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1 Einleitung & Zielsetzung

Reaktive Wande sind eine Form von Reinigungswanden, bei denen in der Regel
elementares Eisen (Fe® zur in-situ-Sanierung von kontaminiertem Grundwasser
eingesetzt wird. Diese sogenannten Fe’-Reaktiven Wande wurden erstmals 1991 und
1994 in Form von Feldprojekten an den Standorten Borden (Ontario, Kanada) und
Sunnyvale (Kalifornien, USA) als passives Verfahren eingesetzt. Bis 2003 stieg die Zahl
der Anwendungsfalle in den USA auf ca. 60 bis 70, in Westeuropa auf ca. 20 bis 30 an
[BIRKE et al., 2003].

Vom Verfahrensprinzip her reagiert das in den Grundwasserleiter eingebrachte reaktive
Material mit den im Grundwasserstrom transportierten Schadstoffen. Eine aufwendige
und kostenintensive Foérderung des belasteten Grundwassers mit anschlieRender
Reinigung entfallt. Prognostiziert wurden hohe Langzeitstabilitdten dieser Reaktiven
Wande, wobei erst in letzter Zeit einige Untersuchungen auf das Langzeitverhalten
dieser Wande abzielen [KAMOLPORNWIJIT et al., 2003; KLAUSEN et al., 2003; VIKESLAND et
al.,, 2003]. Als mdgliche Faktoren, die die Langzeitstabilitit einer Reaktiven Wand
negativ beeinflussen kénnen, werden neben der Bildung von mineralischen Prézipitaten
auch mikrobiologische Effekte beschrieben [SCHERER et al., 2000]. Abh&ngig von der
Zusammensetzung des Grundwassers kann eine gesteigerte mikrobielle Aktivitat die
Porositat, infolge einer Biofiimbildung und der Bildung von Prazipitaten aus
mikrobiologischen Stoffwechselprodukten, und somit die hydraulische Leitféahigkeit der
Fe®-Reaktiven Wand herabsetzen. Positiv ware der Verbrauch des durch die abiotische
Eisenkorrosion gebildeten Wasserstoffs (H,), wahrend die Entwicklung von Methan
(CH4) und molekularem Stickstoff (N2) zur Bildung von Gasblasen und somit ebenfalls zu
einer Herabsetzung der hydraulischen Leitfahigkeit fihren kann. Eine Kombination von
mikrobieller Aktivitdt und Préazipitation auf der Eisenoberfliche kénnte zu einer
verringerten Reaktivitat flihren und somit das Langzeitverhalten beziglich Abbaubarkeit
von Schadstoffen negativ beeinflussen [TRATNYEK et al., 1997]. Untersuchungen zeigten,
dass bereits nach relativ kurzer Standzeit mikrobiologische Prozesse in einer Fe’-
Reaktiven Wand einsetzten [DAHMKE, 1997]. Inzwischen wurden u.a. denitrifizierende
und sulfatreduzierende Bakterien in Fe’-Reaktiven Wanden nachgewiesen [GANDHI et
al., 2002; Gu et al., 2002].
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In Deutschland wurde 1998 die durch die Deutsche Bundesstiftung Umwelt finanzierte
Reaktive Wand in Rheine (Westfalen) gebaut. Diese Wand stellte den ersten
Feldversuch in Deutschland dar, bei dem dieses passive Verfahren mit Fe® als reaktivem
Material eingesetzt wurde. Als Anwendungsfall wurde ein mit chlorierten Ethenen
kontaminiertes Grundwasser ausgewahlt. Der Kontaminationsherd liegt unter einer
ehemaligen Wascherei in einem Wohngebiet und verursacht im Abstrom
Konzentrationen von bis zu 22 mg/l Tetrachlorethen (PCE) sowie 0,5 mg/l cis-
Dichlorethen (cDCE). Entsprechend der Fliefrichtung des Grundwassers wurde
zwischen dem Kontaminationsherd und dem Vorfluter, der Ems, die Reaktive Wand
positioniert. Es wurden zwei Eisenmaterialien eingesetzt. Eine Wandhalfte wurde mit
einem Gemisch aus Graugusseisengranulat (GG) und Perlkies (1:2 Gew.%), die andere
Wandhalfte mit 100 % Eisenschwamm (ES) verfullt [MOLLER, 1998]. Wahrend eine
Einhaltung der Reinigungsleistung im ES-haltigen Bereich bis heute gewahrleistet wird,
sinkt die Dechlorierungsleistung im mit GG verfiillten Bereich kontinuierlich ab, so dass

die Sanierungszielwerte in diesem Abschnitt nicht erreicht werden.

Im Rahmen dieser Arbeit sollte untersucht werden, ob Mikroorganismen die Reaktive
Wand in Rheine besiedelt haben und ob diese die Langzeitstabilitdt der Reaktiven Wand
beeinflussen. Dazu wurden die Gruppen der Denitrifizierer, Sulfatreduzierer,
Methanogene, Acetogene und Dechlorierer ausgewahlt. Insbesondere der Nachweis
und Einfluss von dechlorierenden Bakterien auf die Dechlorierung von PCE in der

Reaktiven Wand sollte untersucht werden.

Parallel dazu wurden grundlegende Untersuchungen zum Einfluss einer dechlorierenden
Mischkultur (DMC) auf die Dechlorierung von PCE in Fe’-Reaktiven Systemen
durchgefiihrt.

Folgende Aspekte sollten untersucht werden:
¢ Kann die DMC PCE vollstdndig zu Ethen dechlorieren?
e Welche Bakterien sind an der Dechlorierung zu Ethen beteiligt?

e Kann Fe® als Elektronendonator fiir die mikrobielle Dechlorierung dienen und ist die

DMC in der Lage mittels dieses Elektronendonators zu wachsen?

e Welchen Einfluss haben Eisensorten bzw. -mengen auf die mikrobielle

Dechlorierung von PCE?
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o Wie wirken sich die durch die anaerobe Korrosion des Eisens stark ansteigenden

pH-Werte auf die mikrobielle Dechlorierung aus?

e Welchen Einfluss haben weitere terminale Elektronenakzeptor-Prozesse wie

Denitrifikation oder Sulfatreduktion auf die Dechlorierung von PCE?

Wahrend die grundlegenden Versuche in statischen, sogenannten Batch-Systemen
durchgefiihrt werden, erfolgen abschlieRende Untersuchungen in einem kontinuierlich

betriebenen Saulensystem.
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2 Theoretische Grundlagen

2.1 Produktion, Verwendung und Eigenschaften von
leichtfliichtigen chlorierten Kohlenwasserstoffen

Ein Grofdteil des in der Bundesrepublik Deutschland gewonnenen Chlors wird zur
Synthese von organischen Chlorverbindungen genutzt (Tab. 2.1). Leichtflichtige
chlorierte Kohlenwasserstoffe (LCKW) werden Uberwiegend als L&sungsmittel, zur
Metallentfettung und in der Kunststoffherstellung wie z.B. Vinylchlorid (VC) eingesetzt
[BLumE, 1990]. Hauptanwendungsgebiete fur LCKWs als L&sungsmittel sind in der
Farbenindustrie, Lackindustrie, im Malergewerbe und in der chemischen Industrie zu
finden [BoLT, 1997].

Tab. 2.1 Verwendung von Chlor in der Bundesrepublik Deutschland (Stand 1990),
aus BLIEFERT, 1997)

Einsatzbereich Anteil (in %)
Sauerstoffhaltige Organika (z. B. Phosgen) 35,1
Vinylchlorid (VC; monomer) 25,2
C,-Derivate (z. B. Monochlormethan, Dichlormethan, Chloroform, 9,5
Tetrachlormethan)
C,-Derivate (auBer VC; z. B. 1,1,1-Trichlorethan, TCE, PCE, 8,7
Dichloracetat)
Anorganika (z. B. AICls, PCl;, FeCls, TiCly, SiCly) 8,7
Cs- und Cy4-Derivate (z. B. Monochlor-2-propen, 1,3-Dichlor-2-propen 7,3
Sonstige Derivate (z. B. chlorierte Aromaten wie Chlorbenzol, 4,7
Chlortoluole)
Wasseraufbereitung, Zellstoff/Papier 0,8

Der héchste Verbrauch von chlorierten Lésungsmitteln fand bis Mitte der 90er Jahre
statt. 1986 wurden beispielsweise 180.000 Tonnen in den alten Bundeslandern
verwendet. Seit 1986 hat sich der Verbrauch durch gesetzliche Vorgaben (2. Bundes-
Immissionsschutzverordnung, Halogenkohlenwasserstoffe-Ricknahme-verordnung,
Anhang IV der Gefahrstoffverordnung), wie durch emissionsarme Anlagentechnik, die
Handhabung in Sicherheitsgebinden und Wiederverwertung um rund 84 % reduziert.
1997 lag der Verbrauch bei 29.000 Tonnen (bezogen auf die Bundesrepublik
Deutschland) [BoLT, 1997; NADER, 1998]. Wa&hrend friher haufig Chloroform und
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Tetrachlormethan als L&sungsmittel verwendet wurden, konzentriert sich heute der
Einsatz auf die Stoffe Dichlormethan, 1,1,1-Trichlorethan, Trichlorethen (TCE) und
Tetrachlorethen (PCE) [BoLT, 1997].

Aufgrund der hohen Anwendungsmengen, der vielféltigen Einsatzbereiche und ihrer
grofRen Persistenz sind chlorierte Ethene auch heute noch in der Umwelt weit verbreitet.
Eine grofle Gefédhrdung geht von Altlasten bzw. Altstandorten aus. Einige physikalische
und chemische Eigenschaften von PCE und Metaboliten sind in der folgenden Tabelle
aufgelistet (Tab 2.2).

Tab. 2.2 Ausgewahlte physikalische und chemische Eigenschaften von PCE und
seinen Metaboliten

Stoff Molekular-  Wasser- Dampfdruck Henrykoeffizient  Siedepunkt Dichte
gewicht I6slichkeit bei 25°C bei 25°C, 1013 bei 1013  bei 20°C

[g/mol]® [/ [Pal® THEET THEET [g/mI]®
[-] [°CI®
PCE 16583 0,14(0-30°C) 2480 0,723° 1211 1,62
TCE 131,39  1,1(10-25°C) 9900 0,392° 86,6 146
cDCE 96,94 51(10-25°C) 28000 0,167 60,0 128
{DCE 96,94 63 (25°C) 41000 0,384 48,0 126
Ve 62,50  1,6(20-25°C) 355000 1,137° 137 0,91
Ethen 2805 013 (25°C)  6,07*10° 8,7° -103,7 1,26
Ethan 30,07 0,06(20-25°C) 3,99*10° 20° -88,6 136

2 Rippen, 1997; ° Gossett, 1987

Den in der Industrie erwilinschten Eigenschaften wie einer hohen Fettldslichkeit und
geringen Brennbarkeit stehen Eigenschaften, die nachteilige Wirkungen auf Mensch und
Natur zeigen, gegeniber. Die mit dem hohen Dampfdruck verbundene hohe Fliichtigkeit
sowie die geringe Wasserldslichkeit bestimmen mafigeblich das Verhalten von PCE und
Metaboliten in der Umwelt [KOCH, 1991].

Aufgrund der hohen Flichtigkeit gelangen schatzungsweise bis zu 90 % an
Lésungsmitteln in die Atmosphére. Die Bestandigkeit von LCKW in der Atmosphére ist
unterschiedlich. Eine photolytische Stoffumwandlung von PCE erfolgt unter Bildung von
Phosgen und Trichloracetylchlorid. Die Halbwertszeiten dieser Reaktionen liegen
zwischen 3 und 6 Monaten, so dass eine weite Verbreitung in und Gber die Atmosphére
erfolgen kann. TCE reagiert unter Licht-, Luft- und Wa&rmeeinwirkung zu Phosgen,
Chlorwasserstoff und Kohlenmonoxid. Der Transport und die Verteilung von VC erfolgt
fast ausschlief3lich Uber die Luft. [BLUME, 1990; KocH, 1991].
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In der gesattigten Bodenlésung sinken LCKW aufgrund der geringen Wasserldslichkeit
und einer im Vergleich zu Wasser hdheren Dichte auf die Aquifersohle ab. Selbst
Betonschichten bilden dabei keine Barriere [SCHOLZ-MURAMATSU & FLEMING, 1991]. Eine
Sorption von gelésten LCKW an Bodenbestandteile ist abhangig vom Oktanol/Wasser-
Verteilungskoeffizienten (K,,) sowie von der Bodenart, insbesondere deren Gehalt an
organisch gebundenem Kohlenstoff. Eine geringere Wasserl6slichkeit bedingt eine
starkere Sorption an den Boden. Auswaschungsverluste kénnen zur Ausbildung von
langgestreckten Fahnen in GrundwasserflieRrichtung filhren [LANDESAMT FUR
UMWELTSCHUTZ BADEN-WURTEMBERG, 1995]. An der Grundwasseroberflache kann es
zudem beginstigt durch hohe Dampfdriicke zu einem Ubertritt in die Bodenluft kommen
[BLumME, 1990].

Die toxikologischen Effekte von LCKW werden ebenfalls durch ihren hohen Dampfdruck
und ihre Lipidléslichkeit bestimmt [BoLT, 1997]. Eine schnelle Resorption erfolgt iber den
Respirations- und Digestionstrakt sowie Gber die intakte Haut. Bei dermaler Anwendung
wirken LCKW entfettend [KocH, 1991]. Eine Anreicherung wurde in Organen wie dem
Gehirn festgestellt, was zu narkotischen Effekten flihren kann. Wesentliche
toxikologische Effekte dieser Stoffklasse werden jedoch durch die im Kérper gebildeten

Metabolite hervorgerufen [BoLT, 1997].

Alle chlorierten Ethenderivate werden im Kérper des Menschen oxidativ aktiviert, wobei
die entstehenden Metabolite akut und chronisch toxische Wirkungen sowie gentoxische
Effekte zeigen kénnen. Eine Schlusselrolle spielen dabei chlorierte Oxirane. Diese
elektrophilen Intermediate kdnnen direkt Makromolekule wie DNA alkylieren. Beim
oxidativen Abbau von TCE beispielsweise entsteht das intermediare Epoxid
Trichloroxiran. Dieses kann (ber Trichloracetaldehyd (Chloral) zu Trichlorethanol
reagieren, welches zum Teil als Glucuronid im Harn ausgeschieden wird, sowie zu
Trichloressigsaure. Als Produkte der Umsetzung von Trichloroxiran sind zudem
Dichloressigsadure, Oxalsaure, Glyoxylsdure und M-(Hydroxyacetyl)aminoethanol

beschrieben worden [HENSCHLER, 1994; BoLT, 1997].

PCE und TCE kdénnen zudem Uber eine enzymatische Kopplung mittels
Glutathionyltransferasen an Glutathion aktiviert werden. Weitere enzymatische
Umsetzungen flhren dabei zu Intermediaten, die wie chlorierte Oxirane die DNA
alkylieren. Mittels des Enzyms Beta-Lyase der Niere werden toxische Metabolite im

Nierenparenchym gebildet, die eine mutagene und kanzerogene Wirkung an
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Nierentubuli entfalten kénnen [BoLT, 1997]. Neben der Mutagenitat von VC selber ist die
mutagene Wirkung mdglicher Metabolite wie Chlorethylenoxid und Chloracetaldehyd
beschrieben [KocH, 1991]. Vinylchlorid ist ein starkes Kanzerogen, wahrend TCE und

PCE eine schwache kanzerogene Wirkung zeigen [HENSCHLER, 1994].

Nur in Anwesenheit von Glutathion und Glutathionyltransferasen sind TCE und PCE
eindeutig mutagen. Ethen besitzt zentraldepressorische Wirkungen, die starker als bei
Ethan ausgepragt sind und zum versuchsweisen Einsatz von Ethen als Narkosemittel
fuhrten. Diese Wirkung wird durch Einfihrung von Chloratomen verstéarkt. TCE wurde

zeitweise als Voll- bzw. Rauschnarkotikum eingesetzt [HENSCHLER, 1994].

2.2 Passive In-Situ Sanierungsverfahren

Bei herkémmlichen Verfahren zur Grundwassersanierung wird das kontaminierte
Grundwasser in der Regel an die Erdoberflache gepumpt und gereinigt (,pump-and-
treat“-Verfahren). Aufgrund der geringen Wasserldslichkeit von chlorierten Ethenen
sowie ihrer Tendenz, an die Bodenmatrix zu adsorbieren sind lange Laufzeiten fiir diese
Art der Sanierung einzuplanen. Zudem besteht bei Verunreinigungen mit leichtflichtigen
Schadstoffen die Gefahr des Ausgasens wahrend des Pumpvorganges. Der Einsatz von
durchstrémten Reinigungswanden bietet den Vorteil, dass die Sanierung von
Grundwasserschadensfallen direkt im Aquifer (in-situ) ohne nennenswerten bzw. ohne

Energieeintrag von aulRen erfolgt [DAHMKE, 1997; BIRKE et al., 2003].

In Abhangigkeit von den hydrologischen Gegebenheiten wurden vielfaltige
Konstruktionskonzepte fiir den Einsatz von Reinigungswanden entwickelt, wobei
Uberwiegend zwei Bautypen zur Anwendung kommen. Bei einer vollflachig
durchstromten Wand wird das reaktive Material Uber die gesamte Breite der
Schadstofffahne eingebracht. Das sogenannte ,funnel-and-gate“-System besteht aus
einem mit geringdurchldssigem Material geflliten Trichter (“funnel®), der das
kontaminierte Grundwasser in die permeable reaktive Zone (,gate”) leitet [STARR &
CHERRY, 1996; DAHMKE, 1997]. Als weitere Entwicklung sind Schacht- oder
Brunnenbauwerke zu nennen, bei denen in versenkbaren Reaktoren das reaktive

Material eingebracht wird [BIRKE et al., 2003].

Entscheidend fur den Reinigungserfolg einer Reaktiven Wand ist eine genaue Kenntnis

der hydrologischen Untergrundverhaltnisse. So muss gewahrleistet werden, dass der
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Durchlassigkeitsbeiwert (k-Wert) des reaktiven Materials héher ist als im umgebenden
Boden und somit eine Durch- und nicht Umstrémung der Reaktiven Wand erfolgt
[DAHMKE, 1997].

In geringem Umfang werden Reinigungswadnde fur die Sanierung von
Grundwasserschadstoffen  wie = Schwermetallen,  polyzyklischen  aromatischen
Kohlenwasserstoffen (PAK), aromatischen Verbindungen wie Benzol, Toluol, Ethylbenzol
und Xylol (BETX) sowie Mineral6lkohlenwasserstoffen eingesetzt. Reaktive Materialien,
die geeignet sind, auch Mischkontaminationen zu sanieren, sind noch in der Entwicklung
bzw. Erprobung. Uberwiegend kommen derzeit Reinigungswinde zur Sanierung von
LCKW-belasteten Grundwéassern zum Einsatz. Mit 45 % ist elementares Eisen das am

haufigsten eingesetzte Material [DAHMKE, 2000; SCHERER et al., 2000; BIRKE et al., 2003].

2.3 Physikochemische Prozesse in Fe’-Reaktiven Wanden

In Fe’-Reaktiven Wanden finden geochemische Prozesse wie Redoxreaktionen,
Sorptionen und Féllungen statt. Diese Reaktionen sind neben der verwendeten
Eisensorte von der Zusammensetzung des Grundwassers abhangig. Durch die
Ausbildung von Préazipitaten auf der Eisenoberflache kann die Reaktivitdt des Eisens
vermindert, durch Ausflllen der Porenrdume die Permeabilitdit der Wand verringert
werden (RoH et al., 2000).

Sorptionseffekte von chlorierten Ethenen treten in der Regel nur nach Inbetriebnahme
einer Reaktiven Wand auf. Die Oberflaiche des Eisens besteht aus reaktiven und nicht
reaktiven Platzen. Wahrend Redoxreaktionen an den reaktiven Platzen stattfinden,
kénnen die nicht reaktiven Platze chlorierte Ethene adsorptiv binden [BuURRIS et al.,
1995].

Redoxreaktionen wie die anaerobe Korrosion des Eisens sind erwinscht, da eine
Dechlorierung von PCE stattfindet. Parallel auftretende negative Effekte wie die Bildung
von Prazipitaten muissen in Kauf genommen werden. Die mit der Korrosion
einhergehende Freisetzung von H; kann zur Bildung von Gasblasen fihren und somit

eine Verringerung der hydraulischen Leitfahigkeit nach sich ziehen [RoOH et al., 2000].
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2.3.1 Anaerobe Korrosion des Eisens

Unter anaeroben Bedingungen reagiert Fe® mit Wasser unter Bildung von Wasserstoff.
In der anodischen Halbreaktion wird Fe® oxidiert und es werden Fe?*-lonen freigesetzt.
Dabei freigesetzte Elektronen werden in der kathodischen Halbreaktion auf Hydronium-
lonen Ubertragen. Die aus der Hydrolyse des Wassers entstehenden Hydroxid-lonen

kénnen dabei zu einem Anstieg des pH-Wertes fihren. [TRATNYEK et al., 1997].
Fe’ +2 H,0 —» Fe*" +H, +2 OH

An der Eisenoberflache bildet sich ein Film adsorbierter Wasserstoffatome, der einen
Schutz vor weiterer Korrosion darstellt. Die anaerobe Korrosion des Eisens ist pH-Wert
abhangig. Bei niedrigen pH-Werten ist eine Reduktion von H,O durch Fe°
thermodynamisch begiinstigt, so dass die Korrosion des Fe® gefordert wird [REARDON,
1995].

Die anodische und kathodische Halbreaktion kénnen rdumlich getrennt ablaufen. Die
Oxidation des Eisens kann z. B. in Spalten in der Oxidschicht, an Korngrenzen oder
Verunreinigungen stattfinden. Die freiwerdenden Elektronen wandern durch das Metall in
anodische Bereiche, z. B. zu Oxiden oder edleren Verunreinigungen, wo diese an der
kathodischen Halbreaktion teilnehmen. Voraussetzung ist das Vorhandensein eines
ionischen Leiters (z. B. Wasser), der mit dem anodischen und dem kathodischen
Bereich in Kontakt steht [SIGG & STuMM, 1996].

Im Grundwasser herrschen in der Regel keine anaeroben Bedingungen, so dass im
Anstrom einer Fe’-Reaktiven Wand Sauerstoff als Oxidationsmittel in der kathodischen
Halbreaktion dient. Wahrend bei dieser Form der Korrosion ebenfalls ein Anstieg des

pH-Wertes erfolgt, entsteht kein Wasserstoff.
2Fe’+0; » 2Fe* +20OH

Die Korrosion des Eisens wird durch das Vorhandensein von Hydrogencarbonat im
Grundwasser beeinflusst. Durch Pufferung erfolgt eine indirekte Férderung, da bei
niedrigeren pH-Werten eine Korrosion thermodynamisch begtinstigt wird [REARDON,
1995]. H,CO3 und HCO3 kénnen durch Aufnahme der Elektronen in der kathodischen
Reaktion neben Hydronium-lonen als zuséatzliche Oxidationsmittel dienen und somit die

Korrosion des Fe® fordern [GRAY et al., 1989]:

H,CO;+e — H(ads) + HCO5
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HCO; +e — H(ads) + COs3 z

Nitrat kann anstelle von H,O oder Hydrogencarbonat als Elektronenakzeptor genutzt
werden und wird dabei zu Ammonium reduziert [TILL et al., 1998; KIELEMOES et al., 2000;

WESTERHOFF & JAMES, 2003]:

4 Fe® + NO; +7 H,O — 4 Fe?* + NH," + 10 OH"

2.3.2 Bildung von Deckschichten

Die in der anodischen Halbreaktion freigesetzten Fe*-lonen bilden mit den in der
kathodischen Reaktion gebildeten Hydroxid-lonen Eisenhydroxide (Fe(OH),). Diese sind
in anoxischem Wasser und bei niedrigen Temperaturen stabil und kénnen als Amakinit
((Fe,Mg)(OH),) ausfallen [RoH et al., 2000]. Zudem ist das Ld&slichkeitsprodukt dieser
Eisenhydroxide sehr niedrig, so dass eine Uberséattigung der Lésung ebenfalls zur
Ausféllung fihren kann [LIANG et al., 2000]. Durch Disproportionierung kann Magnetit
(FesO4) entstehen [REARDON, 1995]. Wahrend elektrisch leitfahiges Magnetit in der Lage
ist, in Anwesenheit von Fe®"-lonen chlorierte Ethene zu dechlorieren, kann durch
Oxidation Maghamit (Fe,O3) gebildet werden, welches als passivierendes Oxid gilt. Auf
elementarem Eisen wurden Oxidschichten nachgewiesen, die aus einer inneren

Magnetit- und einer dufleren Maghamitschicht bestehen [FARRELL et al., 2000 a].

Als weitere Oxidationsprodukte kénnen die aufgrund ihrer griinen Farbung genannten
,Green rusts“ auftreten. Diese bestehen aus unterschiedlichen Anteilen an Fe®*- und
Fe®*"-Hydroxiden sowie den Anionen Sulfat, Chlorid oder Carbonat. Bei hohen pH-
Werten kénnen Green Rusts auch chlorierte Ethene reduktiv dechlorieren, jedoch sind
diese weniger reaktiv als Fe’. Green Rusts sind relativ stabile Intermediate, die
letztendlich zu Endprodukten wie Maghamit, Magnetit, Goethit (a-FeOOH) und Lepidocrit
(y-FeOOH) oxidiert werden [RoH et al., 2000].

Vivianit (Fe3(PO4)2; x 8 HO) wird in phosphathaltigem Grundwasser, Troilit oder
amorphes Eisensulfid (FeS) bei der Freisetzung von Schwefelwasserstoff (H,S) durch
eine bakterielle Sulfatreduktion gebildet [SCHLICKER et al., 1998]. Siderit (FeCO3) sowie
Calcit und Aragonit (CaCOs3) entstehen, wenn carbonathaltiges Grundwasser vorliegt.
Diese bilden eine weilliche, passivierend wirkende Schicht auf der Eisenoberflache [Gu
et al., 1999].
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2.3.3 Reduktive Dechlorierung von LCKW durch Eisen

Elementares Eisen dient in Reaktiven Wanden als Reduktionsmittel zur Dechlorierung
chlorierter Verbindungen [GILLHAM & HANNESIN, 1994]. Die Reduktion kann dabei Uber
einen direkten Elektronentransfer von der Eisenoberfliche oder von atomarem
Wasserstoff aus der Reduktion von Wasser erfolgen [MATHESON & TRATNYEK, 1994]. Die
am haufigsten auftretenden Produkte bei der Reaktion von PCE und TCE mit Fe® sind
Ethen und Ethan mit nur einem unbedeutenden Anteil an chlorierten Zwischenprodukten
[BURRIS et al., 1995; ORTH & GILLHAM, 1996; ROBERTS et al., 1996; ARNOLD & ROBERTS,
2000; FARRELL et al., 2000 b].

Der von MATHESON & TRATNYEK [1994] postulierte Mechanismus ist eine sequentielle
Hydrogenolyse, wie fur Tetrachlormethan durch den Nachweis der Zwischenprodukte
Chloroform und Dichlormethan belegt wurde. Die Abwesenheit chlorierter
Zwischenprodukte bei der Reduktion von Chloralkenen wird einer Chemisorption
zugeschrieben, bei der die Verbindungen bis zur vollstdndigen Dechlorierung auf der

Oberflache des Eisens gebunden bleiben [ORTH & GILLHAM, 1996)].

Als weitaus bedeutenderer Mechanismus bei der Reduktion von Chloralkenen wurde die
reduktive B-Eliminierung von ROBERTS et al. [1996] beschrieben, bei dem zwei
Chloratome gleichzeitig unter Bildung einer weiteren C-C-Bindung abgespalten werden
(Abb. 2.1). ARNOLD & ROBERTS [2000] postulierten als Mechanismus die Bildung von di-
o-Bindungen zwischen Kohlenstoffatomen und der Eisenoberfliche. PCE geht dabei
zunéachst eine kovalente Bindung mit dem Eisen Uber sein 1-Orbital ein (Abb. 2.1 a), aus
dem ein di-o-gebundenes Molekil entsteht (Abb. 2.1 b). Durch reduktive Eliminierung
entsteht dann zunachst ein mono-o-gebundenes Molekiil, wobei ein Chloratom
abgespalten wird (Abb. 2.1 c¢). Unter Freisetzung eines weiteren Chloratoms erfolgt die
Desorption als Dichlorethin (Abb. 2.1 d). Statt einer reduktiven Eliminierung kann auch
eine Hydrogenolyse stattfinden. Dabei reagiert das di-o-gebundene Molekil mit
adsorbiertem Wasserstoff. Es entsteht ein mono-o-gebundenes Molekll (Abb. 2.1 e),

welches unter Abspaltung eines Chloratoms als TCE freigesetzt wird (Abb. 2.1 f).
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Abb.2.1 Von ARNOLDS & ROBERTS [2000] vorgeschlagener Mechanismus fir die
reduktive Dechlorierung von PCE mit elementarem Eisen

Durch die reduktive B-Eliminierung von PCE und TCE entstehen Dichlorethin und
Chlorethin, die dann durch sequentielle Hydrogenolyse zu Ethin dechloriert werden.
Wahrend Dichlorethin und Ethin zu Ethen bzw. Ethen zu Ethan hydrogeniert werden
kénnen, findet dieser Mechanismus fur Chlorethin nicht statt, so dass die Bildung von VC
umgangen wird. Da chlorierte Ethene wie VC und cDCE kein trans-a,3-Halogenpaar

besitzen, werden diese schlechter dechloriert.

WANG & FARRELL [2003] untersuchten die Bedeutung von atomarem Wasserstoff auf die
Dechlorierung von TCE und PCE. Entsprechend des Modells von ARNOLD & Roberts
[2000] erfolgt nach der Chemisorption von TCE oder PCE die Bildung eines di-o-
gebundenen Molekdls. Die nachstfolgenden Reaktionsschritte (Abb. 2.1 ¢ und d) kdnnen
prinzipiell durch Elektronen oder atomaren Wasserstoff erfolgen. WANG & FARRELL
[2003] konnten zeigen, dass bei neutralem pH-Wert die Reduktion von TCE uber eine
kombinierte Reaktion von atomaren Wasserstoff und einem direkten Elektronentransfer
ablauft, wahrend PCE ausschlieRlich Gber einen direkten Elektronentransfer reduziert

wird.
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Die Voraussetzung fir die Reduktion von LCKW durch Reaktionen, die einer
Chemisorption bedurfen, ist der Zugang zur metallischen Oberfliche. GASPAR et al.
[2002] konnten zeigen, dass die Reduktion von Tetrachlormethan vor allem an Defekten
in der Oxidschicht stattfand. FARRELL etal. [2000 a] und LI & FARRELL [2000]
beschrieben, dass die TCE-Reaktionsraten mit kathodisch geschitztem Eisen zwei- bis
dreimal héher sind, als bei Eisen, dessen Oberflache durch eine Oxidschicht belegt ist.
Bei Eisen, welches mit elektrisch leitfdhigem Magnetit oder relativ gut leitfahigen Fe(lll)-
Oxiden ummantelt ist, kann ein Elektronentransfer durch diese Oxide stattfinden. Ebenso
denkbar ist die Reduktion durch an der Oberflache adsorbiertes, koordiniertes Fe(ll)
[SCHERER et al., 1998]. Mlssen die Elektronen allerdings erst durch Schichten zu den
physikalisch adsorbierten Chlorethenen geleitet werden, so ist als Mechanismus der

Reduktion eine sequentielle Hydrogenolyse wahrscheinlich [ROBERTS et al., 1996].

2.4 Biotische Reaktionen in Fe’-Reaktiven Wiznden

Die Briicke zwischen abiotischen und biotischen Prozessen bildet der bei der anaeroben
Korrosion freigesetzte Wasserstoff. Durch mikrobiell katalysierte Reaktionen kann es zu
einer Beschleunigung der Eisenkorrosion kommen, wenn dabei die Schutzschicht aus
adsorbiertem Wasserstoff entfernt wird. Die Pufferkapazitdt kann durch Bildung von
mikrobiell produzierten Stoffen wie Acetat erhdéht werden. Im unglnstigsten Fall wird
durch Biofouling und Bildung von Prézipitaten aus mikrobiellen Metaboliten die Standzeit

einer Fe’-Reaktiven Wand herabgesetzt [LIANG et al., 2000].

2.4.1 Hydrogenotrophe Mikroorganismen

Hydrogenotrophe Bakterien sind in der Lage, H, als Elektronendonator fiir
Atmungsprozesse zu nutzen [LOVLEY et al., 1994]. Die Fahigkeit von H,, die
Cytoplasmamembran der mikrobiellen Zelle zu penetrieren, sowie die geringe Energie,
die zur Aktivierung benétigt wird, machen H, zu einem der besten Energie-Lieferanten
fur einen bakteriellen Stoffwechsel [MORITA, 1999]. Bei der Zersetzung von organischem
Material fihren anaerobe Bakterien Uberschissige Reduktionskraft ab, indem sie H;
freisetzen und Kohlendioxid (CO.) produzieren. Eine Vielzahl an Mikroorganismen
wachst mit H, als Energie- und Elektronenquelle. Photolithotrophe wie auch
chemolithotrophe Organismen konkurrieren um den verfugbaren Wasserstoff [MORITA,

1999]. In anaeroben Sedimenten wie in anoxischem Grundwasser wird die Oxidation von
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H, mit der Reduktion von Sulfat, Nitrat, Mangan(lV), Eisen(lll) und CO, gekoppelt. Diese
Prozesse werden nach der Art des verwendeten terminalen Elektronenakzeptors
unterschieden (TEAP, ,terminal electron accepting process®). In Abhangigkeit des zur
Verfigung stehenden Elektronenakzeptors kann H; bis zu einer bestimmten
Konzentration (Schwellenwert) fir Wachstumsprozesse genutzt werden. Die freie
Energie AG’" gibt dabei den Energiegewinn fiir die beteiligten Bakterien an. Welche
TEA-Prozesse ablaufen werden, hangt im Aquifer von der Konzentration des gel6sten
Wasserstoffs und von den vorhandenen Elektronenakzeptoren ab. Fir einige Rein- und
Mischkulturen wurden die in Tab. 2.3 dargesteliten Wasserstoff-Schwellenwerte
bestimmt.

Tab. 2.3 Wasserstoff-Schwellenwert-Konzentration, freie Energie (AG°®’) und

Redoxpotenziale (E,‘) fur TEA-Prozesse mit H, als Elektronendonator
[aus LOFFLER et al., 1999]

TEAP Wasserstoff- AG” Eo'
(onsentration fov® /ol Fel° i
Homo-Acetogenese 336-3640 - 26,1 - 280
Methanogenese 5-95 -33,9 - 240
Sulfatreduktion 1-15 -38,0 -220
Nitratreduktion (Produkt: < 0,05 -240,0 +790

N2)

Fe(lll)-Reduktion 0,1-0,8 -228,3 +770

@ Quellen: CorRD-RUWISCH et al., 1988; LOVLEY, 1985; LOVLEY & GOODWIN, 1988; BREZNAK, 1994:
LOVLEY et al., 1994; CONRAD, 1996.

® AG"-Werte aus THAUER et al., 1977; DOLFING & HARRISON, 1992; DOLFING & JANSSEN, 1994;
DOLFING & BEURSKENS, 1995 oder berechnet.

° Berechnet nach: Eo' = (AG°/-0,193) — 414 (WIDDEL, 1988; DOLFING & JANSSEN, 1994; DOLFING &
BEURSKENS, 1995)

Werden fermentative Bakterien, die H, aus der Vergdrung von Methanol, Lactat oder
anderen organischen Substraten freisetzen, mit H,-verbrauchenden anaeroben
Bakterien kultiviert, so zeigt sich, dass die mikrobielle Reduktion von Nitrat bevorzugt
gegenlber der Sulfatreduktion oder der Methanogenese ablauft. Ist H, nicht der
limitierende Faktor, so findet auch Acetogenese statt. Ursache sind die fur die jeweiligen
TEA-Prozesse unterschiedlichen H,-Schwellenwert-Konzentrationen, bei der eine
Oxidation von H, thermodynamisch glinstig ist. Bei Acetogenen liegt dieser
Schwellenwert so hoch, dass bei H,-Konzentrationen, die unter diesem Wert liegen,

andere TEA-Prozesse dominieren [CORD-RuwiISCH et al., 1988]. Sulfatreduzierende
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Bakterien setzen sich beispielsweise gegen Methanogene durch, wenn Sulfat kein

limitierender Faktor ist [KRISTJANSSON et al., 1982].

2.4.2 Biokorrosion

Die Biokorrosion ist eine durch Mikroorganismen beeinflusste Korrosion. Dabei werden
metallische Strukturen entweder durch direkte Beteiligung an den elektrochemischen
Reaktionen auf der Eisenoberflache, durch Freisetzung von aggressiven Metaboliten
oder durch Schaffung von korrosiven Bedingungen angegriffen [HEITZ et al., 1996]. Die
Biokorrosion ist abhdngig von der Grundwasserbeschaffenheit, welche wiederum die
Zusammensetzung der Biozdnose beeinflusst. Die Entfernung des kathodisch gebildeten
Wasserstoffs durch hydrogenotrophe Mikroorganismen ist dabei unter anaeroben
Bedingungen primare Ursache fir die Korrosion [POTEKHINA, 1999]. Eine Biokorrosion
durch sulfatreduzierende Bakterien (SRB) ist seit langem bekannt [CORD-RuUWISCH,
2000].

4Fe’ + SO,% + 4 H,O — FeS + 3 Fe(OH), + 2 OH

Sulfat wird dabei zu Eisensulfid (FeS) reduziert, welches in Form von Troillit oder als

amorphes FeS ausfallen kann [SCHLICKER et al., 1998].

2+
Fe FeS D
Fe° = =
Anode Kathode

Abb. 2.2  Beteiligung von hydrogenotrophen sulfatreduzierenden Bakterien (SRB) an der
anaeroben Korrosion von Stahl. Vier korrosionsférdernde Prozesse kénnen
prinzipiell ablaufen: 1. die kathodische Depolarisierung, 2. die anodische
Depolarisierung (Entfernung von Fe®), 3. die Bildung einer FeS-Schicht, die
kathodisch wirken kann, 4. die Versorgung mit Protonen flr die kathodische
Reaktion; SRB: sulfatreduzierende Bakterien [nach CORD-RUWISCH, 2000].

Die Verwertung von Wasserstoff aus der anaeroben Eisenkorrosion wurde fur
Nitratreduzierer [TILL et al., 1998], Sulfatreduzierer [HARDY, 1983; CORD-RuUwISCH und

WIDDEL, 1986], Homoacetogene [RAJAGOPAL & LEGALL, 1989], Methanogene
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[RAJAGOPAL & LEGALL, 1989; LorRowITZ et al., 1992; DANIELS et al., 1987; Gu et al., 1999]

sowie fiur Fe(lll) reduzierende Bakterien nachgewiesen [GERLACH et al., 2000].

2.4.3 Mikrobielle Dechlorierung von Tetrachlorethen (PCE)

Obwohl chlorierte Ethene als toxische Verbindungen mit persistenten Eigenschaften
beschrieben wurden, werden sie unter anaeroben Bedingungen mit H; als
Elektronendonator mit Energiegewinn mikrobiologisch umgesetzt. Bedingt durch das
hohe Redoxpotenzial von PCE lauft mit H, als Elektronendonator ein exergoner Prozess
ab, bei dem ein Energiegewinn in Form von Adenosintriphosphat (ATP) mdglich ist [EL
FANTROUSSI et al., 1998]. LOFFLER et al. [1999] bestimmte fiir die reduktive Dechlorierung
von PCE Hx-Schwellenwert-Konzentrationen von < 0,3 nM, mit freien Energien von -
130 bis —187 kd/mol H, und Redoxpotenzialen von 0,3 bis 0,55 V.

Die reduktive Dechlorierung kann cometabolisch oder unter Nutzung der Verbindungen
als Wachstumssubstrat stattfinden. Bei einer cometabolischen Umsetzung werden die
chlorierten Ethene neben den eigentlichen primaren Substraten ohne Vorteil fir die Zelle
in Nebenreaktionen umgesetzt, weshalb die Dechlorierung dann héaufig langsam und
unvollstandig stattfindet [FATHEPURE & BoYD, 1988; TERZENBACH & BLAUT, 1994; EL

FANTROUSSI et al., 1998; VAN EEKERT & SCHRAA, 2001].

Hbhere Umsatzraten werden durch respiratorische Dechlorierer erreicht, die chlorierte
Ethene als Elektronenakzeptor im Energiestoffwechsel nutzen. Bei diesem als
Dehalorespiration benannten Prozess erfolgt Wachstum durch reduktive Dechlorierung
[EL FANTROUSSI et al.,, 1998; HOLLIGER et al., 1999]. Eine Zusammenfassung einiger

isolierter Dehalorespirierer ist in Tab: 2.4 dargestellt.

