das
etwas (Kap. 3.4.5.3, 3.4.5.5). Bisher wurde estnichder Anwendung gezeigt, ob diese interne
Substratnachlieferung ausreichend ist. Laborergsbniaus Experimenten mit Wetlandbdden
verleiteten BELOBOLINA et al. (2003) zu der Annahme, dass neben maknsphgn Oberflachen
auch ein intensives Mikrobenwachstum, ggf. biostient mit flissigen organischen
Elektronendonatoren (vgl. Kap. 6.2.4.5), Uber nBigsorptionsflachenzur Uranfixierung beitragen
kann. Es ist gut vorstellbar, dass dieser Ansaterdnternen Nachlieferung von Austauscherpléatzen
rein ,passiv‘ Uber ein dynamisches System aus \atiget und Mikrobiologie umsetzbar und auch
nachhaltig erfolgreich wére.

Eine reiche Makroflora kann ihrerseits durch dentfag von Sauerstoff in die Rhizosphare den
aeroben Abbau der organischen Substanz unterstitpeh somit die Oberflachenproduktion
beschleunigen. Auch ander&khizosphareneffekte (vgl. Kap. 3.4.4.3), z.B. organische
Rhizodepositionsprodukte, haben indirekt Anteil ader Regenerationsfahigkeit eines
Kompostwetlands. Pflanzen bewirken auf diese Weisen Anstieg der Mikrobenzahlen und -
diversitat (MDORMANN 2001), womit eine Reihe von FixierungsmechanisifienUran gefordert
werden. So kann Uran durch eine etablierte Flord Mikrofauna in Ergénzung zur sorptiven
Festlegung (co-)metabolisch reduziert und mineeatisverden, wobei Austauscherplatze entladen
und regeneriert werden.

6.2.6.3 Aspekte der Nachsorge bzw. Wartung

Trotz der Bezeichnung erfordern Wetlands der degesi Entwicklungsstufe als sog. passive
Strategie eine aktive Nachsorge durch eine selteber periodisch&Vartung (vgl. Kap. 3.1.2).
Wartungsschritte erstrecken sich aber nicht nur dleeRegeneration des Substrates, sondern auf alle
Maflnahmen, die modglichen negativen Entwicklunges bgdrologischen Regimesund der
Bepflanzung entgegenwirken. Nachsorge in Form von Wartungsifieg, ggf. auch eine
Nachfolgeldsung, muss aber vor allem dann getroff@rden, wenn dieReinigungswirkung
nachlasst, das Wetland also nicht planméBig funkiit Ist die nachlassende Reinigungseffizienz
eines Wetlands nicht auf behandelbare Faktoren diee Uberfillung mit Uranpréazipitaten,
FlieBhemmungen oder ein saisonal herabgesetztesfld@benangebot zurtckzufihren, wird es
problematisch, da nicht mit den o. g. MaRnahmeemnegert werden kann.

Einige Probleme konnen jedoch mit einfachen Waergyriffen behandelt werden. Wurde das
Substrat kompaktiert oder verstopft, kann vorsgdgi Auflockern hilfreich sein. Falls beim
Monitoring erkannt wird, dass uranhaltige Partikeln Uranprazipitaten bis hin zu Biomassepartikeln
mit internen Uranakkumulationen, resuspendiert umgsgetragen werden, muss am Ablauf
konstruktionstechnisch in d&$ieRregime eingegriffen werden.

Eine Gefahrdung kann von invasiven Pflanzen ausgetie die vorgesehenéegetation verdréangen.
Hier muss rasch mit gartnerischen MaBnahmen winJand Neubepflanzung interveniert werden.
Dagegen muss das ungeplante Abgrasen der Vegetatich Ganse, Rehe usw. verhindert werden,
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beispielsweise durch Z&une. Auch ,kosmetische* RRrob wie Geruchsbelastigungen und
Insektenbefall miissen im Zuge einer Nachsorge Miitaverden. Unangenehng@ertiche durch
verwesendes organisches Material sind im anaerdlilEnu nicht zu vermeiden. Sie kdnnen eventuell
verringert werden, indem verfaulendes Holz uswfeent wird. FirInsekten bieten stagnierende
Wasserflachen in  Wetlands ideale Voraussetzungem ZBruten, wodurch unangenehme
Insektenschwarme erwachsen kénnen. Hier hilft eégeschottete Becken riickzubauen und eine
gleichméfige Durchstrémung zu fordern. Auch (Wapgégel und ggf. Amphibien kénnen die
Muckenplage einddmmen.

