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0 ,Executive Summary“

Der vorliegende Bericht untersucht den chemischen Abbau und/oder Aufbau von
organischen chemotoxischen Stoffen, die aufgrund von charakteristischen
Strukturmerkmalen sowie ihrer Eigenschaften und Wirkungen auf 9 Verbindungsklassen
verteilt wurden, wobei sich die Auswahl der organischen chemotoxischen Stoffe auch
nach der Haufigkeit ihrer praktischen Anwendung richtete. Diese 9 Verbindungsklassen
werden nachstehend genannt, ebenso eine Auswahl bekannter Vertreter der jeweiligen
Klasse (in Klammern):

1.) Alicyclische und aliphatische Verbindungen (Lindan, Aldrin)

2.) Halogenierte Benzole und Phenylderivate (Hexachlorbenzol, PCB’s)

3.) Halogenierte Derivate von Diphenylmethan (DDT)

4.) Anellierte Aromaten (Halogenierte Naphthaline, PAK’s)

5.) Halogenierte Phenole und Phenoxyverbindungen (Trichlorphenol, Diphenylether)
6.) Heterocyclische Verbindungen (PCDD, PCDF)

7.) Komplexbildner (EDTA, NTA, Oxalsaure, Citronensaure, Weinsaure),

8.)Tenside (Alkylsulfonate, Fettalkoholethoxilate, quaternare Ammoniumverbindungen),
9.) Halogenierte Triazine (Atrazin, Simazin).

Dieser Bericht geht von der Annahme aus, dass organische chemotoxische Stoffe in
radioaktiven Abfallen bzw. Versatzmaterialien enthalten sein konnten und untersucht
das Verhalten dieser Stoffe unter den Bedingungen eines Endlagers flr schwach- und
mittelradioaktive Abfalle. FUr hochradioaktive Abfalle (d.h. abgebrannte BE, hochaktive
verglaste Abfalle) ist keine Untersuchung des Abbauverhaltens erforderlich, weil darin
keine organischen chemotoxischen Stoffe vorkommen. Das Gesamtinventar pro
Wirtsgesteinformation setzt sich aus dem Basisinventar (Abfalle, Abfallbehalter,
Fixierungsmittel, Verfullmaterial) und dem Versatzmaterial zusammen. Das Inventar der
eingelagerten Stoffe stutzt sich auf die Angaben der Abfallverursacher/
Ablieferungspflichtigen, einer langjahrigen Betriebserfahrung in der Charakterisierung
radioaktiver Abfalle und/oder Kenntnis der zuganglichen Fachliteratur sowie dem
geplanten Verflll- und Verschliesskonzept fir die jeweilige Wirtsgesteinformation mit der
Verwendung von vorgesehenem Versatzmaterial (gesattigte NaCl-
Losung/Salzgrus/Salzbeton fur das salinare Wirtsgestein; Bentonit/PZ-Mortel fur die
nicht-salinaren Wirtsgesteine Kristallin, Ton, unter TonUberdeckung). Mit dem
Basisinventar und mit einigen Versatzmaterialien (z.B. Salzbeton) wird eine Vielzahl
chemischer Stoffe ins Endlager eingebracht, von denen die meisten Stoffe, wenn sie in
die Biosphare gelangen, 6kologisch kaum von Bedeutung sind, wahrend eine begrenzte
Zahl von Stoffen genauer zu betrachten ist, da diese 6kologisch relevant sind. Nach der
Einlagerung ist eine Ruckkehr chemotoxischer Stoffe aus radioaktiven Abfallen aus dem



Endlager in die Biosphare nur Uber eine Freisetzung der betreffenden Stoffe aus den
Abfallen und/oder Versatzmaterialien und deren Transport mittels wasseriger Losungen
als Transportmittel in die Biosphare moglich.

Modellhafte Annahmen gehen davon aus, dald die Bedingungen fir die im Endlager
eingeschlossenen Stoffe nach Verschluss langere Zeit stationar bleiben. Der
endlagerfahig konditionierte Abfall wurde mit Fixierungsmitteln wie Zement oder Bitumen
verfestigt. FUr das Szenario ,Freisetzung aus dem Endlager in die Biosphare“ wird im
Anschluss an die stationare Phase postuliert, dass im Fall des Wirtsgestein ,Salinar” in
den Kavernen noch vorhandene Hohlraume (Porenvolumina) sich mit Sole bzw. im Fall
der nicht-salinaren Wirtsgesteine (Kristallin, Ton, unter Tonuberdeckung) sich mit
zufliessendem Wasser auffullen und damit allmahlich die Elution der wasserloslichen
Stoffe und Reaktionsprodukte einsetzt, wobei die so entstehende wasserige bzw.
salzhaltige (gesattigte) Losung sich ausbreitet und nach Massgabe der Verdlinnung
uber oberflachennahe Grundwasser schliesslich in die Biosphare gelangt.

Der Bericht berucksichtigt den derzeitigen Kenntnisstand in bezug auf das
Langzeitverhalten chemotoxischer Stoffe unter den anzunehmenden physikalisch-
chemischen Bedingungen im Endlager. Entsprechend der unterstellten Tiefenlage der
Abfallgebinde im Endlager von 500 m betragt die Temperatur etwa 30°C, wahrend sich
aufgrund der grossen Massen an Zementstein/Zementmortel/Beton in den
Abfallgebinden ein pH-Wert von ca. 12 einstellt, vergleichbar dem pH-Wert in einer
gesattigten Calciumhydroxidldsung. Rechnet man fur das Wirtsgestein ,Salinar® nur mit
dem Zutritt von (gesattigter) NaCl-Losung in das vorhandene Resthohlraumvolumen, so
zeigt sich in Experimenten, dass der Gleichgewichts-pH-Wert von NaCl-Lésung und
Salzbeton bei pH 10,6 liegt. Die einsetzende Verdlinnung senkt den pH-Wert dann
immer weiter auf den pH-Wert des Wassers mit dem die Verdinnung erfolgt und letztlich
auf die pH-Werte von Grundwasser und entsprechend den Trinkwasserrichtlinien auf
den empfohlenen und gunstigen pH-Wert Bereich von 7,8 bis 8,5 flr Trinkwasser. Der
Anfangs-pH-Wert in einem Endlager passt sich sehr schnell dem dominierenden
Einfluss des verdunnenden Grundwassers an, dass bei Bedarf zusatzlich einer
Trinkwasseraufbereitung unterzogen wird. Fur den vorliegenden Bericht wird fur alle
Wirtsgesteine im Tiefenwasser bzw. Sole (Salinar) und Versatzmaterialien ein pH-Wert
von generell 8 angenommen.

Der Druck in den Gebinden entspricht den Verhaltnissen bei der Beflllung, sofern sich
durch chemische und/oder radiolytische Zersetzungsprozesse keine nennenswerten
Druckanderungen einstellen. Aus der Vergangenheit bekannt sind Druckanderungen
infolge Wasserstoffentwicklung in Abfallgebinden, die mit kompaktiertem Abfall beflllt
sind. Nur bei gleichzeitiger Anwesenheit von Wasser und wasserigen Elektrolyten kann
die Gasentwicklung einsetzen, wobei vorhandene chlorierte Kohlenwasserstoffe die



Reaktion fordern konnen. Durch Mineralisation der organischen Anteile im Abfall mittels
Verbrennung lasst sich die endzulagernde Menge an organischen Stoffen im
allgemeinen und chlorierten Kohlenwasserstoffen im besonderen bedeutend verringern.

An dieser Stelle sei noch erwahnt, dass die Anwesenheit von z.B. Aluminium, Zink und
Kupfer im Abfall sowie Eisen als Bestandteil des Abfallproduktes in Verbindung mit
einem Elektrolyten die Voraussetzungen fur galvanische Systeme schafft und damit
ebenfalls zur Bildung von Wasserstoff flihren kann. Bei zementierten aluminium- bzw.
zinkhaltigen Abfallen ist mit einer Reaktion zwischen dem Aluminium bzw. Zink und dem
Fixierungsmittel Zement zu rechnen, da sich unter Entwicklung von Wasserstoff
Aluminate bzw. Zinkate bilden.

Fur die Beurteilung der Umwandlungs- und Abbauvorgange vor Auflosung des
Abfallproduktes im Tiefenwasser sind die physikalisch-chemischen Bedingungen in den
Abfallgebinden selbst massgebend. Chemische Abbauvorgange der organischen Stoffe
konnen mit Hilfe kinetischer Daten beschrieben und das 2zu verschiedenen
Zeithorizonten verbleibende Inventar chemotoxischer Stoffe im Endlager prognostiziert
werden.

Die Untersuchungen Uber die chemische Abbaubarkeit organischer Verbindungen unter
den im Endlager herrschenden Bedingungen konzentrierten sich auf die Hydrolyse der
betreffenden Verbindung in neutraler, basischer bzw. saurer Losung sowie auf den
Stellenwert mdglicher Redox- und Kondensationsreaktionen sowie thermischer
Zerfallsreaktionen (Decarboxylierung). Aufgrund umfangreicher Literaturrecherchen liegt
eine beachtliche Fulle von Daten zur Hydrolysekinetik vor, mit Hilfe derer sich das
Verhalten fast aller betrachteten Verbindungen unter Endlagerbedingungen mit einiger
Sicherheit prognostizieren Iasst. Zwar existieren nicht immer experimentelle
Zahlenwerte bei 30°C, mit Hilfe von publizierten, aus Originaldaten berechenbaren oder
angenommenen mittleren Aktivierungsenergien kénnen jedoch Umrechnungen auf 30°C
vorgenommen werden (Arrhenius-Gleichung).

Darlber hinaus variieren die Reaktionsraten nicht nur in Abhangigkeit von der
Temperatur, sondern auch vom pH-Wert. Experimentell gewonnene Erkenntnisse
zeigen, dass die Reaktionsgeschwindigkeit im alkalischen Bereich mit der OH™- bzw. in
saurem Medium mit der H'-Konzentration linear zunimmt, wahrend die
Reaktionsgeschwindigkeit in neutralem Medium in den meisten Fallen einem
Minimalwert entspricht.

Die Auswertung der experimentellen Daten zeigt, dass unter Endlagerbedingungen die
Hydrolyse organischer (chemotoxischer) Stoffe inkl. thermischer Zerfallsreaktionen
infolge Decarboxylierung (z.B. von Carbonsauren) die dominierende Rolle bei den



Abbaureaktionen spielt, wahrend Kondensationsreaktionen zwar theoretisch moglich,
praktisch jedoch vernachlassigbar sind und Redoxreaktionen keine Rolle spielen.

Was die Bildung neuer Reaktionsprodukte aus moglichen Reaktionspartnern
organischer Verbindungen betrifft, so werden Kondensationsreaktionen aus praktischen
Grunden (bimolekulare Reaktionen, geringe Konzentration der an der Reaktion
beteiligten Verbindungen, sehr geringe Loslichkeit der Verbindungen) in  den
Abfallgebinden von untergeordneter Bedeutung sein.

Im Hinblick auf Redoxreaktionen zeigt sich, dass die fur eine Reduktion der
untersuchten Stoffe notwendigen Potentiale zwischen -1.2 und -2.8 Volt liegen, das
Potential im Zementmortel bzw. Bitumen jedoch -0.1 bis -0.3 Volt betragt und somit
keine Reduktion der organischen Stoffe in den endzulagernden Abfallgebinden zu
erwarten ist.

Ein Vergleich des strahlenchemischen mit dem chemischen Abbau von organischen
Verbindungen zeigt am Beispiel von EDTA, dass die kurzeste Halbwertszeit fur den
radiolytischen Abbau ca. 955’000 Jahre betragt (bei maximaler Gesamtdosis nach
20’000 Jahren in einem Abfallgebinde im Endlager), wahrend die Halbwertszeit fur den
hydrolytischen Abbau von EDTA unter Endlagerbedingungen (30°C, pH 9.4) auf 420°000
Jahre abgeschatzt wurde. Bedeutend schneller verlauft die Hydrolyse von Fe(lll)-EDTA
bei 30°C und pH = 9.3, wobei die Halbwertszeit zu ca. 1°300 Jahren abgeschétzt wird,
wahrend die Halbwertszeit der Hydrolyse des Na,-EDTA-Komplexes bei ebenfalls 30°C
aber pH = 4.6 nur noch ca. 1100 Jahre betragt.

Von den im Endlagerinventar vorkommenden Stoffen sind die Komplexbildner EDTA,
NTA, Citronensaure, Weinsaure, Oxalsaure und ihre jeweiligen Natrium-, Calcium-,
Magnesium- und Eisen-Salze von Interesse, da sie in nennenswerten Mengen
vorhanden sind. Die Halbwertszeit ihres hydrolytischen Abbaus unter den im Endlager
geltenden Bedingungen variiert in weiten Grenzen, so z.B. ca. 1’300 Jahre fur Fe(lll)-
EDTA (s.o0.), ca. 9100 Jahre fur Oxalsaure, jedoch ca. 420’000 Jahre fur EDTA,
wahrend NTA und die Ca- und Mg-Salze der EDTA unter Endlagerbedingungen als
praktisch stabil angesehen werden mussen.

Tenside (anionisch, kationisch, nichtionisch) kommen in nennenswerten Mengen im
Abfallinventar vor. Nichtionische Tenside (Derivate von Ethylendiaminpropylenoxid)
werden hydrolytisch unter Endlagerbedingungen in wenigen Tagen bis Wochen und
anionische Tenside (Alkylsulfonate) in wenigen Wochen bis Monaten hydrolytisch
abgebaut.



Abschliessend sei noch auf ein Verfahren der Grundwassersanierung mit metallischem
Eisen hingewiesen, wobei unerwiinschte Organohalogenide wie z.B. Trichlorethylen
rasch und vollstandig in situ abgebaut werden, wenn diese in Kontakt mit metallischem
Eisen kommen. Diese Abbaureaktion wird durch Eisen mit grossem
Oberflache/Volumenverhaltnis (Eisenspane) noch geférdert. Dabei wird das metallische
Eisen zur Fe*-Stufe oxidiert und die Organohalogenide zu gewdhnlichen, bakteriell
leicht abbaubaren Kohlenwasserstoffen reduziert. Im Grundwasser gelost wird
harmloses Eisenchlorid. Die Halbwertszeit dieses durch metallischen Eisens
katalysierten Abbaus von Organohalogeniden betragt z.B. ca. 5 Tage fur
Tetrachlorkohlenstoff, ca. 7 Tage fur Trichlorethylen und ca. 14 Tage fur
Tetrachlorethylen. Der Zusatz von Palladium zum Eisen ermdglicht den katalytischen
Abbau selbst schwer abzubauender Organohalogenide wie cis-1,2-Dichlorethylen
innerhalb weniger Stunden.

Generell qilt, dass die Toxizitdt von Abbau- und Umwandlungsprodukten
chemotoxischer organischer Stoffe gegenuber dem Ausgangsprodukt von Stufe zu Stufe
abnimmt.



1 Einleitung

Dieser Bericht untersucht den chemischen Abbau und/oder Aufbau von organischen
chemotoxischen Stoffen und geht von der Annahme aus, dass diese in radioaktiven
Abfallen enthalten sein kdnnten und dass diese Abfélle in einem Endlager fur schwach-
und mittelradioaktive Abfalle eingelagert werden. Ein Einfluss chemotoxischer Stoffe auf
die Biosphare ist nur Uber eine Freisetzung der betreffenden Stoffe und deren Transport
aus dem Endlager in die Biosphare mdglich. Das Endlager fir radioaktive Abfalle wird
modellhaft in verschiedenen Wirtsgesteinformationen unterstellt, wobei eine Einlagerung
der radioaktiven Abfalle in einer Teufe von etwa 500 m angenommen wird. Mit den
schwach- und mittelradioaktiven Abfallen wird eine Vielzahl von chemischen Stoffen
eingebracht, von denen viele, wenn sie in die Biosphare gelangen, dkologisch kaum von
Bedeutung sind. Andere sind jedoch toxisch und mussen daher gesondert betrachtet
werden. Weil bei der Entsorgung radioaktiver Abfalle der Schutz von Mensch und
Umwelt oberster Grundsatz ist, missen im Hinblick auf die Sicherheit eines
Endlagerbergwerks in  verschiedenen geologischen  Formationen in  der
Nachbetriebsphase auch die Langzeitauswirkungen eventueller Freisetzungen auf dem
Wasserpfad untersucht und bewertet werden. Nach § 34 Abs. 2 des Gesetzes zur
Ordnung des Wasserhaushalts (Wasserhaushaltsgesetz, WHG) durfen Stoffe nur so
gelagert oder abgelagert werden, dass eine schadliche Verunreinigung des
Grundwassers oder eine sonstige nachteilige Veranderung seiner Eigenschaften nicht
zu besorgen ist [1]. Dieser Besorgnisgrundsatz konkretisiert sich in der
Grundwasserverordnung [2], insbesondere in der Anlage, Liste | und Il. Hier werden in
qualitativer Weise diejenigen Stofffamilien und Stoffgruppen genannt, die zu einer
schadlichen Verunreinigung des Grundwassers oder einer sonstigen nachteiligen
Veranderung seiner Eigenschaften fuhren kénnen.