Dehalococcoides ethenogenes Stamm 195 ist bislang der einzige beschriebene
Organismus, der in der Lage ist, PCE durch reduktive Dechlorierung zu Ethen
umzusetzen. Wahrend die Dechlorierung von PCE zu VC mit Energiegewinn erfolgt, wird
angenommen, dass die Bildung von Ethen cometabolisch stattfindet [MAYMO-GATELL,
1997]. Inzwischen sind auch VC-dechlorierende Mischkulturen beschrieben, wobei ein
Wachstum von Dehalococcoides Spezies mit VC als einzigem Elektronenakzeptor durch
kompetitive bzw. mittels Real-Time PCR nachgewiesen wurde [CUPPLES et al., 2003; HE
et al., 2003].
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Tab. 2.4 Reduktive Dechlorierung von PCE durch bakterielle Reinkulturen

Stamm Dechlorierungs- Elektronen- pH- Temperatur- Referenz
Produkt donatoren Optimum  Optimum (°C)
Desulfitobacterium sp. TCE H,, Lactat, 72-78 34-38 GERRITSE et
Stamm PCE1 Pyruvat, Butyrat, S6,2 -8,8) (19-42) 2 al., 1996
Formiat,
Succinat,
Ethanol
Desulfitobacterium sp. cDCE H, , Pyruvat 75-78 37 MILLER et
Stamm PCE-S al., 1996
Desulfitobacterium TCE H,, Formiat, 7,5 38 UTKIN et al.,
dehalogenans Pyruvat 6-9)" (13-45)7 1994
Desulfuromonas cDCE Acetat, Pyruvat 7,4 (21 - 31) 2 Krumholz,
chloroethenica Stamm S6,5 -7,4) 1997
TT4B
Desulfuromonas cDCE Acetat, Lactat, 7,0-7,5 (10 - 35) 2 SUNG et al.,
michiganensis Pyruvat, S6,8 - 8,0) 2003
BB1/BRS1 Succinat,
Fumarat, Malat
Dehalobacter restrictus cDCE H, 68-76 25-30 HOLLIGER et
PER-K23 al., 1998
Dehalobacter restrictus cDCE H, k.A. k.A. WILD et al.,
Stamm TEA 1996
Dehalospiriflum cDCE H,, Formiat, 70-7,5 30 Scholz-
multivorans Pyruvat Muramatsu
et al., 1995
Enterobacter sp. cDCE Acetat, Formiat, 7,0 37 Sharma &
Stamm MS-1 Pyruvat McCarty,
1996
Dehalococcoides VC (Ethen) H, k.A. k.A. MAYMO-
ethenogenes Stamm GATELL et
195 al., 1997

! pH-Bereich, bei dem bzw. 2 Temperatur, bei der noch Wachstum erfolgt.

Grundlegende Untersuchungen von LAMPRON et al. [1998] zeigten, dass in Ansdtzen mit

Fe® eine Dechlorierung von TCE durch eine dechlorierende Mischkultur beschleunigt

werden kann. Eine simultane abiotisch und biologisch induzierte Dechlorierung von PCE

mit Fe® als Elektronendonator konnte fiir die Reinkultur Desulfitobacterium sp. Stamm Y-

51 nachgewiesen werden [LEE et al.,, 2001]. In beiden Fé&llen ging eine schnellere

Dechlorierung mit der Bildung der Endprodukte VC bzw. cDCE einher. Eine vollstédndige

Dechlorierung bis zum Ethen erfolgte nicht.

Eine grundsatzliche Besiedlung von Fe’-Reaktiven Wanden durch dechlorierende

Organismen ist durch die kontinuierliche Bereitstellung von H, bzw. von Acetat durch
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hydrogenotrophe Acetogene denkbar. Bisher konnten nur in einer Reaktiven Wand TCE

dechlorierende Bakterien nachgewiesen werden [LIANG et al., 2000].

2.4.4 Enzymatische Dechlorierung von PCE

Eine biogene Dechlorierung findet statt, wenn biologisch gebildete Substanzen wie
Enzyme und/oder Cofaktoren an der Dechlorierung beteiligt sind. Die reduktive
Dechlorierung in Bakterien wird durch sogenannte reduktive Dehalogenasen (RDasen)
katalysiert. Die bislang isolierten RDasen sind monomere Proteine mit einer molekularen
Masse von ca. 45 bis 65 kiloDalton (kDa) und in der Regel membrangebunden mit einer
Orientierung nach auf3en [SCHUMACHER et al., 1997; MAGNUSON et al., 2000; VAN DE PAS,
2001; SuvamA et al.,, 2002]. Eine Ausnahme bildet die RDase von Dehalospirillum

multivorans, die im Cytosplasma vorliegt [MILLER et al., 1996; 1998].

Far den Transfer der Elektronen sind Corrinoide als Cofaktoren notwendig. Zu den
Corrinoiden zahlt u.a. Vitamin B4,, auch als Cyanocobalamin bezeichnet, welches aus
einem Ribonukleotid und einem Tetrapyrrolringsystem besteht. Im Zentrum des
Ringsystems ist ein Cobalt-lon gebunden, welches im reduzierten Zustand als
Cob(lhalamin  und im  superreduzierten Zustand als Cob(l)alamin an
Dehalogierungsreaktionen teilnehmen kann [LEHNINGER, 1985]. Das auf Stufe des
Cob(l)alamin reduzierte Vitamin B4 fuhrt einen nukleophilen Angriff auf chlorierte Ethene
aus. Es entsteht ein oxidierter B4,-Cofaktor, der wieder zum Cob(l)alamin reduziert
werden muss, um erneut fir die Reduktion von chlorierten Ethenen zur Verfigung zu
stehen. Da das Standardredoxpotenzial des Paares Cob(ll)alamin/Cob(l)alamin bei ca. —
350 mV liegt, ist eine Reduktion des Cob(ll)alamins fur die Zelle ein Problem, das
mdglicherweise durch einen ricklaufigen Elektronentransport gelést wird. Weitere
tetrapyrrolhaltige Cofaktoren, die an Dehalogenierungsreaktionen teilnehmen kénnen,
sind Eisenporphyrine und Coenzym F430 [GLoD et al., 1997]. Coenzym F430 ist in
Methanogenen an der Methanogenese beteiligt. Als redoxaktives Zentrum wirkt ein
Nickel-lon. Eisenporphyrine bilden das Grundgerist fir z. B. Hdmoglobin [LEHNINGER,
1985].

Der bei der Dechlorierung von PCE mittels Cobalamin zugrundeliegende Mechanismus
ist nicht einheitlich beschrieben. Wahrend GANTZER & WACKETT [1991, zitiert in Glod et
al., 1997] eine Reduktion von PCE und TCE Uber eine sequentielle Hydrogenolyse

beschrieben, bei der Vinylchlorid als Intermediat auftrat, zeigten GLoD et al. [1997] eine
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Reduktion von PCE und TCE Uber einen Mechanismus, bei dem kein VC freigesetzt
wird. PCE wird dabei in einer pH-unabhangigen Reaktion quantitativ in TCE umgesetzt.
Es wurde ein Ein-Elektronen-Transfer angenommen, da Cob(l)alamin nicht zu
Cob(llhalamin, sondern zu Cob(ll)alamin umgesetzt wurde. Die Produktverteilung der
TCE-Dechlorierung war dabei vom pH-Wert abhéngig. Als Produkte entstanden tDCE,
cDCE, Ethen und Ethin. Als Elektronendonator diente jeweils Titan(lll)-Citrat. LESAGE et
al. [1998] postulierten als weiteren Mechanismus eine sequentielle Dechlorierung von
PCE, wobei die Intermediate am Cobalamin gebunden bleiben. Titan(lll)-Citrat wurde
dabei eine wichtige Rolle zugeordnet. Wahrend der Versuche lag stets eine gesattigte
PCE-L6sung durch Vorhalten von PCE in Phase vor. Nach einer homolytischen
Spaltung wiirden die Intermediate vom Cobalamin abgespalten werden und missten mit
noch vorhandenem PCE um eine Bindung an das Cobalamin-Molekil konkurrieren.
Ethen und Ethin wirden erst gebildet werden, wenn PCE vollstdndig reduziert worden
ware. Durch den simultanen Nachweis von Dichlorethenyl-, Chlorethenyl- und
Ethylencobalamin sowie von Ethin und PCE liegt es jedoch nahe, dass PCE wahrend
der sequentiellen Dechlorierung am Cobalamin gebunden bleibt und erst in einer
abschlielenden Eliminierungsreaktion freigesetzt wird. Der prozentuale Anteil an Ethin
war dabei mit PCE héher als mit TCE als Ausgangssubstanz, was mit dem Vorliegen von
zwei verfugbaren Chloratomen am [-Kohlenstoffatom begriindet wurde. Die Art der
freigesetzten Produkte ist darliber hinaus auch abhangig vom pH-Wert, der Art und
Konzentration des Reduktionsmittels. Mit Reduktionsmitteln mit  niedrigem
Redoxpotenzial wie Titan(lll)-Ascorbat werden schnellere Umsatzraten erreicht als mit

Reduktionsmitteln mit hohem Redoxpotenzial wie Titan(lll)-Nitrilotriacetat (NTA).
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3 Material & Methoden

3.1 Eisensorten, Chemikalien, Gase und Oligonukleotide

Fur die Untersuchungen wurde splitterférmiges Graugusseisengranulat (GG) der Fa.
Gotthardt Maier Metallpulver GmbH Rheinfelden mit einer BET-spezifischen Oberflache
von 0,6 m?/g und Eisenschwamm der Fa. ISPAT Hamburger Stahlwerke mit einer BET-
spezifischen Oberflaiche von 0,63 m?%*g eingesetzt. Eisenschwamm ist ein
Zwischenprodukt in der Stahlerzeugung mit einem Eisengehalt von 90 bis 92 % bei
einem Mineralisierungsgrad von 91 bis 93 % [RENz et al, 1995]. Es wird im

Direktreduktionsverfahren im Gasgegenstrom erzeugt (sog. Midrex®-Verfahren).

Die verwendeten Chemikalien waren von p.a.-Qualitdt und wurden von der Fa. Merck
(Darmstadt), Fa. Aldrich (Steinhofen), Fa. Sigma (Deisenhofen) oder Fa. Fluka (Buchs,
Schweiz) bezogen. Titan(lll)-Chlorid wurde in technischer Reinheit bezogen (Fa. Merck-
Schuchard, Darmstadt). Das verwendete Antibiotikum Vancomycin und der Hemmstoff

2-Bromethansulfonat BES waren Produkte der Fa. Sigma (Deisenhofen).

Methan 4.5 (Fa. Messer-Griesheim, Krefeld), Ethen 2.8 und Ethan 2.5 (Fa. Linde AG,
Unterschleillheim) wurden zur Herstellung von Gasstandards verwendet. Zum
anaeroben Arbeiten und fur die Herstellung von Gasstandards wurde Inertal, ein
Gasgemisch aus 80 Vol.-% N, und 20 Vol.-% CO, 2.8, eingesetzt. Carbonatpuffer wurde
mit CO, einer Reinheit von 4.5 angesetzt. Fir die Gaschromatographie wurde

Synthetische Luft, N,, Helium und H; mit einer Reinheit von 5.0 verwendet.

Die DNA-Synthese von Primern fir PCR und Sequenzierung wurden von der Fa. Tib
MolBiol (Berlin) durchgefihrt.

3.2 Die Fe’-Reaktive Wand in Rheine

Die Reaktionswand in Rheine wurde 1998 als Uiberschnittene Bohrpfahlwand (60 bis 88
cm Durchmesser) quer zur Grundwasserflief3richtung in der Mitte der Schadstofffahne
installiert. Zum Vergleich verschiedener Eisenmaterialien wurde in einem 12,5 m
Abschnitt ES und in einem 10 m langen Abschnitt eine Mischung aus Perlkies und GG
verwendet. Die Reaktive Wand ist in die Aquifersohle eingebunden, die bei ca. 6 m unter

GOK liegt. Der Grundwasser-Flurabstand betragt 3 m. Das reaktive Material wurde ab
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2,5 m bis 6 m unter GOK eingebracht. Die beiden Abschnitte der Reaktionswand wurden
durch einen mit Beton verfillten Bohrpfahl hydraulisch voneinander getrennt [MOLLER,
1998].

Kleingdrten

o
Eisen: | |
‘granulat

Abb. 3.1  Prinzipskizze der Reaktiven Wand in Rheine (mit Genehmigung der Fa. M&P
Ingenieurgesellschaft, Garbsen)

3.3 Probenahme und Aufbereitung von Eisenproben

Es wurden 2zwei zeitlich versetzte Probenahmen durchgefihrt. Dadurch sollten
Alterungsprozesse der Reaktiven Wand mit Eisen festgestellt und mdgliche
Auswirkungen auf mikrobiologische Effekte untersucht werden. Die erste Probenahme
erfolgte aus der Reaktiven Wand in Rheine. Da eine zweite Probenahme direkt aus der
Reaktiven Wand nicht méglich war, wurden Proben aus Saulen entnommen, die mit
Material aus dem Anstrombereich von 2 bis 5 m unter GOK aus der Reaktiven Wand in

Rheine befiillt worden waren.
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Tab. 3.1 Entnahme von Eisenproben

1. Probenahme 2. Probenahme
Eisenmaterial aus Reaktive Wand Séaulen in Kiel
Ort Rheine Kiel
Datum 06.-07.11.01 07.05.02
Entnahme aus Anstrombereich der Wand  GG-Anstrom-Saule
GG: 4-5mu. GOK ES-Anstrom-Saule
ES: 4,2-5,2 m u. GOK
Zusammensetzung 1:2 Gew.-% GG/Kies- GG: prozentualer Anteil an
der Probe Gemisch Kies héher als bei
1.Probenahme
100 % ES 100 % ES

Die erste Probenahme wurde von Mitarbeitern der Universitat Kiel durchgefiihrt. In einer
Argonbox wurde Eisenmaterial aus den Bohrkernen in Probengefdfle Uberfuhrt, mit
Grundwasser aufgeftullt und bei 4°C gelagert. Die Probenaufarbeitung (Desorption)
erfolgte schnellstmdglich nach Ankunft im Labor (bei ES-Proben ca. 36 h nach
Probenahme, bei Proben mit GG-Kies-Gemisch ca. 10 h nach Probenahme). Dabei
wurde das Grundwasser mit anaerobem Carbonatpuffer ausgetauscht. Die Desorption
fand bei Raumtemperatur mittels eines Uberkopfschiittlers fiir 1 h bei 50 rpm statt. Der

pH-Wert wurde Uberprift und gegebenenfalls mit 1 M HCI auf ca. 7 bis 7,5 eingestellt.

Die zweite Probenahme fand aus den Anstrom-S&ulen in Kiel statt, die mit
Anstrommaterial der Reaktiven Wand befullt waren. Vor dem Einbau in die Sdulen wurde
das aus der Reaktiven Wand in Rheine stammende Material ca. 2 Wochen anaerob
gelagert. Aufgrund von Permeabilitatsproblemen musste das GG-Kies-Gemisch flr die
Saulen gesiebt werden, wobei der prozentuale Eisenanteil mdglicherweise kleiner war
als in der Reaktiven Wand in Rheine [EBERT, 2002]. Bei der Probenahme wurde jeweils
aus den Anstrom-S&ulen unter einem Argonstrom Probenmaterial enthommen, anaerob
in Probengefalle Uberfuhrt und mit anaerobem Carbonatpuffer versetzt. Wahrend das
enthommene GG-Kies-Gemisch zum Teil sehr verfestigt war, wies der entnommene ES
stark braunliche Verfarbungen auf, die auf oxidative Prozesse hinwiesen. Der Transport

erfolgte am gleichen Tag gekulhlt, die Probenaufarbeitung am folgenden Tag.
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In den Saulenversuchen in Kiel wurde bis zur zweiten Probenahme fir GG-Kies-
Gemisch der vorderen Bohrung (1. Saule) ein Fluss von 1,18 ml/min eingestellt, was 84
ausgetauschten Porenvolumen entspricht und somit einen Zeitraum von ca. 4 Jahren
Alterung unter Feldbedingungen simuliert. Fir den ES betrug der Fluss 1,02 ml/min, was
einem ausgetauschten Porenvolumen von 58 entspricht und damit ca. 2,7 Jahre

Alterung simuliert [EBERT, 2002].

Bei den Untersuchungen mit Material der zweiten Probenahme wurde auf eine
Desorption der ES-Probe verzichtet, nachdem die Ergebnisse der ersten Probenahme
mit Ausnahme an acetogenen und denitrifizierenden Bakterien keine nennenswerte
Besiedelung zeigten. Stattdessen wurde Desorbat vom GG-Kies-Gemisch als
Animpfmaterial fur Batch-Anséatze mit ES verwendet, um festzustellen, ob ES prinzipiell
von Bakterien besiedelt werden kann. Zudem wurde ES aus den Saulen in Kiel
eingesetzt, ohne eine Desorption durchzufiihren. Dieses Material wurde als gealtertes
ES bezeichnet.

Eisen aus der Reaktiven Wand in Rheine bzw. aus den Saulen (gealtert) wurde in einem
Inertalgas-Strom getrocknet. Fir das GG-Kies-Gemisch wurde dazu im Vorfeld der Kies
vom GG unter anaeroben Bedingungen abgetrennt. AnschlieRend wurde ES anaerob
bei 80°C fiur 24 Stunden, GG fir 12 Stunden vorinkubiert. In Vorversuchen konnte nach
Zugabe von Medium und anaerober Inkubation Uber 6 Wochen keine mikrobiologische

Aktivitat festgestellt werden.

,Frisches” Eisen als Elektronendonator fir die Batch-Ansatze wurde thermisch

mindestens 4 h bei 80°C vorbehandelt.

3.4 Kultivierung

3.4.1 Verwendete Lésungen

Die Versuche wurden in einem kohlenstoff- und chloridarmen sowie carbonat-
gepuffertem Medium mit einem Zusatz von Spurenelementen und Vitaminen
durchgefiihrt [ADRIAN, 1999]. Bei Bedarf wurden Reduktionsmittel wie 1 mM Natriumsulfid
(NayS), Titan(Ill)-NTA, oder Titan(lll)-Citrat [ZEHNDER & WUHRMANN, 1976] eingesetzt. In
Ansitzen mit Fe® wurde auf die Zugabe von Reduktionsmitteln verzichtet, da durch die
anaerobe Korrosion des Eisens das Redoxpotenzial fiir eine anaerobe Kultivierung

ausreichend abgesenkt wird.
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Tab. 3.2 Zusammensetzung des Carbonatmediums mit Spurenelemente- und
Vitaminzusatz [nach ADRIAN, 1999]'

Basallésung

MgCl; x 6 H,O 0,10 g/l
CaCl, x 2 H,O 0,11 g/l Sterilisation durch Autoklavieren
NH,Cl, 0,27 g/l

Bicarbonatlésung
KHCO; 0,70 g/l
NaHCO; 1,92 g/l Sterilisation durch Autoklavieren

Phosphatlésung
KH,PO, 0,2g g/l Sterilisation durch Autoklavieren

Spurenelemente Vitamine

ZnCl, 0,14 mg/I D(+)Biotin 0,010 mg/I
MnCl, x 5 H,O 0,16 mg/l Thiaminchlorid-dihydrochlorid 0,100 mg/I
HsBO; 0,012 mg/l Nicotinsaure 0,100 mg/l
CoCl, x 6 H,O 0,28 mg/l Ca-D (+) Pantothenat 0,050 mg/l
CuCl; x 2 H,O 0,004 mg/l p-Aminobenzoesaure (THF) 0,040 mg/l
NiCl, x 6 H,O 0,048 mg/l Pyridoxinhydrochlorid 0,150 mg/l
Na;MoOQO, x 2 H,O 0,072 mg/l
EDTA 25,6 mg/l
FeCl, x 4 H,O 2 mg/l Vitamin By, 0,05 mgl/l

(Cyanocobalamin)

'Angegeben sind jeweils die Endkonzentrationen im fertigen Medium; die Mineralsalze werden in drei
verschiedenen Ldsungen, bezeichnet als Basallésung, Carbonatlésung und Phosphatlésung getrennt
angesetzt; % nicht zugesetzt beim Nachweis von Denitrifikanten/Rheine-Anséatze

3.4.2 Medienzubereitung fiir die Batchversuche

Die Herstellung des Carbonatmediums erfolgte in einem 3 | Widdelkolben. Die
Basallésung wurde vor Gebrauch frisch hergestellt, mit CO, gesattigt und verschlossen
unter einer CO,-Atmosphare autoklaviert. Die Phosphatldsung wurde getrennt angesetzt
und autoklaviert. Die Spurenelementelésung sowie FeCl, wurden in 1000-facher
Konzentration in Millipore®-Wasser angesetzt und getrennt autoklaviert. Das 2000-fache
Konzentrat der Vitaminldsung und das 1000-fache Konzentrat der Vitamin Bq,-L&sung

wurde sterifiltriert sowie kiihl und dunkel gelagert.
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Die Basallésung wurde im Widdelkolben mit 2900 ml Millipore®-Wasser angesetzt und
autoklaviert. Bei ca. 50°C wurde der Widdelkolben aus dem Autoklaven genommen und
unter einem Inertal-Strom bis auf Raumtemperatur abgekihlt. Nach dem Abkihlen
wurden die noch fehlenden Bestandteile sowie 2 mg/l Resazurin (Stammlésung: 1
mg/ml) zur Basallésung gegeben und gegebenenfalls der pH-Wert mit 2 M HCI

eingestellt.

Das Medium wurde in 300 ml Schottgefalle abgefiillt und je nach Bedarf mit 10 bis 15 pl
PCE, 50 mg Nitrat/l (Stammlésung 8,15 g KNO3/50 ml), 100 mg Sulfat/l (Stamml&sung:
7,4 g Na,SO4/50 ml), 4 mM BES (Stammlésung 2,11 g/10 ml) oder 50 mg Vancomycin/I
(Stammlésung 62,5 mg/5 ml) versetzt. Aufgrund der schlechten Léslichkeit von PCE

erfolgte bei PCE-haltigem Medium ein zweiwéchiges Ldésen bei 120 rpm.

3.4.3 Medienzubereitung fir die Sdulenversuche

Das in den Saulenversuchen verwendetet Medium entsprach anfangs dem Medium fir
die Batchversuche. Aufgrund von Carbonatausfédllungen wurde in Folge die
Carbonatmenge auf ein Drittel reduziert. Auf die Zugabe von Resazurin und
Phosphatlésung sowie Ammoniumchlorid wurde verzichtet. Zur Herstellung des
Mediums wurden Calcium- und Magnesiumchlorid in 9,5 | Millipore® gelést und
autoklaviert. Die Carbonatldsung wurde getrennt davon in einer geschlossenen 500
ml-Schottflasche autoklaviert und nach Abkihlung zugegeben, um Carbonat-
Ausfallungen zu vermeiden. AnschlieRend wurden die Vitamine, Spurenelemente und
Acetat zugegeben. Ab dem 176. Tag wurde das Medium entsprechend der
Zusammensetzung fir die Batch-Ansatze verwendet, um einen Eingangs-pH-Wert von
ca. 7,0 bis 7,5 gewahrleisten zu kénnen. Ab dem 184. Tag wurden zusétzlich 0,27 g

NH,4Cl/l dem Medium zugegeben.

3.4.4 Kultivierung einer dechlorierenden Mischkultur

Das Inokulum der PCE-dechlorierenden Mischkultur (DMC) wurde 1997 vom Institute of
Environmental Science and Engineering der Rice University (Houston, Texas, USA) zur
Verfiigung gestellt [CARR & HUGHES, 1998]. Diese Kultur dechlorierte 300 umol PCE/I
wassrige Konzentration (ca. 50 mg PCE/l) innerhalb von einer Woche zu ca. 80 % VC
und 20 % Ethen [CARR & HUGHES, 1998; KUHLMANN, 1998].
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Die Kultivierung der DMC erfolgte in 5 | Schottflaschen (Fa. Schott, Mainz) mit 4 |
Medium (Gesamtvolumen 5,8 |). Die Kulturflaschen wurden mit einem Schraubdeckel,
der mit einer Silikondichtung mit zusatzlicher PTFE-Beschichtung (Fa. Machery-Nagel,
Duren) versehen war, luftdicht verschlossen. Im Schraubdeckel waren drei Bohrungen
gesetzt fur einen Injektionsblock mit einem teflonbeschichteten Butyl-Septum (Fa.
Wdhlecke, Hildesheim), einer Kandle (2 mm &, 30 cm Lange) fir Enthahme bzw.
Zugabe von Medium sowie Probenahme, eine weitere Kanule (1,5 mm &, 15 cm Lange)
fur den Austausch der Gasphase und Gas-probenahme. Die Kanlllen waren mit Luer-

Lock-Hahnen aus Edelstahl (Fa. Ochs, Bovenden) versehen.

Der DMC wurden im wéchentlichen Rhythmus 240 ml Medium (6 % des Ansatzes)
enthommen und verworfen. AnschlieRend wurde im Wechsel mit jeweils 30-mindtigen
Pausen je 3 x 30 Minuten mit Inertalgas gespiilt, um Ethen, Methan und Metabolite der
PCE-Dechlorierung zu entfernen. Nach Zugabe von 250 ml anaeroben Mediums wurde
der pH-Wert auf ca. 7,0, der Druck auf ca. 1060 mbar eingestellt. Anschlielend wurden
1040 pl einer PCE-Stammlésung (1,54 ml PCE ad 10 ml Methanol) sowie 100 pl
Hefeextrakt-Losung (Stammldésung: 100 mg/ml) Gber den Injektionsblock zugegeben.

Nach drei Tagen wurden 220 pl Methanol nachdosiert [KUHLMANN, 1998].

Um eine vollstdndige Dechlorierung zu Ethen zu erreichen, wurde die Substrat-
Zusammensetzung verandert. Nach Zugabe des anaeroben Mediums sowie der
Einstellung des pH-Wertes wurden 155 pl PCE (entspricht ca. 50 mg/l wassrige
Konzentration) und 120 ml H, zudosiert. Nach drei Tagen wurden 110 pl Methanol

zugegeben und bei Bedarf wurde H, (60 ml) nachdosiert sowie der pH-Wert eingestellt.

Um die mikrobiologische Dechlorierung von PCE in den Mischkulturen zu verfolgen,
wurden direkt vor dem Entgasen, nach einem Tag und nach ca. drei Tagen der
Inkubation eine Headspace-Probe genommen. H,-Messungen erfolgten nach drei und

sieben Tagen Inkubation.

3.4.5 Batch-Anséatze

Batch-Ansatze wurden stets als Tripletts angelegt. Fir Ansatze mit Fe® erfolgte die
Einwaage entsprechender Mengen in sterile, mit Millipore® gespilte und bei 100°C
getrocknete Injektionsflaschen (Fa. Ochs, Géttingen) oder Schottflaschen (100 ml, Fa.
Schott, Mainz). Fir molekulare Untersuchungen wurden Batch-Ansatze in 20 ml, fur

MPN-Bestimmungen in 30 ml Injektionsflaschen angesetzt. Fir alle weiteren Versuche
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wurden 50 ml Medium in 100 ml Injektionsflaschen oder Schottflaschen mittels einer 50
ml Dispensette (Fa. Hirschmann, Eberstadt) abgeflllt und je nach Bedarf mit
Reduktionsmittel versetzt. Die Injektionsflaschen wurden mit Aluminium-Bérdelkappen
mit teflonbechichteten Butyl-Septen (R20-L/CS-Chromatographie Service, Langerwehe),
die Schottflaschen mit in die Lochschraubdeckel (GL 25, Fa. Schott, Mainz) eingelegten
Dichtscheiben aus Butylgummi (d 23 mm, Fa. Machery-Nagel, Diren) sowie einem
Teflon-Septum (J 23 mm, Fa. Wohlecke, Hildesheim) luftdicht abgeschlossen.
AnschlieRend wurde der Luftraum mittels eines Begasungsautomaten durch Inertalgas
ausgetauscht [ADRIAN, 1999]. Dieser besteht aus einer Steuereinheit, einem
Begasungsrechen und einem 3-Wege-Ventil, das durch die Steuereinheit abhangig vom
Druck geschaltet wird. Durch abwechselndes Anlegen eines Unterdruckes von ca. 145
mbar und eines Uberdruckes von 1100 mbar wurde ein definierter schneller und

vollstandiger Austausch der Gasphase ermdglicht.

Um eine Verteilung des im Mediums vorgel6sten, leichtflichtigen PCE in Gas- und
Flissigphase gewéhrleisten zu kdnnen, wurden die Proben vor Zugabe von Acetat, H,
und Inokulum 1 h bei 120 rpm geschiittelt. Die Bestimmung von H; bzw. Entnahme von
lonen- und Headspace-Proben erfolgte anschlieRend. Die Batch-Ansatze wurden bei
24°C und 120 rpm geschittelt.

3.4.6 Sé&ulenversuche

Fur die Saulenexperimene wurden vier Glassdulen parallel betrieben (Abb. 3.2, H). Zur
Probenahme standen je Saule 9 Ports zur Verfiigung. Port 0 lag direkt vor dem Einlauf in
die Saulen. In der reaktiven Schittung waren Port 1 bis 3 mit einem Abstand von jeweils
5 cm, Port 3 bis 8 mit Abstdnden von 10 cm eingelassen. Saule A und B waren mit GG
von Port 1 bis 5 und ab Port 5 mit Kies (Kristall-Quarzsand Dorsilit, 1,0 bis 2,5 mm, Fa.
Interseroh, KoIn) befillt, so dass die reaktive Schittung ausschlieBlich aus GG bestand.
Die S&ulen C und D enthielten von Port 1 bis 8 ein GG-Kies-Gemisch (siehe Anhang 8.1,
8.2). Vor der reaktiven Schiittung, also vom Einlauf in die S&ule bis zum Port 1, waren
alle vier Saulen mit Kies befiullt. Wahrend Saule A und C als abiotische Kontrollen

dienten, wurden Saule B und D mit der DMC inokuliert.
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Y

AB Behalter mit Medium | Gasfangflaschen

C Behélter mit Millipore® J,0 Druckausgleichsbehélter

D Reservoir zur Sattigung des Millipore® mit PCEK Reinigungssaule mit Fe°

E Zwischenbehdlter L Reinigungssaule mit Aktivkohle
F.G Pumpen M Abfallbehélter

H Saulen N Gassécke

Abb. 3.2 Schema des Saulenaufbaus (BLOTEVOGEL, 2003).

Die Saulen wurden mit PCE-haltigem Medium kontinuierlich versorgt. Dabei erfolgte eine
Mischung des Mediums mit einer PCE geséttigten Lésung direkt vor dem Einlauf in die
Saulen in einem T-Stick (P633 Tee ETFE, Fa. Upchurch Scientific, Oak Harbor, WA,
USA). Eine gesattigte PCE-L6sung wurde in einer 2 |-Schottflasche (E) vorgehalten.
Vorgeschaltet war eine 5 I-Schottflasche (D), in der PCE als Phase in Millipore® vorlag
und sich bis zur maximalen Ld&slichkeit I16ste. Eine kontinuierliche Zuleitung von Millipore®
erfolgte durch eine nachgeschaltete zweite 5 I-Schottflasche (C). Das Medium wurde in
zwei 10 |-Schottflaschen vorgehalten (A, B), die abwechselnd angeschlossen werden
konnten. Ein durch den Verbrauch von Medium bzw. PCE-Lésung notwendiger
Druckausgleich in den Schottflaschen erfolgte tUber mit N, gefillte Gassacke (Plastigas,
Fa. Linde, Unterschleilheim). Zur Férderung der Ldésungen wurden Ismatec Reglo
Digital Pumpen (4 Kanéle, 12 Rollen, Fa. Ismatec, Wertheim) eingesetzt (F, G). Als
Schlauchmaterial dienten sauerstoffdichte No-Ox-Schlduche (Fa. Upchurch Scientific),

sowie LCKW-undurchlassige Tygon- und Viton-Schlauche (Fa. Ismatec, Wertheim).

Die Probenahme erfolgte an den Ports 0 bis 8 durch bis in die Mitte der Saule reichende

stumpfe Kanilen (neolLab-Kanile mit Luer-Lock-Anschluss, Fa. neolLab, Heidelberg).
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Durch eine weitere kirzere Kanille pro Port wurde entstehendes Gas in die

Gasfangflaschen (l) abgeleitet.

Am Ende der vier Saulen wurde die Lésung in eine als Auffangbehélter und
Druckausgleichsbehélter dienende Saule geleitet (J). Vom unteren Ende der
Druckausgleichssaule wurde die Ldsung von oben in eine Reinigungssaule, die
nullwertiges Eisen auf einer Schicht aus Glasperlen enthielt, geleitet (K). Diese diente zur
Restreinigung der PCE-Ldsung. SchlieBlich wurden noch die Gasrdume der
Druckausgleichsbehalter (J, O) und des Abfallbehéalters (M), an der die Reinigungssaule

angeschlossen war, Uber eine mit Aktivkohle gefiillte Sédule abgeleitet.

Das 270-tagige Saulenexperiment fand unter variierenden Bedingungen statt, die in
Anhang 8.3 dargestellt sind. Aufgrund der unzureichenden PCE-Dechlorierung in Séulen
C und D, in denen sich insgesamt nur rund 20 % Eisen im Vergleich zu den S&ulen A
und B befand (siehe Anhang 8.1, 8.2), wurde nach 29 Tagen die Eingangskonzentration
des Schadstoffs gesenkt, da die Reinigungssaule das im Auslauf befindliche PCE und
cDCE nicht mehr vollstdndig entfernen konnte. Nach 83 Tagen wurde die
Eingangskonzentration dann wieder auf das alte Niveau angehoben, da sich die

Dehalogenierung in den Sédulen verbessert hatte.

3.5 Mikro- und molekularbiologische Methoden

3.5.1 Proteinbestimmung

Die Proteinbestimmung erfolgte nach Lowry [HERBERT et al., 1971]. Die Kalibrierung
wurde mit Rinderserumalbumin durchgefuhrt. In den Ansatzen mit Eisen konnte die

Proteinbestimmung aufgrund von falsch positiven Werten nicht eingesetzt werden.

3.5.2 MPN-Bestimmung

Die MPN-Bestimmungen flir die methanogenen und acetogenen Bakterien wurden in
Anlehnung an MAYMO-GATELL et al. [1995] in 30 ml Injektionsflaschen im Dreifachansatz
durchgefiihrt. Dabei wurden jeweils 18 ml Medium abgefullt, mit 0,1 mM Na,S versetzt,
mit teflonbeschichteten Butylgummisepten verschlossen und begast. Nach frihestens
einem Tag wurden die Flaschchen mit 2 ml Probe beimpft. Nach dem Vermischen des

Inokulums wurde ein entsprechendes Volumen in ein neues Flaschchen fur die ndchste
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Verdinnungsstufe tberflhrt. Fr die Bestimmung von acetogenen Bakterien wurden 4

mM BES, fir methangenen Bakterien 50 mg/l Vancomycin eingesetzt.

Die Zellzahl-Bestimmung flr sulfatreduzierende Bakterien erfolgte nach STEIOF [1993],

fur denitrifizierende Bakterien nach KOLBEL-BOELKE et al. [1988].

3.5.3 DNA-Quantifizierung

Die DNA-Quantifizierung erfolgte nach SAMBROOK et al. [1989]. Dabei wurde die
doppelstrangige DNA durch das Verhaltnis der photometrischen Absorption bei 260 zu

280 nm identifiziert und Uber die Absorption bei 260 nm quantifiziert.

3.5.4 Amplifizierung der 16S rRNA-Gene und Klonierung

Die Sequenzen der 16S rRNA-Gene von Bakterien aus der dechlorierenden Mischkultur

sollten mit den Sequenzen von Dehalococcoides Spezies verglichen werden.

Dazu wurden die 16S rRNA-Gene mittels PCR amplifiziert. Als Primer wurden die
bakteriellen Primer 616V oder 1492R [KALMBACH et al., 1997] mit den von LOFFLER et al.
[2000] beschriebenen flr Dehalococcoides spezifischen Primern DHC1172R und
DHC728V kombiniert (Tab. 3.3).

Tab. 3.3 Bezeichnungen, Positionen und Sequenzen der verwendeten Primer
Primer 16S rDNA-Position 5-Sequenz-3

(bp)®
Bacteria-spezifische
Primer
616V 8-25 AGA GTT TGA TC/TA/IC TGG CTC AG
1492R 1493-1511 CGG C/TTA CCT TGT TAC GAC
DHC-Primer
DHC728V 728-750 AAG GCG GTT TTC TAG GTT GTC AC
DHC1172R 1172-1155 CGT TTC GCG GGG CAG TCT

® Fur die DHC Primer bezieht sich die Basenposition auf die 16S rDNS-Sequenz von D. ethenogenes,
bei den universellen Primern auf die 16S rDNA-Sequenz von E.col.

Als Matrize (Template oder zu amplifizierende DNA) wurden unbehandelte Proben aus
der Mischkultur genutzt. Die Amplifizierung erfolgte in einem Gesamtvolumen von 25 pl
mittels eines Kits (Fa. Eppendorf, Hamburg), in dem 1 pl Kultur, 2,5 pl 10facher
Reaktionspuffer, 0,25 ul Tag-Polymerase (5U/ul), 200 uM jedes Deoxynukleotids, 1 Vol.-

% Dimethylsulfoxid und 200 nM der Primer vorlagen. Die PCR wurde mit einem Master
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Cycler Gradient (Fa. Eppendorf, Hamburg) durchgefihrt. Die Denaturierung erfolgte fir 3
Minuten bei 95°C. Anschlieliend wurden 30 Zyklen mit folgenden Inkubationszeiten und
Temperaturstufen durchlaufen: 90 Sekunden bei 94°C, 60 Sekunden bei 56°C, 150
Sekunden bei 72°C. Am Ende wurde 10 Minuten bei 72°C inkubiert und bis zur

Entnahme wurden die Proben auf 4°C abgekdihilt.

Amplikons wurden durch Gelelektrophorese auf Reinheit und Lange Uberprift. Zur
weiteren Verarbeitung wurde der PCR-Ansatz mit einem PCR-Reinigungskit (Fa.
Quiagen, Hilden) aufgereinigt und in E. coli mittels eines TA-Klonierungskit (Fa.

Invitrogen, De Schelp, Niederlande) kloniert.

Das Prinzip des TA-Klonierungskits beruhte auf der Verwendung des 3,9 kb groflien
Plasmides pCR®2.1.

Amplikon
P P lac: lac Promotor (fir bakterielle

Expression des lacZa-Fragmentes)

LacZa: codiert fir die ersten 146
lacZa Aminosduren fur das Enzym R-
Galaktosidase

F1 ori: Replikationsstartpunkt fur eine
Sequenzierung

Kan/Amp: Resistenzgene gegen
Kanamycin zw. Ampicillin

ColE1 ori: Replikationsstartpunkt fur
E.coli

ColE1 or F1 ori

Kan

Abb.3.3 Die wichtigsten Funktionsmerkmale des pCR®2.1-Plasmides. Mittels dieses
Plasmides war eine Selektion positiver Klone anhand eines Blau-Weild-
Screenings méglich. Das Amplikon wurde von EcoR [-Schnittstellen flankiert.

Wie in Abb. 3.3 ersichtlich, wurde das PCR-Produkt in das lacZ-Gen kloniert. Fir die
PCR wurde dazu eine Tag-Polymerase verwendet, die ein Uberstehendes
Desoxyadenosin (A) an das 3'-Ende des PCR-Produktes anheftete. Dies war die
Voraussetzung fir eine Ligation des PCR-Produktes mit den Uberstehenden 3’-Desoxy-
thymidin (T) des linearisierten Plasmides. Die danach wieder zirkularen Plasmide wurden
in E.coli(TOP10F") transformiert.

Zur Transformation wurden ca. 50 bis 100 pl auf LB-Agarplatten (10 g Bacto-Trypton, 5 g
Bacto Hefeextrakt, 10 g NaCl, 1,5 Gew. % Agarose, pH 7,5, ad 11) mit 100 pg/ml
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Ampicillin, 0,5 mM IPTG (als Induktor) und 80 ug/ml X-Gal ausplattiert und tber Nacht
bei 37°C inkubiert. Ein positiver Nachweis beruhte darauf, dass ein PCR-Produkt
(Amplikon) in das R-Galaktosidase-Operon des Plasmides eingebaut wurde. Das [3-
Galaktosidase-Operon des Plasmides codierte die ersten 146 Aminosduren der [3-
Galaktosidase. Zur Komplementierung und somit Bildung einer intakten R3-Galaktosidase
waren das chromosomale lacZ-Fragment des E.co/F\Wirtsstammes notwendig. Somit
konnten nur transformierte Klone durch Bildung des intakten Enzyms x-Gal zu einem
blauen Farbstoff spalten, so dass Kolonien blau gefarbt waren. Klone, die das Plasmid
mit dem Amplikon im lacZa-Gen enthielten, konnten den ersten Teil der R-Galaktosidase
nicht bilden, so dass x-Gal nicht gespalten wurde und die Kolonien weifl} gefarbt waren.
Bei nicht erfolgreicher Tranformation, das heilt, die E.colFZellen enthielten kein
pCR®2.1-Plasmid und somit kein Ampicillin-Resistenzgen, war ein Wachstum auf

Ampicillin-haltigen N&hrmedien nicht méglich.

Farblose Einzelkolonien wurden in 3 ml LB-Bouillon (LB-Medium ohne Agarose) mit
Ampicillin Gberfihrt und Uber Nacht angezogen. Aus je 1 ml dieser Bouillon wurden die
Plasmide mittels Mini-Préap-Methode isoliert. Dazu wurden die Zellen bei 10.000 Upm
sedimentiert, anschlielend in 50 pl sterilem TE-Puffer (10 mM Tris pH 8,0 mit 1 mM
EDTA) resuspendiert. Nach Zugabe von 100 pl einer 0,2 N NaOH/1 % SDS-L&sung
wurde vorsichtig geschwenkt und der Ansatz fur 5 Minuten auf Eis gelagert. Dann
wurden 40 ul einer Natriumacetat/NaCl-Lésung (1 M Natriumacetat pH 4,8, 0,5 M NacCl)
zugeflgt, erneut gemischt und 15 min auf Eis inkubiert. Der Ansatz wurde dann 15 min
bei 12.000 Upm zentrifugiert und der klare Uberstand in ein neues Eppendorf-GefaR
Uberfihrt. Nach Zugabe von 360 ul eisgekihltem Isopropanol wurde die DNA fiir 15
Minuten bei —20°C geféallt. Nach einer erneuten Zentrifugation (15 min bei 12.000 Upm)
wurde der Uberstand verworfen und das Pellet mit 100 ul 70%igem Ethanol (-20°C)
gewaschen, 2 Minuten abzentrifugiert und der Uberstand vorsichtig abgenommen. Das
Pellet wurde 10 Minuten in der Vakuum-Zentrifuge getrocknet und anschliefend in 50 pl

H2Opiqest aufgenommen.