In bisherigen Anwendungen zeigten kiinstliche Weltamit organischem Substrat, beispielsweise aus
SphagnunrMoosen, generell eine begrenzte Riickhaltekapafiititiran. Als Ursache kommt die
Beladung allerSorptionsoberflachen oder nachlassende Sulfatreduktion in Frage. AdHilerfir
kdnnen uranakkumulierende Wetlandpflanzen bietedern sie als temporare Speicher zur
Wasserreinigung beitragen (vgl. Kap. 3.4.4.3). Bseghytoextrahierte Uran kann dann mittels Ernte
der Pflanzen oder Baumschnitt entfernt werden, wakie weiteres Rickgewinnungs- oder
Entsorgungskonzept vorzusehen ist. Andererseits1 Kdran bei Baumen aus den abgefallenen
Blattern remobilisiert werden. Diese Beobachtungffaet wiederum die Mdoglichkeit einer
ergdnzenden Strategie, z. B. den Einsatz @aotextilien speziell zur biochemischen Festlegung
oberflachennah eingetragenen, leicht verfiigbarem&J(&RKIZ & BLUNDY 2003), oder technischer
Vorrichtungen zur Aufsammlung der abfallenden Bitt

6.2.6.4 Mogliche Nachfolgeldésungen

Falls in einem kunstlichen Wetland dieaktionsraten der Sulfatreduktion rapide nachlassen, sind
die Ublichen Wartungseingriffe zur Substratregesrarig (s. 0.) eventuell nicht ausreichend. Es
werden alternative Lésungen oder Nachfolgeldsurigmdtigt, die entweder vor Ort die dauerhafte
Stabilitat des akkumulierten Urans gewahrleisten, oder emedhme und/erwahrung vorsehen.
Langfristiges Ziel ist die Entwicklung sich selbstegulierender Systeme, die keine
Entsorgungseingriffe erfordern.

Als MalRnahme gegen abnehmende Reduktivitat im gatbdginnten Erfahrungen aus der bisherigen
Anwendung vorBioreaktoren genutzt werden, die bei kontaminierten Bergbaueraissbenfalls als
passive Methoden mit sulfatreduzierendem Milielgesetzt werden (WRNER et al. 2002, YWUNGER

et al. 2002, SUKAMOTO et al. 2004). Es soll sich dabei nicht um eingedtachfolgelésung handeln,
sondern um den Versuch, Erkenntnisse aus einerr@mdBechnologie umzusetzen. Geeignete
Bioreaktoren kdnnen eine besténdige Reduktionshateh kontinuierlichen Substratabbau gewahren,
vor allem auch mit einer optimierten Hydrolyse dénocellulose, wie BLLES (2004) aus Studien
mit mehr als drei Jahren Dauer ableitet (vgl. K&g.5.2). Ein Nachteil ist die hohe,$Produktion
(HONEYMAN et al. 2004), infolgedessen das Substrat durchalidelfide zu verstopfen droht (vgl.
Kap. 3.4.5.5). Momentan befindet sich eine vieigiuSulfatreduktionstechnologie fiir Bergbauwésser
(IMPI-Prozess, ,integrated managed passive treatrpescess®) in Entwicklung (RLLES et al.
2004). Hier sind Einzelreaktoren mit Zwischens¢bnitvorgesehen, mithilfe derer Sulfidschwefel,
oxidiert zu 8, aus der Behandlungskette entfernt wird. Unklaiti) inwieweit diese Schritte als
wirklich passive Methode erfolgen kénnen, bei dier\Wartung minimiert und auf lange Sicht sogar

“ Durch die Kombination unterschiedlicher Reaktormied und ein zielgerichtetes Design beziiglich
Substratauswahl, Substrateinbau und FlieRregelwiwirg der IMPI-Prozess eine langfristig effiziente
Sulfatreduktion zu ermdglichen
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eingestellt werden kann, und welche Langzeitpetsgek sie bieten, im Sinne grof3erer Bioreaktoren-
Module.