Modellhafte Annahmen gehen davon aus, dal3 die Bedingungen fur die im Endlager
eingeschlossenen Stoffe langere Zeit stationar bleiben. Entsprechend der unterstellten
Tiefenlage der Abfallgebinde im Endlager von 500 m betragt die Temperatur etwa 30°C,
wahrend sich aufgrund der grossen Mengen an Zementmortel/Beton in den
Abfallgebinden ein pH-Wert von ca. 12 einstellt, vergleichbar dem pH-Wert in einer
gesattigten Calciumhydroxidlosung. Im Gegensatz dazu wird im Tiefenwasser bzw. Sole
(Salinar) fuar alle Wirtsgesteine ein pH-Wert von einheitlich 8 angenommen. Die
endlagerfahig konditionierten Abfalle sind mit Fixierungsmitteln wie Zement oder
Bitumen verfestigt. Fur das Szenario ,Freisetzung aus dem Endlager in die Biosphare®
wird postuliert, dass in den Kavernen noch vorhandene Hohlraume sich mit Sole flllen
und damit allmahlich die Elution der wasserloslichen Stoffe und Reaktionsprodukte
einsetzt, wobei die so entstehende salzhaltige LOsung sich ausbreitet und nach
Massgabe der Verdiunnung Uber oberflachennahe Grundwasser schliesslich in die



Biosphare gelangt.

Das Inventar der eingelagerten Stoffe stutzt sich auf die Angaben der
Abfallverursacher/Ablieferungspflichtigen. Hingegen richtet sich die Auswahl der zu
untersuchenden Stoffe u.a. nach Kriterien wie Persistenz (d.h. Widerstand gegen Abbau
der eingelagerten Stoffe unter den Bedingungen des Endlagers) und deren
toxikologische Eigenschafen. Zum Vergleich werden auch in der Umwelt vorhandene
toxische Stoffe einbezogen und auf ihr Verhalten unter den anwendbaren
Endlagerbedingungen untersucht (z.B. Pestizide, Herbizide und Insektizide).

Es wurden 9 Verbindungsklassen mit typischen Eigenschaften zusammengefasst, wobei
die Zuordnung zu den jeweiligen Klassen aufgrund von Ahnlichkeiten der Struktur und
Wirkung erfolgte. Die Auswahl der chemotoxischen Stoffe richtete sich auch nach der
Haufigkeit der praktischen Anwendung.



2 Herkunft und Rahmenbedingungen der eingelagerten Stoffe

Bei den im Endlager eingelagerten schwach- bis mittelradioaktiven Abfallen handelt es
sich um:

- Abfélle aus Kernkraftwerken (K)

- Abfélle der Landessammelstellen (L)

- Abfalle von Forschungseinrichtungen (F)

- Abfalle aus der Stillegung von Kernkraftwerken (S)

- Abfalle aus der kerntechnischen Industrie (1)

- Abfalle aus sonstiger Herkunft kerntechnischer Aktivitaten (U)

- Abfélle aus der Wiederaufarbeitung abgebrannter Brennelemente (W).

Neben geringen Mengen an Radionukliden enthalten die endzulagernden Abfallgebinde
vor allem nichtradioaktive Materialien, in denen organische und anorganische
chemotoxische Verbindungen (inkl. Spurenverunreinigungen) enthalten sein kdnnen.
Eingelagert wurden feste unfixierte Abfalle wie Filter, Harze, verschlossene
Strahlenquellen, Anlagekomponenten und feste Eindampfrickstande. Dazu kamen
Abfalle in 200-I-Fassern, welche zum Teil mit Zement, Bitumen oder
Harnstoffformaldehydharz (HFH) fixiert wurden.

Teilweise wurden auch flussige Eindampfkonzentrate eingelagert, die in-situ mit
ebenfalls eingebrachter Braunkohlefilterasche (BFA) verfestigt wurden. Diese
Eindampfkonzentrate enthielten in erster Linie Borsaure/Borate, Nitrate, Phosphate,
Metallhydroxide und in geringerem Masse Komplexbildner wie z.B. Citrate, Na3-NTA
sowie Eisensalze der EDTA, allerdings in sehr geringen Mengen.

Mengenmaldig uberwiegt Braunkohlefilterasche als Verfullmaterial fur Hohlraume und
als Fixiermaterial fur flussige Abfalle, gefolgt von den (z.T. mit Zement verfestigten)
Abfallprodukten sowie den Abfallbehaltern (Stahl und Beton).

Nach Ende der Betriebsphase wird das Endlager verschlossen. Danach bleiben die
Lagerbedingungen fur einen langeren Zeitraum stationar. Angenommen wird, dass sich
danach das Endlager mit Tiefenwassern auffullt und dabei das eingelagerte Inventar an
radioaktiven  Stoffen  sowie = chemotoxischen  Verbindungen und  deren
Umwandlungsprodukte partiell in Losung gehen. Aufgrund der grossen Mengen an
Zement wird sich ein pH-Wert von ca. 12 einstellen, entsprechend dem pH-Wert einer
gesattigten Ca(OH),-Losung.



Fur die Beurteilung der Umwandlungs- und Abbauvorgange sind jedoch die
physikalisch-chemischen Bedingungen in den Abfallgebinden selbst mal3gebend, d. h.
also vor der Aufldsung des Abfallprodukts im Tiefenwasser. Mittels kinetischer Daten
konnen chemische Abbauvorgange der organischen Stoffe beschrieben und das zu
verschiedenen Zeithorizonten verbleibende ”"Inventar” an chemotoxischen Stoffen im
Endlager geschatzt werden.

Die in den Gebinden herrschenden physikalischen Bedingungen sind vor dem Zutritt
wasseriger Losungen wie folgt angenommen:

Die Temperatur betragt 30°C entsprechend der Tiefenlage der Abfallgebinde im
Endlager. Der Druck in den Gebinden entspricht den Verhaltnissen bei der Beflllung,
sofern sich durch chemische und/oder radiolytische Zersetzungsprozesse keine
Druckanderungen einstellen.
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3 Chemotoxische Verbindungen im Endlager

Von verschiedenen chemotoxischen organischen Substanzen, die als Pestizide,
Herbizide und Insektizide gebraucht wurden, ist heute bekannt, dal} sie sich in der Natur
akkumuliert haben und sich deshalb in oberflachennahen Grundwassern, im
Trinkwasser und in der Nahrungskette befinden konnen. In kerntechnischen Anlagen
konnen als Quelle organischer chemotoxischer Stoffe waschaktive Substanzen dienen,
wie sie z.B. zur Reinigung und Dekontamination von Oberflachen, in den
Aktivwaschereien und zur Korperreinigung in den Garderoben von Kernkraftwerken
benutzt werden. Deshalb werden diese Stoffe bei der Abschatzung des chemotoxischen
Inventars organischer Stoffe mitbertcksichtigt.

Nachstehend ist, in neun Verbindungsklassen unterteilt, eine Aufstellung jener
chemischen Verbindungen wiedergegeben, die in dieser Studie untersucht wurden.

Aufnahme in diese Liste fanden Substanzen, welche gleichzeitig

- persistent und hochtoxisch fur den Menschen oder fur andere lebende Organismen

- kanzerogen bzw. teratogen sind,

und fur die aufgrund dieser Eigenschaften in der Vergangenheit bereits Vorschriften
erlassen worden sind.

Als Grundlage zur Erstellung der Liste dienten folgende Unterlagen:

- Liste des "International Register of Potentially Toxic Chemicals” (IRPTC) uber
,,Products whose consumption and/ or sale have been banned, withdrawn, severely
restricted or not approved by governments”

- Arbeitsliste des "International Program on Chemical Safety” (IPCS)

- Landerarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA) ,Empfehlungen fur die Erkundung,
Bewertung und Behandlung von Grundwasserschaden® Stand: Oktober 1993

-  LAWA-Arbeitsgruppe ‘Grundwasserschutz bei Abfallverwertung und Produkteinsatz’
~Aktualisierte Prufwerte der LAWA-Empfehlungen fur die Erkundung, Bewertung und
Behandlung von Grundwasserschaden Stand: 02. Dezember 1996

- Eignung von Oberflachenwasser als Rohstoff fur die Trinkwasserversorgung DVGW-
Regelwerk, Arbeitsblatt W 151, Juli 1975

- Eignung von Fliessgewassern fur die Trinkwasserversorgung DVGW-Regelwerk,
Technische Mitteilung, Merkblatt W 251, Stand August 1996

- Ubereinkommen (iber die Verhitung der Meeresverschmutzung durch das
Versenken von Abfallen und anderen Stoffen
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Klarschlammverordnung vom 25. Juni 1982, Bundesgesetzblatt, Jahrgang 1982, Teil
l, S. 734-736

Liste der kanzerogenen Stoffe der "International Agency for Research on Cancer”
(IARC)

Erklarung der Minister der dritten internationalen Nordseeschutz-Konferenz, Den
Haag, 8. Marz 1990

Bekanntmachung der Neufassung der Trinkwasserverordnung vom 5. Dezember
1990, Bundesgesetzblatt, Jahrgang 1990, Teil 1 und der Novellierung der
Trinkwasserverordnung vom 21. Mai 2001

World Health Organization ,Guidelines for Drinking-Water Quality, Vol. 1:
Recommendations® WHO-Publications, Geneva (1984 + 1993/1998)
Abfallbestimmungs-Verordnung — AbfBestV vom 03.04.1990

Abfallgesetz — AbfG vom 27.08.1986 (Gesetz zur Vermeidung und Entsorgung von
Abfallen)

Einschlagige Literatur zur Okologie

Die Zuordnung zu den jeweiligen Klassen erfolgte aufgrund von Ahnlichkeiten der
Verbindungen bezuglich Struktur und Eigenschaften.

Tabelle 3.1: Liste bekannter chemotoxischer organischer Stoffe in 9 Verbindungsklassen

Klasse 1 ALICYCLISCHE UND ALIPHATISCHE VERBINDUNGEN

v-Hexachlorcyclohexan (Lindan)
Aldrin

Chlordan

Dieldrin

Endrin

Heptachlor

Heptachlor-Epoxid

Telodrin

Stroban

Toxaphen

Mirex

Kelevan

Kepone

Halogenierte Kohlenwasserstoffe (Paraffine)
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Klasse 2 HALOGENIERTE BENZOLE UND PHENYLDERIVATE

Hexachlorbenzol

Chlorierte Benzole
Polychlorierte Biphenyle (PCB's)
Andere halogenierte Biphenyle
Halogenierte Terphenyle

Klasse 3 HALOGENIERTE DERIVATE VON DIPHENYLMETHAN

DDT

seine Abbauprodukte DDE und DDD
Methoxychlor

Dicofol

Perthane

Klasse 4 ANELLIERTE AROMATEN
Halogenierte Naphthaline
Polykondensierte aromatische Kohlenwasserstoffe
(PAK's mit 4 und mehr Ringen)
Klasse 5 HALOGENIERTE PHENOLE UND PHENOXYVERBINDUNGEN
Pentachlorphenol
Tetrachlorphenol
Trichlorphenol
Halogenierte Diphenylether

Klasse 6 HETEROCYCLISCHE VERBINDUNGEN

Halogenierte Dibenzodioxine (TCDD)
Halogenierte Dibenzofurane (TCDF)

Klasse 7 KOMPLEXBILDNER
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EDTA

NTA
Citronensaure
Weinsaure
Harnstoff

Klasse 8 TENSIDE

Fettaminethoxylat (C1g - C18, Oelsauretyp)
Fettalkoholethoxylat (Cqg - C18, Oelsauretyp)

Alkylsulfonat

Alkylphenolpolyglykolether
Diethylenglykolmonobutylether
Ethylendiaminpropylenoxid (Blockpolymerisat)
Quaternare Ammoniumverbindungen

Klasse 9 HALOGENIERTE TRIAZINE

Atrazin
Simazin

Neben den moglicherweise auftretenden organischen chemotoxischen Stoffen gibt es
noch eine Reihe von anorganischen Stoffen und Verbindungen, die chemotoxisch sind
und an anderer Stelle berucksichtigt werden. Zwecks Vollstandigkeit der Darstellung gibt
Tab. 3.2 einen Uberblick Uber die Liste der anorganischen chemotoxischen Stoffe.

Hinsichtlich der Herkunft der anorganischen chemotoxischen Stoffe sei angemerkt, dal
z.B. Blei als Abfall und als Material zur Abschirmung ionisierender Strahlung anfallt.
Cadmium liegt entweder als Metall oder als Legierungselement, in Absorberblechen und
—folien, in Schrauben oder in Akkumulatoren vor. Silber findet sich als Versilberung von
Kabeln oder ebenfalls wie Cadmium als Legierungselement. Chrom wird als
Legierungselement in Edelstahlen benutzt oder findet sich als Chromat in Zementstein.
Ausserdem finden sich noch Nickel, Beryllium, Kobalt oder Antimon als
Legierungsbestandteile oder als Verunreinigungen in metallischen Werkstoffen im
radioaktiven Abfall.
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Tabelle 3.2: Liste bekannter anorganischer chemotoxischer Stoffe

Antimon und Antimonverbindungen
Arsen und Arsenverbindungen

Asbest

Barium und Bariumverbindungen
Beryllium und Berylliumverbindungen
Bismut und Bismutverbindungen

Blei und Bleiverbindungen

Bor und Borverbindungen

Cadmium und Cadmiumverbindungen
Chrom und Chromverbindungen
Cyanide

Kobalt und Kobaltverbindungen
Kupfer und Kupferverbindungen
Molybdan und Molybdanverbindungen
Nickel und Nickelverbindungen
Quecksilber und Quecksilberverbindungen
Selen und Selenverbindungen

Silber und Silberverbindungen

Tellur und Tellurverbindungen
Thallium und Thalliumverbindungen
Titan und Titanverbindungen

Uran und Uranverbindungen
Vanadium und Vanadiumverbindungen
Zink und Zinkverbindungen

Zinn und Zinnverbindungen

Es mul} an dieser Stelle betont werden, dal} die vorliegende Auswahl von Verbindungen
keineswegs aufgrund von verfugbaren Angaben der  Abfallverursacher/
Ablieferungspflichtigen zusammengestellt ist. Mit dieser Liste wird eine Beurtei-
lungsgrundlage geschaffen fur den Fall, dal} die eine oder andere Verbindung in
feststellbarer Menge im Abfall enthalten ist oder sein konnte.
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4 Chemische Abbaureaktionen

Den im Kapitel 2 definierten chemisch-physikalischen Bedingungen im Endlager fur
schwach- bis mittelradioaktive Abfalle bzw. in den zur Einlagerung gelangenden
Abfallgebinden entsprechend werden im vorliegenden Bericht nachfolgende
Reaktionstypen als relevant zur Beantwortung der Stabilitatsfrage von chemotoxischen
Stoffen beurteilt:

- Hydrolyse in neutraler oder alkalischer Losung
- Redoxreaktionen

Bei Hydrolysereaktionen wird eine Bindung mit Hilfe von Wasser gespalten:
A-B + H20 ----> A-H + B-OH.

Redoxreaktionen sind mit einer Abgabe und Aufnahme von Elektronen verbunden. Bei
der Abgabe von Elektronen spricht man von Oxidation, die Aufnahme von Elektronen
entspricht einer Reduktion.

In den Kapiteln 5 und 6 sind die aus der Literatur erhaltlichen Kinetikdaten von
Hydrolysereaktionen zusammengestellt. In Kapitel 5 sind am Ende jedes Unterkapitels
die verfugbaren Daten und die auf Endlagerbedingungen umgerechneten Reak-
tionsraten tabellarisch wiedergegeben. Kapitel 6 enthalt sodann eine Ubersicht iber die
Verbindungsklassen sowie eine tabellarische Aufteilung der
Verbindungsklassenvertreter in drei Stabilitdtskategorien, welche die Beurteilung der
Stabilitat der Verbindungen erleichtern soll. In Kapitel 7 werden fur verschiedene
Verbindungen experimentell bestimmte Redoxpotentiale prasentiert. Mittels dieser
Zahlenwerte kann zumindest beurteilt werden, ob Reduktionsreaktionen ablaufen
konnen, wenngleich kinetische Daten nicht verfugbar sind. Zur Frage der Beeinflussung
von Reaktionsraten als Folge des Vorliegens von chemischen Reaktionsgemischen in
den Abfallgebinden wird in Kapitel 8 qualitativ Stellung genommen. Auf das von
Lammertz und Kroth [3] beschriebene Phanomen der Wasserstoffbildung ("Blahfasser”)
in Abfallgebinden, die mit Presslingen gefullt sind, wird in Kapitel 9 eingegangen.
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5 Hydrolysereaktionen

In diesem Kapitel sind die aus der Fachliteratur gewonnenen Erkenntnisse zum
hydrolytischen Abbauverhalten der Verbindungen gemald Kapitel 3 zusammengestellt.
Die Suche nach geeigneten Hydrolysedaten erwies sich als sehr aufwendig und
zeitraubend, es wurde sehr rasch klar, dal} ein die hydrolytischen Abbauraten samtlicher
Verbindungen umfassendes Nachschlagewerk nicht existiert. In einer Vielzahl von
Studien sind jedoch eine grosse Zahl der fur diese Arbeit interessierenden
Verbindungen oder Verbindungsklassen bearbeitet, wenn auch selten bei den fur diesen
Bericht benotigten Temperaturbedingungen.