Inserts von aufgereinigten Plasmiden (Plasmid Mini Kit, Fa. Quiagen, Hilden) wurden
mittels eines ABI-Sequencer (M. Meixner Sequenzierservice, Berlin) sequenziert. Eine
Einordnung auf Grundlage der erhaltenen 16S rRNA-Gensequenzen erfolgte mittels der
Blast-Suchoption des us National Center for Biotechnology

(http://www.ncbi.nlm.nih.qov/).
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3.5.5 Restriktionsanalyse der amplifizierten Produkte

Eine Methode zur Charakterisierung von mikrobiologischen Gemeinschaften ist die
~<Amplified ribosomal DNA restriction analysis“ (ARDRA) von mittels PCR amplifizierter
16S rDNA. Durch Verwendung von spezies— oder gruppenspezifischen statt universellen
Primern fir die PCR ist damit eine selektive Analyse bestimmter Spezies oder Gruppen
mdglich. Die Amplifikate werden dazu im Anschluss an die PCR mit Restriktionsenzymen
verdaut und in einer Gelelektrophorese aufgetrennt. Aus den dabei entstandenen
Bandenmustern kénnen Rickschlisse auf das Vorhandensein von Bakterien oder

Gruppen gezogen werden.

Die amplifizierten Fragmente bzw. die Insert enthaltenden Plasmide wurden mit den
Restriktions-Endonukleasen EcoRI und FauNDI (Fa. MBI Fermentas, St. Leon-Rot) an
den spezifischen Erkennungsstellen der DNA geschnitten. Dazu wurden in 20 pl
Anséatzen je 8 bis 10 yl PCR-Produkt bzw. aufgereinigte Plasmide, 2 pl des empfohlenen
Puffers und 1 yl Enzym (10 U/pl) bei 37°C fir 120 Minuten inkubiert.

3.5.6 Gelelektrophorese

Die Gelelektrophoresen wurden mit 1- bis 1,2%igen Agarosegelen in 0,5fachen TAE-
Puffer (2,42 g Tris, 0,7 ml Eisessig, 1 ml 0,5 M EDTA, pH 8,0 ad 1l) durchgefiihrt. Als
Ladepuffer fiir die Proben wurde 5fach konzentrierter Blue-Run (Fa. Promega,
Mannheim) verwendet. Aufgetragen wurden jeweils maximal 6 pyl PCR-Produkt. Die
Auftrennung erfolgte ca. 20 bis 60 Minuten bei 90 V. Als Standard wurde mit Hindlll und
EcoRlI verdaute A—-DNA (eigene Herstellung) oder der Standard A-Hindlll / ®X174-Haelll
(Fa. Finnzymes, Espoo, Finnland). verwendet. Nach Behandlung mit 0,005 %

Ethidiumbromid erfolgte die photographische Dokumentation.

3.5.7 Vergleichende PCR

Von Batch-Kulturen mit der dechlorierenden Mischkultur und 0,4 g Fe’ sowie 1 mM
Acetat in PCE-haltigem Medium wurden nach vollstandiger Dechlorierung zu Ethen
Proben entnommen. Zum gleichen Zeitpunkt erfolgte die Probenahme von abiotischen
Kontrollansatzen mit Fe® und PCE, von biotischen Kontrollansatzen mit Mischkultur und /
oder PCE. Von Verdinnungsreihen (1:10 bis 1:1000) wurden je 1 pl direkt als Template

fur den Dehalococcoides spezifischen PCR Assay eingesetzt.
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3.6 Chemische Analytik

3.6.1 Gaschromatographische Bestimmung von Wasserstoff und Sauerstoff

Die Batch-Ansatze waren als Zwei-Phasen-System angelegt, so dass eine Probenahme
aus der Gasphase erfolgen konnte. Zur Berechnung des Wasserstoff-Gehaltes des

Gesamtansatzes wurde der Henry-Koeffizient miteinbezogen.

Die Gasprobenahme und Injektion des Gases wurde mit einer gasdichten Spritze mit
Ventil (Pressure-Lok A-2, Fa. VICI Precision Sampling, Inc., Baton Rouge, LA, USA)

durchgefiihrt. Dabei wurde die Spritze zundchst mit dem Probegas gesplilt.

Die Nachweisgrenze von H, betrug 0,3%.

Gerat GC-14A, Fa. Shimadzu, Kyoto, Japan

Injektion manuell

Injektionsvolumen 100 pl

Injektortemperatur 30°C

Saule CTRI, 182,88 cm, Fa. Alltech GmbH, Unterhaching

Innere Saule: & 0,42 cm, porése Polymermatrix Porapak
AuRere Saule: @ 0,625 cm, aktiviertes Molekularsieb 5 A

Saulentemperatur 30°C isotherm

Trégergas Stickstoff 5.0 (H,-Messung), Helium 5.0 (O,-Messung)
Tragergasstrom 65 ml/min

Detektor Warmeleitfahigkeitsdetektor (WLD)

Briickenstrom des Detektors 80 mA (H,-Messung), 180 mA (O,-Messung)
Temperatur des Detektors 35°C

Integration PeakNet 5.1, Fa. Dionex, Sunnyvale, Kalifornien, USA
Methodendauer 2 min

Sauerstoff-Messungen wurden durchgefuhrt, um die Effektivitdt der Begasunganlage zu
kontrollieren sowie Undichtigkeiten von Ansatzen zu dokumentieren. Als Standard wurde

hier Luft verwendet.

3.6.2 Gaschromatographische Bestimmung von Ethen, Ethan, Methan sowie
von leichtflichtigen chlorierten Kohlenwasserstoffen

PCE sowie dessen Abbauprodukte TCE, cDCE, tDCE, VC, Ethen und Ethan sowie
Methan aus der Methanogenese wurden mittels Headspace-Analytik am

Gaschromatographen gemessen. Dazu wurde ein PE 8700 mit einer GSGasPro
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Kapillarsdule ausgestattet. In einem Analysengang konnten sowohl die Gase als auch

die chlorierten Komponenten voneinander getrennt werden.

Geréat

Probengeber
Thermostasierzeit
Probentemperatur
Transfertemperatur
Injektortemperatur
Zeit des Druckaufbaus
Druck

Injektionszeit

Saule

Tragergas
Temperaturprogramm

Detektor
Detektortemperatur
Methodendauer
Integration

GC 8700 (Fa. Perkin ElImer Corp., Norwalk, CT, USA)
Dampfrauminjektor HS-101 (Fa. Perkin Elmer Corp.)
50 min

50°C

56°C

58°C

1,5 min

120 kPa

0,08 min

GS Gas-Pro 30 m (Fa. J&W Scientific, KdIn)

Helium 5.0

Gase: 40°C, 10°C/min auf 60°C fur 1 min

LCKW und Gase: 40°C, 5°C/min auf 200°C fir 1 min
Flammenionisationsdetektor (FID)

250°C

Gase: 10 min; LCKW und Gase: 26 min

Peaknet 5.1 (Fa. Dionex, Sunnyvale, Kalifornien, USA)

Die Herstellung der Standards ist in Anhang 8.4 beschrieben. Da sowohl die Kultivierung

der Mischkultur als auch die Batch-Ansétze in einem Zwei-Phasen-System erfolgte, war

fur die Bestimmung der umgesetzten Stoffmenge die Einbeziehung der Henry-

Koeffizienten notwendig.

Mittels der Henry-Koeffizienten konnte die gemessene Konzentration an LCKW in der

flissigen Phase auf die Gesamtmenge in dem Injektionsgefald ermittelt werden:

n = Stoffmenge [mol]

n= cf(Vf + (I{g ) Hc» ¢t = Konzentration in der flissigen Phase [mol/l]

vi = Volumen der flissigen Phase [I]

vg = Volumen der gasférmigen Phase [l]
H. = Henry-Koeffizient [-]

3.6.3 lonenchromatographische Bestimmung von Acetat, Nitrit, Nitrat und

Sulfat

Die Messung der lonen erfolgte mit einem lonenchromatographen ausgestattet mit

einem Detektor zur temperierten Leitfahigkeitsmesszelle.
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Gerat
Vorséaule
Anionenaustauschséule

DX-120 lon (Fa. Dionex, Sunnyvale, Kalifornien, USA)
lonPac® AG 14 Guard (4 x 50 mm), Fa. Dionex
lonPac® AS 14 Analytical (4 x 250 mm), Fa. Dionex

Detektor CD4, Fa. Dionex

Laufmittel 0,35 mM Na,COs3;, 0,1 mM NaHCO; in Millipore®
Fluss 1,2 ml/min

Suppressor ASRA-Ultra (Fa. Dionex)

Probengeber Autosampler P/N 37077 (Fa. Dionex)
Probenschleife 50 pl

Integration PeakNet 5.1 (Fa. Dionex)

Methodendauer 11 min

Die Entnahme der Fliissigprobe (0,5 ml) erfolgte mit 2 ml-Einwegspritzen (Omnifix® 2 ml,
Fa. Braun, Melsungen) und entsprechenden Injektionskanilen (0,4 x 21 mm, Rose
GmbH, Trier) sowie anschlielender Sterilfiltrierung mit Filterhaltern von Minisart (Fa.
Sartorius, Goéttingen) in 2 ml ReaktionsgefalRen aus Polypropylen (Fa. Eppendorf,
Hamburg). Die Proben wurden zur Analyse verdinnt und in 5 ml Vials (Fa. Dionex,

Sunnyvale, Kalifornien, USA) gefillt und mit Filtercaps (Fa. Dionex) verschlossen.

Eine Kalibrierung wurde fir 1 bis 10 ppm Nitrat, 1 bis 10 ppm Sulfat, 0,1 bis 1 ppm Nitrit

sowie 1 bis 10 ppm Acetat erstellt.

3.6.4 Photometrische Bestimmung von Ammonium

Die Bestimmung der Ammoniumkonzentration erfolgte in Anlehnung an DIN 38406-E5
[DEUTSCHES INSTITUT FUR NORMUNG, 1983]. Die verwendeten Glasgerate wurden vor
Benutzung in KOH-Ethanol-Reinigungslésung gelegt und anschlieRend mit Millipore®
gespilt. Die Entnahme der FlUssigprobe erfolgte mit 2 ml-Einwegspritzen und
entsprechenden Injektionskantlen (0,4 x 21 mm, Fa. Rose, Trier) sowie anschlieRender
Filtrierung mit Spritzenvorsatzfiltern Spartan® 13/0,2, (Schleicher & Schuell, Dassel) in
2 ml ReaktionsgefdRen aus Polypropylen (Fa. Eppendorf, Hamburg). Je 100 pl der
filtrierten Probe wurde in eine Halbmikrokivette (Plastibrand®, Fa. Brand, Wertheim)
pipettiert und mit 900 pl Millipore® aufgefiillt. Fiir die Erstellung einer Kalibriergeraden
wurde aus einer Ammoniumsulfat-Stammlésung (0,4717 g  getrocknetes
Ammoniumsulfat/l) durch eine 1:100 Verdiinnung eine Standardlésung mit 1 mg/l NH4"-N
vorbereitet. Aus dieser Standardlésung wurde in Halbmikroklivetten eine Standardreihe
von 0 bis 1 mg NH4*-N/I hergestellt. Zu den verdiinnten Proben und Standards wurden

100 pl einer Salicylat-Citrat-Lésung pipettiert und die Kivetten ausgiebig geschittelt.
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Nach Zugabe von 100 ul Reagenzlésung wurde erneut geschittelt. Nach 1 bis 3
Stunden konnte die Extinktion der Proben bei einer Wellenldnge von 655 nm in einem

Photometer (UV-1201, Fa. Shimadzu, Kyoto, Japan) gemessen werden.

Zur Herstellung der Salicylat-Citrat-L6sung wurden 13 g Natriumsalicylat und 13 g
Trinatriumcitat in Millipore® vorgeldst und nach Zugabe von 0,097 g Nitroprussid ad 100
ml aufgefullt. Die Lagerung erfolgte im Dunkeln fir ca. zwei Wochen. Die
Reagenzlésung wurde taglich frisch angesetzt (3,2 g NaOH, 0,2 g Natrium-

dichloroisocyanurat ad 100 ml Millipore®).

3.6.5 pH-Wert Messung

Die pH-Wert Messung erfolgte mit einem Digital pH-Meter (Fa. Knick, Berlin) sowie einer
pH-Einstabmesskette (HI 2020 S, Fa. Hanna Instruments, Karlsruhe). Kalibriert wurde
Uber einen pH-Bereich von 4 bis 9. Zur Messung wurde 1 ml Flissigprobe in ein 2 ml

Reaktionsgefall aus Polypropylen (Fa. Eppendorf, Hamburg) Gberflhrt.
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4 Ergebnisse

4.1 Nachweis von Mikroorganismen auf reaktivem Material

Ziel des Projektes war es, eine mikrobiologische Besiedlung der 1998 gebauten
Reaktiven Wand in Rheine durch Sulfatreduzierer, Denitrifikanten, Acetogene,
Methanogene und Dechlorierer festzustellen. Insbesondere der Einfluss von
dechlorierenden Bakterien auf die abiotische Dechlorierung von PCE durch elementares
Eisen sollte untersucht werden. Da fur den Bau eine Wandhalfte der Reaktiven Wand
mit Eisenschwamm (ES), die andere mit einem Graugusseisengranulat-(GG)-Kies-
Gemisch beflllt waren, wurden jeweils aus dem Anstrombereich beider Wandhalften
Proben enthommen. Bei dem Probenmaterial handelte es sich um ,gealtertes® Material,
da die Wand zum Zeitpunkt der Probenahme bereits seit ca. drei Jahren in Betrieb war.
Fur vergleichende Untersuchungen erfolgte nach ca. 6 Monaten eine zweite
Probenahme. Diese Proben wurden nicht aus der Reaktiven Wand in Rheine
entnommen. Stattdessen wurde Eisenmaterial aus Saulen zur Verfligung gestellt, die
unmittelbar nach der ersten Probenahme mit Material aus dem Anstrombereich der

Reaktiven Wand befiillt worden waren.

Bakterien kdénnen mit dem Grundwasserstrom in die Reaktive Wand gelangen. In
entsprechenden Versuchen sollte nachgewiesen werden, ob Mikroorganismen im
Grundwasser vorhanden sind, die den durch die anaerobe Korrosion der Eisensorten ES

und GG freiwerdenden H, verwerten koénnen.

Im Folgenden werden die Ergebnisse getrennt nach dem Probenmaterial ES und GG-
Kies-Gemisch und dem Inokulum Grundwasser ausgefuhrt. Zur Darstellung der
Ergebnisse wurden fir die einzelnen Anséatze in Anlehnung an FENNELL et al. [1997] die
Anzahl der transferierten Elektronen und soweit méglich Elektronenbilanzen berechnet.
Die Zahl der Ubertragenenen Elektronen wird als Aquivalente in der Einheit [uequiv]
angegeben. Je héher die Zahl an Aquivalenten ist, desto mehr Elektronen werden
folglich Ubertragen. Durch die anaerobe Korrosion des Eisens werden Elektronen vom
Fe® auf Wasserstoffionen (H*) transferiert, wobei H, entsteht. Dabei gilt, je groRer die
Anzahl der Ubertragenenen Elektronen pro Zeiteinheit ist, desto reaktiver ist das Eisen.
Viele Mikroorganismen kénnen wiederum H,; als Elektronendonator nutzen, wobei Sulfat,

Nitrat, PCE oder CO, als Elektronenakzeptor genutzt werden. Abiotische und biotische
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Prozesse lassen sich durch diese Vorgehensweise miteinander verknipfen. Da es
inzwischen Hinweise gibt, dass die Elektronen direkt dem Eisen entzogen werden, und
nicht Gber H, oder Hydroniumionen in biologische Prozesse eingeschleust werden [DINH

et al., 2004], wird in dieser Arbeit Fe® vereinfachend als Elektronendonator bezeichnet.

Folgende Ansatze wurden jeweils als Tripletts angelegt:

a. Ansatze mit H, und Desorbat: Nachweis der biologischen Umsetzung von Sulfat,
Nitrat, PCE und CO, mit H, als Elektronendonator durch Bakterien des
Desorbates

b. Ansatze mit .frischem® Eisen (sowohl mit ES als auch GG): Nachweis der

abiotischen Produktion von Wasserstoff sowie Einfluss des Eisens auf die

Reduktion von Elektronenakzeptoren

C. Anséatze mit ,frischem®“ Eisen und Desorbat (sowohl mit ES als auch mit GG):
Nachweis der abiotisch/biologischen Reduktion von Elektronenakzeptoren sowie

Einfluss auf die H,—Entwicklung durch Fe.

Durch Voruntersuchungen wurde deutlich, dass Bakterien stark an der Eisenoberflache
haften und somit nur eine teilweise Desorption erreicht werden konnte. Um zu
Uberprifen, ob an ,gealtertem” Eisen nach der Desorption noch Bakterien metabolisch

aktiv sind, wurden folgende Anséatze mitgefuhrt:
d. GG vor der Desorption
e. GG nach der Desorption

In einigen Ansatzen wurde gealtertes, steriles GG eingesetzt, um Reaktivitatsverluste

durch eine Eisenalterung erfassen zu kénnen.

Um Wechselwirkungen von Medienbestandteilen mit dem Desorbat zu erfassen, wurden

stets Kontrollen mitgefuhrt, denen kein Elektronendonator zugefugt wurde:
f. Anséatze nur mit Desorbat
Entsprechende Untersuchungen wurden mit Grundwasser als Inokulum durchgefihrt.

Die Ergebnisse werden in dieser Arbeit als Mittelwerte von Tripletts mit

Standardabweichung angegeben.
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4.1.1 Nachweis einer mikrobiologischen Besiedlung des GGs

Fur diese Untersuchungen wurde Eisenmaterial aus zwei Probenahmen verwendet. Bei
der ersten Probenahme wurde eine 1:2 Gew.-% mit Kies vermischte GG-Probe aus 4 bis
5 m Tiefe des Anstrombereiches der Reaktiven Wand in Rheine entnommen. Der pH-
Wert der Probe betrug 7,5. Das Desorbat, mit dem die Anséatze beimpft wurden, zeigte
ebenfalls einen pH-Wert von 7,5. Die zweite Probenahme erfolgte aus einer Saule, die
mit GG-Kies-Material aus dem Anstrombereich der Reaktiven Wand in Rheine befullt
worden war. Dabei wurde nicht nur Probe aus 4 bis 5 m Tiefe sondern ein Gemisch aus
2 bis 5 m Tiefe verarbeitet. Beim Aufbau der Saule mit Material der ersten Probenahme
wurde das bereits mit 1:2 Gew.-% mit Kies vermischte GG gesiebt, wodurch feiner
Eisenstaub und feinere Eisenbestandteile ausgesiebt wurden. Damit verringerte sich der

prozentuale Eisenanteil [EBERT, 2002]. Der pH-Wert des Saulen-Desorbates betrug 7,5.

Die pH-Werte der Batch-Ansétze wurden am Ende der Inkubationszeit gemessen. Die
abiotischen Ansatze mit GG ergaben End-pH-Werte von 7,2 bis 7,6 und bestétigten,
dass das gewahlte Carbonatpuffersystem den Entzug von Protonen durch die Korrosion
des Eisens abpuffern konnte. Die Ausnahme bildeten die Ansatze mit Nitrat der ersten
Probenahme. Durch Begasung mit Helium statt mit N,/CO, wurde vermutlich CO, aus
der Losung entfernt, wodurch die Pufferkapazitdt abnahm. In den biotischen und

abiotischen Anséatzen mit GG und Nitrat wurden End-pH-Werte von bis zu 9,4 erreicht.

Weitere biotische Ansatze mit H, bzw. Kontrollansédtze mit Medium oder Desorbat
zeigten fir beide Probenahmen den zu Beginn der Versuche eingestellten pH-Wert von
ca. 7,0 bis 7,2. Der pH-Wert stieg in den biotischen Ansatzen mit GG und Desorbat auf
ca. 7,4 bis 7,9 an. ,Gealtertes” erhitztes GG aus der Reaktiven Wand in Rheine zeigte
mit bis zu 9,5 die hdochsten pH-Werte, wahrend Material aus den Saulenaufbauten in Kiel

(2. Probenahme) nur pH-Werte von bis zu 7,8 erreichte.
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4.1.1.1 Sulfatreduzierende Bakterien

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

In der folgenden Tabelle werden die Ergebnisse als prozentuale Abnahme des
Sulfatgehaltes, als H,-Produktion oder Dosierung von H, sowie als gebildetes Acetat
dargestellt. Zudem werden, soweit mdglich, die Elektronenbilanzen der verschiedenen

Ansatze angegeben.

Tab. 4.1 Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Kies-Gemisch aus
der Reaktiven Wand in Rheine bei einer Konzentration von 120 mg
Sulfat/|
Tripletts ® Abnahme des | H,-Produktion Acetatbildung Ubertragene
(Proben aus Rheine) Sulfat%ehaltes bzw. Verbrauch (umol) Elektro.necn
(%) (umol) (Hequiv)
(Mittelwerte)
Kontrolle: nur Desorbat 0 <5 <1 <10
GG 0 354 + 24 <1 710
GG + Desorbat 100 11+ 2 38 + 5 980
Desorbat + H, 98 -1005 141+ 7 1700
(dosiert: 2010)
gealtertes GG nach 100 <5 29+ 10 920 (+ 245 fur
Desorption Methan®)
gealtertes GG steril 0 406 + 43 <1 810
gealtertes GG steril + 100 7 t1 36 + 2 935
Desorbat

‘? Inkubationszeit 54 Tage; ° Methanproduktion: 31 + 10 umol; © Annahme fir die Berechnung der
Aquivalente (puequiv/pmol): Acetat: 8, H, : 2, Methan: 8, Sulfat: 8 Elektronen

In den Versuchen der ersten Probenahme war in den abiotischen Ansatzen mit sterilem
frischem oder gealtertem GG keine Sulfatreduktion und Bildung von Acetat festzustellen,
wahrend Wasserstoff freigesetzt wurde (Abb 4.1). Eine vergleichbare H,—Freisetzung

erfolgte sowohl mit frischem als auch mit gealtertem GG.

Im Desorbat wurde nach der MPN-Methode eine Zellizahl von 6,6*10%g GG-Kies-
Gemisch an Sulfatreduzierern ermittelt. In den Batch-Ansatzen mit Desorbat vom GG-
Kies-Gemisch aus der Reaktiven Wand konnte eine Sulfatreduktion und Acetatbildung

festgestellt werden, wenn GG oder H, als Elektronendonator zur Verfigung standen.
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Gealtertes GG (ohne Kiesanteil) aus der Reaktiven Wand zeigte entsprechende

Ergebnisse.
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Abb. 4.1 Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Desorbat von Proben der
Reaktiven Wand in Rheine. Dargestellt sind die Sulfatkonzentration (¢) und der
Gehalt an H;, (e) von Versuchsansatzen mit 2 Vol.-% Desorbat und 2 Gew.-%

GG als Elektronendonator sowie die Sulfatkonzentration (¢) und der Gehalt an
H, (o) von abiotischen Kontrollansétzen mit 2 Gew.-% GG.

In den Ansatzen mit H, als Elektronendonator wurde dieser bei vollstdndigem Verbrauch
nachdosiert, so dass sich in einer Elektronenbilanz eine Zugabe von 2010 pequiv und
ein Verbrauch durch Sulfatreduktion und Acetatbildung von 1700 pequiv berechnen
lieBen. In Ansétzen mit 2 Gew.-% GG wurden fir die abiotischen Ansatze Werte von 710
bis 810 pequiv durch die H,-Freisetzung und fir die biotischen Ansatze von 935 bis
1165 pequiv durch Sulfatreduktion und Acetatbildung ermittelt. In allen Ansatzen mit
Desorbat und GG wurde kein oder gegen Ende der Inkubationszeit nur sehr wenig H,
freigesetzt (Abb 4.1). In Kontrollen, die nur Desorbat aber keine Elektronendonatoren

enthielten, erfolgte weder eine Sulfatreduktion noch eine Acetatbildung.

Eine Methanogenese konnte nur in Ansatzen mit gealtertem GG nach erfolgter

Desorption nachgewiesen werden.

Eine vollstédndige Desorption der Mikroorganismen vom GG-Kies-Gemisch erfolgte nicht.
Mit gealtertem GG, welches nach vorheriger Desorption fir Batch-Anséatze eingesetzt

wurde, fand ebenfalls noch eine vollstdndige Sulfatreduktion sowie Bildung von Acetat
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wahrend der Inkubationszeit statt. Eine entsprechende Sulfatreduktion wurde auch mit

sterilem gealtertem GG, welches mit Desorbat inkubiert wurde, erreicht.
Besiedlung der Séaule in Kiel

Entsprechende Untersuchungen wurden mit Probenmaterial aus der Séaule in Kiel
durchgefiihrt. Die Kontrollen mit Desorbat aber ohne Elektronendonator zeigten weder
eine Sulfatreduktion noch eine Acetatbildung. In abiotischen Ansatzen mit GG wurde H,
(870 pequiv) freigesetzt, wahrend keine Acetatbildung und Sulfatreduktion erfolgte (Tab
4.2).

Tab. 4.2 Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Kies-Gemisch aus
der Saule in Kiel bei einer Konzentration von 115 mg Sulfat/I

Tripletts ® Abnahme des | H,-Produktion | Acetatbildung Ubertragene
. Sulfatgehaltes | bzw. Verbrauch (umol) Elektronen
(Proben aus Kiel) 2 . b
(%) (umol) (Hequiv)
(Mittelwerte)
Kontrolle: nur Desorbat 0 <5 <1 <10
GG 0 436 + 26 <1 870
GG + Desorbat 99,8 <5 4 + 4 650
Desorbat + H, 100 - 660 84 + 2 1270
(dosiert: 1320)
gealtertes GG vor 83 <5 <1 500
Desorption
gealtertes GG nach 66 <5 10 + 11 480
Desorption

? Inkubationszeit 50 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Acetat: 8,
H, : 2, Methan: 8, Sulfat: 8 Elektronen

In Ansatzen mit Desorbat und GG als Elektronendonator fand eine fast vollstandige
Sulfatreduktion innerhalb von 50 Tagen Inkubation statt, wadhrend kaum Acetat gebildet
wurde. Im Gegensatz zur Probenahme aus Rheine (6,6*10% Zellen/g GG-Kies-Gemisch)

war die Zellzahl mit 0,7/g GG-Kies-Gemisch an Sulfatreduzierern sehr niedrig.

Wurde statt GG direkt H, als Elektronendonator dosiert, so konnte entsprechend den
Ergebnissen der ersten Probenahme eine Acetatbildung und eine vollstandige
Sulfatreduktion festgestellt werden, wobei eine Zugabe von H; mit 1320 pequiv an
Elektronen einem Verbrauch von 1270 pequiv an Elektronen fir Acetogenese und

Sulfatreduktion gegenliberstanden.
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Zur Uberprifung der Methode zur Desorption wurden Ansétze mit gealtertem GG vor
und nach der Desorption mitgefiihrt. Die Sulfatreduktion lag fir die Ansatze vor der
Desorption bei 83 %, nach der Desorption bei 66 % innerhalb des Versuchszeitraums.
Eine Acetatbildung firr letztere Ansétze war nur in einem von drei Tripletts feststellbar.
Entsprechend niedrige Werte an Ubertragenen Elektronen von 480 bis 500 pequiv

wurden ermittelt.

4.1.1.2 Denitrifizierende Bakterien

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

In der folgenden Tabelle werden die Bildung von Acetat, die prozentuale Abnahme der
Nitratmenge und prozentuale Bildung von Ammonium dargestellt. Da die Gasphase
Helium enthielt und mit dem verwendeten Chromatographie-System keine Trennung
mdglich ist, konnte H; nicht analysiert werden.

Tab. 4.3 Nachweis der Nitratreduktion im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand
in Rheine bei einer Konzentration von ca. 60 mg Nitrat/I

Tripletts®® Abnahme der | Ammonium- | Acetatbildung
(Proben aus Rheine) Nitra(tgz)enge bildung (%) (umol)
Kontrolle: nur Desorbat 0 0 <1

GG 89 89 <1

GG + Desorbat 100 41 11+ 9
Desorbat + H, 100 2,4 <1
gealtertes GG nach 100 44 <1
Desorption

a

keine Hy—Bestimmung mdglich, da Helium als Gasphase verwendet wurde;
® Inkubationszeit 52 Tage

Nitrat wurde sowohl in Ansatzen mit Desorbat als auch in abiotischen Ansatzen mit GG
reduziert. Die als Kontrolle mitgefihrten Ansatze nur mit Desorbat zeigten, dass ohne
Elektronendonator keine biologische Nitrat-Reduktion erfolgte. In Ansatzen mit Desorbat
und GG konnte eine wesentlich schnellere Nitrat-Reduktion als in abiotischen Anséatzen
mit GG nachgewiesen werden, in denen diese auch nach 52 Tagen nicht vollstandig war
(Abb 4.2).
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Abb. 4.2 Verlauf der Nitrat-Reduktion in abiotischen Ansétzen mit 2 Gew.-% GG (¢), in
Kontrollansétzen mit Desorbat der Reaktiven Wand in Rheine (m), biotischen
Ansédtzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% Desorbat (A) sowie 2 Gew.-%
gealtertem GG nach der Desorption (e).

Der prozentuale Anteil an gebildetem Ammonium aus der Nitrat-Reduktion war in den
abiotischen Anséatzen (Abb 4.3) héher als in Ansatzen mit Desorbat und GG (Abb 4.4). In
den abiotischen Ansatzen mit GG erfolgte eine vollstdndige Umsetzung zu Ammonium.
Mit H, als Elektronendonator wurden nur 2,4 % Ammonium aus Nitrat freigesetzt.
Ursache der Bilanzliicke sind wahrscheinlich die Endprodukte N, und N,O, deren

Nachweis analytisch nicht méglich war.

16
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12 -
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Abb. 4.3 Verlauf der Nitrat-Reduktion bezogen auf Stickstoff in abiotischen Ansatzen mit
2 Gew.-% GG.
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Abb. 4.4  Verlauf der Nitrat-Reduktion bezogen auf Stickstoff in Ansétzen mit 2 Vol.-%
Desorbat und 2 Gew.-% GG.

Eine quantitative Erfassung von Denitrifikanten nach der MPN-Methode ergab eine
Zellzahl von 1,4*10°/g GG-Kies-Gemisch.

Versuchsansatze mit gealtertem GG nach der Desorption zeigten wie auch beim

Nachweis von Sulfatreduzierern, dass nur eine teilweise Desorption erreicht wurde.

Besiedlung der Séaule in Kiel

In der Tabelle 4.4 wird die prozentuale Nitratabnahme sowie Ammoniumbildung, der H—
Verbrauch oder die Dosierung, die Acetatbildung sowie, soweit mdglich, eine
Elektronenbilanz der verschiedenen Anséatze dargestellt. Statt Helium wurde in diesen
Ansétzen ein Gasgemisch aus 80 Vol.-% N, und 20 Vol.-% CO, (Inertal) als Gasphase

eingesetzt, so dass H,-Messungen erfolgen konnten.

Entsprechend den Ergebnissen der ersten Probenahme wurde Nitrat sowohl abiotisch
durch GG als auch biotisch durch Desorbat reduziert (Abb 4.5). Innerhalb eines
Zeitraums von 40 Tagen wurden in den abiotischen Ansatzen mit GG ca. 93 % Nitrat
umgesetzt, wobei Uberwiegend Ammonium gebildet wurde. Die H,-Produktion betrug
nach 40 Tagen ca. 260 pmol und war im Vergleich zu den abiotischen Ansatzen mit
Sulfat, die nach 50 Tagen Inkubation ca. 440 ymol erreichten, vergleichsweise gering.
Die Berechnung der Ubertragenen Elektronen hingegen ergab fiir die Ansatze mit GG
und Nitrat einen Wert von 810 pequiv, mit GG und Sulfat von 870 pequiv in Form einer

H,-Freisetzung.
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Tab. 4.4 Nachweis der Nitratreduktion im GG-Kies-Gemisch der S&aule Kiel bei
einer Konzentration von ca. 50 mg Nitrat/|

Tripletts ® Abnahme | Ammonium- | Produktion Acetat- Ubertragene
(Proben aus Kiel) der bildung (%) bzw. Ver- bildung Elektronen
Nitratmenge brauch von (umol) (pequiv)b
(%) H, (umol) (Mittelwerte)
Kontrolle: nur 1,5 0,5 <5 <1 <10
Desorbat
GG 93 76 261 + 13 <1 810
GG + Desorbat 100 16 <5 6 + 2 450
Desorbat + H, 100 1,0 -1120 226 + 33 2000
(dosiert
2240)
gealtertes GG 100 29 <5 15 + 3 340
vor Desorption
gealtertes GG 100 37 <5 13 + 3 325

nach Desorption

? Inkubationszeit 40 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, Ammonium: 8, H, : 2, N,: 5 Elektronen

Eine Zugabe von 2 Vol.-% Desorbat bewirkte eine Beschleunigung der Nitratreduktion,

so dass bereits nach vier Tagen eine fast vollstdndige Reduktion erfolgt war (Abb 4.5).

Nitrat (mg/l)

Abb. 4.5

Zeit (d)

Verlauf der Nitrat-Reduktion in abiotischen Ansétzen mit 2 Gew.-% GG (+), in

Kontrollansatzen mit 2 Vol.-% Desorbat der Reaktiven Wand in Rheine (m), in
biotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% Desorbat (A ), in Ansétzen

mit 2 Gew.-% ,gealtertem” GG vor (=) und nach der Desorption (e).
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In Ansatzen mit H, statt Eisen als Elektronendonator erfolgte im Vergleich zu abiotischen
Anséatzen mit GG eine schnelle Reduktion des Nitrats, aber es konnte nur eine 1%ige
Ammonium-Freisetzung nachgewiesen werden. Eine Kalkulation der Ubertragenen

Elektronen ergab bei Zugabe von 2240 pequiv einen Verbrauch von 2000 pequiv.

Um die Methodik der Desorption zu Gberprifen, wurden Ansatze mit ,gealtertem” GG vor
und nach der Desorption angelegt. Sowohl vor als auch nach erfolgter Desorption war
eine vergleichbar schnelle Nitratreduktion zu verzeichnen, so dass denitrifizierende
Bakterien sich auch nach der Desorption auf der Eisenoberfliche befanden. In den
Ansétzen nach Desorption war eine héhere Ammonium-Freisetzung als in den Ansatzen

vor Desorption zu verzeichnen.

Nach der MPN-Methode wurde eine Zellzahl von 3,7*107/g GG-Kies-Gemisch ermittelt.

4.1.1.3 Acetogene Bakterien

Acetogene und Methanogene konkurrieren um CO, als Elektronenakzeptor. Das von
acetogenen Bakterien gebildete Acetat kann zudem von acetotrophen Methanogenen
verwertet werden. Um acetogene Bakterien tber die Bildung von Acetat nachweisen zu
kénnen, muss durch Zugabe von BES zum Medium eine methanogene Aktivitat

unterdriickt werden.
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Abb. 4.6 H,—Entwicklung in Anséatzen mit 2 Gew.-% GG ohne (e) und mit Inhibitor fur die
Methanogenen (4 mM BES) (¢).

In abiotischen Vorversuchen setzte 4 mM BES die Ho-Freisetzung durch die anaerobe
Korrosion des GG herab (Abb 4.6). Wahrend ohne BES innerhalb von 29 Tagen
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Inkubation ca. 270 ymol H; freigesetzt wurden, waren in BES-haltigen Ansatzen nur ca.

190 ymol H, messbar.

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

In diesen Ansatzen wurde BES als methanogener Inhibitor eingesetzt, um ausschlieflich

Bakterien zu erfassen. In Kontrollen mit denen

Stoffwechselaktivitdten

acetogene Desorbat, in

Elektronendonatoren fehlten, waren keine messbaren

feststellbar. Durch Korrosionsprozesse des GG wurden zudem weder Acetat noch
Methan gebildet, wie die abiotischen Kontrollen mit GG belegen. Die Bildung von Acetat

oder Methan wurde demnach durch biologische Prozesse katalysiert (Tab. 4.5).

Tab. 4.5 Nachweis der Acetatbildung im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand in
Rheine unter Zugabe von 4 mM BES.

Tripletts ® Acetatbildung | Methanbildung | Hx—Produktion | Ubertragene
(Proben aus Rheine) (umol) (umol) bzw. Verbrauch Elektro.nebn
(umol) (Hequiv)
(Mittelwerte)
Kontrolle: nur Desorbat <1 n.b. <5 <10
GG <1 n.b. 269 + 20 540
GG + Desorbat 43 + 4 13+ 5 <5 450
Desorbat + H, 212 + 16 n.b. - 1077 1700
(dosiert: 2155)
gealtertes GG 76 + 5 18 + 5 <5 750
nach Desorption

? Inkubationszeit 56 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, H, : 2, Methan: 8 Elektronen

Eine vollstdndige Inhibierung der Methanogenese durch BES wurde in Vorversuchen
gezeigt. Wahrend in Ansatzen mit H, und Desorbat wie erwartet Acetat gebildet wurde,
aber keine Methanogenese stattfand, konnte eine vollstdndige Inhibierung der
Methanogenese in den Ansatzen mit GG nicht erreicht werden. Diente GG statt H, als
Elektronendonator, so wurde sowohl Acetat als auch Methan gebildet. Wahrend die
Ubertragenenen Elektronen 450 pequiv betrug, wurde fiir gealtertes Eisen nach der
Desorption 750 pequiv Elektronen transferiert, wobei die Elektronen zu ca. 80 % zur

Acetatbildung (610 pyequiv) genutzt wurden.
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Die Zellzahl betrug 0,9*10*g GG-Kies-Gemisch. Da die MPN-Bestimmung mit H. statt
mit GG durchgefihrt wurde, ist davon auszugehen, dass BES die methanogene Aktivitat

vollstédndig inhibierte und somit ausschlie3lich Acetogene erfasst wurden.

Besiedlung der Séaule in Kiel

Fir den Nachweis von Acetogenen in Proben der ersten Probenahme wurde mit GG als
Elektronendonator keine vollstandige Inhibierung der Methanogenese erreicht. Um die
Daten untereinander vergleichbar zu machen, wurde auch fir die zweite Probenahme 4

mM BES eingesetzt. In der folgenden Tabelle sind die Ergebnisse dargestellt.

Tab. 4.6 Nachweis der Acetatbildung im GG-Kies-Gemisch der Saule in Kiel unter
Zugabe von 4 mM BES

Tripletts ® Acetatbildung | Methanbildung | Hx—Produktion | Ubertragene
(Proben aus Kiel) (umol) (umol) bzw. Verbrauch Elektro.nebn
(umol) (Hequiv)

(Mittelwerte)

Kontrolle: nur Desorbat <1 n.b. <5 <10

GG <1 n.b. 281+ 7 560

GG + Desorbat 33+ 9 n.b. <5 270

Desorbat + H, 80+ 11 n.b. -420 640
(dosiert: 840)

gealtertes GG 27+ 8 n.b. <5 220

vor Desorption

gealtertes GG 29 +17 n.b. 8 + 11 245

nach Desorption

? Inkubationszeit 50 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, H, : 2, Methan: 8 Elektronen

Wahrend BES in den Ansatzen mit GG und Desorbat aus der ersten Probenahme nur zu
einer unvollstdndigen Inhibierung der Methanogenese fuhrte, konnte keine Freisetzung
von Methan in entsprechenden Ansatzen der zweiten Probenahme festgestellt werden.
Alle biotischen Ansatze zeigten nur einen relativ geringen Transfer an Elektronen, der
mit GG (frisch oder gealtert) nur bei ca. 220 bis 270 pequiv lag. In den Ansatzen mit
Desorbat und H, wurde weniger H, verbraucht. Von 840 pequiv als H, zudosierten

Elektronenaquivalenten wurden 640 pequiv zur Bildung von Acetat verwendet.
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Die MPN-Bestimmung fur die Acetogenen ergab eine Zellzahl von 25/g GG-Kies-

Gemisch.

4.1.1.4 Methanogene

Viele Vertreter der Methanogenen sind in der Lage, CO, und/oder Acetat als
Elektronenakzeptor zu nutzen. Um hydrogenotrophe Methanogene zu erfassen, missen
konkurrierende Acetogene inhibiert werden. Dies kann mit dem eubakteriellen Inhibitor
Vancomycin erfolgen. Damit ist aber ein Nachweis von acetotrophen Methanogenen in
acetatfreiem Medium nicht mehr méglich. Um auch diese erfassen zu kénnen, wurde in
den folgenden Ansétzen ohne Inhibitor gearbeitet, wobei eine unvollstandige Umsetzung

von Acetat in Kauf genommen werden musste.

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

In der Tabelle 4.7 werden die Acetat- und Methanbildung, der H,-Verbrauch bzw. die

Dosierung von Hy, sowie Elektronenbilanzen der verschiedenen Ansatze dargestellt.