Ein aktiver Ansatz ist diedirekte Forderung der Uranreduktion Uber technisierte
BioremediationsmafRnahmen, z. B. die Einbringung ekr Elektronentransporter in Bakterien
fungierendenCytochrome anstelle vollstandiger Bakterien I(WEL & LuTzE 2000) (vgl. Kap.
3.4.3.4 und 6.2.4.5). Diese Enzyme konnen auclersalls Redoxkatalysatoren in der Uranreduktion
wirken. Der Einsatz isolierter Cytochrome hat enésdende Vorteile, da keine mikrobielle Biomasse,
die oft ein Zusetzen des Substrates nach sich, petduziert wird und die Milieubedingungen nicht
auf das Uberleben empfindlicher Mikroorganismen gatishtet sein miissen. Die technische
Umsetzung sieht ein Befestigen der Enzyme auf eiperdsen Filtermaterial und das Einbringen
dieser Kartuschen in den Grundwasserstrom vor)(ibthch starker biotechnologisch basiert ist die
Uranreduktion durchPorphyrine, heteroaromatische Komponenten der Cytochromege otias
umgebende Protein. Sie kdnnen &auBerst niedrigetimegledoxpotenziale erzeugen und zeigen
deutlich schnellere Reaktionsraten als ein Bakteridas Cytochrome als Elektronentransporter
verwendet (ibd.). Prinzipielle Untersuchungen dedktionsmechanismen legen dar, dass Uran uber
Photoreduktion durch Zinn-Protoporphyrine bei Anerdit eines Elektronendonators, z. B. dem
Emulgator Triethanolamin, im aquatischen Milieu &iefwerden kann (BDELOUAS et al. 2000a).
Dabei wurde die Entstehung von Uraninitpartikel naitirchschnittich 10 nm Durchmesser
nachgewiesen (ibd.). Hinsichtlich der technischensBtzung werden durchstrombare Tragersubstrate
fir die Zinn-Porphyrine mit einer interenen Lichédle erwahnt (MWDEL & LuUTzE 2000). Die
Anwendung dieser aktiv unterstiitzten BioremediafionUran ist bisher, insbesondere in Wetlands,
noch nicht beschrieben worden. Auch hier bleibtlamkvelche Langzeitperspektiven diese Methode
anbietet.

Falls das Leistungsverhalten eines Wetlands nigddeneriert oder durch Wartungsschritte,
gegebenenfalls auch durch aktive Eingriffe, nicteuttich verbessert werden kann, sodass
Abgabewerte eingehalten werden konnen, sind fir deiteren Betrieb eines Wetlands echte
Erganzungsmafinahmen notwendig, beispielsweise zusatzlich eingebauteloRearrieren am
Ausfluss des Wetlands. Dieser Ansatz kdnnte diembinationen aus Wetlands und reaktiven
Wanden verwirklicht werden. Dabei kann jeweils Uranredaktals Hauptmechanismus angestrebt
werden, womit dem Wetland sozusagen ein ,Polizeifilnachgeschaltet werden wiirde. Reaktive
Wande, z. B. mit metallischem Eisen (zero valeon,rZVI) als Reaktorsubstanz zur Uranfixierung,
haben den Vorteil, dass sie als Reduktionsbargerh in grof3erer Tiefe in den Aquifer eingebaut
werden kénnen, wodurch die Oxidationsgefahr siSke. sind jedoch hinsichtlich der Mechanismen
ebenfalls noch ungeniigend untersuchoBACTEP et al. 2006). Daruber hinaus neigen sie zur
Passivierung und Sattigung der reaktiven OberflackldONEYMAN et al. 2004), sodass der
angestrebte Reduktionsprozess zum Erliegen komnemer@ll konnte die héaufig postulierte
Uranreduktion durch metallisches Eisen als wirksaltechanismus in ZVI-Wanden, und damit die
Langfristigkeit eines auf diese Weise ablaufendérckRalteprozesses, nicht nachgewiesen werden
(NouBACTEPet al. 2003, IMUBACTEP et al. 2005a, NUBACTEP et al. 2005b).