Zwei Studien, namlich diejenige von Eichelberger und Lichtenberg [4] sowie jene von
Ellington et al. [5] stellen die bislang umfassendsten Grundlagen dar, die auf dem Gebiet
der Hydrolyse von halogenierten organischen Pestiziden verfugbar sind.

Eichelberger und Lichtenberg [4] haben nachfolgende Verbindungen auf ihre Stabilitat in
Flusswasser untersucht: Lindan, Heptachlor, Heptachlor-Epoxid, Aldrin, Telodrin,
Endosulfan, Dieldrin, DDT (techn.), DDE, DDD, Chlordan (techn.) und Endrin. Funf
dieser zwolf Verbindungen, namlich Heptachlor, Telodrin, Endosulfan, Aldrin und
Chlordan erfuhren innerhalb der Untersuchungszeit von acht Wochen eine chemische
Veranderung. Bei den ubrigen Verbindungen war im selben Zeitraum kein merklicher
Abbau nachweisbar. Die Autoren [4] halten fest, dal} fur die untersuchten Verbindungen
in destilliertem Wasser ahnliche Reaktionsmechanismen und -raten beobachtet werden
wie in Flusswasser. Dies lasst den Schluss zu, da® fur den Abbau dieser Stoffe eher
chemische Umwandlungen (Hydrolyse) als biologische Zersetzung verantwortlich sind.

Ellington et al. [5] haben das hydrolytische Abbauverhalten folgender fir die vorliegende
Studie relevanten Verbindungen in einem Temperaturbereich von 20 bis 85°C in
saurem, neutralem und alkalischen Medium untersucht: Lindan, Dieldrin, Aldrin,
Endosulfan, Toxaphen und Chlordan. Ausserdem haben dieselben Autoren [5] auf der
Basis ihrer Experimente den verschiedenen Temperaturen und pH-Bedingungen ent-
sprechende Aktivierungsenergien berechnet. Mittels dieser Aktivierungsenergien haben
sie die gemessenen Reaktionsraten auf Standardbedingungen (25°C, pH = 7)
extrapoliert. Diese Werte sind in den Tabellen der nachfolgenden Kapitel zum besseren
Verstandnis des Temperatureinflusses auf die Hydrolysereaktion zusatzlich beigefugt.
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5.1 Physikalische Bedeutung der tabellierten Konstanten

Die Reaktionsgeschwindigkeit r einer chemischen Reaktion kann mathematisch
folgendermalen formuliert werden:

r = -dA/dt = K[A]"[B]".

Dabei entspricht die Summe der Exponenten m und n der Reaktionsordnung, mit
welcher die Konzentrationen der Reaktionspartner A und B in die Gleichung der
Reaktionsgeschwindigkeit eingehen. Bei der Hydrolyse setzt sich die Geschwindig-
keitskonstante k einer Reaktion haufig zusammen aus einer Linearkombination von
verschiedenen Konstanten:

kot = kor [OHT + kn + kn [H']
Dabei bedeuten:

ktot = Totale Geschwindigkeitskonstante in s’

kn = Neutrale Geschwindigkeitskonstante in s’

kon = Geschwindigkeitskonstante der basenkatalysierten Hydrolyse in I-mol's™
ky = Geschwindigkeitskonstante der saurekatalysierten Hydrolyse in I'mol”'s™

Die pH-Abhangigkeit von kror beruht auf der experimentell gewonnenen Erkenntnis, dal®
gemall untenstehender Abbildung 5.1. haufig eine lineare Zunahme der Reak-
tionsgeschwindigkeit im alkalischen Bereich mit der OH™- bzw. in saurem Medium mit
der H*-Konzentration beobachtet wird.
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Abbildung 5.1: Schematische Darstellung von log ktot als Funktion des pH-Wertes

log kot = log ki - pH log ktoT = log kowKw + pH

/ \

log kot

log ktoT= log kn

..._pH_...

Dies wiederum ist ein Hinweis daflir, da® bei der Hydrolyse einer Verbindung je nach
pH-Verhaltnissen verschiedene Reaktionsmechanismen dominant sein kdnnen.

Den in der Einleitung definierten Bedingungen im Endlager entsprechend werden
nachfolgend nur Angaben zur Hydrolyse im neutralen und basischen Bereich gemacht.
Dabei sind in den verschiedenen Tabellen meist totale Hydrolysekonstanten kot bei
den entsprechenden pH- und Temperaturbedingungen aufgefuhrt. Wenn bekannt, sind
auch ky oder koy beigefligt.

Die nachfolgend wiedergegebenen Geschwindigkeitskonstanten besitzen Glltigkeit
unter folgenden Annahmen:

1) Das sich im Fixierungsmittel befindende Porenwasser verhalt sich wie eine
homogene wasserige Phase.

2) Der makroskopisch bestimmbare pH entspricht auch dem mikroskopischen pH, d.h.
lokale pH-Unterschiede werden als vernachlassigbar angenommen.

3) Aus den Metallwanden oder Verfestigungsmatrizen der Gebinde stammende Metall-
oxide wirken nicht katalytisch fur die Hydrolyse der organischen Verbindungen.
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4) Die Diffusion der organischen Reaktanden durch die Phasengrenze ,,organisch/
wasserig", d.h. der Ldsungsvorgang von wenig wasserloslichen Verbindungen
verlauft viel rascher als die Reaktion selbst (keine Transportlimitierung).

Diese Annahmen mussen gewahrleistet sein, damit die unter Laborbedingungen er-
mittelten Abbauraten zur Beurteilung des Verhaltens der organischen Verbindungen im
Endlager verwendet werden konnen. Die getroffenen Annahmen sind durchaus zulassig,
obwohl beispielsweise eine Abweichung im Punkt 4 zu einer Reaktionsverlangsamung,
eine solche im Punkt 3 zu einer starken Beschleunigung der Abbauraten fuhren mufte.

5.2 Umrechnung von Geschwindigkeitskonstanten auf andere
Temperaturen (Arrhenius)

Zur Ermittlung der erforderlichen Basisdaten wurden umfangreiche Literaturrecherchen
durchgefuhrt. Als Ergebnis bleibt festzuhalten, dafd in den wenigsten Fallen geeignete
Daten zur Hydrolysekinetik fur die hier interessierenden Bedingungen im Endlager
gefunden werden konnten. Daher missen gemessene Geschwindigkeitskonstanten auf
andere Temperaturbereiche umgerechnet werden. Diese Umrechnung erfolgt auf der
Basis der Gleichung von Arrhenius, wobei den Aktivierungsenergien (Ea), wenn sie nicht
aus publizierten Experimentaldaten hervorgehen, ein mittlerer Wert von 100 kJ/mol
zugrunde gelegt wird. Dieser Wert ging einerseits aufgrund von publizierten,
andererseits von in dieser Studie berechneten Aktivierungsenergien als ein typischer
Mittelwert flr halogenierte organische Verbindungen hervor.

Eine ganze Anzahl von Aktivierungsenergien konnte aufgrund von Angaben in einer
oder mehreren Publikationen Uber Experimente bei verschiedenen Temperaturen
berechnet werden. Da Uber die Zuverlassigkeit der auf diese Weise ermittelten
Aktivierungsenergien eine gewisse Unsicherheit besteht, d.h. Fehlerbereiche nicht
angegeben werden kdnnen, sind solche Werte gréssenordnungsmassig bestimmt und
auf 10 kd/mol genau auf- oder abgerundet wiedergegeben. Publizierte Aktivierungs-
energien sind unverandert Ubernommen und mit der entsprechenden Literaturangabe
versehen.

Arrhenius-Gleichung: k = A exp (-E4/RT)

oder  k,/k, = exp (Eo/R (1/T2- 1/T4))
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Dabei bedeuten:

E. = Aktivierungsenergie (kJ/mol)
= praexponentieller Arrheniusfaktor
Ki =k bei Temperatur T, (T4 in Kelvin)
K, =k bei Temperatur T, (T2 in Kelvin)

R = 8.314 J/mol-K = universelle Gaskonstante

Die Geschwindigkeitskonstanten konnen zum besseren Verstandnis auch als Halb-
wertszeiten ty,; fur den hydrolytischen Abbau einer Verbindung dargestellt werden:

Halbwertszeit: t12 = In2/k = 0.693/k (Reaktion 1. Ordnung bzw.
Pseudo 1. Ordnung)

Als Beispiele sind nachfolgend fur drei Geschwindigkeitskonstanten k die zugehdrigen
Halbwertszeiten fur die Reaktion einer Verbindung berechnet:

k=1E-02s"-->t , =ca. 1 Minute

k =1E-06 s> t;,, = ca. 8 Tage
k=1E-10 s >ty = ca. 220 Jahre

Eine Halbwertszeit tq, ist definiert als der Zeitraum, innerhalb dessen 50% einer
Verbindung reagiert haben.

In den nachfolgenden Kapiteln 5.3. bis 5.10. sind die aus der Literatur gewonnenen
Erkenntnisse bezuglich des hydrolytischen Abbauverhaltens chemotoxischer Verbin-
dungen, geordnet nach den in Kapitel 3 aufgefuhrten Verbindungsklassen,
zusammengefasst und die publizierten sowie auf Endlagerbedingungen umgerechneten
Abbauraten tabellarisch aufgefuhrt.
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5.3 Alicyclische und aliphatische Verbindungen

5.3.1 Hexachlorcyclohexan (Lindan)

Die Hydrolysereaktion von Lindan entspricht einer basenkatalysierten nucleophilen
Substitution der Art:

OH + R-C-X ---->R-C-OH + X

Die Abbauraten folgen einer Kinetik erster Ordnung. Die Hydrolyse von Lindan lauft
dabei in basischem Milieu um einige Grossenordnungen rascher ab als in saurem
Medium, was dadurch erklart wird, dal} der Abbau von Lindan in Wasser besser durch
Hydroxid- als durch Wasserstoffionen katalysiert wird [6].

In derselben Arbeit [6] wird der hydrolytische Abbau von Lindan in naturlichen
Gewassern mit der Hydrolyse in destillietem Wasser verglichen. Bei vergleichbarem pH
sind die hydrolytischen Abbaugeschwindigkeiten in beiden ,,Losungen" nicht wesentlich
verschieden.

Abbildung 5.2: Gemessene Hydrolysekonstanten von Lindan vs. pH in Wasser bei
naturlichen Umweltbedingungen
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Nach einem Hinweis der Biologischen Bundesanstalt fur Land- und Forstwirtschaft in
Braunschweig [7] betragt die Abbaugeschwindigkeit fur die Hydrolyse von Lindan bei pH
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= 9 kror = ca. 4E-06 s™'. Diese Angabe deckt sich recht gut mit den in [6] ermittelten
Werten.

In der Studie von Ellington et al. [5] sind Hydrolyseraten fur die basenkatalysierte
Reaktion von Lindan bei den Temperaturen 23°C und 46°C bei einem pH von 11.6 bzw.
10.98 aufgefuhrt. Der hydrolytische Abbau erfolgt unter diesen Bedingungen auch bei
tiefen Temperaturen relativ rasch. Die Halbwertszeit bei 23°C betragt 1.15 Stunden; bei
46°C ist eine Halbwertszeit von 9.6 Minuten angegeben. Die neutrale
Geschwindigkeitskonstante bei 65°C und pH = 7.24 ist ebenfalls publiziert; die daraus
berechnete Halbwertszeit betragt 2.4 Tage (vgl. Tab. 5.1.).

Fir die Reaktion in neutraler Losung konnte eine Aktivierungsenergie von 90 kJ/mol
berechnet werden, fur die basenkatalysierten Reaktionen ist eine solche von 63.2+2.1

kd/mol publiziert [5].

Tabelle 5.1: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von

Lindan_
EDUKTE |PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
Lindan Trichlorbenzol Wasser 25 |21E-07 5 [6]
Pentachlorcyclohexen
25 |4.4E-08 7 [6]
25 |3.3E-08 7 [5]
30 |8.0E-08(") |7
65 |3.3E-06 7.2 |[5]
23  [4.8E-07 9 [5]
25 [2.1E-06 9 [6]
46 | 3.0E-06 9 [5]
23  |1.7E-04 11.6 |[5]
30 |3.07E-04 (*) [11.6
23  |4.8E-02 14 [5]
Lindan Trichlorbenzol Wasser 20 |8.0E-08 7 [7]
Pentachlorcyclohexen
Trichlortrihydroxycyclohexan
20 [4.0E-06 9 [7]

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
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berechnet, wobei fur die Reaktion in neutraler Losung eine Aktivierungsenergie von
E. = 90 kJ/mol, fur die basenkatalysierte eine solche von 63.2 + 2.1 kJ/mol
verwendet wurde [5].

5.3.2 Dieldrin

Uber den hydrolytischen Abbau von Dieldrin existiert die Studie von Ellington et al. [5].
Die Hydrolyseraten wurden bei 70°C sowohl in neutralem als auch in alkalischem
Medium ermittelt. Die durchschnittlichen Halbwertszeiten betragen 28 Tage bei pH = 7.2
sowie 32 Tage bei pH = 10.4. Die auf 25°C und pH = 7 umgerechnete Halbwertszeit
wird mit 10.5 Jahren angegeben. Mit Hilfe der aus den Experimentaldaten ermittelten
Aktivierungsenergie von 100 kJ/mol konnte die Halbwertszeit fur den hydrolytischen
Abbau von Dieldrin bei 30°C und pH = 7 berechnet werden. Diese betragt 5.61 Jahre.

Uber den Abbaumechanismus sowie liber mogliche Produkte existieren keine Angaben.

Tabelle 5.2: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von

Dieldrin
EDUKTE |PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
Dieldrin Keine Angaben Wasser 25 |2.1E-09 7 [5]
69.5 |3.8E-07 7.2 |[9]
30 [3.92E-09 (*) |7
69.5 |2.8E-07 10.4 |[5]

30 [2.8E-09(*) [104

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung kq/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion in neutraler und in basischer Losung eine
Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol verwendet wurde.

Zusatzlich zu den Angaben von Ellington et al. [5] existiert die Studie von Eichelberger
und Lichtenberg [4], in welcher das hydrolytische Abbauverhalten in Flusswasser sowie
in destillietem Wasser bei 25°C. beschrieben wird. Diese Untersuchung ergab, dafl
nach acht Wochen noch praktisch 100% der Verbindung vorhanden war. Fur einen
abgeschatzten Fehlerbereich des Experimentes von + 2.5% [4] wurde eine
Halbwertszeit der Hydrolyse von Dieldrin in destilliertem Wasser bei 25°C und pH =7
von mindestens vier Jahren ermittelt.
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5.3.3 Aldrin

Uber die Hydrolyse von Aldrin in wasseriger Losung existieren praktisch keine Angaben.
Lediglich in der Studie von Ellington et al. (5] konnten Werte fur den hydrolytischen
Abbau gefunden werden, welche eine gewisse Streuung aufweisen. So schwanken die
Halbwertszeiten bei 70°C in einem pH-Bereich von 10 bis 11 zwischen 2.5 und 16.8
Tagen. Bei einem Uber alle Experimente gemittelten pH von 10.45 betragt die
durchschnittliche Halbwertszeit 8.8 Tage, bei pH = 7.1 3.8 Tage. Die auf 25°C
umgerechnete Halbwertszeit wird mit 760 Tagen angegeben. Fur Reaktionen in
neutralem Medium betragt die Aktivierungsenergie 100 kJ/mol. Die auf 30°C umge-
rechnete Halbwertszeit fur den hydrolytischen Abbau von Aldrin ergibt bei pH = 7 einen
Wert von 1.01 Jahren. Uber den Abbaumechanismus sowie mdgliche Produkte ist nichts
bekannt.

Tabelle 5.3: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von

Aldrin
EDUKTE |PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
Aldrin Keine Angaben Wasser 25 1.1E-08 7 [5]
70.3 |2.3E-06 71 |[9]
30 [3.9E-09(%) |7
70.3 |1.3E-06 10.5 |[5]

30 |2.8E-09(*) [105

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung kq/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion in neutraler und in basischer Losung eine
Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol verwendet wurde.