Tab. 4.7 Nachweis der Methanbildung im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand

in Rheine
Tripletts ® Acetatbildung | Methanbildung | Hy—Produktion | Ubertragene
(Proben aus Rheine) (umol) (umol) bzw. Verbrauch Elektro.nebn
(umol) (Hequiv)

(Mittelwerte)

Kontrolle: nur Desorbat <1 n.b. <5 <10

GG <1 n.b. 425+5 850

GG + Desorbat 57+6 58 + 10 <5 920

Desorbat + H, 204 £ 10 n.b. -930 1630

(dosiert: 1860)
gealtertes GG 3+4 129 +1 <5 1055
nach Desorption

? Inkubationszeit 58 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, H, : 2, Methan: 8 Elektronen

Die héchste Methanbildung erfolgte in den Ansatzen mit gealtertem GG nach der
Desorption (98 % an Elektronenaquivalenten), wahrend mit frischem GG ungeféhr 51 %

zu Methan und mit H, als Elektronendonator nur ca. 1 % zu Methan umgesetzt wurden.

Die abiotischen Kontrollen mit GG zeigten wie auch die biotischen Vergleichsansatze mit

Desorbat keine Methan- und Acetatbildung.
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Besiedlung der Séaule in Kiel

Um unterscheiden zu kdénnen, ob Methanogene H, oder Acetat als Elektronendonator
nutzten, wurde 50 mg/l Vancomycin zur Unterdriickung acetogener Aktivitdt zu den

Ansatzen gegeben. Somit sollten nur hydrogenotrophe Methanogene erfasst werden.

Im Vorfeld wurde dazu bestimmt, welchen Einfluss Vancomycin auf die anaerobe
Korrosion des GG hatte. In abiotischen Vorversuchen zeigte 50 mg/l Vancomycin nur

einen geringen negativen Einfluss auf die Ho-Entwicklung des GG (Abb 4.7).
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Abb. 4.7 H,—Entwicklung in Ansdtzen mit 2 Gew.-% GG ohne (o) und mit 50 mg/l
Vancomycin (A).

In den abiotischen Kontrollen mit GG und biotischen Kontrollen mit Desorbat wurde kein
Methan freigesetzt. Auch in Ansatzen mit Desorbat des GG-Kies-Gemisches bzw. mit

gealtertem GG aus der Saule in Kiel war keine Methanbildung feststellbar (Tab. 4.8).

Der in Vorversuchen ermittelte geringe Einfluss von Vancomycin auf die Hz-Produktion
wurde in den abiotischen Ansatzen mit GG der ersten Probenahme (ohne Vancomycin)
und der zweiten Probenahme (mit Vancomycin) bestatigt. Ohne Vancomycin wurde
innerhalb von 58 Tagen 425 pmol H,, mit Vancomycin 430 ymol H; innerhalb von 53

Tagen freigesetzt.
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Tab. 4.8 Nachweis der Methanbildung im GG-Kies-Gemisch der Saule in Kiel unter
Zugabe von 50 mg/l Vancomycin

Tripletts ® Acetatbildung | Methanbildung | Hx—Produktion | Ubertragene
(Proben aus Kiel) (umol) (umol) bzw. Verbrauch Elektro.nebn
(umol) (Hequiv)
(Mittelwerte)
Kontrolle: nur Desorbat <1 n.b. <5 <10
GG <1 n.b. 429 + 14 860
GG + Desorbat 3+3 n.b. 333+172 670
Desorbat + H, <1 n.b. n.b.c n.b.c
gealtertes GG vor 35+8 n.b. 189+ 9 660
Desorption
gealtertes GG nach 10+04 n.b. 226 + 28 490
Desorption

? Inkubationszeit 53 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, H,: 2, Methan: 8 Elektronen; © aufgrund der hohen Standardabweichung zwischen den
Ansétzen keine Auswertung méglich.

In den biotischen Ansédtzen mit H, als Elektronendonator wurde die Acetogenese
vollstdndig gehemmt, wahrend in Ansatzen mit GG Acetat gebildet wurde. In allen
biotischen Ansatzen mit GG war eine Freisetzung von ca. 190 bis 330 ymol H, zu
verzeichnen. Im Gegensatz dazu wurde in vergleichbaren biotischen Ansatzen ohne
Vancomycin nur gegen Ende der Inkubation keine oder nur eine geringe H»-Produktion
bis zu 11 uymol H; festgestellt. Ansétze mit gealtertem Eisen vor der Desorption zeigten
eine hohere Acetatproduktion als entsprechende Ansédtze nach der Desorption.
Acetogene Bakterien wurden demnach nicht vollstdndig von der Eisenoberflache

abgelost.

4.1.1.5 Dechlorierende Bakterien

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

Dechlorierende Bakterien konnten in den Proben aus der Reaktiven Wand in Rheine
nicht nachgewiesen werden. Die in den Ansatzen eingestellte wassrige PCE-
Konzentration von 25 bis 30 mg/l entsprach den maximal gemessenen Konzentrationen
im Zulauf der Reaktiven Wand. Zur Zeit der Probenahme zeigten jedoch die PCE-
Konzentrationen im Anstrom der Reaktiven Wand durch ein AbreiRen der

Schadstofffahne nur etwa 1/10 der maximalen Zulaufkonzentration.
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In den abiotischen Ansatzen mit GG und einer anfanglichen PCE-Stoffmenge im System
von 17,6 (+ 2,5) ymol wurden nach 60 Tagen noch 2,8 (+ 0,3) umol PCE, 1,7 (+ 0,3)
umol TCE und 2,3 (£ 1,1) pmol Ethen festgestellt. ¢cDCE und VC wurden als
Zwischenprodukte nicht nachgewiesen. Aus diesen Ergebnissen ergab sich eine
Bilanzlliicke von ca. 11 ymol C,-Verbindungen (ca. 60 %). Das Dechlorierungsmuster
von PCE in den abiotischen Ansatzen mit GG entsprach dem in den biotischen Ansatzen
mit GG sowie den Ansatzen mit gealtertem GG. In den biotischen Ansatzen mit Desorbat
und den Anséatzen mit gealtertem GG nach der Desorption wurde jedoch im Gegensatz
zu den abiotischen Ansatzen Acetat gebildet. Acetogene Bakterien waren demnach

vorhanden und in der Lage, die hohen PCE-Konzentrationen zu tolerieren.

Die Bestimmung der Zellzahl nach dem MPN-Verfahren ergab 1,2*10%g GG-Kies-
Gemisch, wobei bei dieser Art der Quantifizierung Dechlorierer, PCE-tolerante

Acetogene und Methanogene miterfasst wurden.

Besiedlung der Séaule in Kiel

Die PCE-Konzentration in den Batch-Anséatzen fir die zweite Probenahme aus den
Rheine-Saulen in Kiel wurde auf 15 bis 20 mg/l, bezogen auf die wassrige Phase,
eingestellt. In den abiotischen Ansdtzen mit GG zeigte sich ein ahnliches
Dechlorierungsmuster wie in den entsprechenden Ansatzen mit Proben aus der
Reaktiven Wand. Bei 18 mg/l wassriger PCE-Konzentration konnten wahrend einer
56tagigen Inkubation PCE, TCE und Ethen nachgewiesen werden (Abb 4.8).
Zwischenprodukte wie cDCE und VC traten nicht auf. Die Bilanzlicke an C,-

Verbindungen betrug 3,9 pmol (ca. 50 %).
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Abb. 4.8 Verlauf der abiotischen PCE-Dechlorierung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG

Wurden Ansatze mit GG mit Desorbat versetzt, so verlief die Dechlorierung bis zum 23.
Tag entsprechend einer abiotischen Dechlorierung durch GG. Danach wurde cDCE
angereichert, was auf eine Beteiligung von dechlorierenden Bakterien hinwies (Abb 4.9).
Von 17 mg/l PCE waren nach 56tagiger Inkubation Uberwiegend cDCE und Ethen,
jedoch kein TCE und VC nachweisbar. Die Bilanzliicke an C,-Verbindungen betrug ca.

40 %.
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Abb. 4.9 Verlauf der PCE-Dechlorierung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-%
Desorbat.
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Aus diesen Ansatzen wurden Batch-Ansatze mit 1 mM Acetat sowie 2 Gew.-% GG
angeimpft. Auch nach insgesamt sieben Transfers erfolgte eine Dechlorierung bis zum
cDCE.

Mit H, als Elektronendonator wurde PCE zwischen dem 23. und 30. Tag fast vollstandig
zu cDCE umgesetzt (Abb 4.10).
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Abb. 4.10 Verlauf der PCE-Dechlorierung in einem Ansatz mit H, als Elektronendonator
und 2 Vol.-% Desorbat.

Eine weitere Reduktion zu VC oder Ethen erfolgte bis zum Ende der Inkubationszeit
nicht, obwohl H, weiter verbraucht und nachdosiert wurde. Im Gegensatz zu den
abiotischen Ansatzen mit GG mit und ohne Desorbat war die C,-Bilanz im Ansatz mit
Desorbat und H, als Elektronendonator nahezu ausgeglichen. Ethen wurde nicht

freigesetzt.

In der Tab 4.9 sind die Ergebnisse dargestellt. Eine Freisetzung von H; war nur in
abiotischen Anséatzen mit GG zu verzeichnen. In Ansatzen mit GG und Desorbat bzw.

gealtertem GG wurde kein H; freigesetzt, aber Acetat gebildet.

In den Ansatzen mit Desorbat und H, als Elektronendonator wurde mehrfach H,
nachdosiert, wobei ca. 85 % fiir die Bildung von Acetat und die Dechlorierung zum cDCE

verbraucht wurden. Eine MPN-Bestimmung ergab keine auswertbaren Ergebnisse.
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Tab. 4.9 Nachweis der PCE-Dechlorierung im GG-Kies-Gemisch der Saule in Kiel
mit GG oder H; als Elektronendonator

Tripletts ® Abnahme | Produkte der Acetat- Hy — Ubertragene
(Proben aus Kiel) der PCE- PCE- bildung Produktion Elektronen
Menge (%) | Dechlorierung (umol) bzw. (Hequiv)>®
VEIDTELET (Mittelwerte)
(umol)
Kontrolle: nur 20 - <1 <5 <10
Desorbat
GG 78 TCE, Ethen <1 478 + 20 985
GG + Desorbat 100 cDCE, Ethen 63+ 3 <5 530
Desorbat + H, 97 cDCE 183 + 31 - 870 1470
(dosiert:
1740)
gealtertes GG vor 100 cDCE, Ethen 39+5 <5 330
Desorption
gealtertes GG 63 TCE, Ethen 48 + 0,1 <5 390
nach Desorption

? Inkubationszeit 56 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (pequiv/umol): Bildung von
Acetat: 8, Hy: 2, Methan: 8, TCE: 2, cDCE: 4, VC: 6, Ethen: 8 Elektronen; © keine Methanbildung in

den Anséatzen

Wahrend vor der Desorption dechlorierende Bakterien an der Umsetzung von PCE

beteiligt waren

Desorption auf abiotische Prozesse hin.

(Abb 4.11), wies die Dechlorierungscharakteristik nach erfolgter

= 10
[®]
©
Q 8
E
2 6
(0]
2
o 4 1
£
S 2
D
S o

B PCE ATCE OcDCE NVC OEthen

T
1 e
A
9 23 30 37 48 56
Zeit (d)

Abb. 4.11 Verlauf der PCE-Dechlorierung in Tripletts mit 2 Gew.-% gealtertem GG vor der
Desorption.
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Die dechlorierenden Bakterien lieRen sich demnach vollstdndig von der Eisenoberflache
desorbieren. Entsprechend wurde in Ansatzen mit gealtertem GG vor der Desorption
unter anderem cDCE gebildet, wahrend nach der Desorption TCE und Ethen, jedoch

kein cDCE nachweisbar waren. Die Bilanzliicke an C,-Verbindungen betrug ca. 48 %.

4.1.2 Nachweis einer mikrobiologischen Besiedlung von Eisenschwamm

Besiedlung der Reaktiven Wand in Rheine

Die unvermischte Eisenschwamm-Probe wurde aus 4,2 bis 5,2 m Tiefe unter
Gelédndeoberkante aus dem Anstrombereich in der Reaktiven Wand in Rheine
genommen. Der pH-Wert betrug 8,0. Die Desorption des ES erfolgte nach Ankunft im
Labor (36 h nach Probenahme). Der pH-Wert der ES-Probe stieg wahrend der
Desorption von 8,0 auf 9,5 an und musste durch Zugabe von festem Hydrogencarbonat

gepuffert werden. Der pH-Wert betrug nach der Desorption 9,0.

Die Ergebnisse der ersten Probenahme ergaben keine Sulfatreduktion, keine
Methanogenese, keine biologisch induzierte Dechlorierung und nur eine schwache
Denitrifikation. Dafiir konnte eine ausgepragte Acetogenese festgestellt werden. In Abb
4.12 sind die Ergebnisse fur die biotischen Ansatze mit ES und Desorbat bzw.

gealtertem ES graphisch dargestellt.

0 10 20 30 40 50 60
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Abb. 4.12 Acetatbildung in biotischen Ansatzen mit ca. 4 Gew.-% ES und 2 Vol.-%
Desorbat aus der Reaktiven Wand in Rheine (A), mit gealtertem ES nach
Desorption (e), in Ansatzen mit H, und Desorbat (m).
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Aufféllig war die hohe Menge an gebildetem Acetat in Ansatzen mit ES und Desorbat
sowie mit gealtertem ES aus der Reaktiven Wand in Rheine. Am Ende der
Inkubationszeit waren somit ca. 2.500 pequiv Elektronen fir die Acetatbildung

Ubertragen worden.

Entsprechend hoch war die Hy-Entwicklung in abiotischen Kontrollansatzen mit ES.
Bereits nach einer Inkubationszeit von wenigen Tagen lagen die H,-Werte aul3erhalb
des kalibrierten Bereiches von 20 Vol.-% H,. Parallel dazu war ein pH-Anstieg auf ca.
10,0 zu beobachten (Abb 4.13). Im Vergleich dazu lag der pH-Wert in abiotischen
Ansatzen mit GG wahrend der Inkubationszeit im neutralen bis schwach alkalischen
Bereich. Uberlegungen, eine geringere ES-Menge einzusetzen, waren nicht umsetzbar.
Eine Klassierung des zur Verfligung stehenden Eisenschwamms hatte ergeben, dass
die Kugeln mit den geringsten Durchmessern ca. 2 g wogen. Eine Verringerung der
eingesetzten ES-Menge ware nur durch Zerkleinerung des kugelférmigen ES mdglich
gewesen. Um die vorhandenen Oberflachenstrukturen des ES im Vergleich zu dem in
der Reaktiven Wand eingesetzten Material nicht zu verandern, wurde auf eine

Zerkleinerung verzichtet.
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Abb. 4.13 Entwicklung der pH-Werte in carbonatgepufferten Ansatzen mit 2 Gew.-% GG
(a)und ca. 4 Gew.-% Eisenschwamm ().

Der in abiotischen Vorversuchen mit ES innerhalb der Inkubationszeit erfolgte starke
Anstieg des pH-Wertes wurde auch in den Versuchsreihen der ersten und zweiten
Probenahme beobachtet. Ansatze mit gealtertem ES der ersten Probenahme zeigten

nach Beendigung der Versuche pH-Werte von 9,0 bis 9,9. Die pH-Werte in Ansatzen mit
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ES und Desorbat variierten zwischen 9,8 und 10,3. Ansatze mit gealtertem sterilem ES
aus der Reaktiven Wand wiesen dagegen im Verhaltnis dazu geringe End-pH-Werte
von 8,4 und 8,8 auf.

Ansatze mit gealtertem ES aus Proben der zweiten Probenahme in Kiel zeigten im
Verhéltnis zur ersten Probenahme am Ende der Inkubationszeit pH-Werte von 7,3 bis
ca. 7,5. Das ES-Material war stark braunlich verfarbt, was auf oxidative Verdnderungen
hinwies. Die pH-Werte von Anséatzen mit frischem ES, angeimpft mit GG-Desorbat bzw.

Grundwasser, stiegen dagegen auf 9,9 bis 10,2 an.

Die Ergebnisse der ersten Probenahme wiesen bis auf acetogene Bakterien nur auf eine
geringe mikrobiologische Besiedlung hin. Die zur Verfigung gestellten analytischen
Daten zeigten eine vollstédndige Nitrat- als auch Sulfatreduktion im Anstrombereich der
Reaktiven Wand, die nicht auf Sorptionsverluste bzw. Reaktionen mit Eisen

zurickzuflihren waren. Daher wurde vermutet, dass

e entweder die Probenahme nicht im mikrobiologisch besiedelten Bereich

stattgefunden hatte,
e der pH-Wert wahrend der Probenaufbereitung zu stark anstieg,

e durch die Kultivierung in Batch-Ansatzen mit 4 Gew.-% ES ein zu schneller Anstieg

des pH-Wertes sich unginstig auf mikrobiologische Prozesse auswirkte.

Besiedlungsféhigkeit von Eisenschwamm

Um eine prinzipielle Besiedlung des ES durch Bakterien zu belegen, wurde bei der
zweiten Probenahme Desorbat aus dem GG-Kies-Gemisch der Anstromsaule in Kiel als
Inokulum verwendet. Als Elektronendonator wurden 4 Gew.-% ES eingesetzt. Im
Desorbat des GG-Kies-Gemisches wurden Sulfatreduzierer, Denitrifizierer, Acetogene
und Dechlorierer nachgewiesen. Bis auf dechlorierende Bakterien konnten diese

Gruppen ES als Elektronendonator verwenden (Tab 4.10).

In allen Anséatzen wurden bis auf eine Ausnahme grofde Mengen an Acetat gebildet. Nur
in Ansatzen mit Vancomycin, einem acetogenen Inhibitor, wurde weniger Acetat
produziert. Eine vollstdndige Inhibierung erfolgte demnach nicht. Eine Methanogenese
war nicht nachweisbar. Die hohen Acetat-Werte entsprechen in etwa den Gehalten, die

auch in den Versuchen der ersten Probenahme ermittelt wurden. Somit wurde der
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groRte Anteil an Ubertragenenen Elektronen fur die Acetatbildung genutzt, wéhrend nur

ein Bruchteil fUr eine Sulfat- und Nitratreduktion verwendet wurde.

Tab. 4.10 Nachweis der Besiedlungsfahigkeit von ES. Als Inokulum diente Desorbat
des GG-Kies-Gemisches aus den Saulen in Kiel.

Tripletts Nachweis des | H,-Produktion | Acetatbildung Ubertragene
ES+ GG-Kies-Desorbat TEA-Prozesses (umol) (umol) Elektro.necn
(Hequiv)

(Mittelwerte)
Sulfatreduktion + 33+18 322 + 221 3250
Denitrifikation + 14+7 265 +42 2350
Acetogenese ¢ + 36+7 318 + 56 2620
Methanogenese © - >> 500° 144 + 88 n.b.
Reduktive - >> 500" 377 + 94 n.b.
Dechlorierung

‘? Inkubationszeit 40 bis 63 Tage; ° aulerhalb der Kalibrierung, © Annahme fiir die Berechnung der
Aquivalente (pequiv/umol): Bildung von Acetat: 8, Ammonium: 8, Hy: 2, Ny: 5, Sulfat: 8 Elekronen;
d Zugabe von 5 mM BES; ° Zugabe von 50 mg/l Vanocmycin

Eine Kompensation des gebildeten H, erfolgte nur in Ansatzen, in denen

sulfatreduzierende, dentirifizierende und acetogene Bakterien nachgewiesen wurden.

Die PCE-Menge von ca. 15 mg/l in den Ansatzen zum Nachweis von Dechlorierern
zeigte keinen negativen Effekt auf die Acetogenese. Eine Kompensation des gebildeten
H, durch mikrobielle Prozesse erfolgte in diesen Ansétzen nicht. Entsprechend hohe H,-

Mengen wurden auch in den Ansatzen zum Nachweis von Methanogenen gebildet.

Damit scheiden generell Kultivierungsbedingungen als Grund fir die geringe

mikrobiologische Aktivitat in Proben aus der Wand Rheine aus.

Besiedlung der Séaule in Kiel

Um die vorhandene Besiedlung des ES aus den S&ulen nachzuweisen, wurde in diesen
Versuchen gealterterer ES eingesetzt. Die Ergebnisse sind in Tab. 4.11

zusammengefasst.
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Tab. 4.11 Nachweis der Besiedlung von gealtertem ES aus der Saule in Kiel
Tripletts ® Nachweis des | H,-Produktion | Acetatbildung Ubertragene
Gealertes £5 (Sauin) | (INETENEn | Gme) | Gm) | Setonen

(Mittelwerte)

Sulfatreduktion + <5 30+ 11 630
Denitrifikation + <5 6+ 10 125
Acetogenese ° + <5 32+ 26 250
Methanogenese * - 281+ 151 15+ 2 575
Reduktive - <5 42 + 20 340
Dechlorierung

? Inkubationszeit 50 bis 63 Tage; ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (pequiv/pmol):
Acetat: 8, Ammonium: 8, Hy: 2, N,: 5, Sulfat: 8 Elekronen; © Zugabe von 5 mM BES; d Zugabe von 50
mg/l Vanocmycin

Gealterter ES zeigte bei gleicher Eisenmenge eine ingesamt geringere Anzahl an
Ubertragenen Elektronen als bei frischem ES (Abb 4.12;Tab 4.10, 4.11). Wahrend fur
Ansatze mit frischem ES und Desorbat mindestens 2350 uqgeuiv Elektronen Ubertragen
wurden, lagen diese fur Ansatze mit gealtertem ES zwischen 125 und 630 pequiv
Elektronen. Auffallend sind die geringen Acetatgehalte, die mit Werten von 1,5 bis zu 42

pumol wesentlich niedriger lagen als fir die Ansatze mit frischem ES und Desorbat.

In diesen Anséatzen wurde mit Ausnahme der methanogenen Ansétze kein H, freigesetzt.
Zudem erfolgte eine vollstdndige Hemmung von acetogenen Bakterien. Eine

Methanogenese war ebenfalls nicht nachweisbar, so dass H; sich anreichern konnte.

Eine biologische Dechlorierung erfolgte nicht. Die PCE-Konzentration in den Ansétzen

von 15 mg/l zeigte keinen negativen Effekt auf die Acetogenese.

Die Ergebnisse zeigen, dass gealterter ES von sulfatreduzierenden, denitrifizierenden
und acetogenen Bakterien besiedelt war. Eine Methanogenese sowie eine biologisch
induzierte Dechlorierung konnte nicht nachgewiesen werden. Zudem war gealterter ES

weniger reaktiv als frischer ES.

4.1.3 Bakterien im Grundwasser

Mit dem Grundwasser werden neben den zu behandelnden Schadstoffen auch Boden-
Mikroorganismen in die Reaktive Wand transportiert. Diese Mikroorganismen kénnen die

Wand besiedeln. Im Folgenden sind die Ergebnisse von Ansétzen dargestellt, bei denen
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Grundwasser als Animpfmaterial verwendet wurde. Exemplarisch sind die Ergebnisse fur

Ansatze dargestellt, in denen GG als Elektronendonator eingesetzt wurde (Tab 4.12).

Tab. 4.12 Nachweis von Bakterien im Grundwasser mit GG als Elektronendonator

Tripletts ® Nachweis des | Methanbildung | Acetatbildung Ubertragene
untersuchten (umol) (umol) Elektronen
TEA-Prozesses (Hequiv)”
(Mittelwerte)
Sulfatreduktion + n.b. 26+ 10 690
Denitrifikation + 18+4 18+6 520
Acetogenese, + 19+1 44 + 8 485
Methanogenese ©

? Inkubationszeit 40 bis 50 Tage, ° Annahme fiir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol):
Acetat: 8, Ammonium: 8, H, : 2, N,: 5, Sulfat: 8 Elekronen; ©Zugabe von 4 mM BES.

Wahrend sulfatreduzierende und denitrifizierende Bakterien, Acetogene und
Methanogene im Grundwasser vorhanden waren (Tab. 4.12), konnten dechlorierende
Bakterien in Ansatzen mit GG als Elektronendonator nicht nachgewiesen werden. Nur in
parallelen Versuchen mit H, als Elektronendonator kam es in einem Ansatz mit H, als

Elektronendonator ab dem 56. Inkubationstag zur Bildung von cDCE.

Eine durch Grundwasserinhaltsstoffe induzierte abiotische Acetat- und Methanbildung
sowie Nitrat- und Sulfatreduktion konnte in Kontrollen mit Grundwasser als Inokulum

ausgeschlossen werden.

MPN-Versuche zur Bestimmung der Zellzahlen ergaben nur fir die Gruppen der
Denitrifikanten und  Methanogenen/Acetogenen auswertbare  Ergebnisse. Im
Grundwasser wurden fir die Denitrifikanten Zellzahlen von 9,3*10? Denitrifikanten/ml und
fur die Methanogenen und Acetogenen Zellzahlen von 15/ml ermittelt. Trotz Zugabe von
BES wurde keine vollstdndige Inhibierung der Methanogenese erreicht. Aus diesem
Grund konnten die Zellzahlen von Methanogenen und Acetogenen nicht getrennt
voneinander bestimmt werden. In parallelen Ansatzen mit Vancomycin wurden weder

eine Acetat- noch Methanbildung festgestellt.
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4.2 Untersuchungen mit einer reduktiv dechlorierenden
Mischkultur

Von besonderem Interesse war der Nachweis von dechlorierenden Bakterien und deren
Einfluss auf die abiotische Dechlorierung von PCE. Wé&hrend der Nachweis von
dechlorierenden Bakterien im Grundwasser nicht mdglich war, wurde im Desorbat des
GG-Kies-Gemisches aus den Saulen in Kiel eine biologische Dechlorierung von PCE zu
cDCE belegt. Diese Ergebnisse deuten darauf hin, dass die Reaktive Wand in Rheine
mit dechlorierenden Bakterien besiedelt war. Eine vollstandige Dechlorierung von PCE
zu Ethen fand jedoch nicht statt. Im Folgenden wurde untersucht, ob die
physikochemischen Bedingungen in einer Reaktiven Wand die vollstdndige
Dechlorierung von PCE zu Ethen durch dechlorierende Bakterien beeinflussen. Fir
diese Versuche wurde eine Mischkultur eingesetzt, die zu Beginn der Untersuchungen
PCE zu VC und Ethen dechlorierte.

4.2.1 Optimierung der Kultivierungsbedingungen

Als Erstes wurden die Kultivierungsbedingungen fiir die reduktiv dechlorierende
Mischkultur (DMC) soweit veréndert, dass eine vollstdndige und stabile Dechlorierung

des PCE zum Ethen mdglich war.

Der DMC wurden wéchentlich Proben entnommen, bevor durch Purgen chlorierte
Ethene, Ethen und Methan aus der Kultur entfernt und ein Teil des Mediums
ausgetauscht wurde. 25,5 mmol Methanol und 1,55 mmol PCE wurden im Anschluss
zudosiert. Damit standen fir die Reduktion von PCE zwar ausreichend
Elektronendonatoren zur Verfigung, eine vollstdndige Dechlorierung des PCE zum
Ethen erfolgte jedoch nicht. Stattdessen wurde durch eine ausgeprégte Methanogenese
ein so hoher Druck in den Kulturgefalien aufgebaut, dass regelmaflige Gasentnahmen
notwendig waren. Die dabei pro Woche gebildeten durchschnittich 20 mmol Methan

(Abb 4.14), entstammten zum gréf3ten Teil aus dem zudosierten Methanol.
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Abb. 4.14 Methanentwicklung einer reduktiv dechlorierenden Mischkultur vor und nach
Substratumstellung am 51. Tag der Kultivierung. Dargestellt sind die
Stoffmengen an Methan, die in wdchentlichem Abstand 7 Tage nach der
Zugabe von PCE und Elektronendonatoren gemessen wurden (A).

Die Reduzierung auf eine wdchentliche Zugabe von 5,1 mmol Methanol fihrte zu einer
drastischen Abnahme der Methanbildung. Durch Zugabe von 60 ml H, (entspricht ca. 5
mmol Elektronendquivalenten), je nach Bedarf bis zu zweimal wdéchentlich, wurden

ausreichend Elektronendquivalente fur die Dechlorierung von PCE vorgehalten.

Neben einer geringeren Methanbildung konnte durch die Substratumstellung eine
vollstdndige Dechlorierung bis zum Ethen innerhalb von sieben Tagen nach jeder PCE-
Zugabe erreicht werden (Abb 4.15). Dabei erfolgte die Dechlorierung sequentiell Uber
TCE, cDCE und VC. Wahrend die Dechlorierung zum cDCE und VC héufig innerhalb
von 48 h nach PCE-Zugabe verlief, erfolgte innerhalb von sieben Tagen eine

vollstdndige Dechlorierung bis zum Ethen.
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Abb. 4.15 Dechlorierung von PCE durch eine reduktiv dechlorierende Mischkultur vor und
nach Substratumstellung am 51. Tag der Kultivierung. Dargestellt sind die
Stoffmengen der Dechlorierungsprodukte cDCE (e), VC (o) und Ethen (¢), die
jeweils eine Woche nach PCE-Zugabe gemessen wurden. PCE und TCE waren
zu diesem Zeitpunkt nicht mehr nachweisbar.

Durch die Anderung der Kultivierungsbedingungen verringerte sich der Proteingehalt
von ca. 340 mg/l auf ca. 200 mg/l, bestimmt jeweils Uber einen Zeitraum von 4 bis 6
Wochen. Um die in der DMC enthaltenen Bakteriengruppen zu ermitteln, wurden nach
der Substratumstellung MPN-Bestimmungen durchgefuhrt. Die Zahl an Acetogenen
betrug 1,1*10°/ml. Die Acetatkonzentrationen lagen tber einen Zeitraum von ca. 3
Monaten zwischen 85 und 170 pmol/l. Zur Bestimmung der Methanogenen wurde
Vancomycin eingesetzt, um konkurrierende Acetogene zu unterdriicken. Damit wurden
jedoch nur hydrogenotrophe Methanogene erfasst. Daraus resultierte fir die MPN-
Bestimmungen eine sehr niedrige Zellzahl von 2,4*10%ml. Mit PCE im Medium wurde
eine Zellzahl von 1,1*10°/ml ermittelt. Erfasst wurden damit sowohl dechlorierende, als
auch PCE-tolerante Acetogene und Methanogene. Fir sulfatreduzierende Bakterien

wurden Zellzahlen von 2,4*10%/ml ermittelt.

4.2.2 Molekularbiologische Untersuchungen

Eine reduktive Dechlorierung von PCE zu VC und Ethen durch Reinkulturen wurde

bislang nur fir Dehalococcoides ethenogenes Stamm 195 beschrieben [MAYMO-GATELL
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et al., 1997]. Diese Dechlorierungscharakteristik stimmt mit der fur die DMC
festgestellten sequentiellen Dechlorierung von PCE zu Ethen Uberein. Es wurden
deshalb molekularbiologische Untersuchungen durchgefihrt, um Dehalococcoides

Spezies in der DMC nachzuweisen.

4.2.2.1 Nachweis von Dehalococcoides Spezies

Durch Vergleich von Basensequenzen der 16S rDNA kdénnen Bakterienstdmme
identifiziert werden und Verwandtschaftsverhéltnisse quantifiziert werden. Deshalb
wurden Proben aus der DMC entnommen und 16S rRNA-Gensequenzen mittels der
Polymerasekettenreaktion (PCR) amplifiziert. Um die 16S rDNA von Dehalococcoides
Spezies zu amplifizieren, wurden zwei Primerkombinationen verwendet. Der
Dehalococcoides spp. spezifische Vorwartsprimer DHC728V wurde mit dem universellen
Ruckwartsprimer 1492R kombiniert bzw. der eubakterielle Vorwértsprimer 616V mit dem
Dehalococcoides spezifischen Ruckwartsprimer DHC1172R. Die entstehenden
Amplifikate umfassten 750 und 1150 Basenpaare (bp). Von beiden Reaktionen wurden
Genbanken angelegt. Zwei unterschiedliche Sequenzen konnten nach Amplifizierung mit
DHC728V und 1492R und anschlieliendem Klonieren erhalten werden. Eine Sequenz
zeigte mit 99,9 % die hdchsten Sequenzhomologien zu Stamm CBDB1 (AF230641.1)
und FL2 (AF357918.2). Die zweite Sequenz zeigte héchste Sequenzhomologien zu D.
ethenogenes Stamm 195 (AF004928.2, 99,2 % Sequenzhomologie).

4.2.2.2 Restriktionsanalyse der amplifizierten Produkte

Das Vorhandensein von unterschiedlichen Dehalococcoides Spezies-Sequenzen in der
DMC sollte verifiziert werden. Dazu wurden Klone aus der Amplifikation mit 616V und
DHC1172R mittels der ,amplified ribosomal DNA restriction analysis® (ARDRA)
Uberprift. Durch eine Kombination der Restriktionsenzyme EcoRI und FauNDI konnten
CBDB1 und D. ethenogenes Stamm 195 16S rDNA-Sequenzen voneinander
unterschieden werden. Eine EcoRI-Schnittstelle ist sowohl in der Sequenz von CBDB1
als auch von D. ethenogenes Stamm 195 an Position 612 vorhanden. Zudem tragt der
Vektor zwei EcoRI-Schnittstellen, die ein Ausschneiden des Inserts aus dem Vektor
ermoglichen (siehe Kapitel 3.5.4, Abb 3.3). Die Schnittstelle fur FauNDI ist nur in der 16S
rDNA-Sequenz von CBDB1 vorhanden und schneidet dieses in zwei Fragmente mit
jeweils ca. 500 und 100 bp Lange (Tab. 4.13).
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Tab. 4.13 Abgleich von Dehalococcoides 16S rDNA Sequenzen in der variablen
Region 2. Die Klone V und VI wurden aus der DMC gewonnen. Ein Punkt
zeigt Sequenziubereinstimmungen mit der Sequenz von D. ethenogenes
Stamm 195. Die Erkennungsstelle von FauNDI ist zum Vergleich
angegeben.

Sequenz E.coli Position 183-219

D. ethenogenes GAT GGG CTG ACA TAA GTC GGT TCA TTA AAG CCG CAA GGT
clone V

CBDBl .G. .. .C. e . ..T ..T e . o« e . C.. .. o« .. T.. ..C

FL2 .G. . . .C. e . ..T ..T e . e . C.. . . e . T.. .C

Clone VI .G. e . .C. e . ..T ..T . . . . C.. . . e . T.. ..C
FauNDI Erkennungsstelle: CA TAT G

Mit DNA einer Reinkultur von CBDB1 wurde gezeigt, dass das 600 bp Fragment
geschnitten wurde. Eine Verdauung mit beiden Enzymen ergab fur 19 von 20 Klonen
aus der Genbank ein Restriktionsmuster, welches fur D. ethenogenes Stamm 195
erwartet wurde. Nur in einem von 20 Klonen zeigte sich das fur CBDB1 und FL2
erwartete Restriktionsmuster. In Abb. 4.16 sind exemplarisch die Ergebnisse der
Restriktionsanalyse von funf Klonen dargestellt.

1 2 34 5 6 7

——

bp

- 4300

- 950
- 830

- 560

Abb. 4.16 ARDRA von Vektoren (pCR®2.1) mit Inserts der 16S rDNA von Dehalococcoides
Spezies aus der DMC. Nach Isolierung der Vektoren wurden diese mit EcoRI
und FauNDI geschnitten. Lane 1: Vektor ohne Insert. Lane 2-6: geschnittene
Vektoren mit Inserts der Klone IV, V, VI, lll and VII. Lane 7: DNA Marker A—H/E.

Ein Insert mit FauNDI-Schnittstelle und 3 Inserts ohne die FauNDI-Erkennungssequenz

wurden sequenziert. Die hdchsten Sequenzhomologien wurden entsprechend zu Stamm

CBDB1/FL2 (99.9%) und D. ethenogenes Stamm 195 (100%) gefunden.
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4.2.3 Dechlorierung von PCE durch die DMC mit GG als Elektronendonator

Im Folgenden sollte festgestellt werden, ob die DMC in der Lage ist, mit elementarem
Eisen als Elektronendonator PCE reduktiv zu dechlorieren. Die Ergebnisse mit
Probenmaterial aus der Reaktiven Wand in Rheine zeigten, dass sich GG aufgrund der
geringeren Reaktivitat fur biologische Untersuchungen in Batch-Anséatzen besser eignet
als Eisenschwamm. Fir weitere Untersuchungen wurde aus diesem Grund GG
eingesetzt. In Batch-Ansatzen mit 2 Gew.-% GG verlief die abiotische Dechlorierung von
PCE Uber TCE zu Ethen, wobei weder das Zwischenprodukt cDCE noch VC freigesetzt
wurden. Eine vollstdndige Dechlorierung von PCE innerhalb von 30 Tagen wurde nicht
erreicht (Abb. 4.17). Die Bilanzliicke an C,-Verbindungen von 35 % in den abiotischen
Ansatzen mit GG liel3 sich nur zu 10 % auf Probenahme-Verluste oder mangeinde

Dichtigkeit zurtckfihren, wie Kontrollansatze belegten.
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Abb. 4.17 Dechlorierung von PCE in abiotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG

In Ansatzen mit H, als Elektronendonator und der DMC erfolgte keine vollstandige
Dechlorierung (Abb. 4.18 oben). Bis zum Ende der Inkubationszeit wurden 62 pmol
Methan freigesetzt. Im Gegensatz dazu erfolgte in Ansétzen mit 2 Gew.-% GG und der
DMC innerhalb von 30 Tagen eine vollstdndige Dechlorierung bis zum Ethen (Abb. 4.18
unten). Eine sequentielle Dechlorierung des PCE bis zum Ethen fand statt. Nach
erfolgter Dechlorierung zum cDCE wurde Methan gebildet. Nach 30 Tagen wurden 16,5

pmol Methan entwickelt.
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Abb. 4.18 Dechlorierung von PCE in Ansétzen mit 2 Vol.-% DMC mit H, (oben) bzw. mit 2
Gew.-% GG (unten) als Elektronendonator

4.2.4 Wachstum der DMC mit GG als Elektronendonator

Die Ergebnisse belegen, dass die DMC mit GG als direkter oder indirekter
Elektronendonator PCE vollstdndig dechlorieren kann. Um herauszufinden, ob eine
vollstdndige Dechlorierung auch langfristig erhalten bleibt, sollte ein Wachstum mit GG

nachgewiesen werden.

Dies wurde Uber eine Kultivierung der DMC in Form eines sequentiellen Transfers
erreicht. Dabei wurde der erste Ansatz mit 2 Gew.-% GG, 1 mM Acetat und 2 Vol.-%
DMC angeimpft. Nach vollstdndiger Dechlorierung zum Ethen dienten jeweils 2 Vol.-%

dieses Ansatzes als Inokulum fir den darauffolgenden Ansatz. Innerhalb eines Jahres
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konnte so auch nach dem siebten Transfer eine nach einer achtwéchigen Inkubation

vollstdndige Dechlorierung zum Ethen erreicht werden.

Zusatzlich wurde ein molekularbiologischer Nachweis von Dehalococcoides Sequenzen
mittels PCR durchgefihrt, um vergleichend zwischen Ansatzen mit PCE, GG und der
DMC zum Zeitpunkt einer vollstdndigen Dechlorierung zu Ethen in diesen Ansatzen und
Kontrollen Rickschlisse auf die Haufigkeit von Dehalococcoides 16S rDNA-Sequenzen
treffen zu kénnen. Die Proben fiir diesen Nachweis konnten ohne eine DNA-Isolierung
und -Aufreinigung aus den geschuttelten Batch-Ansatzen enthommen und fur die PCR
eingesetzt werden. Wahrend in den Ansatzen mit PCE, GG und der DMC in der 1:100
Verdinnung der Proben noch ein Amplifikat erhalten werden konnte, zeigten die
Vergleichsansatze mit GG und DMC nur eine schwache Bande in der 1:10 verdiinnten
Probe (Abb. 4.19).

Wie erwartet, gab es kein Amplifikat in den abiotischen Kontrollen mit GG und PCE. Die
Vergleichsansatze mit DMC und PCE aber ohne Elektronendonator zeigten in der 1:10
verdinnten Probe ein Amplifikat, die Ansétze nur mit DMC in der unverdiinnten Probe.
Da die Desorption von Bakterien von der Eisenoberfliche wie in den Rheine-
Ergebnissen beschrieben, nicht vollstandig war, ist auch in diesen Ansatzen davon
auszugehen, dass ein Teil der Bakterien an der Eisenoberflache haftete und deren DNA

nicht als Template zur Verfligung stand.
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Abb. 4.19 Nachweis von Dehalococcoides Sequenzen mittels Dehalococcoides
spezifischen PCR Assay mit den Primern 616V und DHC1172R in Batch-
Ansatzen. Lane 1 und 18: Molekularer Gewichtsmarker A-Hindlll / ®X174-Haelll
(Fa. Finnzymes, Espoo, Finnland). Lane 2: gereinigte CBDB1-DNA als
Template. Lane 3: Negativkontrolle: H,0.

Ansatz unverdinnt 1:10 verd. 1:100 verd. | 1:1000 verd.
DMC + GG + Lane 4 Lane 5 Lane 6 Lane 7
PCE

DMC + GG Lane 8 Lane 9 Lane 10 -

GG + PCE Lane 11 - - -
DMC + PCE Lane 12 Lane 13 Lane 14 -
DMC Lane 15 Lane 16 Lane 17 -

Ein Wachstum von Dehalococcoides Spezies in der DMC mit PCE als

Elektronenakzeptor und GG als Elektronendonator konnte somit nachgewiesen werden.