Méoglicherweise bieten reaktive Wande mit keramisch&assen eine langerfristige Perspektive. Auf
dem Sanierungsgebiet der Wismut GmbH wurden sdl¢éede im Pilotmal3stab fiir die Abtrennung
komplexierter Kontaminanten wie des Urans erfoldregrprobt (WSUTEC 0.J.). Dabei wurde das
reaktive Material namens Hedulit bis zur Marktreitmtwickelt. Dieses mit hydraulischen
Bindemitteln stabilisierte Titanoxidhydrat ist v. fir die Immobilisierung von Arsen und Uran
geeignet. Die wirksamen Prozesse werden nicht liitagenannt, es sollte sich aber um sorptive
Ruckhaltung handeln. Es wird von einer Behandluegggektive fur geringe bis mittelstarke

339



Kontaminationen tber mehrere Jahrzehnte ausgega(itog). Uranbeladungen bei Hedulit lagen
zwischen 1200 und 2000 mg/kg KzE et al. 2000). Noch deutlich héhere Uranbeladungerden

mit Carbion® (> 4000 mg/kg) erreicht, einem kostgensiven Kohlenstoffprodukt, das in ahnlicher
Weise in reaktiven Wéanden eingesetzt werden kdigeerfolgreich erwies sich auch Industrietorf
(ca. 1100 mg/kg) (ibd.). Zahlreiche Sorptionsvehguan verschiedenen Materialien (Tab. 2-1)
belegen eine hohe Effizienz, die Umsetzung in ja$sSysteme im GelandemafRstab erfordert
jedoch noch weitere Untersuchungsschritte (vgl..Rap.2.1).

Weiter erprobt wurde der Ansatz, Uran in ,permealB®denbarrieren durch chemische Reduktion
parallel zur mikrobiellen Sulfatreduktion zu immlidieren, was in einer Pilotanlage anhand
uranbelasteter Bergbauwasser in Bulgarien verfeigi (GROUDEV et al. 2000b, 8OUDEV et al.
2001a). Es handelt sich eigentlich um einen geseklten Reaktor zur Sulfatreduktion, der einem
aeroben Wetland vorgeschaltet ist. Dieser Reakio@Qrd m? Substratvolumen enthélt Pilzkompost
(vgl. Kap. 6.2.4.3), Kuhmist, Sagespane und Eisamsp Das System wurde mit u.a. mit
Sulfatreduzierern inokuliert und mit Nahrstoffengaimpft (GROUDEV et al. 2000b). Das anaerobe
System entfernt Uran und andere Bergbau-Kontanoimeti seit rund 3 Jahren effizient, wobei Uran
durch HS aus der mikrobiellen Sulfatreduktion chemischurgett werden soll (frdl. mdl. Mitt. Prof.
Dr. S. Groudev, University of Mining and Geologypfi@a, 12.07.2006). Der Beleg dieses
Mechanismus erfolgte nur indirekt auf Grundlageusegieller Extraktionen nach einem Protokoll
von TeSsIERet al. (1979), ein direkter Nachweis von U(IV)-Péragehlt jedoch bisher. Auch die
Sorption von Uran am Substrat soll beitragen. hmitich der Langzeitstabilitat wird damit gerechnet
dass das organische Material aus unterschiedli@eeichen des Reaktors jeweils nach einigen
Jahren erneuert werden muss. Insgesamt eroffrerdreaktor neben der Méglichkeit zur Ergédnzung
kiinstlicher Wetlands auch die Perspektive einer éimasig der Erfahrungen in ein Wetland-System,
das durch absterbende Vegetation neues Substrigtemiionnte, ohne dass Eingriffe notig werden.
Diesbezligliche Untersuchungen sind ausstehend.