5.3.4 Heptachlor

Verschiedene Studien haben den Nachweis erbracht, daf3 die Hydrolyse von Heptachlor
eine schnelle Reaktion ist [8], [9], [10]. Die Halbwertszeiten in neutralem Milieu bei
Raumtemperatur betragen ein bis drei Tage. Als Hauptprodukt der Hydrolyse konnte 1 -
Hydroxychlordan identifiziert werden.
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Gemal einer experimentellen Untersuchung von Demayo [8] betragt die Geschwin-
digkeit der Hydrolyse von Heptachlor bei 30°C in ungepuffertem destilliertem Wasser bei
pH = 7 kror = 8.3E-06 s, was einer Halbwertszeit von 23.1 Stunden entspricht. Diese
Werte stimmen gut mit den Beobachtungen von Bevenue und Yeo [9] Uberein, welche
berichten, da® Heptachlor in wasseriger LOosung bei 22 bis 25°C innerhalb von 24
Stunden merklich abgebaut und nach 14 Tagen fast vollstandig hydrolysiert wird.

Uber eine pH-Abhangigkeit der Hydrolyserate von Heptachlor ist nichts bekannt; es
scheint, dal} wie bei den halogenierten Allylen eine solche nicht existiert [10].

Tabelle 5.4: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von
Heptachlor gemal [8]

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s'] |pH |LITERATUR
Heptachlor | 1-Hydroxychlordan | Wasser 30 [8.3E-06 [7 [8]

5.3.5 Heptachlor-Epoxid

Die Studie von Eichelberger und Lichtenberg [4,10] halt fest, da® Heptachlor-Epoxid
sowohl in Flusswasser wie auch in destilliertem Wasser bei 25°C und pH = 7 auch nach
drei Wochen nicht abgebaut wird. Flr einen geschatzten Fehlerbereich des Ex-
perimentes von * 2.5% [4] wurde bei den oben genannten Bedingungen eine Halbwerts-
zeit der Hydrolyse von Heptachlor-Epoxid in destilliertem Wasser von mindestens vier
Jahren ermittelt.

5.3.6 Endosulfan

In der Studie von Ellington et al. [5] wurde fur die Hydrolyse der beiden Isomere von
Endosulfan in neutralem Milieu bei Temperaturen um 70°C Halbwertszeiten im Bereich
von 1 bis 4.5 Stunden bestimmt. In alkalischem Milieu bei einer Temperatur von 38°C
liegen diese im Bereich von 0.5 bis 2 Stunden.

Mit den Angaben von Ellington et al. [5] sowie von Greve und Wit [11] konnte die Akti-
vierungsenergie von Endosulfan fur die Reaktion in neutralem Medium ermittelt werden.
Fir beide Isomere betragt sie 110 kd/mol. Die Umrechnung auf 30°C bei pH = 7 ergibt
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Halbwertszeiten fur die Hydrolyse von Endosulfan im Bereich von 9.5 Tagen. Die der
Studie [5] entnommenen und in Tabelle 5.5. aufgefuhrten Daten sind Durchschnittswerte
aus mehreren Versuchen.

Gemal den Studien von Martens [12] sowie von Greve und Wit [11] betragt die Halb-
wertszeit der Hydrolyse von Endosulfan im Flusswasser bei pH = 7 und 20°C 21 bis 34
Tage. Eichelberger und Lichtenberg [4] berichten, dal® in ihrem Experiment in
Flusswasser nach einer Woche 70%, nach zwei Wochen 95% und nach drei Wochen
100% des Endosulfans abgebaut wurde.

Als Hauptprodukt der Hydrolyse von Endosulfan konnte Endosulfandiol ermittelt werden
[11].

Tabelle 5.5: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von
o-Endosulfan

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
a-Endosulfan | Endosulfandiol | Wasser 20 |5.3E-08 5.5 [11]

20 |2.4E-07 7 [11]

30 |1.1E-06 (%) |7

69 |1.3E-04 71 |[5]

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion in neutraler Losung eine Aktivierungsenergie von
E. = 110 kdJ/mol verwendet wurde.

5.3.7 Telodrin

Die Untersuchung von Eichelberger und Lichtenberg [4] Uber die Hydrolyse von Telodrin
in Flusswasser bei 25°C ergab, dal} 75% innerhalb einer Woche und 90% innerhalb von
zwei Wochen abgebaut werden. Bei Endlagerbedingungen durfte damit  der
hydrolytische Abbau innerhalb weniger Tage erfolgen. Laut Annahme der Autoren [4]
weist das Hydrolyseprodukt ahnliche chemische Eigenschaften wie Telodrin auf.

5.3.8 Toxaphen

Wolfe et al. [13] berichten, dald Toxaphen in wasseriger Losung bei 65°C sowohl bei pH
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= 3.7 als auch bei pH = 10 auch nach zwei Tagen nicht hydrolysiert wird. Benutzt man
diese Information und bericksichtigt eine Halbierung der Hydrolyserate pro 10°C, so
ergibt gemaf Callahan et al. [10] die Extrapolation auf 25°C bei einem pH zwischen 5
und 8 eine Halbwertszeit von Uber 10 Jahren. Die Umrechnung auf 30°C mittels einer
angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kd/mol ergibt eine Halbwertszeit fur die
Hydrolyse von Toxaphen in neutralem Milieu von ungefahr 7.85 Jahren.

In den Versuchen von Ellington et al. [5] wurde das hydrolytische Abbauverhalten von
Toxaphen bei 85°C sowie den pH-Werten 3.24, 7.2 und 9.5 untersucht. Die Halb-
wertszeit im neutralen Bereich betragt 5 bis 7 Tage, diejenige im alkalischen Milieu 1.5
bis 3 Tage.

Uber den Abbaumechanismus sowie tiber mdgliche Produkte ist nichts bekannt.

Tabelle 5.6: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von

Toxaphen
EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
Toxaphen Keine Angaben | Wasser 85 1.3E-06 7.2 [5]
30 |2.8E-09(Y) [7.2
25 |2.2E-09 7 [5]
85 |2.6E-06 94 |[5]

30 |5.88.E-09 (*) |9.4

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/k2 = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol
verwendet wurde.

5.3.9 Chlordan

Die zwei Hauptkomponenten des technischen Chlordans sind das cis-Chlordan- sowie
das trans-Chlordan-Isomer. Ellington et al. [5] haben bei einer Versuchsdauer von funf
Tagen fur trans-Chlordan bei 85°C sowohl bei pH = 3.7 als auch bei pH = 11 keinen
hydrolytischen Abbau beobachtet.

Fur das cis-Chlordan wurde die Hydrolyse nur in alkalischem Medium bei pH 10.18 bzw.
10.85 beobachtet. Bei pH = 10.18 und 84°C betragt die Halbwertszeit 2 Tage, bei pH =
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10.85 und 65°C 17 Tage. Das cis-Chlordan ist empfindlicher gegenuber
basenkatalysierter Dehalogenierung, weil die 1-exo-, 2-exo-Orientierung der Chloratome
die E,-Eliminierung von HCI erleichtern [5]. Fur die Hydrolyse in alkalischem Medium
wurde eine Aktivierungsenergie von 146.3 + 7.5 kdJ/mol angegeben [5]. Die Aktivierungs-
energie der Hydrolyse in neutralem Medium mul} grosser oder zumindest gleich gross
sein. Fur die Rechnung wurde eine Aktivierungsenergie von 150 kJ/mol fur die neutrale
Hydrolyse verwendet.

Die Autoren [5] errechneten fur 25°C und pH = 7 eine extrapolierte Halbwertszeit von
uber 197000 Jahren. Umgerechnet auf 30°C und pH = 7 ergibt dies mit einer
angenommenen Aktivierungsenergie in neutraler Losung von 150 kJ/mol eine
Halbwertszeit der Hydrolyse von cis-Chlordan von mehr als 73000 Jahren.

Tabelle 5.7: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von
Chlordan gemaf [5]

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH |LITERATUR
Cis-Chlordan [ Keine Angaben | Wasser 25 |<1.1E-.13 7 [5]

30 |<3,0E-13(%) |7

65 |1.1E-05 10.9 |[5]

30 |2.7E-08(*) [10.9

84 |9.4E-05 10.2 |[[5]

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion in neutraler Losung eine Aktivierungsenergie von
Ea = 150 kJ/mol angenommen wurde.

5.3.10 Kelevan

Es darf erwartet werden, dal® die Estergruppe von Kelevan hydrolytisch zur
Carboxylsaure und Alkohol abgebaut werden kann.
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Die Reaktionsgeschwindigkeiten konnen aus Mabey & Mill [14] entnommen werden.

Bei 25°C und pH = 7 liegen die Halbwertszeiten fur die Hydrolyse der Essigsaure-
alkylester im Bereich von 1 bis 3 Jahren. Die Umrechnung auf Endlagerbedingungen bei
einer angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kJ/mol ergibt Halbwertszeiten im
Bereich von wenigen Minuten.

Tabelle 5.8: Errechnete Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von

Kelevan
EDUKTE LSM. T[°C] |kror[s™] pH
Kelevan Wasser 30 |1.9E-08 (%) 7
30 |1.9E-03(*) [12

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E, = 100 kJ/mol
angenommen wurde.

Es mul darauf hingewiesen werden, dal® obige Abbauraten fir die in ihrer Struktur dem
Kelevan ahnlichen Kepone und Mirex keine Gultigkeit besitzen, weil die Literatur Uber
die hydrolytische Substitution von Chlor am schachteldhnlichen Gerust dieser drei
Verbindungen keine Angaben enthalt.

5.3.11 Halogenierte Kohlenwasserstoffe (Paraffine)

Die Hydrolyse von halogenierten Paraffinen verlauft in neutralem Medium bei Tem-
peraturen um 60°C maRig schnell (t12 = Stunden bis Tage), bei Raumtemperatur betragt
die Halbwertszeit jedoch mehrere Monate [15]. Der Abbau erfolgt entweder Uber einen
Eliminationsmechanismus, bei dem Halogenwasserstoff abgespalten wird, wobei relativ
stabile halogenierte Olefine zurlckbleiben, oder durch Substitution des Halogenids
durch OH-lonen.

Bei vergleichbarem pH bestehen gemaf [15] keine bedeutenden Unterschiede in bezug
auf die Reaktionskinetik oder die dabei entstehenden Produkte. Dies ist unabhangig
davon, ob die Hydrolyse in natlrlichen Gewassern oder in reinem destilliertem Wasser
ablauft.
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5.3.12 Chlorierte Kohlenwasserstoffe

Nach Mabey und Mill [14] betragt die Abbaugeschwindigkeit der Hydrolyse von
Chlormethan bei pH = 7 und 25°C kot = 1.9E-08 s, was einer Halbwertszeit von ca. 14
Monaten entspricht.

Die Kinetik der Hydrolyse von Dichlormethan in alkalischer Lésung wurde von Fells und
Moelwyn-Hughes [16] mit Kaliumhydroxid durchgefuhrt. Es existieren zwei Kon-
kurrenzreaktionen (1) und (2), wobei bei beiden Formaldehyd entsteht, welches zu
Methanol und zum Formiat-lon weiterreagiert (3).

(1) k¢: CHoClp + Hy0 —--> CH,0 + 2H* + 2CI
(2) ka: CHoClp + OH™ —--> CH,0 + 2CI + H,0
(3) ks: 2CH20 + OH" ---> HCO, + CH,OH

Die alkalische Hydrolysekonstante von Dichlormethan der Reaktion (2) betragt kon =
1.61 E-05 I/mols. Bei pH = 13 wiirde dies eine totale Abbaurate von kror = 1.61E-06 s™
ergeben, was einer Halbwertszeit von 12 Stunden entspricht.

Die von Dilling et al. [17] experimentell ermittelte Hydrolysegeschwindigkeit bei 25°C
und pH 7 betragt kror = 1.5E-08 s : die Halbwertszeit belauft sich somit auf knapp 18
Monate. Das Experiment wurde in einem geschlossenen und dunklen System
durchgefuhrt, um den Einflull von Konkurrenzreaktionen wie Photolyse oder Ver-
flichtigung auszuschalten. Trotzdem beurteilen Dilling et al. (17] die ermittelten
Hydrolysegeschwindigkeiten als Maximalwerte, da in den Versuchen Abbaureaktionen
durch Oxidation bzw. ,,Dampfphasenhydrolyse" nicht ganz ausgeschlossen werden
konnten.

Die Abbaurate der Hydrolyse von Trichlormethan bei 25°C und pH = 7 wird mit kyot =
1.7E-08 s angegeben, was einer Halbwertszeit von 15.7 Monaten entspricht [17].
Dieselbe Arbeit [17] enthalt auch Angaben zu 1,1,1- Trichlorethan, welches bei hoheren
Temperaturen leicht zu Essigsaure und Salzsaure hydrolysiert werden kann. Die aus
Laborversuchen ermittelte Abbaurate von kror = 4.6E-08 s bei 25°C und pH = 7,
entspricht einer Halbwertszeit von knapp 6 Monaten. In einem Bericht von Haag und Mill
[15] wird die Halbwertszeit der Hydrolyse von 1,1,1-Trichlorethan bei 25°C mit ca. 10
Monaten angegeben, und zwar konstant Uber den pH-Bereich von 3 bis 11.
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Gemall Haag und Mill [15] betragt die Halbwertszeit der Hydrolyse von 1,1,2,2-
Tetrachlorethan bei 25°C und pH = 7 45 Tage. Bei 25°C und pH = 10 reduziert sich
diese auf 90 Minuten. Diese Werte stammen aus Versuchen in gepuffertem destilliertem
Wasser. Als Hauptprodukt entsteht Trichlorethylen.

Gemal Dilling et al. [17] betragt die Geschwindigkeit der Hydrolyse von Trichlorethylen
bei 25°C und pH = 7 kror = 2.5E-08 s, was einer Halbwertszeit von 10.7 Monaten
entspricht.

Tetrachlorethylen hydrolysiert gemaly den experimentellen Untersuchungen von Dilling
et al. [17] bei 25°C und pH = 7 zu Trichloressigsaure und Salzsaure mit einer
Geschwindigkeit von kror = 3.0E-08 s, was einer Halbwertszeit von 8.9 Monaten
entspricht.

Die Umrechnung mittels den entsprechenden Aktivierungsenergien auf 30°C ergibt fur
die Hydrolyse der chlorierten Paraffine in neutralem Milieu eine Halbwertszeit von 1,2
bis 147 Tagen.

Tabelle 5.9: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau von
chlorierten Kohlenwasserstoffen

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR

Tetrachlormethan Wasser 30 |6.7E-06 (%) 7

1,1,1-Trichlorethan Essigsaure Wasser 25 |4.6E-08 7 [17]
Salzsaure

30 |5.5E-08 (*) 7

1,1,1-Trichlorethan Dichlorethan 25 |2.6E-08 3-11 |[19]
Essigsaure
30 [5.8E-06 (%) 3-11
Tetrachlorethylen Trichloressigsdure |Wasser 25 | 3.0E-08 7 [17]
30 |5.8E-08 (**) 7
Dichlormethan Formaldehyd Wasser 25 1.5E-08 7 [16], [17]
Methanol
Chlormethan
Ameisensaure
Trichlormethan Keine Angaben Wasser 25 1.7E-08 7 [17]
Chlorethan Keine Angaben Wasser 25 |2.0E-07 7 [18]
1,1,2,2-Tetrachlorethan | Trichlorethylen Wasser 25 1.8E-07 7 [15]

1,1,2,2-Tetrachlorethan | Trichlorethylen Wasser 100 |1.2E-04 10 [19]
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EDUKTE PRODUKTE LSM.  |T[°C] |kror[s] pH |LITERATUR

Trichlorethylen Keine Angaben Wasser 25 |2.5E-08 7 [17]

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E, = 120 kJ/mol
angenommen wurde.

(**) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei flr die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol
angenommen wurde.

5.4 Halogenierte Benzole und Phenylderivate

5.41 Chlorierte Benzole

Ellington et al. [5] haben den hydrolytischen Abbau von 1,2,3- bzw. 1,2,4-Trichlor-benzol
bei Temperaturen um 70°C und drei verschiedenen pH-Bereichen untersucht. Fur 1,2,3-
Trichlorbenzol wurde bei 70°C und pH = 7.1 eine durchschnittliche Halbwertszeit von
18.8 Tagen ermittelt, bei pH = 10.1 eine solche von 17.2 Tagen. Die Hydrolyse von
1,2,4-Trichlorbenzol verlauft bei vergleichbaren Bedingungen etwas schneller als
diejenige des 1,2,3-Isomers. Die Halbwertszeit wird bei 70°C und pH = 7.1 mit 8.4
Tagen, bei 70°C und pH = 10 mit 8.0 Tagen angegeben.

Die Umrechnung auf 30°C bei pH 7 ergibt bei einer angenommenen Aktivierungsenergie
von 100 kJ/mol eine Halbwertszeit von 1.88 Jahren fur 1,2,4-Trichlorbenzol.