4.2.5 Einflussfaktoren auf die Dechlorierung von PCE durch die DMC

4.2.5.1 Einfluss von acetogenen Bakterien

Die Wachstumsversuche wurden mit 1 mM Acetat durchgefiihrt, wobei Acetat vorrangig
als Kohlenstoff-Quelle dienen sollte. Es konnte jedoch nicht ausgeschlossen werden,

dass Acetat auch als Elektronendonator zur Dechlorierung verwendet wurde. Zudem war
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es moglich, dass acetogene Bakterien oder weitere dechlorierende Bakterien in der

DMC einen Einfluss auf die Dechlorierung von PCE hatten.

Durch Einsatz von Vancomycin sollten acetogene Bakterien in ihrem Wachstum
gehemmt werden. Wahrend die Bildung von Acetat vollstandig unterdrickt wurde,
zeigten Konzentrationen von 50 mg Vancomycin/l keinen Effekt auf die Dechlorierung
von PCE. In Vancomycin-freien Ansatzen wurde bis zum 8. Tag H, freigesetzt (Abb.
4.20).

An weiteren Messtagen lagen die H,-Gehalte bei bzw. unterhalb der Nachweisgrenze. In
Ansatzen mit Vancomycin hingegen wurde bis zum 23. Tag H, freigesetzt, wobei Gehalte
von 85 umol erreicht wurden. Bis zum 37. Tag wurde ein Grolteil des freigesetzten H,
verbraucht. Signifikante Methangehalte wurden in diesen Ansatzen erst ab 23 Tagen
gebildet, so dass ein Zusammenhang zwischen dem Hjy-Verbrauch und der
Methanbildung besteht.
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Abb. 4.20 H,-Entwicklung bzw. -Abnahme in Ansatzen mit (¢) und ohne 50 mg/l
Vancomycin (O). Die Ansatze enthielten 2 Vol.-% DMC und 2 Gew.-% GG.
Ohne Vancomycin wurden ca. 10 pmol Methan gebildet. Dargestellt sind die
Methangehalte fir die Ansatze mit Vancomycin (m).

Die Methanbildung setzte erst ein, wenn PCE vollstdndig zu cDCE umgesetzt worden
war (Abb 4.21).



Ergebnisse 75

14 50
:'_g § 40:5_‘(;
@ @
= 1 30 ©
o
£ E
= {120 ¢

C
3) 1 10 §
0
0 10 20 30 40
Zeit (d)

Abb. 4.21 Bildung und Dechlorierung des Intermediates c¢cDCE (A) sowie
Methanentwicklung (M) in Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC und 2 Gew.-% GG sowie
50 mg/lI Vancomycin.

Acetogene Bakterien zeigten keinen direkten Einfluss auf die Dechlorierung von PCE.
Ein moglicher Einfluss von Acetat selber wurde in vergleichenden Untersuchungen in
Form von Ansétzen, in denen H, und /oder Acetat zur Verfigung gestellt wurden,
getestet (Abb. 4.22). Nach 21 Tagen Inkubation zeigten sich deutliche Unterschiede in
der Verteilung der PCE-Dechlorierungsprodukte zwischen den Ansatzen mit oder ohne

H, als Elektronendonator.

Fehlte H, als Elektronendonator, wurde kein Ethen gebildet. In den Anséatzen mit Acetat
waren nach 21 Tagen Inkubation ca. 49 % PCE, 42 % TCE, 6 % cDCE und 3 % VC
vorhanden. Eine ahnliche Produktverteilung ergaben die Kontrollansatze ohne Acetat
und ohne H, mit ca. 30 % PCE, 56 % TCE, 10 % cDCE und 4 % VC. Mit H, als
Elektronendonator erfolgte eine sukzessive, unvollstandige Dechlorierung bis zu VC und
Ethen. Die Gehalte an cDCE lagen unterhalb der Nachweisgrenze. In den Ansatzen mit
H, und Acetat wurden 63 % VC und 36 % Ethen, in den Ansatzen mit H, wurden 84 %
VC und 16 % Ethen gebildet.

Die Methangehalte lagen fir die Ansatze ohne H, unterhalb der Nachweisgrenze. In den
Anséatzen mit H, wurden nach 21 Tagen Inkubation ca. 18 £ 5 ymol, in den Ansatzen mit

H, und Acetat 12 + 3 ymol Methan gebildet.
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Abb. 4.22 Dechlorierung von PCE in Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC sowie 5 ml H, und/oder 1
mM  Acetat. Die Inkubationszeit betrug 21 Tage, die PCE-
Ausgangskonzentration 6,0 + 0,5 pmol.

Ein direkter Einfluss von Acetat auf die Dechlorierung von PCE konnte ausgeschlossen

werden.

4.2.5.2 Einfluss der Eisenmenge

In weiterfihrenden Versuchen wurde der Einfluss der Eisenmenge auf die Dechlorierung

von PCE durch die dechlorierende Mischkultur untersucht.

Wie in Kap. 4.2.3 beschrieben, wurde durch Verwendung von 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-
% DMC eine vollstandige Dechlorierung von PCE zum Ethen bereits innerhalb von 30
Tagen Inkubation erreicht. Eine geringere Menge GG von 0,4 Gew.-% ergab nach einer
Inkubationszeit von 48 Tagen die Bildung von 67 % Ethen und 33 % Vinylchlorid (Abb.
4.23). Im gleichen Zeitraum erfolgte sowohl mit 1 Gew.-% als auch mit 2 Gew.-% GG
eine vollstdndige Dechlorierung zum Ethen. Dagegen flihrte eine grélkere GG-Menge
von 4 Gew.-% zur Bildung von 2 % cDCE, 23 % Vinylchlorid und 75 % Ethen. Mit 10
Gew.-% GG verschob sich die Produktverteilung zu 48 % cDCE, 13 % VC und 39 %
Ethen.
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Abb. 4.23 PCE-Dechlorierung mit 2 Vol.-% DMC und verschiedenen FeO-Mengen (1,2, 4
oder 10 Gew.-% GG. Die Inkubationszeit betrug 48 Tage. Die PCE-
Ausgangskonzentration betrug 6,0 + 1,3 pmol.

Die pH-Werte anderten sich in den Ansatzen mit 0,4 und 1 Gew.-% GG wahrend der
48tagigen Inkubationszeit nicht, wobei in den Anséatzen mit 4 Gew.-% GG der pH-Wert
auf 8,1 und mit 10 Gew.-% GG auf 9,3 anstieg (Tab 4.14). Entsprechend nahmen die
Acetat-Konzentrationen mit gréfleren GG-Mengen, mit Ausnahme des Ansatzes mit 2

Gew.-% GG, starker zu.

Tab. 4.14 Darstellung der Acetatkonzentration sowie der pH-Werte nach 13, 41 und
48tagiger Inkubation in Abhangigkeit vom Gehalt an GG

Tripletts Acetatbildung | pH-Wert nach Inkubationszeit von
Gew.-% GG |(mg/)’ to 13 Tagen® | 41 Tagen® | 48 Tagen®
0,4 23,6 £0,8 7,3 7,2 7,3 7,2
1 36,2+7,0 7,2 7,2 7,3 7,3
2 35,9 7,2 7,3 7,4 7,5
4 128,2 + 44,7 7,2 7,6 7,9 8,1
10 180,2 £ 10,5 7,2 8,9 9,2 9,3

" bis auf Ansatz mit 2,0 Gew.-% GG Mittelwerte von Tripletts; > pH-Wert jeweils von
Ansatz c; ® Standardabweichung bis auf Ansatz mit 2,0 Gew.-% GG < 0,1.
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4.2.5.3 Einfluss der Eisensorte

Die Eisensorten GG und ES zeichneten sich durch eine sehr unterschiedliche Reaktivitat
aus, obwohl sich die BET-spezifischen Oberflachen mit 0,6 m%g GG und mit 0,63 m%g
ES nicht signifikant unterscheiden. In abiotischen Kontrollansatzen mit 2 Gew.-% GG
wurden ca. 250 pmol H; innerhalb von 30 Tagen gebildet. Bei ca. 4 Gew.-% ES
hingegen setzte eine enorme Wasserstoffproduktion ein. Die ca. 4 Stunden nach
Versuchsbeginn gemessenen ,Nullwerte® wiesen beim ES bereits Werte auf, die mit der

vorhandenen Kalibrierung nicht mehr zu erfassen waren (>> 20 Vol.-% H; ).

Fiur die folgenden Versuche wurden unterschiedliche Mengen ES verwendet. Die
abiotische Dechlorierung bzw. Adsorption von PCE durch ES verlief entsprechend der
des GGs. Die C,-Bilanz zeigte, dass fur 2,9 und 0,5 Gew.-% Eisenschwamm von
anfanglich 13,1 + 1,1 ymol PCE nach einer 53tagigen Inkubationszeit noch ca. 55 % an

C,-Verbindungen nachweisbar waren (Abb. 4.24).
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Abb. 4.24 Dechlorierung von PCE in abiotischen Ansatzen mit 2,9 und 0,5 Gew.-% ES
sowie in Anséatzen mit 2,2 und 0,8 Gew.-% ES mit 2 Vol.-% DMC nach 53tagiger
Inkubationszeit. Die PCE-Ausgangskonzentrationen betrugen 13,1 £ 1,1 ymol.

In den Anséatzen mit der DMC lag die Wiederfindungsrate bei ca. 92 % bzw. 95 %. In den
Anséatzen mit 0,8 Gew.-% ES und der DMC verlief die Dechlorierung von PCE in den
Tripletts sehr unterschiedlich, was zu einer hohen Standardabweichung fiihrte. Auffallend
war jedoch, dass in den Ansatzen mit 0,8 Gew.-% ES und DMC die Dechlorierung
Uberwiegend bis zum VC und Ethen erfolgte, wahrend mit 2,2 Gew.-% ES und DMC
Uberwiegend cDCE gebildet wurde.
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In Vergleichsansatzen mit H, wurde wahrend der 53tagigen Inkubation eine vollstandige
Dechlorierung zum Ethen erreicht. Aus dem dosierten H, (ca. 800 umol) wurde
ausschlieRlich Methan (229 + 20 uymol) gebildet. Die Methanbildung setzte allerdings erst
nach einer lag-Phase von 18 Tagen ein. In den Ansatzen mit ES als Elektronendonator
war die Methanbildung vergleichsweise sehr gering (Abb. 4.25). Acetatkonzentrationen

wurden in diesen Anséatzen nicht bestimmt.
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Abb. 4.25 Bildung von Methan in Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC und 0,8 Gew.-% ES (e),
bzw. 2,2 Gew.-% ES (-) sowie in Ansdtzen mit H; (#).

Da eine Uberraschend geringe methanogene Aktivitéat bereits in den Ansatzen mit Eisen
und Desorbat aus den Rheine-Proben festgestellt worden war, wurde in einem
weiterfuihrenden Versuch die Bildung von Acetat mit 0,8 Gew.-% ES bei einer geringeren
PCE-Stoffmenge untersucht. Dieser Versuch wurde nach 31 Tagen beendet. Zu diesem
Zeitpunkt war eine biologisch induzierte Dechlorierung von anfanglich 7,6 + 0,9 ymol
PCE zu ca. 85 % cDCE und 15 % VC erfolgt. Die pH-Werte betrugen zu diesem
Zeitpunkt 8,8 + 0,4. Methan war in den Anséatzen nachweisbar, aber aufgrund der
geringen Stoffmenge nicht quantifizierbar. Hingegen stieg die Acetatkonzentration auf
ca. 300 mg/l bis zum Versuchsende nach 31 Tagen an. Im Vergleich dazu wurden mit 10

Gew.-% GG als Elektronendonator innerhalb von 48 Tagen 180 mg/l Acetat gebildet.

4.2.5.4 Einfluss des pH-Wertes

Die anaerobe Korrosion des Eisens fiihrt in Reaktiven Wanden in Abstromrichtung in der

Regel zu einem Anstieg der pH-Werte. Um den Einfluss des pH-Wertes auf die PCE-
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Dechlorierung durch die DMC zu erfassen, wurde in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG der pH-
Wert mit 0,1 N NaOH auf ca. 7, 8, 9 oder 10 eingestellt. In Abb. 4.26 sind die

Dechlorierungsprodukte fir Ansatze mit unterschiedlichen pH-Werten dargestellt.
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Abb. 4.26 Dechlorierung von PCE in Anséatzen mit 2 Gew.-% GG abhangig vom pH-Wert.
Dargestellt sind jeweils abiotische Ansatze sowie biotische Anséatze mit 2 Vol.-%
DMC bei pH-Werten von 7 bis 10. Die Ausgangskonzentrationen wurden 100 %
gesetzt. Die Inkubationszeit betrug 28 bis 30 Tage.

Bei Anfangs-pH-Werten von 7,1 + 0,0 stiegen die pH-Werte nach 30tagiger Inkubation in
den abiotischen Kontrollen auf 7,5 + 0,1, in Ansatzen mit DMC auf 7,4 + 0,0 an. Die
Dechlorierungscharakteristik der Ansétze unterscheidet sich signifikant voneinander. In
abiotischen Ansatzen wurden nach 30tagiger Inkubation PCE, TCE sowie Ethen
nachgewiesen, wahrend in biotischen Ansatzen mit der DMC PCE zu VC und Ethen

dechloriert wurde.

Bei Anfangs-pH-Werten von 8,1 + 0,1 stieg der pH-Wert nach 14tagiger Inkubation auf
8,4 + 0,0 an. Bis zu diesem Zeitpunkt wurde Uberwiegend cDCE mit geringen Anteilen an
VC gebildet. Bis zum Versuchsende nach 28 Tagen anderten sich die prozentualen
Anteile der Dechlorierungsprodukte nicht. Der End-pH-Wert betrug 8,5 + 0,1. Eine
unvollstdndige Dechlorierung des PCE erfolgte auch in Ansatzen mit Anfangs-pH-
Werten von 9,1 + 0,1 sowie 10,6 + 0,1. Die pH-Werte betrugen nach 28- bzw. 30tagiger
Inkubation 9,2 + 0,0 bzw. 10,5 + 0,0. Als C,-Verbindungen wurden PCE, TCE sowie
unterschiedliche Anteile an Ethen bzw. Ethin gebildet. Ein  &hnliches
Dechlorierungsmuster ergaben die abiotischen Kontrollansatze mit GG bei einem pH-

Wert von 10,6 + 0,1 (End-pH-Wert 10,4 + 0,0).
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4.2.5.5 Einfluss von Sulfat und Nitrat

Nitrat und Sulfat gelangen kontinuierlich mit dem Grundwasserstrom in die Reaktive
Wand in Rheine. Da nachweislich Sulfatreduzierer und Denitrifikanten den
Anstrombereich der Reaktiven Wand besiedelt haben, kénnen konkurrierende terminale
Elektronen akzeptierende Prozesse (TEAP) Einfluss auf die biologische Dechlorierung
von PCE nehmen. Da in der DMC neben einer acetogenen, methanogenen auch eine
denitrifizierende und sulfatreduzierende Aktivitdt vorhanden ist, konnte diese Kultur fur
die Versuche verwendet werden. Als Elektronendonator wurden 2 Gew.-% GG in allen
Anséatzen eingesetzt. Die biotischen Anséatze enthielten zusétzlich als Inokulum 2 Vol.-%
DMC. Nach einer Inkubationszeit von 36 Tagen wurden in biotischen Kontrollen ohne
Nitrat oder Sulfat 6,5 + 0,2 umol PCE zu Uberwiegend VC und Ethen dechloriert. Die C,-
Bilanz ergab eine 71%ige Wiederfindungsrate an C,-Verbindungen (Abb 4.27).
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Abb. 4.27 Dechlorierung von PCE in Ansétzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% DMC. Die
Inkubationszeit betrug 36 Tage.

Im Vergleich dazu zeigten biotische Ansatze mit 66,0 + 0,4 mg/l Sulfat eine
Dechlorierung von 7,1 £ 0,5 pmol PCE zu tberwiegend VC, wenig cDCE und nur wenig
Ethen (Abb. 4.28 oben). Mit 43,8 + 2,7 mg/I Nitrat wurden im gleichen Zeitraum 8,4 + 0,6
umol PCE zu VC und wenig Ethen dechloriert. Die C,-Bilanz betrug fir die biotischen
Anséatze mit Sulfat 99 %, mit Nitrat 81 % (Abb. 4.28 unten).
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Abb. 4.28 Dechlorierung von PCE in Ansédtzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% DMC, sowie
mit 66 mg/l Sulfat (oben) und 44 mg/l Nitrat (unten). Die Inkubationszeit betrug
36 Tage.

Von anfanglich 7,0 + 0,4 umol PCE in abiotischen Kontrollen mit 66,8 + 0,4 mg/l Sulfat
waren nach 36 Tagen Inkubation noch PCE, TCE sowie geringe Mengen an Ethen bei
einer Wiederfindungsrate von 53 % an Cy-Verbindungen zu finden. Mit 44,8 + 1,8 mg/!
Nitrat wurden von anfanglich 7,9 + 0,1 ymol PCE im entsprechenden Zeitraum noch Gber
50 % PCE, daneben auch TCE und Ethen gefunden. Die C,-Bilanz ergab eine
Wiederfindungsrate von 71 % (Abb. 4.29).
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Abb. 4.29 Dechlorierung von PCE unter dem Einfluss eines konkurrierenden
Elektronenakzeptors in abiotischen oder biotischen Ansatzen mit 2 Gew.-% GG.
Diese enthielten, bis auf die biotischen Vergleichsanséatze, entweder Sulfat oder
Nitrat als konkurrierenden Elektronenakzeptor. Biotische Ansatze wurden mit 2
Vol.-% DMC inokuliert. Die Inkubationszeit betrug 36 Tage.

Die Dechlorierung von PCE in den biotischen Kontrollen mit GG, aber ohne Sulfat und
Nitrat verlief sukzessive bis zum VC und Ethen innerhalb der Inkubationszeit (Abb 4.27).
Entsprechend fand in biotischen Ansatzen mit Sulfat innerhalb von 8 Tagen eine
Dechlorierung von PCE zu cDCE statt (Abb. 4.28 oben). Eine deutliche Reduktion zum
VC und eine beginnende Ethenbildung wurde erst nach 36 Tagen bei vollstidndiger
Sulfatreduktion nachgewiesen. (Abb. 4.28 oben; Abb. 4.30). In den Ansatzen mit Nitrat
fand bis zum 16. Tag nur eine unvollstdndige Dechlorierung von PCE zu TCE und cDCE
statt (Abb. 4.28 unten; Abb. 4.30). Erst nach vollstdndiger Umsetzung von Nitrat setzte
nach 22 Tagen eine Dechlorierung zu VC und Ethen ein. Wahrend in abiotischen
Kontrollen Sulfat durch GG nicht umgesetzt wurde, konnten in abiotischen Kontrollen mit
44,8 + 1,8 mg/l Nitrat noch 7,9 + 2,1 mg/l Nitrat zum Versuchsende nachgewiesen
werden (Abb. 4.30).
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Abb. 4.30 Verlauf der Reduktion von Sulfat (e) und Nitrat (¢) in Ansatzen mit 2 Vol.-%
DMC und 2 Gew.-% GG sowie von Sulfat (o) und Nitrat (¢) in abiotischen
Ansatzen mit 2 Gew.-% GG.

4.3 Saulenversuche

Die mittels Batchversuchen erzielten Ergebnisse lassen sich nur bedingt auf ,in-situ®
Verhaltnisse einer Fe’-Reaktiven Wand Ubertragen. Reale Verhaltnisse lassen sich noch
am ehesten durch Saulenversuche nachbilden, in denen das Verhaltnis von reaktivem
Material zur flissigen Phase wesentlich héher ist als in Batchanséatzen. Zudem liegt kein
geschlossenes System vor, sondern es erfolgt eine kontinuierliche Beschickung mit
PCE-haltigem Medium. Die S&ulenversuche wurden ausschlieRlich mit der Eisensorte
GG durchgefiihrt, da nach Voruntersuchungen mikrobiologische Effekte am ehesten mit
dem weniger reaktiven GG deutlich waren. Zudem werden die Sanierungszielwerte fur
die mit GG beschickte Wandhélfte der Reaktiven Wand in Rheine im Gegensatz zur ES-

haltigen Halfte nicht erreicht, so dass hier Handlungsbedarf besteht.

Wahrend mit Sdule C und D der Aufbau der mit GG-Kies-Gemisch befillten Wandhalfte
der Reaktiven Wand in Rheine simuliert werden sollte, wurden alternativ zwei Sdulen (A
und B) ausschlieRlich mit GG befullt, um nachzuprifen, ob die Reinigungsleistung durch

eine héhere Raumdichte an GG durch Weglassen des Kieses verbessert werden kann.

Wahrend der ersten 176 Tage wurden diese S&ulen bei einem Eingangs-pH-Wert von
ca. 8,7 betrieben, was den pH-Verhéltnissen in einer Reaktiven Wand entspricht.

AnschlielRend wurden nur Saule C und D weitergefuhrt. Der pH-Wert wurde auf ca. 7,0
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gesenkt, um die pH-Verhéltnisse im Eingangsbereich der Reaktiven Wand
nachzustellen. Diese Absenkung des pH-Wertes konnte nur durch Erhéhung der
Carbonatkonzentration erreicht werden, so dass auch eine verstarkte Ausfallung von
Carbonaten erfolgte. Eine dadurch bedingte Passivierung der Eisenoberflache und somit
verringerte Freisetzung von H, wurde in Kauf genommen, da dechlorierende Bakterien
noch bei sehr geringen H,-Konzentrationen metabolisch aktiv sein kénnen [LOFFLER et
al., 1999].

4.3.1 Séaulenversuche mit einem Eingangs-pH-Wert von 8,7

Saulen mit GG

Nach Beginn der Saulenversuche zeigten sich anfangs Uberlagernde Effekte der
Adsorption an der Eisenoberflache mit der Dechlorierung von PCE. Diese flhrten in den
Saulen A und B dazu, dass bei einer Wiederfindungsrate an C,-Verbindungen von unter
20 % nur Ethen und Ethan freigesetzt wurden. Am Tag 22 betrug die C,-
Wiederfindungsrate fiir die Saule A bereits 38 %, fir die Sédule B hingegen 22 %. Neben
Ethan und Ethen wurde auch cDCE gebildet. Tendenziell stiegen im weiteren Verlauf die
C,-Wiederfindungsraten an. Ab dem Tag 113 war kein cDCE mehr nachweisbar. Die C,-
Wiederfindungsraten fir die Sédule A pendelten sich zwischen 60 und 105 % ein und es

wurden Uberwiegend Ethen und Ethan in einem Verhéltnis von etwa 3:1 gefunden.

Nach dem Beimpfen der Sdule B am Tag 29 anderte sich die
Dechlorierungscharakteristik gegenliber der abiotischen Saule A (reines GG) nur
unwesentlich, so dass am 43. Tag erneut beimpft wurde (Abb. 4.31 unten). Im Vergleich
zur Saule A (Abb. 4.31 oben) zeigten sich in Saule B bereits ab Tag 64 hdhere
Wiederfindungsraten von ca. 75 bis 105 %, wobei der Anteil an PCE und cDCE
wesentlich héher lag. Die Konzentrationen an PCE stiegen bis zum 64. Tag, an cDCE
bis zum 92. Tag weiter an, sanken dann aber unter die Nachweisgrenze. Nach 176

Tagen wurden ausschlieRlich Ethan und Ethen im Verhaltnis 6:1 freigesetzt.
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Abb. 4.31 C,-Bilanz fur S&aule A (oben) und B (unten). Angegeben sind die Gehalte an C,-
Verbindungen am Ende der reaktiven Schittung. Den S&ulen wurden taglich
120 bis 160 umol PCE zugefuhrt. Die Beimpfung der Saule B erfolgte am Tag
29 und 43.

Die pH-Werte in den Saulen A und B stiegen von ca. 8,7 am Sauleneingang auf 9,6 bis

9,7 am Ende der Eisenschittung an. Nach einer Erhdéhung der Vitamin Biqy-

Konzentration stieg der pH-Wert bis auf 9,9 an.
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Saulen mit einem GG-Kies-Gemisch

In der Einlaufphase wurde nur bei der ersten Messung in der Saule C eine vollstandige
Abnahme von PCE beobachtet (Abb. 4.32 oben). Bereits ab Tag 8 verlangsamte sich die
Abnahme von PCE. So waren in Sdule C noch 30 % und in Sdule D noch 39 % der
PCE-Zulaufkonzentration nachweisbar. Die C,-Wiederfindungsrate stieg zu diesem

Zeitpunkt fur Sadule C auf 60 % und fur Saule D auf ca. 70 % an.
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Abb. 4.32 C,-Bilanz fur Sdule C (oben) und Saule D (unten). Angegeben sind die Gehalte
an C,-Verbindungen am Ende der reaktiven Schittung. Den S&ulen wurden
taglich 120 bis 160 ymol PCE zugefuhrt. Die Beimpfung von S&ule D erfolgte
am Tag 29 und 43.
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Nach dem Beimpfen der Saule D am Tag 29 zeigte sich eine Verdnderung der
Dechlorierungscharakterik nur in einem leichten Anstieg der Konzentration an cDCE, so
dass am Tag 43 erneut beimpft wurde. Bereits am Tag 50 war eine deutliche
Verbesserung der PCE-Dechlorierung zum cDCE zu verzeichnen. Die Konzentration an
PCE und cDCE nahm im weiteren Verlauf zugunsten der Bildung von Ethan und Ethen
weiter ab, so dass nach 155 Tagen ausschliel3lich cDCE, Ethan und Ethen freigesetzt
wurden (Abb. 4.32 unten).

In Saule C und D erreichte der pH-Wert in den ersten Wochen am Ende der Schittung
nur Werte von 8,9 bis 9,0. Ab Tag 52 stiegen die Werte kontinuierlich an und erreichten
ab Tag 80 pH-Werte von 9,6. Die pH-Werte von Saule D lagen geringfiigig unter denen
der Séule C.

Nach 137 Tagen wurden wassrige Proben aus den beimpften Sdulen B und D aus den
Ports 1 bis 8 entnommen. Mit den Dehalococcoides spezifischen Primern DHC 718V
und DHC 1172R erfolgte eine Amplifizierung von Teilen des 16S rDNA von
Dehalococcoides spp. mit Probenmaterial beider Saulen. Jedoch konnte nur in Proben

aus dem ersten Port von Saule B und D ein Amplifikat erzielt werden (Abb. 4.33).

Abb. 4.33 Nachweis von Dehalococcoides Sequencen mit Dehalococcoides spezifischen
PCR Assay mit den Primern DHC 728V und DHC1172R in Proben aus S&aule B
und D nach 137 Tagen Laufzeit. Lane 1. Molekularer Gewichtsmarker Gene
Ruler™ 1kb DNA Ladder (MBI Fermentas; St. Leon-Rot). Lane 2: gereinigte
CBDB1-DNA als Template. Lane 3: Template aus Saule B, Port 1. Lane 4:
Template aus Saule B, Port 2. Lane 5: Template aus Saule B, Port 3. Lane 6:
Template aus S&aule B, Port 8. Lane 7: Template aus Séaule D, Port 1. Lane 8:
Template aus Saule D, Port 2. Lane 9: Template aus Saule D, Port 3. Lane 10:
Template aus Saule D, Port 8. Die Negativkontrolle mit H,0 zeigte kein
Amplikon.
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4.3.2 Saulenversuche mit Eingangs-pH-Wert von ca. 7,0

Da bei einem hohen Eingangs-pH-Wert von 8,7 keine optimalen
Wachstumsbedingungen fur reduktive Dechlorierer vorlagen, wurde im zweiten
Zeitabschnitt Carbonatmedium (vgl. Kapitel 3.4.6) eingesetzt. Damit wurde der
Eingangs-pH-Wert auf 7,0 bis 7,1 abgesenkt. Ziel dieser Untersuchungen war es, die
prinzipielle Besiedlung des GG-Kies-Gemisches, wie es in Rheine verwendet wird,
nachzustellen. H-Messungen erfolgten nicht, da nach den vorhergehenden Messungen
mit einem Eingangs-pH-Wert von ca. 8,7 davon auszugehen war, dass H; keinen
limitierenden Faktor fir die mikrobielle Dechlorierung darstellt. Die Ergebnisse fur Saule

D sind im Folgenden dargestellt.
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Abb. 4.34 C,-Bilanz fur Saule D fir die Laufzeit von 220 bis 270 Tagen. Angegeben sind
die Gehalte an C,-Verbindungen am Ende der reaktiven Schittung. Den S&ulen
wurden taglich 120 bis 160 pmol PCE zugefihrt.

Nach Absenken des pH-Wertes wurden die Sdulen noch weitere 94 Tage betrieben. Am
Tag 184 und am Tag 217 erfolgte eine erneute Inokulation der S&ule. Nach einer
Laufzeit von 220 Tagen wurden bei einer C,-Wiederfindungsrate von ca. 80 %
Uberwiegend cDCE, Ethen und Ethan gebildet. Da auch am Tag 236 die
Produktverteilung keine signifikanten Unterschiede zeigte, wurde versucht, durch die

einmalige Zugabe von Methanol eine weitere Energiequelle bereitzustellen. Ein positiver
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Effekt auf die Dechlorierung war nach einer Analyse nach weiteren drei Tagen (Tag 249)
nicht sichtbar. Am Tag 270 wurden die Versuche abgeschlossen. Die Produktverteilung
zeigte zu diesem Zeitpunkt einen relativ hohen Anteil an cDCE, VC sowie an Ethen und
Ethan.

Die pH-Werte der Saule D lagen zwei Tage nach Medienwechsel bei 7,1 und stiegen bis
zum Ende der Schittung auf 7,5 an. Im Vergleich dazu stiegen die pH-Werte der Saule
C am Ende der Schittung bis zum Tag 193 auf 8,4 an und sanken bis zum Tag 235 auf
7,8 ab. Ab Tag 242 stellten sich pH-Werte von ca. 7,2 bis 7,4 ein.

In der folgenden Abbildung sind die Ergebnisse fur die Dechlorierung von PCE in der
Saule D angegeben. Ein Vergleich der Dechlorierungsprodukte in Abhangigkeit von der
Verweilzeit zeigt, dass in Saule D ein Teil des PCE bereits vor der reaktiven Schittung
(Port 1) dechloriert wurde. In Port 2, welches einer Verweilzeit von 2,3 h entspricht, war
PCE vollstandig umgesetzt, wobei cDCE, VC, Ethen und Ethan entstanden waren.
Wahrend cDCE sukzessive bis zu einer Verweilzeit von 9,3 h abnahm, stieg die cDCE-
Konzentration nach 14 h Verweilzeit wieder an. Die Konzentration an VC hingegen nahm
kontinuierlich ab, wahrend die Konzentrationen an Ethen und Ethan bis zu einer

Verweilzeit von 14 h zunahmen und dann konstant blieben.
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Abb. 4.35 Dechlorierung von PCE in Sdule D nach 270 Tagen Inkubation

Am Tag 270 wurden zudem flissige Proben flr eine molekularbiologische Untersuchung
genommen. Die Verwendung zweier Dehalococcoides spp. spezifischer Primer
DHC718V und DHC1172R zur Amplifizierung von Teilen der 16S rDNA ergaben
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ausschlieRlich Amplikons in Proben des Portes 1 und 2 der Séule D, wobei das Amplikon
der Probe des Portes 2 nur sehr schwach war. Mit Proben aus S&ule C konnte kein

Amplikon nachgewiesen werden.

500

250

Abb. 4.36 Nachweis von Dehalococcoides Sequencen mit Dehalococcoides spezifischen
PCR Assay mit den Primern DHC 728V und DHC1172R mit Proben aus Séule C
und D nach 270 Tagen Laufzeit. Lane 1 und 10: Molekularer Gewichtsmarker
Gene Ruler’™ 1kb DNA Ladder (MBI Fermentas St. Leon-Rot). Lane 2:
gereinigte CBDB1-DNA als Template. Lane 3: Negativkontrolle: H20. Lane 4:
Template aus Saule C, Port 1. Lane 5: Template aus Saule C, Port 2. Lane 6:
Template aus Saule C, Port 7. Lane 7: Template aus Saule D, Port 1. Lane 8:
Template aus Saule D, Port 2. Lane 9: Template aus Saule D, Port 3.

Durch Beimpfen von Batchansatzen mit Inokulum aus Port 1 der Saule D sollte der
Einfluss der in den Séaulen etablierten dechlorierenden Bakterien auf die Dechlorierung
von PCE untersucht werden. Diese Ansatze ergaben nach einer 30tagigen Inkubation

eine vollstdndige Umsetzung von PCE zu VC und nur wenig Ethen.

Die Ergebnisse belegen, dass eine Besiedlung im Saulenzulauf durch Dehalococcoides
Spezies erfolgreich war, eine vollstdndige Dechlorierung von PCE zum Ethen jedoch

nicht erreicht wurde.
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5 Diskussion

5.1 Okophysiologische Gruppen des reaktiven Materials

Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurden Proben aus der Reaktiven Wand in Rheine
sowie Eisenmaterial aus Saulenversuchen auf das Vorhandensein von
O6kophysiologischen Gruppen wie Denitrifikanten, Sulfatreduzierer (SRB), Acetogene,
Methanogene und dechlorierende Bakterien untersucht. Das Material fur die
Saulenversuche in Kiel stammte aus der Reaktiven Wand in Rheine und wurde bei der
ersten Probenahme in Rheine entnommen und in die Sdulen eingebaut. Ziel war es,
Alterungsprozesse der Reaktiven Wand im Labor nachzustellen. Vom Zeitpunkt der
Probenahme aus der Reaktiven Wand in Rheine bis zur Probenahme aus den Saulen in
Kiel waren ca. 6 Monate vergangen. Die Betriebszeit der Saulen entspricht fir die GG-
Kies-Saulen einer theoretischen Alterung unter Feldbedingungen von ca. 4 Jahren, fur
die ES-Saulen von ca. 2,7 Jahren. Mit mikrobiologischen Untersuchungen konnten die in

Tab. 5.1 aufgeflhrten Gruppen nachgewiesen werden.

Tab. 5.1 Nachweis von 6kophysiologischen Gruppen

Probenahme aus Graugusseisengranulat (GG)- | Eisenschwamm (ES)
Kies-Gemisch
Reaktive Wand in Rheine +  Sulfatreduzierer --  Sulfatreduzierer
+  Denitrifikanten +/-  Denitrifikanten
+  Acetogene +  Acetogene
+/- Methanogene --  Methanogene
--  Dechlorierer --  Dechlorierer
Saulen in Kiel +  Sulfatreduzierer +  Sulfatreduzierer
+  Denitrifikanten + Denitrifikanten
+  Acetogene +  Acetogene
--  Methanogene --  Methanogene
+  Dechlorierer --  Dechlorierer

Das Vorliegen einer biologischen Sulfat- und Nitratreduktion, wie von EBERT et al. [1999]
vermutet wurde, konnte damit bestatigt werden. Mit den vorliegenden Ergebnissen
wurden zudem erstmals Acetogene in einer bestehenden Reaktiven Wand

nachgewiesen. Insbesondere das Vorhandensein von Acetogenen als Produzenten von
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Acetat, einem wichtigen Kohlenstoff- und Elektronendonator fiir bakterielles Wachstum,
wurde fir Fe®-Reaktive Wande bzw. Saulen bislang nicht beschrieben. PCE-
dechlorierende Bakterien konnten in den GG-Kies-Saulen nachgewiesen werden. Bisher
wurden in einer Reaktiven Wand nur TCE dechlorierende Bakterien nachgewiesen

werden [LIANG et al., 2000].

Die bereits nach dreimonatigem Betrieb sichtbar gewordenen biologischen Prozesse
deuten darauf hin, dass eine Besiedlung des Eisens durch Bakterien aus der
umgebenden Bodenmatrix erfolgt. Die Ergebnisse aus der vorliegenden Untersuchung
belegen, dass im Grundwasser des Anstrombereiches vor der Reaktiven Wand

Sulfatreduzierer, Acetogene, Methanogene und Denitrifikanten vorhanden waren.

Fir den Nachweis der verschiedenen Gruppen wurden Zellzahlen nach dem MPN-
Verfahren ermittelt, sowie Kultivierungen in Form von Batch-Anséatzen durchgefiihrt. Die
Bestimmung der Zellzahlen war notwendig, um die Stérke der mikrobiellen Besiedlung
des Eisenmaterials festzustellen. Erganzend wurden Kultivierungen durchgefuhrt, um
festzustellen, ob die desorbierten Bakterien in der Lage waren, Elektronenakzeptoren
wie Sulfat, Nitrat, PCE etc. mit Fe® als Elektronendonator umzusetzen. Diese Ergebnisse
sind in Form von Elektronenbilanzen in Anlehnung an FENNELL et al. [1997] dargestellt
(siehe Kapitel 4.1). Dabei wird der Umsatz an Elektronen in Redoxreaktionen berechnet.
Dient beispielsweise H; als Elektronendonator, werden bei dessen Oxidation zwei
Elektronen frei, die auf Sulfat, Nitrat, PCE oder CO, Ubertragen werden kénnen. In der
Elektronenbilanz wird somit die Zahl an Ubertragenen Elektronen, auch Aquivalente
genannt, mit der Einheit yequiv angegeben. Je héher die Zahl an Aquivalenten ist, desto
mehr Elektronen werden Ubertragen. Durch diese Art der Bilanzierung lassen sich neben
biologischen Prozessen auch abiotische Prozesse einbeziehen. Durch die anaerobe
Korrosion des Eisens werden Elektronen auf Hydronium-lonen (H3O") transferiert, wobei
H. entsteht. Dabei gilt, je groRer die Anzahl der Ubertragenenen Elektronen ist, desto

reaktiver ist das Eisen.
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5.1.1 Biologische Besiedlung des Graugusseisengranulat-Kies-Gemisches

5.1.1.1 Sulfatreduzierende Bakterien (SRB)

Eine Sulfatreduktion in Ansétzen mit Desorbat sowie die Bestimmung der Zellzahl
belegen das Vorhandensein von sulfatreduzierenden Bakterien in der Reaktiven Wand
in Rheine. Die Zellzahlen des Desorbates, bestimmt nach dem MPN-Verfahren, waren
mit 6,6*10% bzw. 0,6/g GG-Kies-Gemisch jedoch sehr gering. In abiotischen Kontrollen
mit Eisen fand keine Sulfatreduktion statt, wie bereits mehrfach fur Batch- und
Saulenversuche beschrieben wurde [SCHLICKER et al., 1998; DAHMKE et al., 2000; Gu et
al., 2002; NESTLER, 2002]. Eine Festlegung des Sulfates durch Bildung von Komplexen
an (hydr)oxidischen Oberflachen wie von Gul & DEVINE [1994] beschrieben, konnte fir
die vorliegenden Versuche ausgeschlossen werden, da in abiotischen Ansatzen mit Fe°
keine Verluste an Sulfat festgestellt wurden. Die in der Fe’-Reaktiven Wand in Rheine
beobachteten Sulfat-Abnahmen sind somit auf eine mikrobielle Sulfatreduktion
zurtckzufihren. Gu et al. [2002] wiesen ebenfalls sulfatreduzierende Bakterien in einer
Reaktiven Wand mit Eisen nach 15monatiger Laufzeit durch DNA-Analysen sowohl auf
dem reaktivem Material als auch im umgebenden Boden nach. Auch wurde die Existenz
von sulfatreduzierenden Bakterien im umgebenden Aquifer einer Fe’-Reaktiven Wand

bereits vereinzelt beschrieben [LIANG et al. 1997; 2000].

In den vorliegenden Untersuchungen ergab die Auswertung von biotischen
Kontrollansatzen mit H, in Form von Elektronenbilanzen eine Nutzung von 85 % bzw. 99
% des dosierten H, fur Sulfatreduktion und Acetatbildung. In biotischen Ansétzen mit Fe®
wurde ebenfalls Acetat gebildet. Als Elektronendonator konnte damit neben dem vom
Fe® produzierten H, auch das gebildete Acetat genutzt werden. Tatsachlich sind nur
wenige Sulfatreduzierer bekannt, die autotroph mit H, und Sulfat zu wachsen vermdgen.
Die Mehrzahl der Sulfatreduzierer nutzt Acetat als Energie- und Kohlenstoffquelle
[MADIGAN et al., 2001].

Wahrend Aussagen Uber acetotrophe Sulfatreduzierer in Systemen mit Fe® nicht
bekannt sind, untersuchten Gu et al. [1999] in fiinfmonatigen Saulenversuchen mit Fe®
unter anderem den Einfluss von Sulfat auf die Langzeitstabilitdt eines Saulensystems.
Da nach einer zweimonatigen Betriebszeit eine erhéhte Sulfatreduktion zu verzeichnen
war, stellten Gu et al. [1999] die Hypothese auf, dass der aus der Eisenkorrosion

freigesetzte Wasserstoff das Wachstum von Bakterien férderte. Dabei fiel das gebildete
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Sulfid als korrosionsinhibierendes FeS aus. Auch das anfangs als Green-Rust I
(Fe",Fe",(OH)1,804*xH,0) festgelegte Sulfat wurde mobilisiert und zu Sulfid reduziert.