Wird dagegen in Erwagung gezogen, anstelle teurgérzungsmafnahmen den Wetlandstandort
aufzugeben, ist ein-situ-Verwahrung des Wetlands zu erwéagen. Eine trockene Verwahwiag
bei Tailings wirde Konstruktionsdetails wie Entweissig, Abdeckung, Wasserfassung,
Neubegriinung usw. vorsehen, um das radiologiscki&dRzu minimieren. Fir Kompostwetlands ist
das unrealistisch, da eine Entwasserung organis@udsstrate schwer durchzufuhren ist und
nachfolgende Garungsprozesse das System unkaertballimachen wirden. Ziel sollte dagegen eine
anhaltende Wassersattigung sein, wobei der Waasdrdtontrolliert werden musste, um sowohl
Austrocknung als auch Austragung beispielsweisédbehwasserereignissen zu verhindern. Hier sind
hydraulische Vorrichtungen und Damme gefragt, wateiVerhinderung des Trockenfallens je nach
Standortklima ein langwieriges Wartungsproblem @élen kann. Eine lockere Uberschittung des
Wetlands und Bepflanzung mit flachwurzelnden Spezmellte den Austrag in Nahrungsebenen
deutlich einschréanken. Unter Umstanden ist eindantes ,Ausbluten-Lassen” eines uranbeladenen
Wetlands eine Mdglichkeit der ,kontrollierten“ Abgm unbedenklicher Urankonzentrationen in den
Vorfluter.

Kann aber die Stabilitat bereits festgelegter Upan®es im Wetlandsubstrat trotz aller Mal3nahmen
nicht aufrecht erhalten werden, und geht von eipdran-Wetland“ selbst ein erhdhtes, langfristiges
Geféhrdungspotenzial fir das Grundwasser aus, il ex-situ-Nachsorge zu erwégen. Das
komplette Wetlandsubstrat muss einschlielich dénadtenen Prazipitate entnommen werden. Eine
prinzipielle Moglichkeit ist die Rickgewinnung vasubstratgebundenem Uran durch Verhittung,
Pyrolyse, chemischen Aufschluss oder ExtraktioBRG4 2000). Die verbleibende Biomasse kann
dann in Biomasseheizkraftwerken energetisch veewertier aber kompostiert werden. Bei dieser
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Uranriickgewinnung sollte die lebende Vegetationdem Wetland entfernt und getrennt behandelt
werden. Dabei sind die Pflanzen mit Saure zu eidrah, wodurch eine Auftrennung in einen
konzentrierten, uranhaltigen Saureriickstand und wti®sliche Biomasse mdglich ist. Mit dem
Extrakt erhdlt man sorbierte Uranspezies und adstedUranprézipitate. In die Biomasse eingebautes
Uran wird dabei zwar nicht wiedergewonnen, doctsa@i&ehalte sind generell gering, sodass eine
relativ einfache Entsorgung der Biomasse moglithDs Pflanzenwurzeln bis zu 90 % aus Wasser
bestehen, sollte die Wurzelmasse zur Volumenverenimy getrocknet werden. Um die Wurzelmasse
nochmals um einen Grof3teil zu reduzieren, kann smarthermisch behandeln, bei unbedenklichen
Urangehalten auch kompostieren. Die Saureextrakiom auf &hnliche Weise am Substrat erfolgen,
um auch hier die organische und anorganische Sailmstsse vom uranhaltigen Extrakt abzutrennen.
Die behandelte Substratmischung kann kompostiet werwertet werden (z. BASAT 2000).
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