Wie in Tabelle 5.10. aufgefuhrt, kann die Hydrolyserate von 1,2,4-Trichlorbenzol als
Grundlage zur Berechnung der Abbaugeschwindigkeiten flr weitere chlorierte Benzole
verwendet werden. Wedemeyer [20] hat relative Abbaugeschwindigkeiten fir chlorierte
Benzole publiziert und eine starke Zunahme der Hydrolyserate mit einer Zunahme des
Chlorierungsgrades gefunden.

Fur Chlorbenzol liegen Uberdies Angaben von Versuchen bei 300°C und stark alka-
lischen Bedingungen vor [20]. Bei pH = 13.3 findet man innerhalb von 2 Stunden eine
Umsetzung von 97%, was einer Halbwertszeit von 24 Minuten entspricht. Als Produkte
werden hauptsachlich Phenol und Diphenylether identifiziert. Die Umrechnung auf 30°C
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ergibt bei einer angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kJ/mol eine Halbwertszeit
von ca. 5940 Jahren. Berucksichtigt man experimentelle Fehler bei der Ermittlung von
Aktivierungsenergien, kann die Ubereinstimmung zwischen den Arbeiten [5] und [20] fir
Chlorbenzol durchaus als befriedigend bezeichnet werden.

Tabelle 5.10: Relative Geschwindigkeiten der Hydrolyse von chlorierten Benzolen in
einem Methanol/Natriumhydroxid-Gemisch bei 200°C gemal [20]:

Chlorbenzol 1
1,4-Dichlorbenzol (p-) 19.5
1,2-Dichlorbenzol (0-) 39
1,3-Dichlorbenzol (m-) 41
1,2,4-Trichlorbenzol 450
Hexachlorbenzol 45000

Bei nucleophilen Substitutionen an Aromatringen wird der Austausch eines Halogens
durch eine Hydroxygruppe durch zusatzlich vorhandene elektronenanziehende Gruppen
(beispielsweise Nitrogruppen) in ortho- oder para-Stellung zum Halogen bedeutend
erleichtert [20].

Die Hydrolyse von o-Chlornitrobenzol wurde im Labor bei 140°C in 5%-iger NaOH-
Losung durchgefuhrt. In 9 Stunden hydrolysierten 96% des Ausgangsproduktes zu o-
Nitrophenol [20].

Aufgrund seiner ,,guten Reaktionsfahigkeit" wurde in der Arbeit von [21] 2,4-Dinitro-
chlorbenzol in einem Dioxan/Wasser-Gemisch bei 30°C untersucht. Die erhaltenen
Halbwertszeiten bewegen sich im Bereich von einigen Stunden.

Die Umwandlung des monochlorierten Benzols zum Phenol erfolgt weniger rasch als die
Substitution des ersten Chloratoms durch OH™ bei polychlorierten Aromaten. Im
Weiteren sind para-Substituenten schlechter hydrolisierbar als Chloride in meta- oder
ortho-Stellung (vgl. Tab. 5.10).
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Tabelle 5.11: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von chlorierten Benzolen

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
Chlorbenzol Phenol Wasser 300 |4.9E-04 13.3 [[20]
Diphenylether

30 [3.7E-12 () 13.3
1,2,3-Trichlorbenzol Dichlorphenol Wasser 70 |5.5E-07 7.1 [5]
1,2,4-Trichlorphenol Dichlorphenol Wasser 70 1.2E-06 7.1 [5]

30 [1.2E-08 () 7.1
Hexachlorbenzol Keine Angaben Wasser 30 [1.2E-08 (%) 71
o-Nitrochlorbenzol o-Nitrophenol Wasser 140 |1E-04 14 [20]
2,4-Dinitrochlorbenzol 2,4-Dinitrophenol Wasser 294 |6.4E-05 13.3 [[21]

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol
angenommen wurde.

5.4.2 Polychlorierte Biphenyle

Zum hydrolytischen Abbauverhalten polychlorierter Biphenyle konnten keine kine-
tischen Daten gefunden werden, die direkt auf die im Endlager herrschenden Be-
dingungen uUbertragen werden konnten. Es sind aus der Literatur lediglich Laborreak-
tionen unter alkalischen Bedingungen bei Temperaturen tUber 200°C erhaltlich. Dabei
wird 75% Mono-Chlorbiphenyl durch Substitution des Chlors mit einer Hydroxylgruppe
bei 350°C in wasseriger NaOH-Ldsung in ungefahr einer Stunde zu Hydroxybiphenyl
umgesetzt [20]. Decachlorbiphenyl wird bei 245°C in wasseriger NaOH-Losung in etwa
drei Stunden vollstandig zu Oktachlor-4,4'-dihydroxybiphenyl umgewandelt [20].
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Tabelle 5.12: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von polychlorierten Biphenylen

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kyor[s] pH LITERATUR
Chlorbiphenyl Hydroxybiphenyl Wasser 350 [3.9E-04 NaOH |[20]

30 |5.4E-13(*) |NaOH
Decachlorbiphenyl | Oktachlor-4,4'- Wasser 245 |7.7E-04 NaOH |[20]

dihydroxybiphenyl
30 |5.4E-11(*) |NaOH

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol

angenomme

n wurde.
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5.5 Halogenierte Derivate von Diphenylmethan

5.51 DDT

In saurem und neutralem Milieu betragt die Halbwertszeit des hydrolytischen DDT--
Abbaus mehrere Jahre, wahrend DDT bei pH = 12 und bei 27°C in knapp zwei Stunden
zur Halfte hydrolytisch abgebaut werden kann.

Bei pH = 7 und 85°C hydrolysiert DDT hauptsachlich zu DDE. Weitere Studien haben
gezeigt, dald auch bei pH = 3.5 als Hauptprodukt der Hydrolyse von DDT DDE entsteht
[22].

Abbildung 5.3: Hauptprodukt der Hydrolyse von DDT gemaf [22]

pH 3-11
a CHCCl, —== | Cl c=ccl,
2 H?O 2

ooT DOE

Aufgrund der Angaben zur Stabilitat der Transformationsprodukte in [22] kann man
davon ausgehen, da® DDE wie auch DDD (ein weiteres bekanntes Umwandlungs-
produkt von DDT) um ungefahr eine GroRenordnung stabiler gegen hydrolytische
Zersetzung sein durften als DDT.

Die in [22] berechneten Hydrolysedaten werden durch das Experiment von Eichelberger
und Lichtenberg [4] bestatigt. Sie beobachteten, dal} die Konzentration von DDT sowie
von DDE in Flusswasser bei pH = 7 bis 8 und Raumtemperatur wahrend acht Wochen
unverandert blieb.

Tabelle 5.13: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von DDT gemal [22]

EDUKTE PRODUKTE LSM.  |T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
DDT DDE Wasser | 27 |1.9E-09 3.9 [22]
27 |9.9E-05 12 [22]

30 [1.5E-04(*) |12

65 |2.8E-06 3.5 [22]
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EDUKTE PRODUKTE LSM.  |[T1°C] |kror[s] pH LITERATUR

85 |7.6E-06 7 [22]

30 |[1.3E-08(*) |7

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E, = 100 kJ/mol
angenommen wurde.

5.5.2 Methoxychlor

Bei Raumtemperatur und in neutralem Milieu betragt die Halbwertszeit von Methoxy-
chlor ca. 1 Jahr [22]. Es besteht aber wie bei DDT eine starke pH-Abhangigkeit der
Reaktionsrate (vgl. Abb. 3.1.). Bei 27°C und pH = 12 ist Dimethoxyphenyldichlorethylen
(DMDE) das Hauptprodukt der Hydrolyse von Methoxychlor. Die Bildung von DMDE
erfolgt durch HCI-Abspaltung.

Abbildung 5.4: Hauptprodukt der Hydrolyse von Methoxychlor in basischem Milieu [22]

pH 11=13
CH,y0 CHCCl, CH,0 C=CCl,
) H,0, 27°
2

METHOXYCHLOR DMDE

In neutralem Milieu bei einer Temperatur von 85°C treten vorwiegend Anisoin und Anisil
als Hauptprodukte der Hydrolyse auf, eine geringe Menge von DMDE konnte zusatzlich
nachgewiesen werden.
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Abbildung 5.5: Produkte der Hydrolyse von Methoxychlor in neutral bis schwach saurer
Lésung [22]

a 0
pH 3-8 HQ ]
CH,0 CHCCl; ~———= |CH,0 C=CCi, + CH,0 —C OCH,
H,0 !
2 2 2 H

Methoxychlor DMDE Anisoin

0] 0
' il
" cu,o@-c—c-@cu,

Anisil

Es existieren demnach zwei sich gegenseitig konkurrierende Abbaumechanismen,
wobei der pH dartber entscheidet, welcher dominierend ist [8].

Gemal vorliegenden Angaben zur Stabilitat der Hauptabbauprodukte von Methoxychlor
scheinen diese Verbindungen hydrolytisch weniger gut abbaubar zu sein als die
Muttersubstanz.

Tabelle 5.14: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von Methoxychlor

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH |LITERATUR
Methoxychlor | Dimethoxyphenyldichlorethylen |Wasser 27 |2.2E-08 7 [22]
Anisoin
Anisil 30 |3.6E-08(%) |7
27 | 3.8E-05 13 [[22]
30 |6.1E-05(*) |13
65 |5.0E-06 5 [22]
65 |5.3E-06 6.9 [[22]
65 |4.8E-06 7.9 |[[22]
85 |5.2E-05 3 [22]
85 |5.4E-05 6.7 |[22]
85 |5.2E-05 8 [22]
Methoxychlor | Dimethoxyphenyldichlorethylen |Wasser 22 |2.4E-07 7 [7]
Anisil Anisoin 22 |2.6E-07 9 [7]
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(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei flr die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 120 kJ/mol
angenommen wurde.

5.5.3 Dicofol

Die Halbwertszeiten von Dicofol betragen in alkalischem Milieu blof3 einige Minuten, in
neutralem und saurem Medium einige Tage [7].

Walsh und Hites [23] stellten bei pH 8.2 und 10.2 und einer Temperatur von 20°C eine
vollstandige Hydrolyse in 24 Stunden fest. lhre Versuche bei pH-Werten von 5 und 7
ergaben keine reproduzierbaren Ergebnisse.

Als Abbauprodukt wurde in beiden Studien p,p‘-Dichlorbenzophenon identifiziert.

Tabelle 5.15: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von Dicofol

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s'] pH |LITERATUR
Dicofol p,p‘Dichlorbenzophenon Wasser 20 [4E-07 5 [7]

20 |2E-06 7 |7

30 |6.2E-06(*) |7

20 |8E-04 10 |[7]

30 |3.1E-03(*) |10

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung k4/k, = exp (Eo/R(1/T, — 1/T,)) berechnet, wobei

fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E, = 100 kJ/mol angenommen wurde.

5.5.4 Perthane

Obschon fur Perthane keine Hydrolysekonstanten vorliegen, muf3te aufgrund seiner
Strukturahnlichkeit mit DDD eine Halbwertszeit im Endlager von Stunden resultieren
[22].
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5.6 Anellierte Aromaten

Ellington et al. [5] haben die Hydrolyse von 2-Chlornaphthalin zu 2-Naphthol bei einer
Temperatur von 85°C untersucht. In saurem (pH = 3) und neutralem Medium (pH = 7.2)
wurden Halbwertszeiten von 15 bis 16 Tagen ermittelt; im basischen Bereich sank die
Halbwertszeit geringflugig auf etwa 9 bis 10 Tage. Rechnet man diese Halbwertszeiten
unter Zuhilfenahme einer angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kJ/mol auf
neutrale Verhaltnisse und 30°C um, so resultiert eine Halbwertszeit von 15.7 Jahren.
Unter den Bedingungen, wie sie im Endlager vorherrschen, kdnnen nichtsubstituierte
anellierte Aromaten wie beispielsweise Naphthacen oder Pyren, hydrolytisch nicht
abgebaut werden.

Tabelle 5.16: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von 2-Chlornaphthalin gemass [5]

EDUKTE PRODUKTE |LSM. T[°C] |kror[s] pH [LITERATUR
2-Chlornaphthalin | 2-Naphthol Wasser 85.5 |6.2E-07 7.2 |[5]
30 |14E-09(1) [7.2
85.5 [1.0E-06 9.6 |[5]
30 |[23E-09(") [9.6

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung k4/k, = exp (E./R(1/T, — 1/T,)) berechnet, wobei

fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E, = 100 kdJ/mol angenommen wurde.

5.7 Halogenierte Phenole und Phenoxyverbindungen

5.71 Chlorphenol

Die Hydrolyse von Chlorphenol ist eine langsame Reaktion. Eine quantitative Umset-
zung im Labor innerhalb von Minuten bis Stunden kann nur unter extremen Beding-
ungen (pH = 13.6 und 14, Temperaturen > 200°C) erreicht werden. Es liegen Angaben
zu o-, m- und p-Chlorphenol bei 265°C vor [20] (vgl. Tabelle 5.17). Die Umrechnung
dieser Daten mittels einer angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kJ/mol auf 30°C
und stark alkalische Verhaltnisse fuhrt fir o-Chlorphenol auf Halbwertszeiten von 3540



41

Jahren, fur m-Chlorphenol auf 2130 Jahre und p-Chlorphenol auf 28900 Jahre. Diese
Halbwertszeiten sind als Minimalwerte zu betrachten, es ist davon auszugehen, dal} in
neutralem Medium die hydrolytische Umsetzung gleich schnell oder langsamer verlauft.
Auf der anderen Seite mussen hoher chlorierte Phenole analog zu den chlorierten
Benzolen mit zunehmendem Chlorierungsgrad leichter hydrolysierbar sein. Als Produkte
werden Brenzkatechin, Resorcin, Hydrochinon sowie Dihydroxy-Diphenylether und
Dihydroxy-Diphenoxybenzole erwartet.

Tabelle 5.17: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von Chlorphenolen gemalf} [20]

EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] |kror[s] pH LITERATUR
o-Chlorphenol | Brenzkatechin Wasser 265 |2.1E-04 13.6 |[20]
Dihydroxy-Diphenylether | NaOH
Dihydroxybenzole
Trihydroxybiphenyle
30 ([6.2E-12(*) |13.6
265 |[6.1E-04 14 [20]
m-Chlorphenol | Resorcin Wasser 265 |3.5E-04 13.6 |[20]
Dihydroxy-Diphenylether | NaOH
Dihydroxybenzole
Trihydroxybiphenyle
30 [1.0E-11(*) [13.6
265 |[1.1E-03 14 [20]
p-Chlorphenol | Hydrochinon Wasser 265 |2.6E-05 13.6 |[20]
Dihydroxy-Diphenylether [ NaOH
Dihydroxybenzole
Trihydroxybiphenyle

30 |7.6E-13(*) [136
265 |9.2E-05 14 [[20]

(*) Diese Werte wurden mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung kq/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 100 kJ/mol
angenommen wurde.
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5.7.2 Halogenierte Diphenylether

Zum hydrolytischen Abbau halogenierter Diphenylether konnten keine kinetischen Daten
ermittelt werden. Die Hydrolyse dieser Verbindungen verlauft jedoch langsamer als
diejenige der chlorierten Benzole bzw. der chlorierten Phenole (vgl. Kap. 5.4. bzw.
5.7.1.). Der Grund liegt darin, da® die im Vergleich zum Kohlenstoffatom starkere
Elektronegativitat von Sauerstoffatomen bei Diphenylethern zu einer asymmetrischen
Ladungsverteilung in den Aromatringen fuhrt. Die Elektronenwolken werden in Richtung
der substituierbaren Kohlenstoffatome verschoben, wodurch ein nucleophiler Angriff
einer Hydroxylgruppe auf die Kohlenstoff -Halogenid - Bindung erschwert wird.

Die Reaktionsgeschwindigkeit der nucleophilen Substitution nimmt ab mit abnehmender
Anzahl der Halogenidsubstituenten sowie mit zunehmender Zahl substituierter
Sauerstoff- oder Stickstoffatome am Molekul.

5.8 Heterocyclische Verbindungen

Zum hydrolytischen Abbau heterocyclischer Verbindungen wie halogenierte Dibenzo-
dioxine oder halogenierte Dibenzofurane konnten keine kinetischen Daten ermittelt
werden. Die Hydrolyse dieser Substanzen verlauft jedoch langsamer als diejenige der
chlorierten Benzole (vgl. Kapitel 5.4.). Die Begrundung dafur ist bereits in Kapitel 5.7.2.
angegeben.

5.9 Komplexbildner

5.9.1 EDTA

Zur Hydrolyse von EDTA liegen verschiedene Arbeiten vor [24, 25, 26, 27]. Da EDTA in
der Praxis oft in wasseriger alkalischer Losung bei relativ hohen Temperaturen
Verwendung findet, sind verschiedene Untersuchungen bei diesen Bedingungen durch-
gefuhrt worden. Es liegt auch eine Arbeit bei sauren Bedingungen vor [24].