5.1.1.2 Denitrifizierer

Die hohen Zellzahlen an Denitrifizierern lassen vermuten, dass in den beprobten
Bereichen fiir diese Gruppe gute Wachstumsbedingungen vorliegen, méglicherweise
gestitzt durch die aeroben Verhéltnisse des anstrémenden Grundwassers.
Denitrifikanten sind fakultativ anaerobe aber strikt respiratorische Bakterien [MADIGAN et
al., 2001], die somit auch Bereiche in der Wand besiedeln kénnen, in denen noch keine
strikt anaeroben Bedingungen herrschen, H, als Elektronendonator aber bereits
verflgbar ist. In biotischen Versuchen mit Fe® und Nitrat fand neben der Nitratreduktion
auch die Bildung von Acetat statt, so dass nicht ausgeschlossen werden kann, dass
neben H, auch Acetat als weiterer Elektronendonator genutzt wurde. MADIGAN et al.
[2001] beschrieben denitrifizierende Homo-Acetogene, die sowohl CO, als auch Nitrat

als Elektronenakzeptor nutzen kénnen.

Durch die Beteiligung einer Nitratreduktion wurde Nitrat in biotischen Ansatzen mit Fe®
wesentlich schneller reduziert als in abiotischen Ansatzen mit Fe’. So war in Ansatzen
mit frischen GG mit Desorbat aus dem GG-Kies-Gemisch in Rheine Nitrat nach 17
Tagen nicht mehr nachweisbar, wahrend in abiotischen Ansdtzen mit GG auch nach
52tagiger Inkubation noch ca. 12 % Nitrat vorhanden waren. Eine noch schnellere
Umsetzung wurde in biotischen Ansdtzen mit Probenmaterial aus den Saulen in Kiel
beobachtet. Diese Ergebnisse stimmen mit den nach der MPN-Methode bestimmten
Zellzahlen berein. Die Zellizahlen waren mit 1,4*10%g fur Probenmaterial aus der
Reaktiven Wand in Rheine deutlich geringer als fiir die Saulen in Kiel mit 3,7*10"/g GG-
Kies-Gemisch. Diese Differenz deutet darauf hin, dass in den beprobten Bereichen der

zweiten Probenahme bessere Bedingungen fiir denitrifizierende Bakterien vorlagen.

In Vergleichsansatzen mit H, und Desorbat war die Elektronenbilanz fast ausgeglichen.
Von 2240 pequiv dosierten Elektronen als H, wurde jedoch nur ein Bruchteil zur

Denitrifikation verwendet. Der Gberwiegende Teil wurde fir die Acetogenese verbraucht.

Die abiotische Reduktion von Nitrat durch Fe® zu Ammonium war in Ansatzen mit GG
und Desorbat der biologischen Denitrifikation unterlegen, so dass nur ca. 16 % des
Gesamtstickstoffs abiotisch umgesetzt wurden. KIELEMOES et al. [2000] beschrieb eine

generelle Uberlegenheit einer biologisch hydrogenotrophen Denitrifikation zum N,
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gegeniber einer abiotischen Nitratreduktion zum Ammonium aufgrund von

thermodynamischen Gesichtspunkten:
Abiotische Reaktion:
4 Fe’ +NOs +7Hy0 — 4 Fe?* + NH;* 10 OH (AG® = - 620 kJ)

Biologische Reaktion unter der Annahme, dass Fe’ Uber die Bildung von H, als

Elektronendonator dient:
5Fe’+2 NOs +6H,0 > 5 Fe?" +N, + 12 OH" (AG°" =-1147 kJ)

Einen groReren Einfluss wird jedoch die Reaktivitidt des Fe® auf das Verhaltnis von
biologischer zu abiotischer Nitratreduktion haben, wie TiLL et al. [1998] erstmals in
Versuchen mit Paracoccus denitrificans, einem autotrophen Denitrifikanten, beschrieben.
Mit Stahlwolle, welche mit 0,4 m?/l eine geringere spezifische Oberfliche als ebenfalls
eingesetztes Eisenpulver mit 135 m?/I hatte und weniger reaktiv war, stieg der pH-Wert
des Mediums nicht signifikant an. Der Anteil der Denitrifikation an der Umsetzung von
Nitrat war wesentlich hdher als in vergleichbaren Ansétzen mit dem Eisenpulver, in
denen nach weniger als einem Tag Inkubation bereits pH-Werte von tGber 10 erreicht
wurden. Wahrend pH-Werte zwischen 6 und 9 die Denitrifikation nicht signifikant
beeinflussten, war P. denitrificans nicht in der Lage, die Denitrifikation bei pH-Werten

grofler als 9 fortzusetzen.

5.1.1.3 Dechlorierende Bakterien

Ansatze mit Desorbat aus der Reaktiven Wand in Rheine ergaben durch Vergleich der
Dechlorierungscharakteristik mit den abiotischen Fe%Kontrollen keinen Hinweis auf das
Vorhandensein von dechlorierenden Bakterien. Da die PCE-Konzentrationen von 25 bis
30 mg/l in den Anséatzen jedoch von acetogenen Bakterien toleriert wurden, wurde davon
ausgegangen, dass die in der Eisenwand angesiedelten Bakterien an diese hohen PCE-
Konzentrationen adaptiert sind. Da die in der Wand ankommende Schadstofffahne
jedoch zum Zeitpunkt der Probenahme geringere PCE-Gehalte aufwies, wurde die PCE-
Konzentration fur die zweite Probenahme aus den S&aulenversuchen auf 15 bis 20 mg/I

herabgesetzt.

Fir die Saulen in Kiel konnte eine biologisch induzierte Dechlorierung zu cDCE
nachgewiesen werden. Die Dechlorierung von PCE in abiotischen Kontrollansatzen

verlief dabei Uber TCE zu Ethen. Dass neben TCE keine weiteren chlorierten Ethene
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detektiert wurden, deutete darauf hin, dass eine Dechlorierung des gebundenen PCE
stattfand und erst Ethen als Endprodukt freigesetzt wurde. ARNOLD & ROBERTS [2000]
postulierten, dass Uber reduktive R-Eliminierung PCE zu Ethen und Ethan umgesetzt
wird. Eine analytische Erfassung von hochreaktiven Zwischenprodukten wie chlorierte
Ethine und Ethin erwies sich als schwierig, da unter Normalbedingungen eine schnelle
Reaktion zu Ethen und Ethan stattfindet [FARRELL et al., 2000 b]. Ein Teil des PCE
adsorbiert an unreaktiven Platzen der Eisenoberflache [BURRIS et al.,, 1995], was die
Minderbefunde in der Massenbilanz an C,-Verbindungen erklart. BOKERMANN [2004] und
BLOTEVOGEL [2003] stellten einen entsprechenden Effekt flir Batch-Ansatze bzw.

Saulenversuche fest.

Wihrend die durch Fe® induzierte abiotische Dechlorierung von PCE zur Freisetzung
von TCE und Ethen flhrte, wies die Bildung von cDCE und Ethen auf eine
konkurrierende Dechlorierung durch biologisch induzierte Prozesse hin. Untermauert
werden kann diese Behauptung durch die vollstdndige Umsetzung von PCE zu cDCE in
einem Ansatz mit Desorbat, in dem Fe® durch H; ersetzt wurde. Die Elektronenbilanz fur
diesen Ansatz ergab eine Zudosierung von 1740 pequiv als H, und einen Verbrauch
durch Acetogenese und PCE-Dechlorierung von 1470 pequiv. Da fir die Reduktion von
ca. 8 ymol PCE zu cDCE nur etwa 16 pmol Elektronen notwendig sind, wurde der
Uberwiegende Teil fir die Acetogenese verwendet. Entsprechendes beschrieben YANG &
McCARTY [1998]. Sie konnten in eigenen Untersuchungen zeigen, dass mit H, als
Elektronendonator 88 % flir die Acetogenese, 8 % fur die Methanogenese und 4 % fir

die Dechlorierung verwendet wurden.

Uberraschend war das Einsetzen der biologischen Dechlorierung zwischen Tag 23 und
Tag 30 in den Ansatzen mit Desorbat und GG bzw. zwischen dem zweiten und dritten
Probenahmetag (Tag 9 und Tag 23) in Ansatzen mit gealtertem GG. Einen
entsprechenden Effekt beschrieben HE et al. [2002] fir acetotrophe Dechlorierer. Auch
hier setzte erst nach einer mehrwdchigen Lag-Phase eine biologisch induzierte
Dechlorierung von PCE ein. Sie vermuten, dass durch hydrogenotrophe Acetogene
Acetat angereichert wird, wodurch die Wachstumsbedingungen fur dechlorierende
Bakterien verbessert werden. LEe et al. [2001] konnten in Versuchen mit
Desulfitobacterium sp. Stamm Y-51 zeigen, dass Fe® als Elektronendonator zur
Dechlorierung von PCE zu cDCE verwendet wurde. In biotischen Anséatzen mit 0,1 Gew.-

% Fe® setzte eine signifikante Dechlorierung von PCE ebenfalls erst nach einer Lag-
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Phase von ca. 12 Tagen ein. Da Desulfitobacterium Spezies zwar H,, jedoch kein Acetat
verwertet, kann der Einfluss von acetogenen Bakterien ausgeschlossen werden.
Wahrscheinlicher ist, dass die Bakterien eine gewisse Adaptionszeit benétigten, um sich

an die veranderten Kultivierungsbedingungen zu gewdhnen.

Der Versuch, die im Desorbat vorliegenden dechlorierenden Bakterien durch
sequentiellen Transfer zu kultivieren, ergab auch nach mehrmaligem Uberimpfen in
PCE-haltigem Medium mit GG stets eine Anreicherung von cDCE. Da Acetat als C-
Quelle zudosiert wurde, kann nicht ausgeschlossen werden, dass sowohl H, wie auch
Acetat als Elektronendonator gedient haben. Eine Vielzahl von Reinkulturen wurden
beschrieben, die PCE zu cDCE dechlorieren. Desulfitobacterium Spezies, Dehalobacter
restrictus-Stamme  sowie  Dehalospirillum  multivorans nutzen dabei H, als
Elektronendonator [UTKIN et al., 1994; ScHOLzZ-MURAMATSU et al., 1995; WILD et al., 1996;
MILLER et al., 1996; HOLLIGER et al., 1998], wahrend Desulfuromonas Spezies und
Enterobacter Stamm MS-1 Acetat bendtigen [SHARMA & MCCARTY, 1996; KRUMHOLZ,
1997; SUNG et al.,, 2003]. Insbesondere die acetatverwertenden Desulfuromonas
michiganense BB1 und BRS 1, fur die ein Wachstum noch bei 10°C und pH-Werten von
8,0 nachgewiesen wurde (sieche Tab. 2.4), sind als mdgliche Besiedler von Fe’-
Reaktiven Wanden denkbar. Fir Mischkulturen sind auch syntrophe Assoziationen

beschrieben, die in der Lage sind, PCE umzusetzen [HOLLIGER et al., 1999].

5.1.1.4 Acetogene und Methanogene

In diesem Kapitel wird die Diskussion um den Nachweis von Acetogenen und
Methanogenen gemeinsam gefiihrt, da beide Gruppen sowohl um H, als
Elektronendonator als auch um CO; als Elektronenakzeptor konkurrieren. Auch kénnen
viele Methanogene Acetat nutzen [SCHINK, 1997]. Da in den Ansdtzen zum Nachweis
von sulfatreduzierenden, denitrifizierenden und dechlorierenden Bakterien ein
Carbonatmedium verwendet wurde, war in allen Ansatzen die Bildung von Methan und
Acetat méglich. Uberraschend war das Ergebnis, dass in allen Ansétzen zwar Acetat
aber nur in wenigen Ansatzen Methan feststellbar war. Unter Standardbedingungen
kénnen Methanogene durch Hy-Oxidation mehr Energie gewinnen als acetogene
Bakterien, so dass sie erfolgreich gegen acetogene Bakterien konkurrieren kénnen (AG®
von -33,9kJ/mol H, gegeniiber -26,1 kd/mol H, [LOFFLER et al., 1999]).
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Um beide Gruppen voneinander zu unterscheiden, wurde in den Ansatzen 2-
Bromethansulfonat (BES) als spezifischer methanogener Inhibitor bzw. Vancomycin als

eubakterieller, folglich als acetogener Inhibitor eingesetzt.

Inhibierung der Methanogenese durch BES

Die Wirkung von BES beruht auf einer Strukturhomologie zu Mercaptoethansulfonat,
bekannt als Cofaktor des Coenzym M (CoM) in Methanogenen. CoM wird flir die
terminale Methylierung bendétigt, bei der der Methyl-CoM-Reduktase-Enzym-Komplex
beteiligt ist und Methan freigesetzt wird. BES inhibiert somit das Wachstum von
Methanogenen sowohl mit H, als auch mit Acetat und anderen organischen Substanzen
als Elektronendonator [OREMLAND & CAPONE, 1988]. In eigenen Untersuchungen mit H,
erwiesen sich 4 mM BES als ausreichend, um die Methanogenese vollstdndig zu
hemmen. In Ansatzen mit GG wurde die Methanogenese jedoch nicht vollstdndig
inhibiert. Einen entsprechenden Effekt beschrieb NESTLER [2002] fir Versuche mit einer
sulfatreduzierenden Mischkultur. Als Ursache fir diese unvollstdndige Inhibierung sind
zwei Moglichkeiten denkbar. Wie von YE et al. [1999] und CHIU & LEE [2001] vermutet,
kann es durch die hohe sulfatreduzierende Aktivitdt in den Anséatzen zur Reduktion der
Sulfonatgruppe des BES kommen, wodurch die Hemmwirkung aufgehoben wird. Fir die
vorliegenden Untersuchungen ist jedoch wahrscheinlicher, dass eine Reduktion des
BES durch das Fe° stattfindet, da in Vergleichsansatzen mit H, eine vollstindige

Inhibierung der Methanogenese zu beobachten war.

Inhibierung der Acetogenese durch Vancomycin

Das Antibiotikum Vancomycin ist ein Glykopeptid von 1,5 kD Grélie, welches die
Transpeptidbindung in der Biosynthese des Mureins verhindert und somit mikrobiozid
gegen Gram-positive Bakterien wirkt [NEUMOLLER, 1988]. Auch Vancomycin fiihrte in den
vorliegenden Untersuchungen nicht zu einer vollstandigen Inhibierung der Acetogenese
in Ansatzen mit GG und ES. Da energetische Betrachtungen ergeben, dass die
Methanogenese mit H, ein glnstigerer Prozess ist als die Acetogenese, wurde in der
ersten Versuchsreihe davon ausgegangen, dass H; primar von Methanogenen
verwendet wird und somit wurde auf die Zugabe von Vancomycin fir den Nachweis von
Methanogenen verzichtet. Wegen der starken Acetogenese in diesen Ansatzen wurde
beim zweiten Versuchsdurchlauf Vancomycin eingesetzt, um die Acetogenese

zugunsten einer hydrogenotrophen Methanogenese zu unterdricken.
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Interessanterweise konnte in den Anséatzen der zweiten Probenahme aus den Saulen in
Kiel weder mit ES noch mit GG als Elektronendonator eine Methanogenese
nachgewiesen werden. Daraus lasst sich folgern, dass in diesen Proben keine

Methanogenen vorhanden waren.

Acetogenese versus Methanogenese

Wahrend der Nachweis von Methanogenen in Proben aus der Reaktiven Wand positiv,
in Proben aus den Saulen in Kiel negativ war, war die Acetogenese der dominierende

Prozess auch in Ansatzen mit Sulfat oder Nitrat als terminalem Elektronenakzeptor.
Das Fehlen von Methanogenen kann verschiedene Ursachen haben:
1. Im anstrémenden Grundwasser waren keine Methanogenen vorhanden.

2. Eine Ansiedlung von Methanogenen erfolgte aufgrund von unglnstigen

Bedingungen nicht.
a. Erfolglose Konkurrenz mit Acetogenen um den Elektronenakzeptor CO,

b. Inhibierung der Methanogenese durch Grundwasserinhaltsstoffe bzw. toxische

Substanzen.

Ein Vergleich mit Untersuchungen anderer Arbeitsgruppen ergab, dass methanogene
Reinkulturen Fe® prinzipiell fur die Methanbildung nutzen kénnen [DANIELS et al., 1987;
BELAY & DANIELS, 1990]. Gu et al. [2002] zeigten fur Proben aus einer Reaktiven Wand
eine wenn auch schwache Methanogenese. Aussagen Uber eine acetogene Beteiligung
fehlten. Sie vermuten, dass Sulfatreduzierer durch héhere Affinitdt zum H, und konstant
hohe Sulfatkonzentrationen im Anstrom der Wand erfolgreich gegen Methanogene
konkurrieren. Zu einem dhnlichen Ergebnis kam SCHOLTEN et al. [2002]. Sie beschrieben
fur SuRwasser-Sedimente in den Niederlanden, dass Acetat das wichtigste Substrat fir
die Methanproduktion darstellt. In Konkurrenz um Acetat mit Sulfatreduzierern
unterlagen jedoch die Methanogenen, wie auch thermodynamische Berechnungen
bestatigen. NESTLER [2002] fand ebenfalls eine héhere Affinitat von sulfatreduzierenden
Bakterien zum H; als von Methanogenen. Da in den Ansétzen, die im Rahmen dieser
Arbeit angelegt wurden, jedoch Sulfat fehlte, schied eine direkte Konkurrenz um H, als
Ursache fur das Fehlen einer Methanogenese aus. Eine Konkurrenz mit Acetogenen

ware jedoch prinzipiell denkbar.
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Suboptimale Bedingungen als Ursache fir das Fehlen einer Methanogenese
beschrieben FEY & CONRAD [2000]. Sie stellten fest, dass im Aquifer Methanogene den
Acetogenen bedingt durch die geringen Temperaturen unterlegen waren. Die in Rheine
gemessenen Grundwasser-Temperaturen betrugen ca. 10°C. Die Versuche selber
wurden jedoch bei 24°C durchgefiihrt, so dass dieser Aspekt bei Vorhandensein von

Methanogenen nicht ausschlaggebend gewesen ware.

Hemmende Effekte wurden ebenfalls von SCHOLTEN et al. [2002] beschrieben. Obwohl
Denitrifizierer gegen Methanogene um Acetat nicht konkurrieren konnten, fihrte Nitrat zu
einer vollstdndigen Inhibierung der Methanogenese. Sie vermuteten, dass durch die
Anreicherung geringer Konzentrationen an NO (< 0,2 mM) die Methanogenen gehemmt
wurden. Eine Hemmung der acetotrophen Methanogenese durch Chlorethene stellten
CHRISTIANSEN et al. [1997] und HE et al. [2002] fest. Eine Empfindlichkeit von
Methanogenen gegenliber hohen Konzentrationen an PCE wurde zudem von FREEDMAN
& GOSSETT [1989] und DISTEFANO et al. [1991] beschrieben.

Die genaue Ursache fir die im Verhaltnis zur Acetogenese geringe Methanogenese
l&sst sich aus den vorliegenden Untersuchungen nicht ableiten. Fir den Betrieb einer
Fe’-Reaktiven Wand ist eine verminderte bzw. ausbleibende Methanogenese durchaus
von Vorteil, da Methan gemeinsam mit dem durch die anaerobe Korrosion produzierten

H, einen negativen Einfluss auf die hydraulische Leitfahigkeit der Wand haben kann.

5.1.2 Nachweis einer mikrobiologischen Besiedlung des Eisenschwamms

Eine prinzipielle mikrobiologische Besiedlung des Eisenschwamms konnte fir die
Proben aus der Reaktiven Wand in Rheine festgestellt werden. Wahrend eine
ausgepragte Acetogenese nachgewiesen werden konnte, war nur eine schwache
Denitrifikation, keine Sulfatreduktion, keine Methanogenese oder keine biologisch
induzierte Dechlorierung festzustellen. Kultivierungsbedingungen als Ursache kdénnen
ausgeschlossen werden, da nach der zweiten Probenahme in Ansatzen mit Desorbat
des GG-Kies-Gemisches und ES als Elektronendonator eine Sulfatreduktion,
Denitrifikation und Acetogenese nachgewiesen werden konnte. Auch die Vermutung,
dass die Probenahme im nicht mikrobiologisch besiedelten Bereich der Reaktiven Wand
stattgefunden hatte, kann nicht bestatigt werden, da eine acetogene Aktivitat zweifelsfrei
nachgewiesen wurde. Somit muss die Ursache in der Probenahme bzw. —aufbereitung

gesucht werden. Der Zeitraum der Probenahme in Rheine bis zur Probenaufbereitung
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betrug 36 h. Ausschlaggebend wird jedoch der Anstieg des pH-Wertes wahrend der
Probenaufbereitung gewesen sein. Dieser stieg kurzzeitig bis auf 9,5 an und betrug am
Ende 9,0. Nur acetogene Bakterien und wenige denitrifizierende Bakterien schienen
solche Bedingungen uUberdauert zu haben. Fir die Sdulen in Kiel muss somit bedacht
werden, dass das Eisenmaterial aus Rheine, mit dem diese S&ulen befillt wurden,
gelagert wurde und somit ein pH-Anstieg in den Probegefadfen zu einer Veranderung der
Zusammensetzung der Mikroorganismen gefihrt haben kann. Von der
Materialentnahme in Rheine bis zum Befilllen der Saulen waren mehrere Tage
vergangen [EBERT, 2002]. Ein direkter Vergleich beider Probenahmen ist somit fir beide

Eisensorten fraglich.

5.1.3 Vergleich der Eisensorten in Hinblick auf ihre Reaktivitat und eine
mikrobiologische Besiedlung

Vergleich der Reaktivitat

Die in der Reaktiven Wand in Rheine verwendeten Eisensorten GG und ES weisen bzgl.
ihrer BET-spezifischen Oberflachen keine signifikanten Unterschiede auf. Die Reaktivitat
beider Eisensorten in Batch-Ansatzen mit Hydrogencarbonat-Puffer und einer No/CO-
Gasphase hingegen zeigte gravierende Unterschiede in der Entwicklung von H,. In
abiotischen Kontrollen stiegen die pH-Werte mit ES wesentlich starker an als mit GG
(Tab. 5.2). Eine entsprechende Beobachtung machten VENKATAPATHY et al. [2002]. Sie
stellten fest, dass die BET-spezifische Oberflache nicht mit der Anzahl an reaktiven
Platzen auf der Eisenoberflache korreliert. Durch Verwendung eines Carbonatpuffers
kénnen zudem katalytische Prozesse durch Bestandteile des Eisens starker wirksam
geworden sein. Prinzipiell wird durch Kohlens&ure und Hydrogencarbonat die anaerobe
Korrosion beschleunigt (siehe Kapitel 2.3.1). Eine positiv lineare Abhangigkeit zwischen
den molaren Ausgangskonzentrationen an Kohlens&ure und Hydrogencarbonat und der
Ho—Entwicklungsrate wurde ausfihrlich beschrieben [REARDON, 1995]. Die Férderung der
Korrosion fihrt durch zunehmende H,-Entwicklung einhergehend mit dem Verbrauch an

Hydronium-lonen zum Ansteigen des pH-Wertes [GU et al., 1999; BOKERMANN, 2004].
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Tab. 5.2 Vergleich der Eisensorten Eisenschwamm und Graugusseisengranulat

Ansatze Parameter 4 Gew.-% ES 2 Gew.-% GG
Abiotisch mit Fe° End-pH-Werte bis zu 10 ca. 8
Biotisch mit Fe® und | Elektronentransfer 2350 - 3250 450 - 980
Desorbat [uequiv]
¢ Bildung von Acetat 170 — 445 bis zu 75
[mg/l]

Entsprechende Unterschiede zeigten sich auch in biotischen Ansatzen. Die Anzahl an
transferierten Elektronen war in den Ansatzen mit GG und Desorbat wesentlich niedriger
als in entsprechenden Anséatzen mit ES. Der Uberwiegende Anteil an Elektronen wurde
dabei auch in Ansatzen mit Sulfat, Nitrat oder BES fur die Acetatbildung verwendet.
Somit wurde mit ES als Elektronendonator wesentlich mehr Acetat gebildet als mit GG
(Tab. 5.2).

Vergleich der mikrobiologischen Besiedlung

Eine nachlassende Reaktivitat des Eisens fihrt zwangslaufig zu einer Verminderung der
Dechlorierungsraten. Als mdgliche Ursachen fiur diesen Reaktivitatsverlust gelten
Passivierungen der Eisenoberflache durch Ausbildung von Prazipitaten [RoH et al.,

2000] sowie mdglicherweise die Ansiedlung von Mikroorganismen [LIANG et al., 2000].

Um Unterschiede bezuglich der mikrobiellen Besiedlung Uber die Laufzeit der Reaktiven
Wand zu ermitteln, wurden die Zellzahlen der GG-Kies-Desorbate der ersten
Probenahme aus der Reaktiven Wand in Rheine mit der zweiten Probenahme aus den
Séaulen in Kiel verglichen (Tab. 5.3).

Tab. 5.3 Vergleich der Zellzahlen (nach MPN-Verfahren) des Desorbates von dem

GG-Kies-Gemisch aus zeitlich versetzten Probenahmen (n.n.: nicht
nachweisbar)

Reaktive Wand in Saulen in Kiel
Rheine
[Zellzahl/g TS] [Zellzahl/g TS]
Denitrifikanten 1,4*10° 3,710’
Sulfatreduzierer 6,6*10° 0,7
Acetogene 0,9*10* 25

Methanogene n.n. n.n.
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Eine Zunahme der Zellzahlen konnte nur fir Denitrifikanten ermittelt werden, wéhrend
die Zellzahlen flr Sulfatreduzierer und Acetogene abnahmen. Methanogene lief3en sich
nach dem MPN-Verfahren nicht nachweisen. Da Denitrifikanten im Gegensatz zu den
strikt anaeroben Sulfatreduzierern und Acetogenen auch unter aeroben bzw. anoxischen
Bedingungen metabolisch aktiv sein kdnnen, deuten diese Ergebnisse darauf hin, dass
im Gegensatz zu der Reaktiven Wand in Rheine in den Saulen bzw. bei der Uberfiihrung
des Eisenmaterials in die Saulen keine strikt anaeroben Verhaltnisse vorlagen. Ursache
kénnen beispielsweise O,-Durchldssigkeiten im Saulensystem (zufiihrende Schlauche,
Versorgung mit Standortwasser, Saulenmaterial) oder durch die Lagerung des
Grundwassers in O,-durchldssigen Kanistern sein. Die Auswertung der Zellzahlen zeigt
somit, dass in Hinblick auf Alterungsprozesse ein Vergleich der Ergebnisse beider

Probenahmen nicht zuldssig ist.

5.1.4 Mikroorganismen im Grundwasser

Im Grundwasser des Anstrombereiches der Wand in Rheine konnten sulfatreduzierende,
denitrifizierende Bakterien, Acetogene und Methanogene nachgewiesen werden. Die
nach der MPN-Methode ermittelten Zellzahlen waren nur fur Denitrifizierer mit 9,3*10%/ml
und fir Acetogene/Methanogene mit 15/ml auswertbar. Die héheren Zellzahlen an
Denitrifikanten I&sst sich durch die oxischen Verhéltnisse des Grundwassers erklaren.
Analysenberichten zufolge lag im Grundwasser des Anstrombereiches ein leicht
positives Redoxpotenzial und somit ungilnstige Bedingungen fir strikt anaerobe
Bakterien vor. Wahrend die Ermittlung der Zellzahlen nach der MPN-Methode fir
Sulfatreduzierer keine auswertbaren Ergebnisse brachte, konnten eine Sulfatreduktion in
parallel durchgeflihrten Anreicherungen in Form von Batch-Ansatzen zwar
nachgewiesen werden, jedoch setzte diese in Ansatzen mit GG als Elektronendonator

erst sehr spat ein.

Der Nachweis von acetogenen Bakterien war positiv. Es zeigte sich jedoch, dass trotz
Zugabe von 4 mM BES Methan gebildet wurde. In Ansatzen mit Vancomycin hingegen
wurde weder Acetat noch Methan gebildet. Durch Ausschalten der konkurrierenden
Acetogenen hatten fur hydrogenotrophe Methanogene gute Wachstumsbedingungen
vorgelegen. Das Fehlen einer Methanogenese in Ansdtzen mit Vancomycin deutet

darauf hin, dass im Grundwasser acetotrophe Methanogene vorhanden waren.
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5.1.5 Desorption von Mikroorganismen von der Eisenoberflache

Versuche zur Desorption der Bakterien von der Eisenmatrix zeigten, dass mit der hier
eingesetzten Methodik eine vollstdndige Desorption nur fiir dechlorierende Bakterien
erfolgreich war. Sulfatreduzierende, denitrifizierende, acetogene Bakterien und, soweit
vorhanden, Methanogene lief3en sich auch nach erfolgter Desorption durch Kultivierung
des desorbierten Eisens nachweisen. Die Tatsache, dass dechlorierende Bakterien
vollstédndig abgeldst wurden, kann bedeuten, dass nur eine oberflachliche Adsorption an
die Eisenoberfache vorlag, wahrend andere Gruppen mdglicherweise Bestandteil eines
Biofilms waren. Eine Besiedlung der zur Verfligung stehenden Oberflachen konnte somit
indirekt belegt werden. GANDHI et al. [2002] stellten mittels SEM-Analysen fest, dass
Eisen in bioaugmentierten Saulen eine Besiedlung von Bakterien auf der Oberflache von
Eisenoxiden zeigte. Eine Besiedlung von Bakterien auf der Eisenoberflédche bis in kleine
Risse stellten LAMPRON et al. [2001] mittels Konfokalmikroskopie dar. Eine gezielte
Besiedlung von Fe’-Oberflachen durch denitrifizierende Bakterien konnten DEJOUNETT &

ALVAREZ [1999] in mit Eisen-Kies-Gemisch befiillten Sdulen nachweisen.

5.1.6 Eignung des Batch-Systems fiir mikrobiologische Untersuchungen

Die Auswertung der Ergebnisse aus den Batch-Ansétzen erfolgte anhand der Ermittlung
der transferierten Elektronen, angegeben als Elektronendquivalente. Dabei wurden die
Elektronen erfasst, die zur H,-Entwicklung verbraucht bzw. fir Reduktionsprozesse wie
Sulfatreduktion, Nitratreduktion etc. benétigt wurden. Nicht erfasst werden konnten
Elektronen, die fur das Zellwachstum genutzt wurden. Da fir den Nachweis von einigen
Gruppen Inhibitoren wie Vancomycin oder BES eingesetzt wurden, konnte in
Kontrollansatzen der Einfluss dieser Inhibitoren auf die Hpo-Entwicklung bestimmt werden.
In abiotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG ohne Inhibitoren, mit Sulfat oder mit Nitrat

konnte ein Transfer von ca. 800 bis ca. 900 pyequiv an Elektronen berechnet werden.
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Tab. 5.4 Darstellung der Ubertragenen Elektronen in abiotischen Ansatzen mit 2
Gew.-% GG und Vancomycin, Nitrat oder Sulfat sowie ohne weitere

Zusétze.

Tripletts ®° Ho-Produktion | Sulfatreduktion | Reduktion von | Ubertragene
Abiotische Anséatze mit (uequiv)° (uequiv)° Nitrat zu NH," E(Iektro.necn
2 Gew.-% GG (Hequiv)® ERHRL
Ohne Zusatz 850 - - 850
Vancomycin 860 - - 860

Ca. 50 mg/I Nitrat 520 - 290 810

Ca. 100 mg/I Sulfat 870 - - 870

‘? Inkubationszeit 50 bis 58 Tage; ° Mittelwerte von Tripletts; © Annahme fiir die Berechnung der
Aquivalente (pequiv/pmol): Ammonium: 8, Hz: 2, N: 5.

Da in Gegenwart von Nitrat bei gleichbleibender Menge an transferierten Elektronen
weniger H, freigesetzt wurde, konnte nachgewiesen werden, dass die abiotische
Reduktion von Nitrat auf Kosten einer H,-Freisetzung erfolgte. Vancomycin zeigte keinen
Effekt auf die H,-Entwicklung, wahrend BES zu einer verringerten H,-Freisetzung
(transferierte Elektronen 540 bzw. 560 pequiv mit GG) flhrte. Im Rahmen dieser Arbeit
konnte nicht geklart werden, ob die verminderte H,-Freisetzung durch Adsorption an

reaktiven Platzen oder durch Reduktion von BES erfolgte.

Die Eignung dieses Batch-Systems ist stark von der Eisensorte abhangig. Wahrend mit
dem weniger reaktiven GG gute Resultate erzielt wurden, konnten Versuche mit ES nur
zum Teil ausgewertet werden, da durch die hohe Reaktivitit dieser Eisensorte eine nicht

zu quantifizierende H,-Menge entwickelt wurde.

Der Nachweis von Mikroorganismen laf3t sich somit nach den vorliegenden Ergebnissen

in Abhangigkeit von der Eisensorte tGber eine Kultivierung in Batch-Anséatzen fuhren.

5.1.7 Auswirkungen von Mikroorganismen auf das Langzeitverhalten einer
Reaktiven Wand

Im Rahmen dieser Arbeit wurden 6kophysiologische Gruppen wie die Denitrifikanten, die

Sulfatreduzierer und die Acetogenen sowie in geringem Malde auch Methanogene in der

Reaktiven Wand in Rheine nachgewiesen. Das Vorliegen einer biologischen Sulfat- und

Nitratreduktion wurde von EBERT et al. [1999] bereits vermutet, da nach einer

dreimonatigen Betriebszeit Ammonium als Produkt der abiotischen Nitratreduktion und
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das abiotisch nicht umsetzbare Sulfat nicht mehr im Abstrombereich feststellbar waren.
In der vorliegenden Arbeit wurden erstmals Acetogene in einer Reaktiven Wand
nachgewiesen. Insbesondere das Vorhandensein von acetogenen Bakterien wurde fur
Reaktive Wande mit Eisen bislang nicht beschrieben. In Saulen, die mit GG-Material der
Reaktiven Wand in Rheine befilllt waren, konnten zudem PCE dechlorierende Bakterien

nachgewiesen werden.

In der folgenden Abbildung sind fur die Reaktive Wand in Rheine neben den abiotischen

Prozessen die mdglichen Auswirkungen der biologischen Besiedlung dargestellt.

Fe?
=p  Anstrom 10 —__Abstrom  =——p
- q
pH L
ik
Mitrat  —f BMHy MH# =T ——————- I

CQO, —1» Cathonate ‘l

[chlorierte Ethene,
PCE —4» chlorierte Ethine, —L—u

Ethen, Ethan]
. - e
Abiotische —* Hz *
Prozesse Fal — o Fel+ oo [
____________________________ 3 J . Alsgasung
Biotische Mitrat __;,'_a," M, ¢ . — . Transport in GY¥W-Fliekrichtung
Prozesse "';,,,,. 1 Substrat fir Mikroorganismen
i o
Sulfat —Pl.r:;_.':_l?\_ = —rFeS‘L } o Ausfallung
PCE —'_;-é’:" EHEE 2 - & in Abh. vom pH-Wert
i ™ angenommene

Besiedlungszonen

Abb. 5.1  Mdglicher Einfluss von abiotischen und biologischen Prozessen in der Reaktiven
Wand in Rheine. Das aus der anaeroben Eisenkorrosion gebildete H, sowie
Acetat kénnen Mikroorganismen als Elektronendonator dienen. H, ,N,, CH,4
sowie cDCE kénnen ausgasen, wahrend FeS in der Wand préazipitiert.

Welche Auswirkungen hat diese mikrobiologische Besiedlung auf das Langzeitverhalten
der Reaktiven Wand in Rheine? Aufgrund der auch nach ca. 3 Jahren Laufzeit geringen
Zellzahlen kann ein Bioclogging zum heutigen Zeitpunkt ausgeschlossen werden. Bei
weiter nachlassender Reaktivitdt des Eisens kann in Zukunft die Bedeutung von

mikrobiologischen Effekten jedoch zunehmen.
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Der Einfluss von dechlorierenden Bakterien auf die Dechlorierungsleistung ist auf
Grundlage der vorliegenden Untersuchungen zu vernachlassigen. Methanogene werden
vermutlich durch konkurrierende sulfat- und nitratreduzierende Bakterien verdrangt, so

dass auch weiterhin keine grél3eren Mengen an Methan gebildet werden.

Ein Vergleich mit bisherigen Studien ergab sehr unterschiedliche Aussagen bezlglich

einer mikrobiologischen Besiedlung von Fe’-Reaktiven Wanden (siehe Tab. 5.5).
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Tab. 5.5 Zusammenfassung von Fe’~Reaktiven Wanden, bei denen Hinweise auf
eine mikrobiologische Besiedlung gefunden wurden (n.b.: nicht bestimmt).

Reaktive Wand, pH HCO5;  Mikrobiologische Mikrobiologische Effekte
Standort (mg/l)  Untersuchungen
Rheine (BRD), 7° n.b. Acetogene, Kein Biofouling in der
[EBERT et al. >gb Sulfgtrgd.umerer, Wand
D Denitrifizierer,
1999; diese .
. PCE-Dechlorierer,
Arbeit]
Methanogene
Portsmouth 6° 50 - 85 Sulfatreduzierer, Starke Clogging-Effekte
(Ohio, USA) bis 7.6 ° TCE-Dechlorierer, innerhalb von 6 Monaten
’ Methanogene, nach Inbetriebnahme;
[KORTE et al, Metallreduzierer Biofouling nicht belegt
1997; LIANG et al., 9 9
1997]
Borden site 8,1° 169 Keine mikrobiologische Kein Biofouling
(Borden, Canada), 750 Besiedlung nach einem
[MATHESON & Jahr nach Inbetriebnahme
TRANTNYEK, 1994;
O’HANNESIN &
GILLHAM, 1998]
Lowry AFB 6,9° 490 Zellzahlen von 5 bis Keine sichtbare
(Colorado, USA) > 10" 9*10%g TS in der Wand Besiedlung in Form
[GAVASKAR et al . E)\?grzldnfog/ac_?sder Wand  eines Biofilms
2002] 9
NAS Moffett Field 7° 315-400 Zellzahlen von 1,4 bis Keine sichtbare
(Santa Clara 10° 5*10°%g TS in der Wand  Besiedlung in Form
County, (vor und nach der Wand  eines Biofilms
Californien, USA), bis zu 5*10% gTS
[GAVASKAR et al.,
2002]
Oak Ridge Y-12 6,8° 139 Nach 15 Monaten Betrieb: Kein Biofouling in der
(Tennessee, 90° Sulfatreduzierer, Wand
USA), ’ Denitrifizierer,
Methanogene,
[Guetal., 2002] Metallreduzierer
Elizabeth City n.b. n.b. Keine mikrobiologischen  Kein Biofouling in der

(North Carolina,
USA),

[PuLs et al., 1999]

Untersuchungen, aber
Nachweis von
Eisensulfiden als Produkt
einer Sulfatreduktion

Wand

@ Anstrom, ° Abstrom

Mikroorganismen sind in vielen Reaktiven Wanden folglich nachweisbar. Generell 143t

sich zusammenfassen, dass im Boden vor und nach einer Wand in der Regel héhere
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Zellzahlen vorliegen als in der Reaktiven Wand selber [GAVASKAR et al., 2002]. Eine
Erh6éhung der Zellzahl in der Reaktiven Wand im Vergleich zum Anstrombereich
beschrieben Gu et al. [2002]. Um ein Einstlirzen der Seitenwande zu verhindern, wurde
beim Bau der Reaktiven Wand ,guargum®, ein Polymer auf Basis von Guarkernmehl,
verwendet. Dieses zusatzliche Substrat férderte eine mikrobiologische Besiedlung.
Trotzdem wurde kein starkes bakterielles Wachstum oder Biofouling in der Wand
beobachtet. Das starkste Wachstum erfolgte hier im direkten Anstrombereich vor der
Wand. Starke Clogging-Effekte wurden in der Reaktiven Wand in Portsmouth
beschrieben [KORTE et al., 1997; LIANG et al., 1997]. Obwohl die Existenz verschiedener
Mikroorganismen-Gruppen festgestellt wurde, konnten die Clogging-Effekte nicht direkt

auf den Bewuchs durch Mikroorganismen zuriickgefuhrt werden.

GAVASKAR et al. [2002] und Gu et al. [2002] beschrieben, dass sich die
Zusammensetzung der Mikroflora in einer Wand in Bezug auf den Anstrombereich
verandert. Diese Untersuchungen wurden mittels der PLFA-Analyse (phospholipid fatty
acid analysis) durchgefiihrt. Phospholipidhaltige Fettsauren sind in allen Membranen von
lebenden Zellen zu finden, werden aber in abgestorbenen Zellen schnell abgebaut. Die
Bestimmung des PLFA-Gehaltes gibt somit die Mdglichkeit, die lebende mikrobiologische
Biomasse zu qualifizieren. Gu et al. [2002] fanden heraus, dass eine Anreicherung von
Gram-positiven, anaeroben Mikroorganismen in einer Reaktiven Wand stattfindet. Im
Gegensatz dazu beschriecben GAVASKAR et al. [2002], dass eine Abnahme an
Sulfatreduzierern und Zunahme an Fe(lll)-Reduzierern in der Wand im Vergleich zum
Anstrombereich zu beobachten war. Gram-negative Bakterien dominierten sowohl im
An- und Abstrombereich als auch in der Wand selber, wahrend sich die

Zusammensetzung an Gram-negativen Bakterien anderte.

Einen groRen Einfluss auf mikrobiologische Prozesse und somit Einfluss auf das
Langzeitverhalten einer Reaktiven Wand hat die Zusammensetzung des Grundwassers
[KLAUSEN et al.,, 2003]. TRATNYEK et al. [2003] fasste zusammen, dass bestimmte
Bedingungen in Reaktiven Wanden ein mikrobielles Wachstum férdern. Die Bildung von
makroskopischen Biofilmen und ein Bioclogging wurden bislang jedoch nicht beobachtet.
LIANG et al. [2000] sieht einen Zusammenhang zwischen der Art des Fullmaterials und
der Reinigungsleistung. Wird dem Fe® Sand oder Kies untergemischt, so kann eine

schlechtere Reinigungsleistung auch durch starkere Besiedlung durch Mikroorganismen
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die Folge sein. Die eigenen Untersuchungsergebnisse bestdtigen damit bereits

verdffentlichte Erfahrungen anderer Reaktiver Wande.

Welche generellen Aussagen lassen sich aus den Ergebnissen der vorliegenden
Untersuchungen und aus dokumentierten Erfahrungen weiterer Reaktiver Wande

ableiten:

e Eine Besiedlung von Reaktiven Wanden durch Mikroorganismen ist nicht zu
verhindern. Dies geschieht in Abhangigkeit von der Grundwasser-zusammensetzung

und der Reaktivitat des Eisens.

e Bei Vorhandensein von Hydrogencarbonat findet eine Acetogenese bedingt durch
deren hohe pH-Toleranz auch in Bereichen mit relativ hohen pH-Werten statt. Acetat
kann als Substrat fiir weitere biologische Umsetzungen dienen. Eine Acetat-

Reduktion durch abiotische Prozesse in einer Reaktiven Wand ist nicht bekannt.

e Methanogene werden vermutlich durch konkurrierende sulfat- und nitratreduzierende

Bakterien verdrangt.

e Sulfatreduzierende Bakterien reduzieren das abiotisch durch Fe° nicht umsetzbares
Sulfat, wobei entstehendes Sulfid als FeS prazipitiert und somit die Reaktivitat des

Eisens vermindern kann.

e Eine Gasdranage von Fe’-Reaktiven Wanden ist unerlasslich. Durch die anaerobe
Korrosion des Eisens kann es zu einer starken H,-Entwicklung kommen. Ein
Verbrauch des gebildeten H, durch Mikroorgansimen wird auf Abschnitte mit eher
neutralem pH-Wert beschréankt sein, wobei eine quantitative Verwertung

unwahrscheinlich ist.

¢ Bioclogging-Effekte sind nach dem derzeitigen Informationsstand nicht zu erwarten.
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5.2 Einfluss einer reduktiv dechlorierenden Mischkultur auf die
PCE-Dechlorierung in Eisen-Systemen

Wahrend nach wie vor eine Dechlorierung von PCE in der Reaktiven Wand in Rheine im
mit Eisenschwamm verfiliten Bereich bis unter die geforderte Nachweisgrenze erfolgt,
nimmt die Dechlorierungsleistung im GG-Kies-Gemisch kontinuierlich ab. Bisherige
Untersuchungen haben ergeben, dass dechlorierende Bakterien in der Reaktiven Wand
nur eine untergeordnete Rolle spielen. Weiterfihrende Untersuchungen sollten nun
klaren, ob eine Bioaugmentation mit einer dechlorierenden Mischkultur die
Dechlorierungsleistung des mit GG-Kies-Gemisch befiillten Bereiches verbessern kann.
Dazu wurden im Vorfeld grundlegende Untersuchungen mit einer dechlorierenden
Mischkultur (DMC) durchgefiihrt. Diese war zwar in der Lage, PCE zu Ethen zu
dechlorieren, jedoch erfolgte in der Regel eine Anreicherung von cDCE und VC. Durch
Veranderung der Kultivierungsbedingungen sollte eine vollstdndige Dechlorierung
erreicht werden. Als néchstes sollte untersucht werden, ob diese Mischkultur in der Lage
ist, mit Eisen als Elektronendonator PCE vollstdndig zu Ethen zu dechlorieren und ob
Wachstum unter diesen Bedingungen mdéglich ist. Der Einfluss von weiteren terminalen
Elektronenakzeptor-Prozessen wie Sulfatreduktion und Denitrifikation wurde Uberprift,
da das Grundwasser in Rheine stark sulfat- und nitrathaltig ist und somit
Konkurrenzreaktionen mit anderen anaeroben Bakterien zu vermuten sind. Da in Fe’-
Reaktiven Wéanden die Korrosion des Eisens zu einer pH-Wert-Erhéhung fihrt, wurde
zudem der Einfluss des pH-Wertes auf die Dechlorierung von PCE untersucht. In
Vorbereitung auf Saulenversuche wurde ein Testsystem entwickelt, mit dem auf Basis
eines PCR-Nachweises die Detektion von dechlorierenden Bakterien in eisenhaltigen
Proben mdéglich ist. Ziel war es, eine dauerhafte Besiedlung in kontinuierlich betriebenen
Fe®-Saulen nachzuweisen und dessen Einfluss auf die Dechlorierung von PCE zu

untersuchen.

5.2.1 Optimierung der biologischen Dechlorierung von PCE

Die dechlorierende Mischkultur wurde 1998 von KUHLMANN [1998] etabliert. Diese
Mischkultur entwickelte innerhalb einer siebentdgigen Inkubation grof’e Mengen an
Methan, wahrend nur eine Dechlorierung von 50 mg/l PCE zu ca. 80 % VC und 20 %
Ethen erreicht wurde. Die Dechlorierung war sehr instabil, weshalb haufig innerhalb von
einer Woche Inkubationszeit nur ca. 50 % cDCE und 50 % VC gebildet wurden. Die
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Bildung von VC und Ethen deutete darauf hin, dass Dehalococcoides Spezies in der

Mischkultur an der Dechlorierung beteiligt waren.

D. ethenogenes Stamm 195 ist das bislang einzige beschriebene Bakterium, welches in
der Lage ist, als Reinkultur PCE zu Ethen zu dechlorieren [MAYMO-GATELL et al., 1997].
In dechlorierenden Anreicherungskulturen, aus denen D. ethenogenes Stamm 195
isoliert wurde, konnte mit Methanol im Vergleich zu Substraten wie Acetat, H,, Formiat
und Glukose die effektivste Dechlorierung von PCE zu VC und Ethen erreicht werden
[FREEDMAN & GOSSETT, 1989]. Wurde dem Medium Vitamin B4, zugesetzt, so konnte
Methanol durch H, ersetzt werden [MAYMO-GATELL et al., 1995]. Aus diesen
Anreicherungskulturen wurde D. ethenogenes Stamm 195 isoliert, der nur mit H, als
Elektronendonator Wachstum zeigte [MAYMO-GATELL et al., 1997]. Man nahm an, dass
Methanol als Elektronendonator fiir die Anreicherungskulturen nur deshalb erfolgreich
war, weil Dehalococcoides ethenogenes Stamm 195 einen hohen Bedarf an Vitamin B,
hat. Cobalt-haltige Coenzyme waren dem damals verwendeten Medium nicht zugesetzt
worden, es wurde jedoch vermutet, dass methanolverwertende Bakterien diese aus dem
Spurenelement Cobalt gebildet hatten [FLORENCIO et al., 1994]. Versuche in Form von
Batch-Anséatzen mit der hier untersuchten dechlorierenden Mischkultur (DMC) ergaben,
dass eine Zugabe von Vitamin Bi, flr eine vollstdndige Dechlorierung von PCE,
insbesondere fir die Reduktion von VC zum Ethen, Voraussetzung ist. Dies kann als
zuséatzlicher Hinweis darauf gewertet werden, dass Dehalococcoides Spezies in der
DMC wesentlich an der Dechlorierung von VC zu Ethen beteiligt sind. Wahrend die
Reduktion von VC durch D. ethenogenes Stamm 195 als ein cometabolischer Prozess
beschrieben wurde, bei dem keine Energie gewonnen wird [MAYMO-GATELL et al., 1997],
konnten CupPPLES et al. [2003] in einer Mischkultur eine Dehalococcoides Spezies

names VS nachweisen, der in der Lage ist, VC unter Energiegewinn zu dechlorieren.

Auf Grundlage dieser Kenntnisse wurde die Kultivierung der hier untersuchten
dechlorierenden Mischkultur umgestellt. Wie bereits vermutet, hatte der teilweise Ersatz
von Methanol durch H; einen positiven Einfluss auf die Dechlorierung von PCE, so dass
eine vollstdndige Umsetzung zu Ethen innerhalb einer siebentagigen Kultivierung
erreicht wurde. Vitamin B4, war auch vor der Substratumstellung Bestandteil des
Mediums, so dass eine Bildung durch methanolverwertende Bakterien aus dem
Spurenelement Cobalt nicht notwendig war. Da H, der eigentliche Elektronendonator fur

D. ethenogenes Stamm 195 ist [MAYMO-GATELL et al., 1997] und Methanol Uberwiegend
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zu Methan umgesetzt wurde, konnten nach Substratumstellung dechlorierende Bakterien
gegen die Methanogenen erfolgreich um den Elektronendonator H, konkurrieren. Diesen
Effekt beobachteten auch DUHAMEL et al. [2002]. FLORENCIO et al. [1994] beschrieben
dazu, dass bei der Umsetzung von Methanol kaum H, freigesetzt wird und zudem

Uberwiegend von Methanogenen verbraucht wird.

cDCE,
Hefeextrakt VC, [VC]
i PCE  [Ethen] PCE  Ethen

\ Rl
Ry soomenns ancl .y HCI H, g » HCI

A A
X C-Quelle .
i X C-Quelle

Methanol —» Acetat

+ Methanal —P ﬁ;:etat
A
CH 4 CH,

Abb. 5.2 Dechlorierung von PCE durch die DMC bei einer wdchentlichen Zudosierung
von ca. 20 mmol Methanol und 100 pl Hefeextrakt (links) sowie nach
Substratumstellung und Zudosierung von 5 mmol H, und 7,5 mmol Methanol
wéchentlich (rechts). Die zudosierten Substrate sind grau hinterlegt.

Die Substratumstellung ergab somit den erwilinschten Effekt einer vollstandigen
Dechlorierung von PCE zu Ethen durch die DMC. Auch Hefeextrakt war fur die
Kultivierung der DMC nicht unbedingt notwendig. FENNELL et al. [1997] setzten fir die
Kultivierung einer PCE-dechlorierenden Kultur vorverdauten Hefeextrakt (FYE) oder eine
definierte Mischung von verschiedenen molekularen Fettsduren (SFYE) ein. D.
ethenogenes Stamm 195 bendétigte sog. ,Kulturlberstand® nicht naher definierter
Zusammensetzung. In der Reinkultur konnte zwar als C-Quelle Hefeextrakt durch Acetat
ersetzt werden, die Zugabe eines sog. ,Supernatant® einer auf Methanol gewachsenen
Kultur war jedoch notwendig (MAYMO-GATELL et al., 1995; 1997). In dieser Arbeit
hingegen war in der Kultivierung der DMC ein vollstdndiger Ersatz von Hefeextrakt durch
Acetat auch nach der Substratumstellung méglich. Vermutlich liefern andere Bakterien
wie die nachgewiesenen Acetogenen, Sulfatreduzierer oder Methanogene Intermediate,
die die dechlorierenden Bakterien als Suppline benétigen [RICHARDSON et al., 2002].
CHIU & LEE [2001] beschrieben in diesem Zusammenhang, dass sulfatreduzierende
Bakterien und Methanogene haufig in dechlorierenden Mischkulturen nachgewiesen

werden. ROSSETTI et al. [2003] wiesen Acetogene und Methanogene, DUHAMEL et al.
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[2002] Acetfobacterium Spezies als hydrogenotrophe acetogene Bakterien in

dechlorierenden Kulturen nach.

5.2.2 Molekularbiologische Untersuchungen

Kultivierungsunabhangige molekularbiologische Nachweismethoden sind prinzipiell
geeignet, das Vorhandensein von Mikroorganismen in einem Habitat zu dokumentieren.
Zum Nachweis von Dehalococcoides Spezies in einer Reaktiven Wand wurde in dieser
Arbeit eine PCR-Methode entwickelt, um auch in eisenhaltigen Proben mit einem hohen
pH-Wert einen Nachweis zu ermdglichen. Dieser Nachweis sollte bewusst auf die
Gattung Dehalococcoides beschrankt sein, da bisher zur vollstdndigen Dechlorierung
von PCE zu Ethen nur Vertreter dieser Spezies bekannt sind und eine Bioaugmentation
nur sinnvoll ist, wenn dadurch eine vollstédndige Dechlorierung in der Reaktiven Wand

ermdéglicht werden kann.

In dieser Arbeit konnte mittels molekularbiologischer Analysen gezeigt werden, dass in
der DMC Dehalococcoides Stamme vorhanden waren. Damit eignet sich die vorgestellte
Methode prinzipiell fur den Nachweis von Dehalococcoides Spezies in Umweltproben.
Dehalococcoides  Spezies wurden bisher in vielen unterschiedlichen
Umweltkompartimenten nachgewiesen (LOFFLER et al., 2000; FENNELL et al., 2001;
HENDRICKSON et al., 2002; MAJOR et al., 2002). Stets korrelierte das Vorhandensein von
Dehalococcoides spp. mit einer Dehalogenierungsaktivitat in der Kultur (MAYMO-GATELL
et al., 1997; ADRIAN et al., 2000; LOFFLER et al., 2000; DUHAMEL et al. 2002; HENDRICKSON
et al., 2002; RICHARDSON et al., 2002; Wu et al., 2002; BUNGE et al., 2003; CUPPLES et al.,
2003; HE et al., 2003).

Interessanterweise zeigten die molekularbiologischen Analysen dieser Arbeit zudem,
dass in der Mischkultur zwei unterschiedliche Dehalococcoides 16S rDNA-Sequenzen,
vermutlich also zwei Stdmme vorhanden waren. Auf Basis der durch Sequenzierung
erhaltenen 16S rDNA-Sequenzen konnte eine Methode entwickelt werden, mit der die
unterschiedlichen Sequenzen in Kulturen mittels einer Restriktionsanalyse (sog. ARDRA)
nachgewiesen werden konnten. Voraussetzung dafiir war, dass Unterschiede in der
Basenzusammensetzung von spezifischen Erkennungsstellen fiir Restriktions-
Endonukleasen vorlagen. Dies traf auf das Enzym FauNDI zu. Wahrend in CBDB1,
einem Chlorbenzol und Dioxin dechlorierenden Bakterium [ADRIAN et al., 2000; BUNGE et
al., 2003], und FL2, einem TCE-dechlorierenden Bakterium [LOFFLER et al., 2000],
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FauNDI die 16S rDNA-Sequenz in zwei Fragmente schnitt, konnte FauNDI in D.
ethenogenes Stamm 195 ahnlichen Sequenzen durch Austausch einer Base in dieser
Erkennungsstelle die DNA nicht schneiden. In dieser Arbeit konnte gezeigt werden, dass
beide Sequenzen vorlagen, wobei D. ethenogenes Stamm 195 ahnliche Sequenzen
gegenlber CBDB1- bzw. FL2-ahnliche Sequenzen in der DMC Uberwogen [ROSENTHAL
et al., 2004].

Unterschiedliche 16S rDNA-Sequenzen in einer Uber zwei Jahre stabilen Mischkultur
beschrieben ebenfalls RICHARDSON et al. [2002]. Der Nachweis verschiedener 16S
rDNA-Sequenzen von Dehalococcoides Spezies in Umweltkompartimenten, in denen
eine vollstdndige Dechlorierung bis zum Ethen nachgewiesen werden konnte, fihrte zur
Einteilung in drei Gruppen, die sogenannte Cornell-, Pinellas- und Victoria-Gruppe
[HENDRICKSON et al., 2002]. Sequenzen, die mit D. ethenogenes Stamm 195 die gréfte
Ahnlichkeit aufwiesen, wurden zur Cornell-Gruppe zusammengefasst. Die Gruppe um
CBDB1 und FL2 wurde als Pinellas-Gruppe bezeichnet. Die dritte Gruppe, bei der es
derzeit noch kein isoliertes Bakterium gibt, wurde Victoria-Gruppe genannt. Der in dieser
Arbeit entwickelte ARDRA-Nachweis fir zwei Gruppen, die Cornell- und die Pinellas-
Gruppe, wurde weiterentwickelt, um auch die Victoria-Gruppe von den beiden anderen
Gruppen unterscheiden zu kénnen [VOTTELER, 2002]. Die Ergebnisse von VOTTELER
[2002] Dbestatigten, dass in der dechlorierenden Mischkultur ausschlieflich
Dehalococcoides Sequenzen aus der Cornell- und der Pinellas-Gruppe vorhanden

waren.

Die Bedeutung unterschiedlicher Dehalococcoides 16S rDNA Sequenzen und somit
moglicherweise verschiedener Dehalococcoides Stdmme in einer Mischkultur kann nur
vermutet werden. Die unterschiedlichen Dehalococcoides Sequenzen kdnnen auf das
Vorhandensein von Stdmmen hinweisen, die Konkurrenten um die selben
Elektronenakzeptoren sind oder unterschiedliche Schritte in der Dechlorierung

katalysieren.

CuppLES et al. [2003] konnten in einer Mischkultur eine Dehalococcoides Spezies
namens VS nachweisen, welche in der Lage ist, auch VC unter Energiegewinn zu
dechlorieren. So erreichte das Bakterium VS hohe Umsatzraten von ¢cDCE und VC,
wahrend TCE kaum und PCE nicht dechloriert wurden. D. ethenogenes hingegen
dechloriert PCE, TCE und cDCE schnell, wahrend VC nur cometabolisch umgesetzt

wird. CUPPLES et al. [2003] stellten die Hypothese auf, dass es verschiedene Stdmme
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gibt, die bei einer hohen Ahnlichkeit der 16S rDNA zu D. ethenogenes Stamm 195
verschiedene Substrate nutzen. HE et al. [2003] gehen ebenfalls davon aus, dass
Dehalococcoides Populationen mit unterschiedlichen Substratspezifitidten fur chlorierte
Ethene existieren, so dass eine vollstandige reduktive Dechlorierung auch durch mehr
als eine Dehalocococcoides Spezies stattfinden kann. Aufgrund der derzeitigen
Informationslage Uber die Gruppe Dehalococcoides ist es jedoch nicht méglich, eine

spezifische Dechlorierungsaktivitat einzelnen Dehalococcoides Stammen zuzuordnen.

5.2.3 Fe®als Elektronendonator

Wahrend in abiotischen Ansatzen mit GG PCE nur unvollstdndig zu TCE und Ethen
umgesetzt wurde (Abb. 5.3), entsprach die Produktverteilung in biotischen Ansatzen mit
GG und der DMC einer durch Dehalococcoides Spezies beschriebenen und fir die DMC

bestétigten sequentiellen Dechlorierung von PCE.
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Abb. 5.3 Typisches Dechlorierungsmuster von PCE in abiotischen Ansatzen mit 2 Gew.-
% GG, biotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG bzw. H, (Zudosierung je nach
Bedarf) nach 30tagiger Inkubation. Die durchschnittlichen PCE-Stoffmengen
betrugen anfangs 13,3 bis 15,4 umol PCE/Batch.

Diese Ergebnisse =zeigen, dass bei der Konkurrenz der abiotischen und
mikrobiologischen Dechlorierung von PCE die mikrobiologische Umsetzung durch die
DMC Uberwiegt. So wurden als Zwischenprodukte cDCE und VC gebildet, wie fir
mikrobiologische Prozesse durch sequentielle Hydrogenolyse beschrieben. Bei der flr
abiotische Prozesse beschriebenen R-Eliminierung wird die Bildung von VC umgangen

[ARNOLD & ROBERTS, 2000]. Zudem erreichte die Wiederfindungsrate fir PCE in
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abiotischen Ansatzen mit Fe® nur 65 % im Gegensatz zu tber 100 % fur die
kombinierten Ansatzen mit GG und DMC. Fur abiotische Ansatze beschrieben BURRIS et
al. [1995] als Ursache eine Sorption an unreaktiven Plitzen des Fe®, was durch die

Anwesenheit von dechlorierenden Bakterien der DMC vermutlich vermindert wurde.

LAMPRON et al. [2001] zeigte in Untersuchungen mit einer urspriinglich aus einer Deponie
der Dover Air Force Base (Dover, Del., USA) angereicherten Mischkultur einen
entsprechenden Effekt. In kombinierten Ansatzen mit TCE, der Mischkultur und Fe®
wurde jedoch keine vollstandige Dechlorierung von TCE erreicht. Die Akkumulation von
VC fuhrte er darauf zuriick, dass aufgrund des hohen Henry-Koeffizienten die wassrige
Konzentration nur sehr niedrig war und limitierend auf die Dechlorierung wirkte [LAMPRON
et al., 1998].

In Ansétzen, in denen H, statt GG als Elektronendonator zur Verfiigung gestellt wurde,
erfolgte nur eine unvollstdndige Dechlorierung des PCE zu cDCE, VC und wenig Ethen,

wahrend mehr Methan gebildet wurde als in Ansatzen mit GG (Tab. 5.6).

Tab. 5.6 Ubertragene Elektronen in Ansdtzen mit GG oder H, als
Elektronendonator. Nicht erfasst wurden Elektronen, die fir Acetogenese
oder Produktion von Biomasse verbraucht wurden.

Tripletts mit
pequiv * GG + PCE GG + DMC + PCE H, + DMC + PCE
H, Freisetzung 520 <10 -
Produktion von CH, - 132 322
Dechlorierung von 20 122 80
PCE
Zugabe von H; - - 440°
Wiederfindungsrate - - 93
(%)

# Annahme fir die Berechnung der Aquivalente (uequiv/umol): Methan: 8, H,: 2, TCE: 2, cDCE: 4,
VC: 6, Ethen: 8, ° die Zugabe von 5 ml H, entsprach in etwa dem Gehalt an H,, der durch die
Korrosion von 2 Gew.-% GG innerhalb von 30 Tagen freigesetzt wurde; 5 ml H, wurden innerhalb von
22 Tagen verbraucht.

Somit wurden in biotischen Ansatzen mit GG prozentual mehr Elektronen zur
Dechlorierung von PCE verwendet als in Ansatzen mit H; als Elektronendonator, was auf
einen Selektionsvorteil von dechlorierenden Bakterien gegeniber Methanogenen
hinweist. Da die Wiederfindungsrate von zudosiertem und verbrauchtem H; in Ansétzen

mit Hy 93 % betrug, wurden nur wenig Elektronen fir die Acetat- oder
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Biomasseproduktion verwendet. In Kulturen mit GG und der DMC hingegen wurden ca.
50 % des theoretisch durch Eisenkorrosion gebildeten H, (siehe abiotische Anséatze mit
GG) fur Methanogenese und die Dechlorierung von PCE verwendet. Da die Produktion
von Acetat und Biomasse nicht bestimmt wurde, kann nicht ausgeschlossen werden,
dass die DMC die Freisetzung von H, durch Belegung der Eisenoberflache vermindert

[ROSENTHAL et al., 2004].

Wahrscheinlicher ist die Hypothese, dass in Anlehnung an FENNELL et al. [1997] und
FENNELL & GOSSETT [1998] Substrate, die eine langsamere H,-Freisetzung ermdglichen,
zu einer Foérderung von dechlorierenden Bakterien zu ungunsten von Methanogenen
fihren. Dies wiirde bedeuten, dass bei einem Uberschuss an H, Methanogene
bevorzugt werden. Eine interessante Hypothese stellten in diesem Zusammenhang DINH
et al. [2004] auf. Sie fanden heraus, dass Desulfobacterium-verwandte Isolate mit Fe®
wesentlich schneller Sulfat reduzieren kénnen als die Ho—verbrauchenden Desulfovibrio
Spezies. Entsprechendes konnte fir eine methanogene Reinkultur belegt werden. Sie
stellten die Hypothese auf, dass diese Isolate in der Lage sind, die Elektronen in einer

direkteren Weise von der Eisenoberflache abfangen zu kénnen als tber freien H..

5.2.4 Wachstum von Dehalococcoides Spezies mit Fe°

Um ein Wachstum von Dehalococcoides Spezies mit GG als Elektronendonator und
PCE als Elektronenakzeptor nachzuweisen, wurden zwei Wege beschritten. Zum einen
wurde die DMC mit GG und PCE sowie Acetat als C-Quelle kultiviert und insgesamt
siebenmal Gberimpft. Auch nach dem letzten Transfer konnte in den Batch-Ansatzen mit
Fe, Acetat als C-Quelle und Inokulum aus der vorangegangenen Kultivierung eine

Dechlorierung von PCE zu VC und Ethen erreicht werden.

Zusatzlich wurde ein molekularbiologischer Nachweis von Dehalococcoides Sequenzen
mittels PCR geflihrt. Dabei wurde bestatigt, dass in Ansatzen mit PCE, GG und der DMC
zum Zeitpunkt der vollstdndigen Dechlorierung zu Ethen im Vergleich mehr
Dehalococcoides 16S rDNA-Sequenzen vorhanden waren als in Kontrollansatzen, in
denen PCE oder GG fehlte. Somit konnte auch Uber diese ,vergleichende PCR
nachgewiesen werden, dass fur ein Wachstum von Dehalococcoides Spezies PCE und
Fe® notwendig sind [ROSENTHAL et al., 2004]. HENDRICKSON et al. [2002] zeigten fir die
sog. KB-1 Kultur [MAJOR et al., 2002], dass mit PCE und Methanol Wachstum erfolgt. Ein

Nachteil der fur Fe’-haltige Proben entwickelten vergleichenden PCR ist, dass keine
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quantitiativen Aussagen mdglich sind. Inzwischen ist es apparatetechnisch mdglich,
mittels einer Real-time PCR eine DNA-Quantifizierung von Dehalococcoides Sequenzen
zu erreichen. HE et al. [2003] nutzten diese Methodik erstmals, um ein Wachstum des
Dehalococcoides Stammes VS mit VC nachzuweisen. Fir eine exakte Quantifizierung
der DNA fiir Versuche mit Fe® muss jedoch im Vorfeld eine Optimierung der Desorption

von Bakterien von der Eisenoberflache erfolgen.

Die Ergebnisse zeigen, dass mit Fe’ eine vollstandige Dechlorierung von PCE zu Ethen

durch die DMC mdglich ist und ein Wachstum unter diesen Bedingungen erfolgt.

5.2.5 Einfluss von Acetat bzw. Acetogenen

In den vorangegangenen Untersuchungen wurde Acetat als C-Quelle eingesetzt. Damit
stellte sich die Frage, ob H, oder Acetat der eigentliche Elektronendonator fir die

Dechlorierung ist. Zudem war eine Beteiligung von Acetogenen nicht auszuschliel3en.

Einige Acetogene sind in der Lage, Uber den induzierten Acetyl-CoA-Weg (Wood-
Ljungdahl-Weg) durch eine cometabolische reduktive Dechlorierung PCE zu TCE zu
reduzieren, wie TERZENBACH & BLAUT [1994] fir das hydrogenotrophe Bakterium
Sporomusa ovata nachwiesen. In Versuchen mit der DMC liel3 sich durch Einsatz von
Vancomycin das Wachstum acetogener Bakterien und folglich die Bildung von Acetat
hemmen, wahrend die Dechlorierung von PCE zu Ethen nicht beeinflusst wurde. Da
Vancomycin generell Gram-positive Bakterien hemmt, 1al3t sich zudem vermuten, dass
dechlorierende Gram-positive Bakterien wie Desulfitobacterium [UTKIN et al., 1994,
GERRITSE et al., 1996; MILLER et al., 1996] und Dehalobacter Spezies [WILD et al., 1996;
HOLLIGER et al., 1998] an der Dechlorierung von PCE nicht beteiligt sind. Die
Unempfindlichkeit gegeniber eubakteriellen Zellwandsynthese-Inhibitoren wurde bereits
mehrfach fur Hy-verbrauchende Mischkulturen, die PCE reduktiv zu VC und Ethen
dechlorieren [DISTEFANO et al.,, 1992; MAYMO-GATELL et al., 1995] bzw. fiur
Dehalococcoides Reinkulturen [MAYMO-GATELL et al.,, 1997; ADRIAN et al.,, 2000]
beschrieben. Die Unempfindlichkeit der Dechlorierungsaktivitat in der hier untersuchten
Mischkultur gegentiber Vancomycin bestatigt die Vermutung, dass Dehalococcoides
spp. an der Dechlorierung von PCE zu Ethen beteiligt sind. Zudem kann eine direkte
Beteiligung von Acetogenen sowie Gram-positiven Dechlorierern an der Dechlorierung

von PCE ausgeschlossen werden.
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Im Gegensatz zum Nachweis von Methanogenen in den Rheine-Anséatzen, bei denen
auch mit Vancomycin noch Acetat gebildet wurde, wurden Acetogene in diesem Versuch
vollstédndig inhibiert. Wahrend die Dechlorierung von PCE in Ansatzen mit und ohne
Vancomycin keine signifikanten Unterschiede zeigte, war der Einfluss auf Methanogene
deutlich sichtbar. In Ansatzen ohne Vancomycin konkurrierten die Acetogenen
erfolgreich mit den Methanogenen, sichtbar an der nur schwachen Methanogenese. Der
durch die Korrosion des Eisens entstehende Wasserstoff wurde in diesen Anséatzen
demnach (berwiegend von acetogenen Bakterien verwertet. In Ansatzen mit
Vancomycin war erst durch Ausschalten der Acetogenese eine hydrogenotrophe
Methanogenese mdéglich. Diese setzte jedoch erst nach beginnender Dechlorierung von
cDCE zu VC ein.

Versuche, in denen Wasserstoff durch Acetat als Elektronendonator ersetzt wurde,
zeigten nur eine partielle Dechlorierung von PCE zu TCE. Verursacht wurde diese
Dechlorierung vermutlich durch abiotische Reaktionen, bei denen Ti (NTA), welches in
diesen Ansatzen als Reduktionsmittel diente, PCE zu TCE reduzierte. Geférdert wurde
diese Reaktion durch Vitamin Bq; im Medium [KiM & CARRAWAY, 2002]. Mit H, hingegen
wurde PCE durch die DMC zu VC und Ethen umgesetzt. Viele Reinkulturen benétigen
ebenfalls H, als Elektronendonator fir reduktive Dechlorierungsprozesse [DISTEFANO et
al., 1992; MAYMO-GATELL et al., 1995; FENNELL et al., 1997; BALLAPRAGADA et al., 1997;
WEATHERS et al., 1997; CARR & HUGHES, 1998; YANG & MCCARTY, 1998]. Jedoch gibt es
auch Misch- und Reinkulturen, in denen Acetat als primarer Elektronendonator dient [HE
et al., 2002], Eine vollstdndige Dechlorierung von PCE zu Ethen durch diese Mischkultur
wurde nur mit Acetat als Elektronendonator erreicht. Mit H; als alleinigem
Elektronendonator erfolgte eine Dechlorierung erst, nachdem sich durch

hydrogenotrophe Acetogene Acetat angereichert hatte.

5.2.6 Einfluss der Eisenmenge und Eisensorte

Um Effekte der Eisenmenge auf die Dechlorierung von PCE sichtbar zu machen, wurden
diese Ansatze wesentich langer inkubiert als fur eine vollstdndige Dechlorierung zu
Ethen mit 2 Gew.-% GG und DMC notwendig gewesen ware. Eine Verlangsamung einer
vollstandigen Dechlorierung wurde dabei sowohl durch Verringerung als auch Erhéhung
der Eisenmenge erreicht. Dechlorierende Bakterien vermégen bei geringeren Hs-
Partialwerten noch H; zu nutzen als Acetogene und Methanogene [LOFFLER et al., 1999],

so dass eine biologische Dechlorierung mit abnehmender Ha-Freisetzung durch
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geringere Eisenmengen geférdert wird. Nicht schlissig ist somit das Ergebnis, dass mit
0,4 Gew.-% GG keine vollstdindige Dechlorierung, jedoch eine Acetogenese
nachweisbar war, wahrend mit bis zu 2 Gew.- % GG PCE quantitativ in Ethen umgesetzt

wurde.

Bei héheren Mengen an GG waren vermutlich die ansteigenden pH-Werte in den
Batchansatzen ausschlaggebend fir die schlechtere Dechlorierungsleistung durch die
DMC. In Ansatzen mit 10 Gew.-% GG korrelierte eine gesteigerte Freisetzung von
Wasserstoff mit einem pH-Wert-Anstieg auf bis zu 9,3. Da PCE durch die DMC
sequentiell dechloriert wurde, stoppte die biologische Dechlorierung vermutlich bei einem

pH-Wert aulRerhalb des tolerierten Bereiches von ca. 8.

Untersuchungen mit Material aus der Reaktiven Wand in Rheine zeigten eine
unterschiedliche Reaktivitdt der Eisensorten GG und ES, die sich nicht mit der Variation
der Eisenmenge begrinden lie, sondern vermutlich auf andere metallische
Verunreinigungen zuriickzufiihren ist. Eine Korrelation zwischen der eingesetzten Menge
an Eisen und den Dechlorierungsprodukten von PCE war besonders deutlich in
Untersuchungen mit ES und der DMC festzustellen. Mit 2,2 Gew.-% ES wurde PCE
durch die DMC bis Uberwiegend cDCE dechloriert, wahrend mit 0,8 Gew.-% zu etwa
gleichen Anteilen VC und Ethen gebildet wurden. Da sich das Spektrum der PCE-
Dechlorierungsprodukte gegen Ende der Inkubationszeit nicht mehr signifikant
veranderte, kann davon ausgegangen werden, dass eine weitere mikrobielle Umsetzung
dieser Produkte nicht mehr stattfand. Da sowohl mit ES als auch mit GG keine
Methanogenese nachweisbar war, war ein direkter Reaktivitdtsvergleich der Eisensorten
durch die gebildete Acetatmenge mdglich. Dazu wurden Versuche mit 0,8 Gew.-% ES
wiederholt, wobei der PCE-Gehalt in diesen Ansatzen mit durchschnittlich ca. 7,5 ymol
PCE dem Gehalt in Ansatzen mit GG entsprach. Die Ergebnisse belegen die hohe
Reaktivitdt des Eisenschwammes, da bereits nach 31 Tagen Inkubation 300 mg/l Acetat
gebildet wurden, wahrend mit 10 Gew.-% GG innerhalb von 48 Tagen nur 180 mg/l
Acetat gebildet wurden. Damit zeigt sich, dass die Reaktivitdt des Eisens entscheidend
fur die mikrobielle Dechlorierung von PCE durch die DMC ist. Durch Erhéhung der
Eisenmenge bzw. Verwendung einer hochreaktiven Eisensorte kann eine mikrobielle
Dechlorierung unterdrickt werden. Als primére Ursache wird dabei der pH-Anstieg

vermutet, der im folgenden Abschnitt diskutiert wird.
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5.2.7 Einfluss des pH-Wertes

Untersuchungen mit der DMC ergaben eine unvollstdndige Dechlorierung von PCE
bereits ab pH-Werten von ca. 8. Als Dechlorierungsprodukt wurde cDCE angereichert.
Bei pH-Werten ab ca. 9 erfolgte keine biologisch induzierte Dechlorierung mehr. Bei
diesen pH-Werten wurde hingegen ein hoher Anteil an TCE gebildet, was vermutlich auf

Reaktionen mit GG und Vitamin B4, zurtickzufihren ist.

KiM & CARRAWAY [2002] konnten zeigen, dass PCE in Anwesenheit von Fe® und Vitamin
B+, durch reduziertes Vitamin B4, (Cob(Il)alamin) zu einem prozentual héheren Anteil zu
TCE umgesetzt wurde, als wenn Vitamin By, fehlt. Warum dieser Effekt in den
vorliegenden Untersuchungen bei pH-Werten ab 9 starker ausgepragt ist, ist nicht

schlussig belegbar.

Wihrend Untersuchungen zum Einfluss von unterschiedlichen Mengen an Fe® bzw.
Eisensorten auf die Dechlorierungsleistung von Dehalococcoides Spezies enthaltenen
Kulturen nicht bekannt sind, wurden durch TILL et al. [1998] entsprechende Versuche mit
dem denitrifizierenden Paracoccus denitrificans durchgefiihrt. Sie zeigten, dass die
durch die anaerobe Korrosion ansteigenden pH-Werte einen signifikanten Einfluss auf
denitrifizierende Prozesse hatten. pH-Werte bis 9 beeinflussten die Denitrifikation nicht

wesentlich, wahrend diese ab pH 9 inhibiert wurde.

In der Reaktiven Wand in Rheine wurden pH-Werte von Uber 9,0 festgestellt. Am Ende
der reaktiven Schittung wurden in Rheine fir das GG-Kies-Gemisch pH-Werte von fast
10, fiir die ES-Schittung von 11,5 gemessen [EBERT et al., 1999]. In der Fe’-Reaktiven
Wand in der Hill AFB (Utah) wurden im Abstrom der Reaktiven Wand pH-Werte von
Uber 9,0, in der Lowry AFB (Colorado) sogar Gber 10,0 und in der reaktiven Schittung in
der Wand in Elizabeth City (North Carolina) ebenfalls von tber 10,0 gemessen [LIANG et
al., 2000]. Es ist somit davon auszugehen, dass sich nur dechlorierende Bakterien, die
auch bei hohen pH-Werten noch PCE dechlorieren kénnen, in Fe’~Reaktiven Wanden

dauerhaft ansiedeln kdnnen.

Wahrend in den vorliegenden Untersuchungen eine Beteiligung von Dehalococcoides
Spezies an der Dechlorierung von PCE nachgewiesen wurde, stellte sich die Frage, ob
weitere dechlorierende Bakterien an der Dechlorierung beteiligt sind, die erhdhten pH-

Werten gegentiber unempfindlicher sind.
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5.2.8 Einfluss von Sulfat und Nitrat

Der Standort Rheine zeichnet sich durch hohe Nitrat- und Sulfatkonzentrationen aus.
Somit war die Frage nach dem Einfluss dieser lonen auf die Dechlorierungsleistung der
DMC in Hinblick auf eine mdégliche Bioaugmentation unerléasslich. Die dechlorierende
Mischkultur konnte fiir diese Versuche eingesetzt werden, da sie nachweislich eine
methanogene, acetogene und sulfatreduzierende Aktivitat zeigte. In Versuchen mit Nitrat
als alternativem Elektronenakzeptor konnte zudem eine denitrifizierende Aktivitat in der

Mischkultur gezeigt werden [TESTA, 2003].

Die Ergebnisse mit Sulfat als zusatzlichem Elektronenakzeptor zu PCE zeigen eine
simultan stattfindende Sulfatreduktion und Dechlorierung von PCE zum cDCE. Erst nach

vollstdndiger Reduktion des Sulfats setzt die weitere Dechlorierung des cDCE ein.

A

Abb. 5.4  Dechlorierungscharakteristik von PCE in Ansdtzen mit GG und der DMC in
Anwesenheit von Sulfat

D. ethenogenes Stamm 195 kann durch Sulfatreduktion keine Energie gewinnen
[MAYMO-GATELL et al., 1997]. In Untersuchungen von ADRIAN et al. [1998] konnte eine
reversible Hemmung der Dechlorierung durch Sulfat an einer Trichlorbenzol-
dechlorierenden Mischkultur beobachtet werden. Weiterfiuhrende Untersuchungen mit
dem aus dieser Mischkultur isolierten Stamm CBDB1 bestatigen die Vermutung, dass
eine Konkurrenz zwischen den dechlorierenden und sulfatreduzierenden Bakterien der
Mischkultur vorgelegen haben muss [ADRIAN, 1999]. Eine Vergleichbarkeit war dadurch

gegeben, dass es sich sowohl bei dem Trichlorbenzol-dechlorierenden+ CBDB1 als
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auch bei den PCE-dechlorierenden Bakterien aus der hier untersuchten Mischkultur um

Dehalococcoides Spezies handelt.

Das Vorhandensein von zwei reduktiven Dehalogenasen bei D. ethenogenes 195 erklart
nicht, warum die anfénglich stattfindende Dechlorierung von PCE bei Vorhandensein
von Sulfat beim cDCE stoppt. Wahrend die PCE-Reduktase PCE zu TCE reduziert,
katalysiert die TCE-Reduktase die Dechlorierung von TCE, cDCE und VC [MAGNUSON et
al., 1998]. Lage eine kompetitive Hemmung auf Enzymebene vor, so wére eine
voribergehende Akkumulation von TCE durch Hemmung der TCE-Rdase zu erwarten.
Eine Hemmung der Dehalogenasen von Dehalococcoides Spezies kann somit als

Ursache ausgeschlossen werden.

Weitere dechlorierende Bakterien kénnen an der Dechlorierung von PCE und
Metaboliten beteiligt sein. NEUMANN et al. [1994] beschrieben, dass Sulfat die
Dechlorierung von PCE zu cDCE durch Dehalospirillum mulfivorans nicht negativ
beeinflusst. Enferobacter Stamm MS-1 und E. agglomerans, zwei fakultativ anaerobe
Bakterien, dechlorieren PCE zu cDCE. 1 mM Sulfat zeigte nur einen geringen Effekt auf
die Dechlorierung von PCE [SHARMA & MCCARTY, 1996]. Als Elektronendonator
bendtigen diese Bakterien jedoch Acetat, was nachweislich nicht der direkte
Elektronendonator fur die Dechlorierung von PCE durch die hier untersuchte DMC ist
(siehe Kapitel 4.2.5.1). Auch eine cometabolische Beteiligung von acetogenen Bakterien
scheidet aus, da Versuche mit Vancomycin eine vollstdndige Unterdrickung der
Acetogenese ergaben, die Dechlorierung jedoch nicht negativ beeinflusst wurde. Die
Versuche mit Vancomycin ergaben zudem, dass Gram-positive Bakterien nicht an der

Dechlorierung von PCE beteiligt sind.

Eine Methanbildung setzte erst nach einer vollstdndigen Dechlorierung zum cDCE ein,
so dass es unwahrscheinlich ist, dass Methanogene an der Dechlorierung von PCE zum
cDCE beteiligt waren. Somit sind zwei Méglichkeiten denkbar: M&glich ist einerseits eine
Beteiligung von sulfatreduzierenden Bakterien an der Dechlorierung von PCE zu cDCE
in Konkurrenz mit dechlorierenden Bakterien oder andererseits das Vorhandensein von
cDCE-bildenden hydrogenotrophen Gram-negativen Bakterien wie z.B. Dehalospirillum

multivorans [SCHOLZ-MURAMATSU et al., 1995].