Motekaitis et al. [25] haben die EDTA-Hydrolyse Uber einen Temperaturbereich von 145
bis 175°C und pH 9.3 fur das EDTA/NH3 - System detailliert untersucht. Dieselbe Arbeit
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enthalt aber auch eine Geschwindigkeitskonstante bei 175°C und pH = 9.4, wobei die
pH-Einstellung in jenem Fall mit NaOH erfolgte. Die beobachtete Reak-
tionsgeschwindigkeit entspricht einer Halbwertszeit von 4.5 Stunden.

In einer weiteren Studie, welche aus demselben Labor stammt, haben Martell et al. [26]
fur das EDTA/NaOH - System (pH = 9.3) bei 200°C eine Halbwertszeit von einer halben
Stunde ermittelt. Die Berechnung der Aktivierungsenergie mittels der Werte von 175 und
200°C ergibt ungefahr 160 kd/mol. Die Extrapolation auf 30°C (bei pH = 9.4) flihrt auf
eine Halbwertszeit der EDTA-Hydrolyse von 420'000 Jahren.

Als Hauptabbauprodukte bei obigen Bedingungen wurde HEIDA und IDA identifiziert.
Der Abbaumechanismus wird mit der Spaltung der ,,ethylenischen" C-N-Bindung erklart.
HEIDA wird hydrolytisch weiter abgebaut zu Ethylenglykol und IDA.

In der Studie von Boles et al. [24] wird Uber den thermischen Abbau von Na,-EDTA in
saurer Losung berichtet. Die experimentell bestimmte Halbwertszeit bei 125°C und pH =
4.6 betragt 200 Stunden, wahrend sie sich bei 200°C auf 1.1 Stunden reduziert. Als
Produkt konnte MIDA identifiziert werden. Die Autoren ermittelten aus ihren Messungen
bei verschiedenen Temperaturen eine Aktivierungsenergie von 114.3 £7.9 kd/mol. Die
im Vergleich zu den Angaben von [25] und [26] bedeutend tiefere Aktivierungsenergie
bei pH = 4.6 kdnnte als Hinweis verstanden werden [24], dal} die EDTA-Abbauraten mit
sinkendem pH ansteigen. Ein Vergleich der vorliegenden Geschwindigkeitskonstanten
(Tab. 5.19) scheint auf den ersten Blick diesen Schluf} jedoch nicht zuzulassen.

Auffallig ist, dal® bei den Temperaturen von 175 und 200°C die Abbaugeschwindigkeiten
von Nax-EDTA [24] und der zur pH-Kontrolle mit NaOH eingestellten EDTA-LOsung von
[25, 26] vergleichbare Werte annehmen. Es ist daher naheliegend, dal} alle drei Autoren
dasselbe System wuntersucht haben und dal® aufgrund der vorliegenden
Geschwindigkeitskonstanten der Reaktion eine pH-Abhangigkeit nicht nachgewiesen
werden kann. Schatzt man jedoch die praexponentiellen Faktoren A fur die Reaktionen
von [25, 26], bzw. [24], so findet man fur die Reaktion in basischer Losung A = ca. 2E14
s, wahrend in saurem Medium nur A = ca. 1E08 s™ resultiert. Damit diirfte die Antwort
auf die Frage nach den unterschiedlichen Aktivierungsenergien gefunden sein, denn die
Reaktionsmechanismen in saurer und basischer Losung konnen somit nicht dieselben
gewesen sein. Dieser Sachverhalt wird durch die gefundenen Abbauprodukte - HEIDA
und IDA in basischer, MIDA in saurer Losung - bestatigt.
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Motekaitis et al. [27] berichten, dass EDTA in Gegenwart von Fe(lll) oder Cu(ll) zu
Ethylendiamintriessigsaure (ED3A) und Glyoxylsaure oxidiert wird, wahrend Fe(lll) zu
Fe(ll) bzw. Cu(ll) zu Cu(0) reduziert werden. Die Halbwertszeit fur Fe(lll)-EDTA bei pH =
9.3 und 125°C betragt ca. 3 h. In Rotations-Dinnschicht-Verdampfern (RDV) mit
Temperaturen im Verdampferkonzentrat von z.B. 148°C verringert sich diese
Halbwertszeit auf nur noch 12.9 min. Bemerkenswert ist, dass EDTA durch diese
Redoxreaktion bei Temperaturen, die knapp Uber der Siedetemperatur des Wassers
liegen, bereits weitgehend hydrolytisch zersetzt wird. Der sich im Gefolge dieser
Redoxreaktion bildende Fe(ll)-EDTA-Komplex blieb demgegenuber bei gleichen oder
sogar hoheren Temperaturen sogar nach einer Testdauer von mehreren Tagen stabil.

Die Arbeiten von [27] haben gezeigt, dal® die Chelatbildung von EDTA mit beispiels-
weise Ca?* oder Mg?* zu einer deutlichen Stabilitatszunahme von EDTA gegen hydro-
lytischen Abbau fuhrt. Die Reaktionstemperatur muf3te von 190°C auf tber 300°C erhoht
werden, um vergleichbare Abbaugeschwindigkeiten zwischen nicht komplexiertem und
komplexiertem EDTA zu erhalten (vgl. Tabelle 5.18.)

In derselben Arbeit berichten Motekaitis et al. [27] aber auch von den Ergebnissen
fruherer Experimente, die in silikatischen Pyrexglasern durchgefuhrt wurden und zu
einer Vervierfachung der Reaktionsgeschwindigkeit bei Ca?*-EDTA fiihrten. Bei Mg**-
EDTA war dieser Effekt noch starker ausgepragt. Weitere Untersuchungen in der
Gegenwart von Phosphationen fuhrten ebenfalls zu einer Zunahme der
Abbaugeschwindigkeit bei Ca?*-EDTA, Mg?*-EDTA und Zn?*-EDTA.

Dieser Effekt wird von den Autoren mit der Bildung unldslicher Calcium- bzw.
Magnesiumsilikate und Calcium-, Magnesium- oder Zinkphosphate erklart. Durch die
Formierung dieser unloslichen Salze wird EDTA aus den ursprunglichen Metall-EDTA-
Komplexen freigesetzt, wodurch die Stabilitatszunahme durch Chelatbildung gegen den
hydrolytischen Abbau aufgehoben wird.

Da im Endlager aufgrund der grossen eingelagerten Mengen an silikatischen Stoffen
(z.B. aus Bauschutt und Zement) grossere Mengen an Silikationen zur Verfugung
stehen, wird dieser Effekt fur den hydrolytischen Abbau der thermisch und/oder
katalytisch noch nicht abgebauten EDTA zum Tragen kommen.
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Tabelle 5.18: Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau

von EDTA
EDUKTE PRODUKTE LSM. T[°C] | kror [s] pH LITERATUR
EDTA HEIDA Wasser | 175 [4.3E-05 9.4 |[25], [27]
IDA
Ethylenglykol
200 | 3.9E-04 9.4 |[26]
30 |5.2E-14 () 9.4
190 |1.0E-04 104 |[27]
Na,-EDTA | MIDA Wasser | 125 |9.7E-07 4.6 |[24]
175 | 5.6E-05 4.6 |[24]
200 |1.8E-04 4.6 |[24]
30 |[1.9E-15(**) |4.6
Ca’"-EDTA |Keine Angaben Wasser 310 | 7.5E-05 104 |[27]
30 [4.3E-18 (***) [10.4
Mg”-EDTA Keine Angaben Wasser 307 | 1.4E-04 104 |[27]
30 |9.5E-18 (***) [10.4
Fe’-EDTA | ED3A, Glyoxylsaure Wasser | 125 |6.4E-05 9.3  [[27]
30 [1.7E-11 (™) |93
Fe’*-EDTA |Keine Angaben Wasser | 310 [8.6E-05 10.4 |[27]
30 |4.9E-18 (***) [104

(*) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei flur die basenkatalysierte Reaktion eine Aktivierungsenergie von E,
=160 kd/mol ermittelt wurde.

(**) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/kz = exp (Ea/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fur die saurekatalysierte Reaktion eine Aktivierungsenergie von E,
=114.3 + 7.9 kJ/mol publiziert wurde.

(***) Dieser Wert wurde mit Hilfe der Arrhenius-Gleichung ki/ky = exp (Eo/R(1/T2 — 1/T4))
berechnet, wobei fir die Reaktion eine Aktivierungsenergie von E; = 160 kJ/mol
angenommen wurde.
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5.9.2 NTA

Angaben zur Stabilitat von NTA sind kaum erhaltlich. Martell et al. [25] haben gefunden,
dall NTA hydrolytisch nicht aufgebrochen werden kann, daf® die Verbindung jedoch bei
293°C thermisch zersetzt wird (schrittweise Decarboxylierung). Die Berechnung der
Halbwertszeit fur die Decarboxylierung von NTA bei 30°C erfolgte unter Annahme einer
Aktivierungsenergie von 160 kJ/mol und ergab im neutralen Bereich eine Halbwertszeit
von etwa 2.2 Millionen Jahren, d.h. NTA ist unter diesen Bedingungen als praktisch
stabile Verbindung zu betrachten, wenn nur die Chemie der NTA betrachtet wird. Die
Praxis der Verwendung von Na3-NTA als Phosphat-Teilersatz in Haushaltwaschmitteln
zeigt jedoch, dass die biologische Abbaubarkeit von Na3-NTA selbst unter ungunstigen
klimatischen Bedingungen bei mehr als 95% (adaptierte Bakterienstamme) liegt, so
dass in der Nahe der Einleitungsstelle in Oberflachengewassern NTA-Konzentrationen
im ppb-Bereich (ca. 5 ppb) gemessen werden und in grosserer Entfernung von der
Einleitungsstelle die analytische Nachweisgrenze von NTA in Oberflachengewassern
unterschritten wird [41].

5.10 Tenside

Zum hydrolytischen Abbau von Tensiden liegen Experimentaldaten einzig fur den kat-
ionischen Verbindungstyp vor; fur anionische Tenside (Alkylsulfonate) bzw.
nichtionische Tenside waren nur sparliche Hinweise vorhanden. Hydrolysedaten
existieren jedoch fur Etherverbindungen. Diese Geschwindigkeitsraten konnen
stellvertretend fur die Hydrolyse von Ethoxygruppen in nichtionischen Tensiden (z.B.
Alkylphenolpolyglykolether u.a.) verwendet werden.

5.10.1 Imidazoliumethosulfat (kationisch)

Imidazoliumethosulfat besitzt ein quaternares Ammoniumion, das die basenkatalysierte
Hydrolyse begunstigt. Schutt [28] ermittelte bei 20°C in ammoniakalischer Losung (pH =
11) eine hydrolytische Halbwertszeit von 12.3 Minuten. Die Stabilitat der Verbindung
erhoht sich fur tiefe pH-Werte stark. Der Autor gibt bei 20°C fur pH = 8 eine
Halbwertszeit von 40 bis 102 Tagen an, bei pH = 6.2 steigt diese bei denselben
Temperaturbedingungen auf 435 bis 515 Tage an.

Als Abbauprodukte kdnnen bei der Hydrolyse Amide entstehen.



47

5.10.2 Alkylpolyglykolether (nichtionisch)

Die Suche nach Hydrolysedaten fur Polyglykolether blieb erfolglos, aber es liegen
Angaben uber Phenylether vor [29].

Alkylphenylether hydrolysieren mit Kaliumhydroxid in Ethanol gemass folgendem
Schema:

Ar-O-R + H,O ----> Ar-OH + R-OH  Ar: Phenylgruppe; R: Alkylgruppe

Patai [29] hat Untersuchungen dieser Reaktion mit Anisol durchgefuhrt. Dabei wurde die
Substanz bei 180 bis 200°C und Kaliumhydroxid-Uberschuss nach 15 Stunden zu 15%
umgesetzt, wahrend in einer 20%-igen Kaliumhydroxidldsung in Ethanol nach 7 Stunden
7% umgesetzt worden waren. Die Halbwertszeit von Anisol bei 200°C mit einem
Uberschuss an Kaliumhydroxid betragt ungefahr 2 Tage. Unter den Bedingungen des
Endlagers ergibt sich mit einer angenommenen Aktivierungsenergie von 100 kd/mol eine
Halbwertszeit von mehreren tausend Jahren.

5.10.3 Ethylendiaminpropylenoxid (nichtionisch)

Uber den hydrolytischen Abbau von Ethylendiaminpropylenoxid konnten keine Angaben
gefunden werden. Es darf jedoch angenommen werden, dass die Hydrolyse dieser
Verbindung am Epoxidring erfolgt und zu dessen Aufspaltung zum Diol fuhrt.

Uber die Hydrolyse einfacher Epoxid-Verbindungen liegen mehrere Arbeiten vor [15,
30,31,32].

In [30] sind Hydrolyseraten von Ethylenoxid aufgefuhrt. Geméass dieser Studie wird
Ethylenoxid bei 25°C in neutralem Medium innerhalb von 12 Tagen abgebaut.

Fur Ethylendiaminpropylenoxid wurde bei 30°C und pH = 10 eine Halbwertszeit von
weniger als 7 Tagen ermittelt bei einer Aktivierungsenergie von 79.5 kd/mol.

5.11 Halogenierte Triazine

Uber den hydrolytischen Abbau von Atrazin (2-Chloro-4-ethylamino-6-isopropylamin-s-
triazin) und Simazin (2-Di-(ethylamino)-6-chloro-s-triazin) gibt es sehr viele Arbeiten, hier
erwahnt werden [36, 37, 38]. Atrazin und Simazin werden bei 30°C und pH = 7 mit
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folgender Hydrolysegeschwindigkeit abgebaut:

kror = 1.6E-07 bis 1.8E-07 s™
t12 = ca. 43 bis 51 Tage

Fur die basenkatalysierte Hydrolyse dieser Verbindungsklasse gilt ebenfalls, da} die
Reaktionen in basischem Milieu rascher ablaufen als bei pH 7, namlich bei 32°C und pH
=12:

ktor = 3.0E-05s™
ty» =ca. 6 Stunden

Als Aktivierungsenergie sind Werte von E, = 84 kd/mol fur Atrazin und E,; = 102 kJ/mol
fur Simazin bekannt.
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6 Zusammenfassende Beurteilung der Resultate

In Kapitel 5 wurde ein Uberblick (ber den gegenwartigen Wissensstand zur
Hydrolysekinetik der betrachteten Verbindungen vermittelt. Kapitel 6 enthalt die
zusammenfassende Beurteilung dieser Literaturangaben und die Ubertragung auf die im
Endlager herrschenden Bedingungen, soweit dies maoglich ist.

Wie ein Vergleich der Liste der zu untersuchenden Verbindungen (vgl. Kap. 3) mit den
Angaben in Kapitel 5 zeigt, konnten geeignete Angaben zum hydrolytischen Ab-
bauverhalten der Verbindungen nicht in jedem Fall ermittelt werden. Immerhin liegt aber
eine beachtliche Fulle von Daten vor, mit Hilfe derer sich das Verhalten fast aller
betrachteten Verbindungen unter Endlagerbedingungen mit einiger Sicherheit
prognostizieren lasst.

In einer Ubersicht sind nachfolgend, zusammengefasst in Verbindungsklassen, die
minimalen bzw. maximalen Halbwertszeiten jeder Klasse dargestellt. Im Weiteren sind
jene Verbindungen ausgewiesen, auf welche die Angaben nicht zutreffen. Die
Reaktionsraten sind fur die Temperatur im Endlager von 30°C und pH = 7 berechnet
worden. Dies entspricht einer insgesamt eher konservativen Beurteilung der Abbau-
geschwindigkeiten, sind doch normalerweise die Geschwindigkeitskonstanten in
neutralem Medium minimal. Die wahren Abbaugeschwindigkeiten sind entweder gleich
gross oder aber bedeutend grosser.

Es qilt allerdings noch einen weiteren wichtigen Punkt zu berucksichtigen. In etlichen
Fallen musste fur die Aktivierungsenergie ein mittlerer Wert von 100 kJ/mol eingesetzt
werden. Ist also bei unbekanntem E, die wahre Aktivierungsenergie grosser als die
angenommene, so wird die Reaktionsrate Uberschatzt, im anderen Fall unterschatzt. Die
auf einem Fehler in der Aktivierungsenergie basierende Abweichung einer
Reaktionsrate oder Halbwertszeit vom wahren Wert ist von AE, selbst sowie vom zu
uberbrickenden Temperaturintervall abhangig, fur welches eine Umrechnung
vorgenommen werden soll.

Fir viele Verbindungen oder ganze Verbindungsklassen sind die Aktivierungsenergien
bekannt oder konnten naherungsweise mittels Experimentaldaten abgeschatzt werden.
Gravierende Fehler sind nur bei Umrechnungen Uber grosse Temperaturintervalle zu
erwarten.