Unter denitrifizierenden Bedingungen fand ebenfalls nur eine verlangsamte biologische

Transformation von PCE statt.
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cDCE

Abb. 5.5 PCE-Dechlorierungscharakteristik in Ansatzen mit GG und der DMC in
Anwesenheit von Nitrat

Nitrat wird von D. ethenogenes Stamm 195 nicht als Elektronenakzeptor verwendet
[MAYMO-GATELL et al., 1997]. Eine Beteiligung von dechlorierenden Bakterien an einer
Nitratreduktion wurde jedoch mehrfach beschrieben. So ist Dehalospirillum multivorans
in der Lage, Nitrat als alternativen Elektronenakzeptor zu verwerten [SCHOLZ-MURAMATSU
et al., 1995]. Uber eine Hemmung der PCE-Dechlorierung durch Nitrat wurden jedoch
keine Angaben gemacht. Bei den fakultativ anaeroben Bakterien Enferobacter Stamm
MS-1 und E. agglomerans setzte eine Dechlorierung von PCE erst ein, wenn kein Nitrat

mehr vorhanden war [SHARMA & MCCARTY, 1996].

Ein Vergleich der abiotischen Kontrollen ergab fir Ansatze mit Sulfat eine wesentlich
geringere Wiederfindungsrate an C,-Verbindungen als flir Ansatze mit Nitrat. PCE und
Nitrat konkurrierten nicht nur bei der Reduktion sondern bereits bei der Sorption an den
reaktiven und unreaktiven Platzen des Eisens, so dass im Durchschnitt weniger PCE
adsorbiert wurde. Sulfat schien nicht an das Eisen zu adsorbieren, so dass prozentual

mehr PCE an Eisen gebunden wurde.

5.2.9 Nachweis von Dehalococcoides Spezies in Saulen

Die mittels Batchversuchen erzielten Ergebnisse dienten als Grundlage fir
weiterflhrende S&ulenversuche, in denen die Besiedlung der Saulen durch
Dehalococcoides Spezies aus der dechlorierenden Mischkultur und der Effekt auf die

Dechlorierung von PCE untersuchte wurde. Als Eisenmaterial wurde entweder GG
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(Saule A und B) oder ein GG-Kies-Gemisch (Saule C und D) eingesetzt, wobei Saule B
und D mit der DMC beimpft wurden.

Die Auswertung der C,-Bilanzen zeigt deutlich, dass vor der Beimpfung mit der DMC
Sorptionseffekte zu Minderbefunden an PCE und Dechlorierungsprodukten fiihren. Eine
Sorption kann an den reaktiven Platzen des Eisens erfolgen, wobei PCE sukzessive zum
Ethen dechloriert und erst dann freigesetzt wird. Durch Sorption an unreaktiven Platzen
wird PCE reversibel festgelegt [BURRIS et al., 1995]. In den Sdulen C und D (Reaktive
Schuttung aus GG-Kies-Gemisch) waren die C,-Bilanzen eher ausgeglichen als bei den
Saulen A und B (Reaktive Schittung nur mit GG). Ursache dafir kénnen die im
Verhéltnis zu Saule C und D héheren Eisenmengen sein, so dass vorhandene nicht
reaktive Oberflaichen zu einem friheren Zeitpunkt belegt waren. Auch ein Verbleib von
Dechlorierungsprodukten wie Ethen und Ethan in den Gasphasen in den Sdulen kann zu
Minderbefunden vorwiegend in den Saulen A und B gefihrt haben, wéhrend eine
nachlassende Dechlorierungseffektivitdt der Sdulen C und D auch eine verminderte

Freisetzung von Ethen und Ethan nach sich gezogen hétte.

Auffallend ist, dass in allen Sdulen, die mit einem Eingangs-pH-Wert von 8,7 betrieben
wurden, kein Vinylchlorid, dafiir jedoch cDCE auftrat. In den abiotischen Sdulen A und C
wurden Uberwiegend Ethen und Ethan sowie geringe Konzentrationen an TCE und
cDCE gefunden, wie auch in Batchansatzen und Saulenversuchen von BURRIS et al.
[1995], ORTH & GILLHAM [1996], ROBERTS et al. [1996], ARNOLD & ROBERTS [2000] und
FARRELL et al. [2000 b] beschrieben. Durch den von ARNOLD & ROBERTS [2000]
postulierten Mechanismus der reduktiven R-Eliminierung sollen in Batchansatzen 87 %
PCE und 97 % TCE uber die reaktiven Zwischenprodukte Dichlorethin und Chlorethin zu
Ethen bzw. Ethan dechloriert worden sein. Wahrend die Bildung von VC umgangen wird,
ist die Bildung von cDCE durch Hydrogenierung von Dichlorethin denkbar [ARNOLD &
ROBERTS, 2000]. Dieser Mechanismus ist auch fur die Umsetzung von PCE in den

abiotischen Saulen dieser Untersuchungen denkbar.

Eine Bildung von Ethan aus Ethen durch methanogene Aktivitat ist moglich [CHIU & LEE,
2001], fur die vorliegenden Saulenversuche jedoch unwahrscheinlich, da sowohl in den
abiotischen als auch den biotischen Ansatzen keine Unterschiede in der Bildung von
Methan festgestellt werden konnten und somit eine aktive Methanogenese in den
bioaugmentierten Saulen keine Bedeutung hatte. Die Bildung von Methan kann somit

auf eine abiotische Produktion durch Kohlenstoff-Verunreinigungen des Eisens



Diskussion 129

zurtickgefiihrt werden. Die Produktion von Methan sowie von niedermolekularen Alkanen
und Alkenen in Batchansatzen mit Fe ist bereits linger bekannt und wurde

beispielsweise von HARDY & GILLHAM [1996] und MUHLECK [2000] untersucht.

Signifikante Mengen an cDCE traten in den bioaugmentierten Saulen B und D auf. Der
Anteil an biologischer Dechlorierung war in der Saule B als gering zu bewerten, wahrend
in Saule D eine unvollstdndige Dechlorierung von PCE an die Bildung von bis zu 50 %
cDCE gekoppelt war. Ca. 100 Tage nach der Beimpfung mit der DMC war in beiden
Saulen vor der reaktiven Schittung ein Nachweis von Dehalococcoides Sequenzen
mittels des PCR-Assays aus Flussigproben bei Eingangs-pH-Werten von ca. 8,7
moglich. Eine Besiedlung der Eisenoberflache im direkten Anstrombereich vor der
reaktiven Schittung ist damit anzunehmen. Eine Beteiligung von Dehalococcoides
Spezies an der Dechlorierung von PCE zu cDCE ist bei diesem pH-Wert nicht
auszuschlielden, wobei eine Umsetzung bis zum VC und Ethen nicht beobachtet wurde.
Denkbar ist jedoch auch eine Beteiligung weiterer hydrogenotropher dechlorierender

Bakterien an der Dechlorierung von PCE.

Eine signifikante Freisetzung von VC, jedoch keine vollstdndige Dechlorierung zum
Ethen erfolgte nach Absenkung des pH-Wertes von Saule D auf 7,0 und erneutem
Animpfen mit der DMC. Am Tag 270 war im Eingangsbereich zwischen dem Beginn der
reaktiven Schittung und dem ersten Probenahme-Port in der reaktiven Schittung
(entspricht einer Aufenthaltszeit von 2,3 Stunden) die stérkste Bildung von VC zu
verzeichnen. Dies korrelierte mit dem Nachweis von Dehalococcoides Spezies direkt vor
der reaktiven Schittung und am darauf folgenden Probenahme-Port. Eine signifkante
Abnahme von VC erfolgte jedoch erst zwischen Port 4 und 5, was einer Aufenthaltszeit
von 9,3 und 14 Stunden entspricht. Wahrend c¢cDCE und VC durch Fe® wesentlich
schlechter dechloriert werden als héher chlorierte Ethene [MATHESON & TRATNYEK, 1994],
kann eine abiotische Dechlorierung ebenso wie eine mikrobiologische Umsetzung nicht

vollstandig ausgeschlossen werden.

Die Ergebnisse der Saulenversuche zeigen somit, dass Dehalococcoides Spezies sich
im Anstrombereich einer Reaktiven Wand ansiedeln kdnnen. Eine quantitative

Dechlorierung zum Ethen konnte in den Saulen jedoch nicht erreicht werden.
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5.2.10 Bioaugmentation der Fe’-Reaktiven Wand in Rheine

In allen bisher untersuchten PCE oder TCE belasteten Aquiferen konnte ein Nachweis
von VC und Ethen an das Vorhandensein von Dehalococcoides Spezies gekoppelt
werden [HENDRICKSON et al., 2002]. Beispielsweise wiesen FENNELL et al. [2001] das
Vorhandensein von Dehalococcoides Spezies mittels PCR in einem TCE-kontaminierten
Aquifer an der Cape Canaveral Air Force Station (Florida, USA) nach. ELLIS et al. [2000]
erreichten mit der Bioaugmentation der Pinellas Kultur [HENDRICKSON et al., 2002] des
Aqufiers der Dover Air Force Base (Delaware, USA) eine vollstdndige Dechlorierung von
5 mg/l TCE zu Ethen. Im Vorfeld erfolgte eine Biostimulierung: Die Schaffung anaerober
Bedingungen wurde durch Zugabe von Lactat und Hefeextrakt erreicht. Durch
Kreislauffihrung des belasteten und inokulierten Grundwassers wurde dabei eine fast
vollstdndige Dechlorierung zu Ethen erreicht. Eine weitere erfolgreiche Bioaugmentation
mit der sog. KB-1 Kultur, einer TCE-dechlorierenden Anreicherungskultur [MAJOR et al.,
2002] zeigte, dass die nachhaltige Besiedlung eines bislang Dehalococcoides freien
Aquifers moglich war. Um im Untergrund anaerobe Verhéaltnisse zu schaffen, wurden
Methanol und Acetat zugegeben, wobei eine Dechlorierung zu VC mit nachfolgender
Bildung von Ethen beobachtet wurde. ADAMSON et al. [2003] beschrieben in diesem
Zusammenhang erstmals den Versuch einer Quellensanierung durch Bioaugmentation,
wobei eine Umwandlung von PCE in cDCE und VC, eine vollstandige Dechlorierung bis

zum Ethen jedoch nicht erreicht wurde.

Wahrend bei einer Bioaugmentation in einen Aquifer anaerobe Verhdltnisse durch
Zugabe von Lactat und damit die Voraussetzungen flir anaerobe mikrobiologische
Prozesse erst geschaffen werden miissen, erfolgt in Fe®-Reaktiven Wanden durch die
Korrosion des Eisens ein Absinken des Redoxpotenzials bei gleichzeitiger Freisetzung
von H; als Elektronendonator fir hydrogenotrophe Acetogenese und Dechlorierung. Fur
die DMC bedeutet dies, dass sowohl H; fur die reduktive Dechlorierung als auch Acetat
als C-Quelle bereitgestellt werden. Ein grundséatzliches Problem hingegen ist die
Versorgung des Systems mit konstant niedrigen Hy-Partialdriicken, bei denen ein
Wachstum von Dechlorierern auf Kosten anderer TEA-Prozesse geférdert wird.
Aulerdem zeigen die Ergebnisse dieser Untersuchungen, dass durch den Anstieg des
pH-Wertes bei der Passage durch die Wand nur eine begrenzte Besiedlung in den
Anfangsbereichen stattfinden wird. Eine vollstdndige Dechlorierung im Anstrombereich

der Fe’-Schicht konnte in den vorliegenden Saulenexperimenten nicht erreicht werden.
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Ein wesentlicher Einfluss weiterer Grundwasserinhaltsstoffe auf die Dechlorierung muss

zudem beachtet werden. In Hinblick auf die Bioaugmentation einer Fe®-Reaktiven Wand

zeigte sich, dass Nitrat bzw. Sulfat eine Verlangsamung der mikrobiellen Dechlorierung

von PCE bewirken. Ein Vergleich geochemischer Daten des Grundwassers der Dover

Air Force Base (Delaware, USA) und dem Rheine-Gelande macht deutlich, dass im

Dover-Aquifer weder Sulfat noch Nitrat in nennenswerten Konzentrationen vorhanden

sind und somit eine negative Beeinflussung auf die Dechlorierung hier ausgeschlossen

werden kann (Tab. 5.7).

Tab. 5.7 Geochemische Daten von Grundwasser des Dover Testgeldnde und dem
Anstrombereich der Reaktiven Wand in Rheine (k. A.: keine Angaben)

Parameter Dover AFB Test Aquifer Grundwasser aus dem

(ELLIS et al., 2000) Anstrom der Reaktiven
Wand in Rheine (EBERT et
al., 1999)

Gelb6ster O, 2,5 mg/l 0,3 mgl/l

Nitrat 2,0 mg/l 40 mg/l

Sulfat 2,9 mg/l 80 mg/l

Methan 0,02 mgl/l k.A.

= 100 mV -30 mVv

pH 6,0 7,0
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5.3 Ausblick

Die Untersuchungen zeigen, dass die Fe’-Reaktive Wand in Rheine von Bakterien
besiedelt ist. Der Einfluss dieser mikrobiologischen Besiedlung auf die Langzeitstabilitat
ist zum derzeitigen Zeitpunkt als gering zu bewerten. Bei weiter nachlassender
Reaktivitdt des Eisens kann die Bedeutung von mikrobiologischen Effekten in Zukunft
jedoch zunehmen. Aus diesem Grund ist es sinnvoll, im Abstand von einigen Jahren

weitere mikrobiologische Untersuchungen durchzufuhren.

In Proben aus der Reaktiven Wand in Rheine wurde eine hohe acetogene Aktivitat
festgestellt. Weiterfihrende Untersuchungen kénnen Aufschluss dariiber geben, ob
Acetogene durch Bildung von Acetat zu einer verminderten Prézipitatbildung durch
Carbonate fuhren und somit einen positiven Effekt auf die hydraulische Leitféahigkeit
einer Fe’~Reaktiven Wand haben. Zudem soll untersucht werden, welche Bedeutung
der Parameter Acetat als alternativer Elektronendonator zum H; fiir die Besiedlung einer
Fe’-Reaktiven Wand darstellt. In diesem Zusammenhang soll geklart werden, warum

Acetogene lUber Methanogene dominieren.

Dechlorierende Bakterien haben an der Umsetzung von PCE in der Reaktiven Wand in
Rheine keine Bedeutung. Wé&hrend in Probenmaterial aus den Saulen in Kiel
dechlorierende Bakterien zwar angereichert wurden, waren diese jedoch nur in der Lage,
PCE zu cDCE umzusetzen. Weiterflhrende Untersuchungen mit einer dechlorierenden
Mischkultur ergaben, dass mit Fe° als Elektronendonator eine Dechlorierung von PCE zu
Ethen mdglich ist. Eine Beteiligung von Dehalococcoides Spezies an der Dechlorierung
wurde nachgewiesen. Bei erhéhten pH-Werten sowie bei Anwesenheit von Sulfat und
Nitrat war jedoch eine Akkumulation von cDCE zu beobachten. Um die Bakterien zu
bestimmen, die fiur eine vollstdndige Dechlorierung notwendig sind, ist eine kinetische
und phylogenetische Charakterisierung der dechlorierenden Mischkultur sinnvoll. Dabei
sollen die an der Dechlorierung beteiligten Bakterien isoliert und deren Anteil an der
Dechlorierung erfasst werden, wenn PCE, TCE, cDCE oder VC einzeln als
Elektronenakzeptor vorliegen sowie wenn ein Gemisch von zwei bis drei chlorierten
Ethenen eingesetzt wird. Des weiteren sollen weitere Elektronendonatoren wie z.B.

Acetat untersucht werden.

Obwohl in der vorliegenden Arbeit Fe® als Elektronendonator bezeichnet wird, muss

offengelassen werden, ob Fe° als direkter durch Transfer der Elektronen von der
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Eisenoberflache, oder als indirekter Elektronendonator durch Bildung von atomarem
Wasserstoff oder von H, dient. Durch die schnellere Dechlorierung von PCE durch die
dechlorierende Mischkultur mit Fe® als mit H, als Elektronendonator kann vermutet
werden, dass ein direkter Transfer von Elektronen stattfindet. FUr eine Beweisfihrung
missen ebenfalls die an der Dechlorierung beteiligten Bakterien isoliert werden und
genau bestimmt werden, in welchen syntrophen Assoziationen eine Dechlorierung von
PCE zu Ethen erfolgt. Damit kann festgestellt werden, ob durch Effekte des Materials
Eisen selber oder durch die langsame Freisetzung von H, dechlorierende Bakterien
geférdert werden. Ist beides nicht der Fall, so kann untersucht werden, ob ein direkter
Elektronentransfer von der Eisenoberfliche auf die dechlorierenden Bakterien fur eine

schnellere Dechlorierung sorgt.
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6 Zusammenfassung

Im Rahmen dieser Arbeit wurde reaktives Material aus zwei Probenahmen sowie eine
Grundwasser-Probe aus dem Anstrombereich der Fe’~Reaktiven Wand in Rheine auf

das Vorhandensein von 6kophysiologischen Gruppen untersucht.

In den Proben des Graugusseisengranulat-(GG)-Kies-Gemisches aus der Reaktiven
Wand in Rheine waren denitrifizierende und sulfatreduzierende Bakterien, Acetogene
und Methanogene vorhanden. In den Eisenschwamm-(ES)-Proben hingegen waren nur
Acetogene und Denitrifizierer nachzuweisen. Vermutlich aufgrund der Reaktivitat des
Eisenschwamms und des daraus resultierenden hohen pH-Wertes der Probe konnten

nur alkalotolerante Bakterien Giberdauern.

Die zweite Probenahme erfolgte an Saulen, die zum Zeitpunkt der ersten Probenahme
mit Material aus der Reaktiven Wand in Rheine bestiickt worden waren. Sowohl in
Proben mit GG-Kies-Gemisch als auch mit ES-Proben waren Sulfatreduzierer,
Denitrifizierer und Acetogene nachweisbar. Eine methanogene Aktivitat fehlte. Im GG-
Kies-Gemisch waren zudem dechlorierende Bakterien vorhanden, die PCE bis cDCE

dechlorierten.

Die Besiedlung erfolgte Uber den Grundwasserpfad, in dem Sulfatreduzierer,

Denitrifizierer, Acetogene und Methanogene nachweisbar waren.

Der Einfluss der mikrobiologischen Besiedlung auf die Langzeitstabilitat ist aufgrund der
geringen Zellzahlen in den Proben zum derzeitigen Zeitpunkt als gering zu bewerten. Ein
Vergleich beider Probenahmen, um eine zunehmende Besiedlung durch
Mikroorganismen als mogliche Ursachen fir die nachlassende Reaktivitdt des Eisens
festzustellen, war nicht zuldssig. Abnehmende Zellzahlen fiir strikt anaerobe Bakterien
sowie die zunehmende Zellzahl an Denitrifikanten waren vermutlich auf O,-
Kontaminationen des Saulensystems aufgrund der Lagerung des Grundwassers bzw.

des Aufbaus der Saulensysteme zuriickzufihren.

Parallel durchgefiihrte Laboruntersuchungen mit einer dechlorierenden Mischkultur
(DMC) dienten zur Uberpriifung, ob eine Bioaugmentation der Reaktiven Wand in
Rheine sinnvoll ist. Ziel war es, unter den in der Wand herrschenden Bedingungen eine

quantitative PCE-Dechlorierung zu Ethen zu erreichen.



136 Zusammenfassung

e Durch Optimierung der Kultivierungsbedingungen konnte eine stabile, quantitative
Dechlorierung von PCE zu Ethen durch die DMC innerhalb von einer Woche
Inkubation etabliert werden. Dabei konnte H, durch Fe® als Elektronendonator fiir die

Dechlorierung von PCE zu Ethen ersetzt werden.

e Mittels molekularbiologischer Untersuchungen konnten zwei Dehalococcoides
Spezies in der DMC nachgewiesen werden. Die prozentual hdufigere Sequenz zeigte
hohe Homologien zu Dehalococcoides ethenogenes Stamm 195, einem Bakterium,
welches PCE zu Ethen umsetzt. Die zweite Sequenz lie} sich der Pinellas-Gruppe
zuordnen, zu der CBDB1, ein Dioxin und Chlorbenzol dechlorierendes Bakterium
sowie FL2, ein TCE dechlorierendes Bakterium, gezahlt werden. Bestétigt wurde

dieses Ergebnis durch eine ,Amplified ribosomal DNA restriction analysis“ (ARDRA).

e Ein Wachstum der dechlorierenden Bakterien in der Mischkultur konnte Uber
sequentielle  Kultivierung  nachgewiesen  werden. Parallel  durchgefiihrte
molekularbiologische Untersuchungen belegten zudem ein Wachstum von
Dehalococcoides  Spezies mit GG als Elektronendonator, PCE als

Elektronenakzeptor und Acetat als C-Quelle.

¢ Die verwendeten Eisensorten und —mengen in den Batchansatzen beeinflussten die
Dechlorierung durch die DMC. Je reaktiver das Fe® bzw. je groBer die eingesetzte
Menge war, desto unvollstédndiger war die Dechlorierung von PCE. Als haufiges
Endprodukt trat dann cDCE auf. Praxisnahe Konzentrationen von ca. 50 mg Nitrat/l
und 100 mg Sulfat/l fihrten zu einer verzégerten Dechlorierung durch die DMC.
Ebenso ergab eine starke pH-Abhangigkeit der biologischen Dechlorierung, dass bei
pH-Werten ab ca. 8 eine Anreicherung von cDCE, bei pH-Werten ab 9 nur noch eine

abiotisch durch Fe® induzierte Dechlorierung erreicht wurde.

e Sdaulenversuche zeigten nach Inokulation mit der DMC, dass der Anstrombereich von
Dehalococcoides Spezies besiedelt wurde. Eine quantitative Dechlorierung bis zum

Ethen wurde hingegen nicht erreicht.
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8 Anhang

8.1 Eigenschaften der Schittung in Sdule A und B

Séaule A Séaule B
Eisenmasse [g] 3735,8 3608,9
Flissigvolumen in der Eisenschiittung [ml] 569 625
Porositat der Eisenschittung [%] 49,3 54,1
Lange der Eisenschittung [cm] 30 30
Porenwassergeschwindigkeit in der Eisenschiittung 50,6 46,8
[em/d]
Kiesmasse [g] 1862,5 1914,6
Flussigvolumen in der Kiesschittung [ml] 421 412
Porositat der Kiesschittung [%] 36,5 35,7
Lange der Kiesschittung [cm] 30 30
Porenwassergeschwindigkeit in der Kiesschuttung 68,4 69,9
[cm/d]
8.2 Eigenschaften der Schiittung in Sdule C und D.
Séaule C /D
Eisenmasse [g] 800,0
Kiesmasse [g] 3200,0
Flissigvolumen in der Eisen-Kies-Schittung [ml] 1120
Porositat der Eisen-Kies-Schittung [%] 48,5
Lange der Eisen-Kies-Schuttung [cm] 60
Porenwassergeschwindigkeit in der Eisen-Kies-Schiittung [cm/d] 51,4
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8.3 Ubersicht tiber die zeitliche Variation der Betriebsparameter

des Saulenexperiments.

Tag Anmerkungen
0 Beflllen der Saulen, Versorgung nur mit CaCl,, MgCl, und Carbonat

12 zusétzlich Spurenelemente und Vitamin-Stamml&sung mit 5 ug/l Vitamin B,

27  zusétzlich 1 mM Acetat

29 Inokulierung von Sdulen B und D mit je 120 ml DMC
Verminderung der PCE-Eingangskonzentration in Sdulen C und D

43 Inokulierung von Sdulen B und D mit je 150 m| DMC

81 Wechsel auf Vitamin-Stammldsung mit 50 pg/l Vitamin B,

83  Anheben der PCE-Eingangskonzentration in Sdulen C und D auf altes Niveau

101 Verminderung der Acetat-Konzentration auf 0,1 mM

137  Entnahme von Probenmaterial fir die PCR

159  Aussetzen der Vitamin-Zugabe

179  Experimente mit Sdule A und B beendet

184  durch Anderung der Medienzusammensetzung Absenkung des pH-Wertes von
ca. 8,7 auf ca. 7,1 im Einlauf von Saule C und D; Inokulierung von Saule D mit
80 ml DMC

217  Zugabe von 30 ml DMC in Sdule D

246 Zugabe von 100 pl Methanol in Séule D

270  Probenahme fir PCR; Untersuchungen beendet

8.4 Standardherstellung

Die Gasstandards wurden in 1 | Serumflaschen hergestellt. Dafir wurden nach Bestimmung
des Volumens die vollstdndig mit Wasser gefillten Serumflaschen in ein Wasserbad
getaucht. Inertal (ein Gasgemisch aus 80 Vol.-% N, und 20 Vol.-% CO, 2.8) wurde
eingeleitet und die Flasche unter Wasser mit zwei Septen (Butylgummi, rot & 35 mm;
Chlorbutylstopfen, & 35 mm; Fa. Machery-Nagel, Diren) und einem Schraubverschluss
gasdicht verschlossen. In diese Serumflaschen mit definierter Gaszusammensetzung wurde
anschliessend 1, 5 oder 10 Vol.-% der Gase, bei Wasserstoff-Standards zuséatzlich 15 und

20 Vol.-% zugegeben.

Im folgenden ist die Berechnung der Gasstandards dargestellt:

Gasanteil im Standard: GA, =

v,
V+ Ve

mit GAs = Gasanteil im Standard [-]

Vz = in Glasflasche injiziertes Gasvolumen [ml]
Ve = Volumen der Glasflasche [ml]



V- GA;
v,

m

Gasmenge in der Spritze:  n,,, =

mit Neas = Gasmenge in der Spritze [mol]
V; = Gasvolumen in der Spritze [m?]

Ethen, Ethin und Ethan

Zwischen dem niedrigsten mit 2,1 yM und dem héchsten Ethan- und Ethinstandard mit
204,3 uM wurden 10 weitere Konzentrationen eingestellt. Zwischen dem niedrigsten mit 2,1
MM und dem héchsten Ethenstandard mit 203,1 uM wurden ebenfalls 10 weitere
Konzentrationen verwendet. Diese Standards wurden durch Verdinnung aus 1, 3 und 5
Vol.-% Standards hergestellt.

Ein entsprechendes Volumen wurde in mit 1 ml Milipore® versetzten und mit Teflon
beschichteten Butylsepten (PTFE Butylrubber, Fa. Perkin Elmer) verschlossenen 22 ml
Headspace-Vials (Fa. Perkin Elmer) injiziert. Dabei wurde die Nadel schrdg durch die
Septen gefihrt, um zu verhindern, dass durch bei der Messung im HS-GC auftretenden
hohen Driicke ein Entweichen der Gase stattfinden konnte. Die so zugeflhrte Stoffmenge
konnte somit auf 1 ml Millipore® bezogen werden. Die hoéchste und niedrigste
Konzentration wurde im Zehnfach-, die tbrigen im Doppelansatz gemessen.

Methan

Die Methankalibrierung erfolgte analog zur Ethan- bzw. Ethenkalibrierung, mit dem
Unterschied, dass zur Kalibrierung fur die Batch- und Saulenversuche nur ein Standard mit
1 Vol.-%, fir die Kalibrierung fir die Kultivierung von DMC bis zu 10 Vol.-%ige Standards
angesetzt wurden. Das zugegebene Gasvolumen betrug 5 pl und in 10er Schritten ab 10
bis 100 pl, woraus sich Methankonzentrationen von 2,0 bis 40,9 uM bzw. bis 409,0 uM
ergaben. Auch hier wurde die héchste und niedrigste Konzentration im Zehnfach-, die
Ubrigen im Doppelansatz gemessen.

PCE, TCE und cDCE

Zunéchst wurde die Standardldsung | hergestellt, indem 10 ml Methanol in ein Headspace-
Vial gegeben wurden, dieses verschlossen wurde und mit einer gasdichten 25 ul-
Glasspritze je 9 yl PCE, TCE und cDCE injiziert wurden. Die Standardiésung Il wurde
angesetzt, indem mit einer gasdichten 1 ml-Glasspritze 0,5 ml aus der Standardlésung | in
ein verschlossenes Vial gegeben wurde, in dem sich ebenfalls 10 ml Methanol befand. In
weitere Headspace-Vials wurde autoklaviertes Millipore® pipettiert und die Vials
geschlossen. Das Flissigvolumen wurde durch Zugabe verschiedener Mengen aus den
beiden Standardlésungen mit einer geeigneten Glasspritze auf jeweils 1 ml aufgefulit.

Die Konzentrationen der PCE-Standards lagen zwichen 1,75 yM und 176,1 uM, die TCE-
Standards zwischen 1,98 und 200,9 uM und die cDCE-Standards zwischen 2,37 und 234,2
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MM. Zwischen diesen wurden 9 Konzentrationen eingestellt. Die héchste und niedrigste
Konzentration wurde im Zehnfach-, die tGbrigen im Doppelansatz gemessen.

Vinylchlorid

VC wurde mit einer Finfpunktkalibrierung im Doppelansatz kalibriert. Dazu wurde der
Halomix (Fa. Ultra Scientific) verwendet, der mit autoklaviertem Millipore® direkt im
Headspace-Vial auf Konzentrationen von 16, 64, 112, 160 und 240 umol/l verdinnt wurde.
Zunachst wurde Millipore® vorgelegt, nach anschlieRender Zugabe des Halomixes mit einer
100 pl-Glasspritze wurde das Vial sofort geschlossen. In jedem Vial waren analog zur
Probenmessung 1 ml Flussigkeit.

Wasserstoff

Kalibriert wurde mit einer Dreipunkt- bis Finfpunktkalibrierung im Doppelansatz bei jeder
Messung. Dazu wurde aus einem 1, 5, 10 bzw. 1, 5, 10, 15 und 20 %igen Standards je 100
Ml mit einer 100 pl-Glasspritze (Pressure-LOK, Fa. VICI Precision Sampling) direkt in den
GC-14A (Fa. Shimadzu, Kyoto, Japan) injiziert.
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Von ARNOLDS & ROBERTS [2000] vorgeschlagener Mechanismus fir die reduktive
Dechlorierung von PCE mit elementarem Eisen

Beteiligung von hydrogenotrophen sulfatreduzierenden Bakterien (SRB) an der anaeroben
Korrosion von Stahl.

Prinzipskizze der Reaktiven Wand in Rheine (mit Genehmigung der Fa. M&P
Ingenieurgesellschaft, Garbsen)

Schema des Saulenaufbaus (Blotevogel, 2003).
Die wichtigsten Funktionsmerkmale des pCR®2.1-Plasmides.

Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Desorbat von Proben der Reaktiven
Wand in Rheine.

Verlauf der Nitrat-Reduktion in abiotischen Ansatzen mit 2 Gew.-% GG (+), in
Kontrollansatzen mit Desorbat der Reaktiven Wand in Rheine (m), biotischen Anséatzen mit 2
Gew.-% GG und 2 Vol.-% Desorbat (A ) sowie 2 Gew.-% gealtertem GG nach der
Desorption (e).

Verlauf der Nitrat-Reduktion bezogen auf Stickstoff in abiotischen Anséatzen mit 2 Gew.-%
GG. 46

Verlauf der Nitrat-Reduktion bezogen auf Stickstoff in Anséatzen mit 2 Vol.-% Desorbat und 2
Gew.-% GG.

Verlauf der Nitrat-Reduktion in abiotischen Ansatzen mit 2 Gew.-% GG (+), in
Kontrollansatzen mit 2 Vol.-% Desorbat der Reaktiven Wand in Rheine (m), in biotischen
Ansétzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% Desorbat (A ), in Ansdtzen mit 2 Gew.-%
,gealtertem” GG vor (==) und nach der Desorption (e).

H2—Entwicklung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG ohne (e) und mit Inhibitor firr die
Methanogenen (4 mM BES) (¢).

H2—Entwicklung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG ohne (e) und mit 50 mg/l Vancomycin (A).
Verlauf der abiotischen PCE-Dechlorierung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG
Verlauf der PCE-Dechlorierung in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% Desorbat.

Verlauf der PCE-Dechlorierung in einem Ansatz mit H2 als Elektronendonator und 2 Vol.-%
Desorbat.

Verlauf der PCE-Dechlorierung in Tripletts mit 2 Gew.-% gealtertem GG vor der Desorption.

Acetatbildung in biotischen Ansé&tzen mit ca. 4 Gew.-% ES und 2 Vol.-% Desorbat aus der
Reaktiven Wand in Rheine (A ), mit gealtertem ES nach Desorption (e), in Ansatzen mit H2
und Desorbat (m).

Entwicklung der pH-Werte in carbonatgepufferten Ansatzen mit 2 Gew.-% GG (A ) und ca. 4
Gew.-% Eisenschwamm (+).

Methanentwicklung einer reduktiv dechlorierenden Mischkultur vor und nach
Substratumstellung am 51. Tag der Kultivierung.

Dechlorierung von PCE durch eine reduktiv dechlorierende Mischkultur vor und nach
Substratumstellung am 51. Tag der Kultivierung.

ARDRA von Vektoren (pCR®2.1) mit Inserts der 16S rDNA von Dehalococcoides Spezies aus
der DMC.

Dechlorierung von PCE in abiotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG

Dechlorierung von PCE in Ansédtzen mit 2 Vol.-% DMC mit H2 (oben) bzw. mit 2 Gew.-% GG
(unten) als Elektronendonator

Nachweis von Dehalococcoides Sequenzen mittels Dehalococcoides spezifischen PCR Assay
mit den Primern 616V und DHC1172R in Batch-Ansétzen.

H>-Entwicklung bzw. -Abnahme in Ansé&tzen mit (¢) und ohne 50 mg/l Vancomycin (O).

Bildung und Dechlorierung des Intermediates cDCE (A) sowie Methanentwicklung () in
Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC und 2 Gew.-% GG sowie 50 mg/l Vancomycin.

Dechlorierung von PCE in Anséatzen mit 2 Vol.-% DMC sowie 5 ml H, und/oder 1 mM Acetat.
PCE-Dechlorierung mit 2 Vol.-% DMC und verschiedenen Fe’~Mengen.

Dechlorierung von PCE in abiotischen Ansatzen mit 2,9 und 0,5 Gew.-% ES sowie in
Ansatzen mit 2,2 und 0,8 Gew.-% ES mit 2 Vol.-% DMC nach 53t&giger Inkubationszeit.
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Bildung von Methan in Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC und 0,8 Gew.-% ES (o), bzw. 2,2 Gew.-
% ES (-) sowie in Ansétzen mit H2 (¢).

Dechlorierung von PCE in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG abh&ngig vom pH-Wert.
Dechlorierung von PCE in Anséatzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% DMC.

Dechlorierung von PCE in Ansatzen mit 2 Gew.-% GG und 2 Vol.-% DMC, sowie mit 66 mg/I
Sulfat (oben) und 44 mg/I Nitrat (unten).

Dechlorierung von PCE unter dem Einfluss eines konkurrierenden Elektronenakzeptors in
abiotischen oder biotischen Ansatzen mit 2 Gew.-% GG.

Verlauf der Reduktion von Sulfat (e) und Nitrat (¢) in Ansatzen mit 2 Vol.-% DMC und 2
Gew.-% GG sowie von Sulfat (o) und Nitrat (¢) in abiotischen Ansatzen mit 2 Gew.-% GG.
Co-Bilanz fiir Sdule A (oben) und B (unten).

C»-Bilanz fiir Sdule C (oben) und S&ule D (unten).

Nachweis von Dehalococcoides Sequencen mit Dehalococcoides spezifischen PCR Assay
mit den Primern DHC 728V und DHC1172R in Proben aus Saule B und D nach 137 Tagen
Laufzeit.

C»-Bilanz fiir Saule D fur die Laufzeit von 220 bis 270 Tagen.

Dechlorierung von PCE in S&ule D nach 270 Tagen Inkubation.

Nachweis von Dehalococcoides Sequencen mit Dehalococcoides spezifischen PCR Assay

mit den Primern DHC 728V und DHC1172R mit Proben aus S&ule C und D nach 270 Tagen
Laufzeit.

Maoglicher Einfluss von abiotischen und biologischen Prozessen in der Reaktiven Wand in
Rheine.

Dechlorierung von PCE durch die DMC bei einer wdchentlichen Zudosierung von ca. 20
mmol Methanol und 100 pl Hefeextrakt (links) sowie nach Substratumstellung und
Zudosierung von 5 mmol H, und 7,5 mmol Methanol wdchentlich (rechts).

Typisches Dechlorierungsmuster von PCE in abiotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG,
biotischen Anséatzen mit 2 Gew.-% GG bzw. H, (Zudosierung je nach Bedarf) nach 30tagiger
Inkubation.

Dechlorierungscharakteristik von PCE in Ansatzen mit GG und der DMC in Anwesenheit von
Sulfat

PCE-Dechlorierungscharakteristik in Ansatzen mit GG und der DMC in Anwesenheit von
Nitrat
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Anhang

TABELLENVERZEICHNIS

Tab. 2.1 Verwendung von Chlor in der Bundesrepublik Deutschland (Stand 1990), aus BLIEFERT, 1997)

Tab. 2.2  Ausgewahlte physikalische und chemische Eigenschaften von PCE und seinen Metaboliten

Tab. 2.3  Wasserstoff-Schwellenwert-Konzentration, freie Energie (AG°") und Redoxpotenziale (EQ") fiir
TEA-Prozesse mit H2 als Elektronendonator [aus LOFFLER et al., 1999]

Tab. 2.4  Reduktive Dechlorierung von PCE durch bakterielle Reinkulturen

Tab. 3.1 Entnahme von Eisenproben

Tab. 3.2  Zusammensetzung des Carbonatmediums mit Spurenelemente- und Vitaminzusatz [nach
ADRIAN, 1999]1

Tab. 3.3  Bezeichnungen, Positionen und Sequenzen der verwendeten Primer

Tab. 4.1 Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Kies-Gemisch aus der Reaktiven Wand
in Rheine bei einer Konzentration von 120 mg Sulfat/|

Tab. 4.2  Nachweis einer biologischen Sulfatreduktion im GG-Kies-Gemisch aus der Saule in Kiel bei
einer Konzentration von 115 mg Sulfat/l

Tab. 4.3  Nachweis der Nitratreduktion im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand in Rheine bei einer
Konzentration von ca. 60 mg Nitrat/I

Tab. 4.4  Nachweis der Nitratreduktion im GG-Kies-Gemisch der S&ule Kiel bei einer Konzentration
von ca. 50 mg Nitrat/I

Tab. 4.5 Nachweis der Acetatbildung im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand in Rheine unter
Zugabe von 4 mM BES.

Tab. 4.6  Nachweis der Acetatbildung im GG-Kies-Gemisch der S&ule in Kiel unter Zugabe von 4 mM
BES

Tab. 4.7  Nachweis der Methanbildung im GG-Kies-Gemisch der Reaktiven Wand in Rheine

Tab. 4.8  Nachweis der Methanbildung im GG-Kies-Gemisch der Saule in Kiel unter Zugabe von 50
mg/l Vancomycin

Tab. 4.9  Nachweis der PCE-Dechlorierung im GG-Kies-Gemisch der Saule in Kiel mit GG oder H2 als
Elektronendonator

Tab. 4.10 Nachweis der Besiedlungsfahigkeit von ES. Als Inokulum diente Desorbat des GG-Kies-
Gemisches aus den Saulen in Kiel.

Tab. 4.11 Nachweis der Besiedlung von gealtertem ES aus der Saule in Kiel

Tab. 4.12 Nachweis von Bakterien im Grundwasser mit GG als Elektronendonator

Tab. 4.13 Abgleich von Dehalococcoides 16S rDNA Sequenzen in der variablen Region 2. Die Klone V
und VI wurden aus der DMC gewonnen. Ein Punkt zeigt Sequenzibereinstimmungen mit der
Sequenz von D. ethenogenes Stamm 195. Die Erkennungsstelle von FauNDI ist zum
Vergleich angegeben.

Tab. 4.14 Darstellung der Acetatkonzentration sowie der pH-Werte nach 13, 41 und 48tagiger
Inkubation in Abh&ngigkeit vom Gehalt an GG

Tab. 5.1 Nachweis von 6kophysiologischen Gruppen

Tab. 5.2  Vergleich der Eisensorten Eisenschwamm und Graugusseisengranulat

Tab. 5.3  Vergleich der Zellzahlen (nach MPN-Verfahren) des Desorbates von dem GG-Kies-Gemisch
aus zeitlich versetzten Probenahmen (n.n.: nicht nachweisbar)

Tab. 5.4  Darstellung der Uibertragenen Elektronen in abiotischen Ansdtzen mit 2 Gew.-% GG und
Vancomyecin, Nitrat oder Sulfat sowie ohne weitere Zusatze.

Tab. 5.5 Zusammenfassung von Fe0—Reaktiven Wanden, bei denen Hinweise auf eine
mikrobiologische Besiedlung gefunden wurden (n.b.: nicht bestimmt).

Tab. 5.6  Ubertragene Elektronen in Ansétzen mit GG oder H2 als Elektronendonator. Nicht erfasst
wurden Elektronen, die fiir Acetogenese oder Produktion von Biomasse verbraucht wurden.

Tab. 5.7  Geochemische Daten von Grundwasser des Dover Testgeldnde und dem Anstrombereich der

Reaktiven Wand in Rheine (k. A.: keine Angaben)
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