Um einen raschen Uberblick gewinnen zu kénnen, sind am Ende eines Kapitels die
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unter Endlagerbedingungen gultigen Halbwertszeiten tabellarisch zusammengefasst und
in drei Geschwindigkeitsklassen unterteilt wiedergegeben. Die Abbauraten werden
unterteilt in: (1) schneller Abbau (t12 < 1 Jahr), (2) massig schneller Abbau (ti, = 1 bis
1000 Jahre) und (3) langsamer Abbau (t », > 1000 Jahre).

6.1 Alicyclische Halogenderivate und aliphatische Verbindungen

Viele Verbindungen dieser Verbindungsklasse werden in neutralem Medium mit
folgender Hydrolysegeschwindigkeit abgebaut:

ktoT = 8E-06 bis 2E-09 s™" bei pH 7 und T = 25°C.

Die entsprechenden Halbwertszeiten betragen 1 Tag bis 11 Jahre. Die Umrechnung der
Geschwindigkeitskonstanten auf die Endlagertemperatur von 30°C und pH 7 ergibt:

kror = 8.3E-06 bis 3.9E-09 s™
t12 = 23.2 Stunden bis 5.6 Jahre

Fur die basenkatalysierte Hydrolyse dieser Verbindungsklasse liegen nur sehr wenige
Messdaten vor. Es darf jedoch als gesichert gelten, dal? die Reaktionen in basischem
Milieu rascher ablaufen als bei pH 7:

ktor > 8.3E-06 bis 3.9E-09 s™
t12 < 23.2 Stunden bis 5.6 Jahre

Auf folgende Verbindungen dieser Verbindungsklasse sind obige Werte nicht
anwendbar, weil die Kenntnisse Uber ihre Hydrolysekinetik zur Zeit noch unzureichend
sind und deshalb keine Analogiebetrachtungen zulassen:

Stroban, Mirex, Kepone, trans-Chlordan.
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6.2 Halogenierte Benzole und Phenylderivate

6.2.1 Chlorierte Benzole

Der hydrolytische Abbau von chlorierten Benzolen verlauft unterschiedlich rasch und ist
abhangig vom Chlorierungsgrad der Molekule (vgl. Tab. 5.11.) Die Reaktion von
Monochlorbenzol ist um Grossenordnungen langsamer als diejenige von
Hexachlorbenzol. Uber den Reaktionsverlauf in alkalischem Milieu und niedrigen
Temperaturen liegen nur wenige Zahlenwerte vor.

Diese deuten an, dal} die basenkatalysierte Reaktion nicht wesentlich schneller ist.

Es erscheint als wichtig, den weiteren Abbauweg von hoher chlorierten Benzolen, soweit
heute bekannt, etwas genauer zu untersuchen. Man weiss, daf® die Bildung von
chlorierten Dibenzodioxinen Uber Kondensationsreaktionen von Chlorphenolen ablaufen
kann.

Gemass obigen Angaben wird Trichlorbenzol ziemlich rasch zu Dichlorphenol umge-
wandelt (t12 = 42 Tage), welches seinerseits zu Chlordihydroxybenzol oder Dichlor-
dibenzochinon weiterreagieren kann. Die Halbwertszeit der Hydrolyse von Chlorphe-
nolen (0-, m-, p-) liegt im Bereich 220 bis ca. 29.000 Jahre (vgl. Tab. 5.17.), die
Reaktionsgeschwindigkeit von Kondensationsreaktionen ist nicht bekannt.

Ebenso wird Tetrachlorbenzol mit einer Halbwertszeit von ti, < 42 Tagen zu Tri-
chlorphenol umgewandelt, welches uUber eine Kondensationsreakton zu Tetrachlordi-
benzodioxin weiterreagieren kann. Die hydrolytische Konkurrenzreaktion fuhrt auf
Dichlordihydroxybenzol. Hoher chlorierte Benzole kdnnen analog reagieren.

Es bleibt im Weiteren anzumerken, dal} Lindan (Verbindungsklasse 1) zu Trichlorbenzol
abbaubar ist [7] und gemass obigem Schema ebenfalls zu den eben besprochenen
Produkten weiterreagieren kann.
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6.2.2 Polychlorierte Biphenyle

Die Hydrolyse von polychlorierten Biphenylen ist je nach Milieu eine massig schnelle
bzw. langsame Reaktion. Die fur 30°C berechneten Halbwertszeiten betragen in
alkalischem Milieu Jahrzehnte bis zu einem Jahrtausend. In neutralem Milieu sind noch
langere Halbwertszeiten zu erwarten.

kot = 4.3E+02 bis 4.3E+04 s
t12 = 43 bis 4300 Jahre

6.3 Halogenierte Derivate von Diphenylmethan

Der hydrolytische Abbau der halogenierten Derivate von Diphenylmethan ist stark pH-
abhangig. Wahrend flr den sauren und neutralen Bereich die Hydrolysegeschwindigkeit
relativ konstant ist, kann fur die drei Verbindungen DDT, Methoxychlor und Dicofol eine
starke Abnahme der Halbwertszeit mit zunehmendem pH beobachtet werden (vgl. Abb.
6.1.).

Nach Umrechnung gemaf Arrhenius ergeben sich fir neutrale Bedingungen bei 30°C
folgende Werte:

ktor = 6.1E-06 bis 3.6E-08 s
t12 = 1.3 bis 225 Tage

Im alkalischen Bereich verlauft der Abbau wie erwahnt bedeutend rascher.
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Abbildung 6.1: Halbwertszeit vs. pH fur den hydrolytischen Abbau von DDT,
Methoxychlor und Dicofol in Wasser bei 27 bzw. 20°C
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6.4 Anellierte Aromaten

Nicht substituierte anellierte Aromaten wie Anthracen, Naphthalin etc. sind nicht
hydrolysierbar.

Chlorierte anellierte Aromaten hingegen gehen dieselben Hydrolysereaktionen ein wie
chlorierte Benzole. Infolge der Ahnlichkeit der Reaktion erscheint es zulédssig, die
Reaktionsgeschwindigkeiten der Chlorbenzole auf die chlorierten anellierten Aromaten
zu Ubertragen. Die fur 2-Chlornaphthalin unter Endlagerbedingungen ermittelte
Halbwertszeit liegt innerhalb dieses Bereiches (vgl. Kapitel 5.6.).
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6.5 Halogenierte Phenole und Phenoxyverbindungen

6.5.1 Chlorierte Phenole

Die Hydrolyse von chlorierten Phenolen ist stark vom Chlorierungsgrad abhangig;
niedrig chlorierte Verbindungen hydrolysieren langsam. Ein Vergleich der
Halbwertszeiten von beispielsweise Chlorphenol mit Chlorbenzol zeigt, dal® diese bei
beiden in derselben Grossenordnung liegen. Dabei ist jedoch zu beachten, dal} die fur
Chlorphenol vorliegenden Daten in stark alkalischer Losung ermittelt worden sind. Geht
man davon aus, daf® wie bei den Chlorbenzolen nur eine beschrankte Abhangigkeit der
Hydrolyse vom pH besteht, so ergeben sich nachfolgende Abbauraten bzw. Halb-
wertszeiten (bei 30°C und pH = 13.6):

kror = 1.0E-11 bis 7.6E-13 5™
t12 = 2130 bis 28900 Jahre

6.5.2 Phenoxyverbindungen

Die Grunde fur die langsame Hydrolyse von halogenierten Diphenylethern wurden
bereits in Kapitel 5.7.2. dargelegt.

6.6 Heterocyclische Verbindungen

Uber den Abbau halogenierter Dibenzodioxine bzw. -furane Iasst sich wenig konkretes
sagen. Die Hydrolysekinetik mufdte etwa derjenigen von chlorierten Phenolen bzw.
Phenoxyverbindungen entsprechen. Es ist wahrscheinlich, dal3 Dibenzodioxine stabiler
als Dibenzofurane gegen hydrolytischen Abbau sind (vgl. Ausfuhrung in Kap. 5.7.2.)
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6.7 Komplexbildner

Die fur EDTA vorliegenden Angaben erlauben eine ungefahre Beurteilung des EDTA--
Abbaus bei Endlagerbedingungen. Die Halbwertszeit der Hydrolyse von Fe(lll)-EDTA
bei 30° C und pH = 9.3 wird zu ca. 1300 Jahren berechnet, wahrend die Halbwertszeit
der Hydrolyse des Na,-EDTA-Komplexes bei ebenfalls 30° C aber pH = 4.6 ca. 1100
Jahre betragt.

kror = 2.0E-11s™ (30°C, pH = 9.3)
t12 = 1100 Jahre fur Na,-EDTA

6.8 Tenside

Aufgrund der sparlichen Grundlagen, welche zur Beurteilung des hydrolytischen Abbaus
von Tensiden vorliegen, kann folgender Schlu® gezogen werden:

Das kationische Tensid Imidazoliumethosulfat hydrolysiert stark pH-abhangig.

Bei den nichtionischen Tensiden reagieren epoxidische Verbindungen sehr rasch. Dies
lasst sich aus Hydrolysedaten von Ethylen- bzw. Styroloxid ableiten. Die bei pH = 7
gemessenen Abbau raten stellen Minimalgeschwindigkeiten dar.

Nichtionische Verbindungen mit Ethoxygruppen reagieren bedeutend langsamer, die fur
Anisol vorliegenden Angaben zur Spaltung der Ethergruppen haben nur fur stark
alkalische Verhaltnisse Gultigkeit.

Es durften innerhalb der grossen Gruppe der Tenside betrachtliche Stabilitatsunter-
schiede gegenuber hydrolytischer Zersetzung bestehen.

6.9 Kilassifizierung der Stoffe nach der Abbaugeschwindigkeit

In der Tabelle 6.1 sind fur alle besprochenen Verbindungsklassen die
Abbaugeschwindigkeiten klassifiziert nach (1) schneller Abbau (t12, < 1 Jahr), (2) massig
schneller Abbau (t12 : 1 bis 1000 Jahre) und (3) langsamer Abbau (ti, > 1000 Jahre.
Soweit nicht anders angegeben erfolgt die Zuweisung zu den Geschwindigkeitsklassen
bei pH = 7 und 30°C. Damit handelt es sich um eine konservative Schatzung, da die
Hydrolyseraten bei diesem pH minimal sind (siehe Abb. 5.1)
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Tabelle 6.1: Klassifizierung der Substanzen nach ihrer Abbaugeschwindigkeit

VERBINDUNGSKLASSE VERBINDUNG ABBAUGESCHWINDIGKEIT
ALICYCLISCHE & ALIPHATISCHE |Lindan 1
VERBINDUNGEN

Aldrin 1

Dieldrin 2

Endrin 2

Chlordan 3(pH=7),1(pH=10.9)

Heptachlor 1

Heptachlor-Epoxid

1

Endosulfan

1

Telodrin

Stroban

Toxaphen

Mirex

Kelevan

Kepone

Halogenierte Paraffine

HALOGENIERTE BENZOLE UND

PHENYLDERIVATE

Hexachlorbenzol

Chlorierte Benzole

2

PCB’s

3 (NaOH)

Halogenierte Terphenyle

3

HALOGENIERTE DERIVATE VON

DIPHENYLMETHAN

DDT

1

DDE

DDD

Methoxychlor

Dicofol

Perthane

ANELLIERTE AROMATEN

Halogenierte Naphthaline

Polykondensierte Aromaten

HALOGENIERTE PHENOLE UND

PHENOXYVERBINDUNGEN

Pentachlorphenol

3 (pH = 13.6)
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VERBINDUNGSKLASSE VERBINDUNG ABBAUGESCHWINDIGKEIT
Tetrachlorphenol 3 (pH = 13.6)
Trichlorphenol 3 (pH = 13.6)
Halogenierte Diphenylether 3 (pH = 13.6)
HETEROCYCLISCHE Halogenierte Dioxine 3
VERBINDUNGEN
Halogenierte Dibenzofurane 3
KOMPLEXBILDNER EDTA 3

NTA

3 (biochemisch 1)

Citronensaure

Oxalsaure

Weinsaure

Harnstoff

TENSIDE

Fettaminethoxilat (NIT)

Fettalkylethoxilat (NIT)

Alkylsulfonat (ANT)

Alkylphenolpolyglykolether (NIT)

Ethylendiaminpropylenoxid (NIT)

Quaternare

Ammoniumverbindungen (KAT)

HALOGENIERTE TRIAZINE

Atrazin

Simazin

Diejenigen Verbindungen, fur die in Tabelle 6.2 keine Klassifizierung vorgenommen
worden ist, konnen entweder nicht hydrolytisch abgebaut werden oder die
Literaturangaben reichen nicht aus, um eine Abschatzung der Abbaugeschwindigkeit

vornehmen zu kdnnen.
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7 Reduktionsreaktionen

Unter Reduktion versteht man die Aufnahme von Elektronen und damit die Erniedrigung
der Oxidationszahl. Jede Reduktion ist mit der Oxidation eines anderen
Reaktionspartners gekoppelt, so day man im chemischen Sinne von Redoxreaktionen
spricht.

Nahezu alle organischen Stoffe lassen sich reduzieren. Die bei einer Reduktion
entstehenden Produkte sind stark von Systemparametern (wie z.B. Temperatur,
Konvektion, Stromdichte, Viskositat) sowie von Stoffparametern (wie z.B.
Elektronegativitat, Bindungsordnung, Kettenverzweigungsgrad abhangig). Aus diesem
Grund sind Aussagen Uber die entstandenen Produkte kaum moglich.
Fur viele halogenierte Produkte ist folgendes Schema von Bedeutung:

Startreaktion:
Me —>Me"™ +ne
e+RX ——-—>R-+X Reduktion zum Radikal

Beispiele méglicher Folgereaktionen:

R-+R' -->R+R‘ H -Radikalshift

R-+R‘Y --—-->R-R’ Radikalkondensation

R ---->R"+ R" Zerfall

R ---->R"'+H-  Abspaltung eines H-Radikals
H+H -—>H; Wasserstoffbildung

In der Tabelle 7.1 sind aus der Literatur erhaltlichen Halbwellenpotentiale zusammenge-
stellt, die auf die gesattigte Kalomelelektrode (SCE) bzw. die Normalwasserstoff-
elektrode (NHE) bezogen sind.
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Tabelle 7.1: Halbwellen-Potentiale E1/2 verschiedener organischer Verbindungen

VERBINDUNG Eiy2 [V] vs. SCE|Eq, [V] vs. NHE|LOSUNGSMITTEL LITERATUR
) ()

DDT -1.24 -1.00 Wasser [33]

Hexachlorbenzol -1.322 -1.082 Wasser [33]

1,2,3,4- -1.393 -1.153 Wasser [33]

Tetrachlornaphthalin

Lindan -1.520 -1.280 Wasser [33]

1,2,4-Trichlornaphthalin | -1.565 -1.325 Wasser [33]

Pentachlorbenzol -1.573 -1.333 Wasser [33]

2,3,4,5- -1.679 -1.439 Wasser [33]

Tetrachhlorbiphenyl

DDE -1.757 -1.517 Wasser [33]

2,3,4-Trichlorbiphenyl -1.783 -1.543 Wasser [33]

2,4-Dichlorbiphenyl -1.983 -1.743 Wasser [33]

DDD -2.068 -1.828 Wasser [33]

2-Chlorbiphenyl -2.097 -1.857 Wasser [33]

Trimethylammonium -1.82 -1.59 Wasser [34]

Triethylammonium -1.83 -1.60 Wasser [34]

Tetraalkylammonium -2.00 bis —2.90 -1.76 bis —2.66 Wasser [34]

Chlormethan -2.23 -1.99 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Dichlormethan -2.33 -2.09 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Trichlormethan -1.67 -1.43 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Tribrommethan -0.64 -0.40 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Trijodmethan -0.49 -0.25 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Tetrachlorkohlenstoff -0.78 -0.54 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Trichlorethylen -2.14 -1.90 75%-Dioxan/Wasser- [35]

Gemisch
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VERBINDUNG Eiy2 [V] vs. SCE|Eq, [V] vs. NHE|LOSUNGSMITTEL LITERATUR
) ()

Tetrachlorethylen -1.88 -1.64 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Vinylbromid -2.47 -2.23 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

Allylchlorid -1.91 -1.67 75%-Dioxan/Wasser- [35]
Gemisch

1-Chlornaphthalin -2.10 -1.86 Wasser [35]

o-Dichlorbenzol -2.51 -2.27 Wasser [35]

m-Dichlorbenzol -2.48 -2.24 Wasser [35]

p-Dichlorbenzol -2.49 -2.25 Wasser [35]

p-Dibrombenzol -2.10 -1.86 Wasser [35]

Hexachlorbenzol -1.44 -1.20 Wasser [35]

Hexabrombenzol -0.75 -0.51 Wasser [35]

Essigsaure -1.99 -1.75 Wasser [35]

Benzoesaure -1.94 -1.70 Wasser [35]

Aceton -2.46 -2.22 Wasser [35]

(*) Bei 25°C betragt das Potential der gesattigten Kalomelelektrode (SCE) + 0.24 Volt
bezlglich der Normalwasserstoffelektrode (NHE).

Gemass Tabelle 7.1 liegen die E,, -Potentiale der in Betracht gezogenen Verbindungen
zwischen — 1.1 und — 2.8 Volt. Dennoch kann grundsatzlich Reduktion z.B. durch Eisen
(E12 (Fe, Fe(ll)) ~ -0.3 bis -1.4 V nicht ausgeschlossen werden (s.w.u.). Fur bituminierte
organische Verbindungen durften Reduktionsprozesse kinetisch nicht dominant sein.
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8 Moagliche Reaktionen zwischen Verbindungen verschiedener
Verbindungsklassen

Die Bildung von Reaktionsprodukten durch bimolekulare Reaktionen als Folge der
Vermischung von Verbindungen aus verschiedenen Verbindungsklassen bei der
Verfestigung des Abfalls muly als unwahrscheinlich bezeichnet werden. Chemische
Reaktionen und gegenseitige Beeinflussungen sind jedoch nicht mehr auszuschlief3en,
sobald man im Abfallgebinde bzw. in den Fixierungsmitteln enthaltenes Wasser
mitberucksichtigt. In der Wasserphase kdnnen Gemische von Verbindungen einerseits
die Abbaukinetik verschiedener Reaktionspartner gegenseitig beeinflussen, andererseits
zur Bildung von Reaktionsprodukten fuhren, die bei der Betrachtung nur einer
Einzelverbindung nicht entstehen konnen. Reaktionen zwischen in Wasser gelOosten
Verbindungen durften von untergeordneter Bedeutung sein. Hingegen ist die
wechselseitige Beeinflussung von Reaktionsgeschwindigkeiten in wasseriger Phase von
wesentlicher Bedeutung, so dass der Schwerpunkt der Ausfuhrungen auf diesen Punkt
gelegt werden soll.

8.1 Gegenseitige Beeinflussung der Abbaukinetik verschiedener
Reaktanden

Die Abbaukinetik (z.B. hydrolytisch) einer Verbindung in wasseriger Losung kann durch
die Anwesenheit eines anderen Stoffes beeinflult werden. Es sind verschiedene
Einflusse moglich, welche dazu fuhren kdnnen, daf in Kapitel 5 und 6 wiedergegebenen
Reaktionsraten unter- bzw. Uberschritten werden kdonnen. Solche Effekte quantitativ zu
beschreiben ist kaum moglich. Qualitativ stehen 3 Effekte auf Reaktionsraten im
Vordergrund.

1. Wie erwahnt entsteht bei manchen Verbindungen als Folge des hydrolytischen
Abbaus Salzsaure. Falls die entstehenden Protonen nicht neutralisiert werden, stellt sich
eine pH-Anderung ein, welche die Geschwindigkeit des Abbaus anderer anwesender
Verbindungen (katalytisch oder direkt) beeinflussen kann.

Sinkt beispielsweise der pH aus dem alkalischen Bereich in den neutralen, so wird sich
die Abbaugeschwindigkeit vieler Verbindungen verringern, weil die Hydrolyse in
neutraler Losung haufig am langsamsten ist. Sinkt der pH weiter, so konnten die
Reaktionsraten vieler Verbindungen wieder ansteigen (saure-katalysierte Reaktion) (vgl.
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Abbildung 5.1.). Bei Verbindungen, deren Hydrolysekinetik nicht pH-abhangig ist, tritt
kein pH-Effekt auf.

2. Infolge Mizellenbildung durch Tenside konnen organische Verbindungen maskiert
werden. Hohe Tensidkonzentrationen konnen den hydrolytischen Abbau erschweren.
Geringe Mengen an Tensiden andererseits konnen die Loslichkeit von wenig I6slichen
organischen Verbindungen erhohen und dadurch deren Abbau beschleunigen. Tenside
treten vorzugsweise in den Verdampferkonzentraten und Filterschlammen auf, im
ubrigen Abfall sind aufgrund der Abfallerfassung nur geringe Tensidmengen zu
erwarten.

3. Die Bildung von Wasserstoff, welche von Lammertz und Kroth [3] in Fassern mit
verpresstem Abfall beobachtet worden ist, konnte bei gentgend tiefem Absinken des
Redoxpotentials in den Abfallbehdltem Redukionsreaktionen von organischen
Verbindungen ermoglichen (vgl. dazu Kapitel 9). Fur mit Fixierungsmitteln verfestigte
Abfalle ist dies kaum von Bedeutung.

8.2 Bildung neuer Reaktionsprodukte

8.2.1 Kondensationsreaktionen

Wie bereits in Kapitel 6.2.1. beschrieben, konnen chlorierte Phenole langsam zu
Dibenzodioxinen kondensieren:

Cl

cl
? @OH Y @g@/ i

Cl

Es darf angenommen werden, dal® auch grossere aromatische Moleklile mit den
Substituenten -OH und -Cl ahnliche Kondensationsreaktionen eingehen konnen. Als
Beispiel soll hier eine madgliche Kondensationsreaktion von 1,3-Dichlor-2-naphthol
aufgefuhrt werden:
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Cl

2 Q0 gll_i_. g + 2HCI

Kinetische Daten fur solche theoretisch denkbaren Reaktionen fehlen. Die Reaktions-
raten von bimolekularen Reaktionen (Reaktionsordnung > 1) sind abhangig von den
Konzentrationen der einzelnen Reaktanden. Auch bei grossen Geschwindigkeits-
konstanten sind nur geringe Umsatzraten moglich, wenn die Konzentrationen der an der
Reaktion beteiligten Reaktanden gering ist. Die Loslichkeiten der meisten Verbindungen
sind sehr klein. Damit ist klar, dal® solche Reaktionen im Endlager kaum eine
bedeutende Rolle spielen werden. In Matrixform sind in Tabelle 8.1. jene Verbindungen
bezeichnet, die miteinander Kondensationsreaktionen eingehen konnen. Auf eine
Angabe der Reaktionsprodukte wird aus obigem Grund jedoch verzichtet.

Tabelle 8.1: Mogliche Reaktionspartner fir Kondensationsreaktionen in Reaktions-
gemischen (theoretisch)

Chlorbenzole | PCB | DDT Dicofol | Chlorierte Chlorphe- Dioxine
Methoxychlo anellierte nole &
r Aromaten Phenoxyde
Chlorbenzole X X X X X X X X
PCB X X X X X X X
DDT X X X X X X
X X X X X
Methoxychlo
r
Dicofol X X X X
Chlorierte X X X
anellierte
Aromaten
Chlorphe- X X
nole &
Phenoxyde
Dioxine X
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8.2.2 Elektrophile Substitutionsreaktionen aromatischer Verbindungen

Substitutionsreaktionen aromatischer Verbindungen (elektrophile Substitution) sind unter
Lagerbedingungen nicht zu erwarten.

8.2.3 Strahlenchemischer vs. chemischer Abbau organischer Stoffe

Unter Berucksichtigung der geltenden Aktivitatsbegrenzungen im Endlager fur schwach-
und mittelradioaktive Abfalle ist ein radiolytischer Abbau im Vergleich zum
hydrolytischen Abbau der genannten Verbindungen von untergeordneter Bedeutung. Es
zeigt sich z.B., dass die kiurzeste Halbwertszeit fur EDTA fur den radiolytischen Abbau
ca. 955’000 Jahre betragt (bei maximaler Gesamtdosis nach 20°000 Jahren in einem
Abfallgebinde), wahrend die Halbwertszeit fir den hydrolytischen Abbau von EDTA
unter Endlagerbedingungen (30°C, pH 9.4) auf 420°000 Jahre berechnet wurde.
Bedeutend schneller verlauft die Hydrolyse von Fe(lll)-EDTA bei 30° C und pH = 9.3,
wobei die Halbwertszeit zu ca. 1’300 Jahren berechnet wird, wahrend die Halbwertszeit
der Hydrolyse des Na,-EDTA-Komplexes bei ebenfalls 30° C aber pH = 4.6 nur noch ca.
1’100 Jahre betragt.

Abschliessend sei noch auf ein Verfahren der Grundwassersanierung mit metallischem
Eisen hingewiesen, wobei unerwinschte Organohalogenide wie z.B. Trichlorethylen
rasch und vollstandig in situ abgebaut werden, wenn diese in Kontakt mit metallischem
Eisen kommen. Diese Abbaureaktion wird durch Eisen mit grossem
Oberflache/Volumenverhaltnis (Eisenspane) noch geférdert. Dabei wird das metallische
Eisen zur Fe**-Stufe oxidiert und die Organohalogenide zu gewdhnlichen, bakteriell
leicht abbaubaren Kohlenwasserstoffen reduziert. Im Grundwasser geldst wird
harmloses Eisenchlorid. Die Halbwertszeit dieses durch metallischen Eisens
katalysierten Abbaus von Organohalogeniden betragt z.B. ca. 5 Tage fur
Tetrachlorkohlenstoff, ca. 6,5 Tage fur Chloroform, ca. 7 Tage fur Trichlorethylen und
ca. 14 Tage fur Tetrachlorethylen. Der Zusatz von Palladium zum Eisen ermdglicht den
katalytischen Abbau selbst schwer abzubauender Organohalogenide wie cis-1,2-
Dichlorethylen innerhalb weniger Stunden [39]. Fur den katalytischen Abbau von
Trichlorethylen durch metallisches Eisen wurde experimentell eine scheinbare
Aktivierungsenergie von 32.2 - 39.4 kJ/mol ermittelt [40]. Bei Verwendung von
metallischem Zinn (statt Eisen) liess sich aus den Versuchsergebnissen fir den
katalytischen Abbau von Trichlorethylen eine scheinbare Aktivierungsenergie von 40.5 -
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76.8 kJd/mol berechnen. Der durch metallisches Eisen katalysierte Abbau von
Trichlorethylen fihrt zunachst zum Abbauprodukt cis-1,2-Dichlorethylen, welches
seinerseits in der nachsten Stufe zum Kohlenwasserstoff abgebaut wird.

Generell qilt, dass die Toxizitdt von Abbau- und Umwandlungsprodukten
chemotoxischer organischer Stoffe gegenuber dem Ausgangsprodukt von Stufe zu Stufe
abnimmt.
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9 Wasserstoffbildung in Abfallgebinden

9.1 Verhalten von hochdruckverpressten Mischabfallen

In der KFA-Julich wurden seit Mai 1987 Untersuchungen zur Gasentwicklung an
Abfallgebinden mit erhdhtem Innendruck durchgeflihrt [3]. Hauptsachlich davon
betroffen scheinen Fasser mit hochdruckverpressten Mischabfallen zu sein.

An alteren Fassern wurde folgendes beobachtet:

Nach mehreren Jahren Zwischenlagerzeit lag der Innendruck zwischen 1.30 und 3.85
bar (mittleres Leervolumen: 70 Liter). Die Gase in den Gebinden enthielten nebst
Luftstickstoff Spuren von Sauerstoff, Kohlendioxid, Methan und hauptsachlich Was-
serstoff. Fasser, die durch Vakuumtrocknung von leichtflichtigen Verbindungen wie
Wasser und chlorierten Losungsmitteln befreit worden sind, zeigten keine nennenswerte
Wasserstoffbildung. Da die Dosisleistung in allen Gebinden unter 200 mrem/h lag,
nehmen die Autoren an, dal® eine Gasbildung radiolytischen Ursprungs weitgehend
vernachlassigbar ist. Elektrochemische Korrosions- und Zersetzungsprozesse von
organischen Losungsmitteln an Metallen werden als wahrscheinliche Ursachen fur die
Bildung von Wasserstoff und damit fir den Druckaufbau angesehen.

Unter den stipulierten Lagerbedingungen ist die Bildung von Wasserstoff vermutlich auf
die Anwesenheit von (metallischem) Eisen zurlckzufihren.Thermodynamisch
reprasentativ sind hierflr z.B. Prozesse wie:

- Fe(s) - 2 H2O(l) + Fe(OH)2 (s) + Ha(g) =0 (1)
- Fe(s) - 3 H20(l) + Fe203 (s) + 3 Hz(g) =0 (2)
- Fe(s) - H2O(l) + FeO (s) + Ha(9) =0 (3)

die samtlich (leicht) negative Freie Reaktionsenthalpien aufweisen (AG° ~ -12.2, -3.1, -
8.0 kJ/Formelumsatz, resp.). Mechanismus und Kinetik der Wasserstoffbildung durften
Analogien zur Auflésung von Metallen und zur Korrosion von Eisen zeigen und durch
Hydrolyse organischer Halogenverbindungen und Estern sowie Dissoziation von
organischen Sauren mitbestimmt werden.
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9.2 Verhalten der chlorierten Kohlenwasserstoffe in Zementstein,
Zementmortel, Beton

Der Reduktion von H+ geht die Hydrolyse der chlorierten Kohlenwasserstoffe unter
Bildung von Salzsaure voraus:

R-Cl + OH" ----> R-OH + CI’

Calciumhydroxid als Bestandteil von hydratisiertem Zement (pH = 12-14) wird die sich
langsam bildende Salzsaure HCI laufend neutralisieren:

2 HCI + Ca(OH), -—--> CaCl, + 2 H,0

Bei diesem hohen pH ist die H'-Konzentration in Lésung derart gering (1072 bis 107
mol/l), dal die Reduktionsreaktion von H*, d.h. die Wasserstoffbildung vernachlassigbar
ist. Chlorierte Kohlenwasserstoffe in Zementmortel durften also kein Problem darstellen.

9.3 Verhalten der chlorierten Kohlenwasserstoffe in Bitumen

Bei der Bituminierung von Abfallen bleibt lediglich eine geringe Menge von freiem und
chemisch gebundenem Wasser in Bitumen zurtck.

Wasser in Bitumen ist dispergiert und durfte nur geringe Mengen chlorierter
Kohlenwasserstoffe enthalten, und zwar als Folge der bevorzugten Verteilung derselben
in Bitumen. Wasserstoffbildung durch Reaktion von (metallischem) Eisen in den
Gebinden mit Produkten der Hydrolyse wasseriger LoOsungen halogenierter
Kohlenwasserstoffe wird daher nur in geringem Ausmass stattfinden.

9.4 Schlussfolgerung

Das Problem der Wasserstoffproduktion entsteht unter gewissen Bedingungen bei
Abfallgebinden, die mit kompaktiertem Abfall befullt sind. Die Gasentwicklung kann nur
bei gleichzeitiger Anwesenheit von Wasser und wasserigen Elektrolyten einsetzen.
Chlorierte Kohlenwasserstoffe konnen diese Reaktion in den Gebinden erhohen. Sie
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kann mit der Verwendung von Zementstein bzw. Zementmortel als Fixierungsmittel
eliminiert werden (Neutralisation der entstehenden Protonen). Im Weiteren lasst sich
durch Mineralisation der organischen Anteile im Abfall mittels Verbrennung die
endzulagernde Menge an chlorierten Kohlenwasserstoffen bedeutend verringern.

Erganzend bleibt zu erwahnen, dall die Anwesenheit von beispielsweise Aluminium,
Zink und Kupfer im Abfall sowie Eisen als Bestandteil des Abfallproduktes in Verbindung
mit einem Elektrolyten die Voraussetzungen fur eine galvanische Zelle schafft und damit
ebenfalls zur Bildung von Wasserstoff fuhren kann. Bei zementierten aluminium- bzw.
zinkhaltigen Abfallen ist ferner eine Reaktion zwischen dem Aluminium bzw. Zink und
dem Fixierungsmittel Zement zu bertcksichtigen (Bildung von Aluminaten bzw. Zinkaten
unter Wasserstoffentwicklung).
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10 Verzeichnis der Abkiirzungen

E1

E,

Ea
experim.
K

KFA
LSM

SN2

T oder Temp
AcOH
CDHEA
DCDHEA
DDD

DDE

DDT
DMDE
ED3A
EDTA
EtOH
HEIDA
IDA
MeEDDA
MeEDD’A
MeOH
MIDA
NTA

Eliminationsreaktion "erster Ordnung”
Eliminationsreaktion "zweiter Ordnung”
Aktivierungsenergie

experimentell bestimmter Wert

Kelvin

Kernforschungsanlage

Losungsmittel

ortho-

meta-

para-

Sekunde

Gesattigte Kalomelelektrode

Nucleophile Substitutionsreaktion "erster Ordnung”
Nucleophile Substitutionsreaktion "zweiter Ordnung”
Temperatur

Aceton
11-Chlor-9,10-dihydro-9,10-ethenoanthracen
11,12-Dichlor-9,10-dihydro-9,10-ethenoanthracen
1,1-Bis(4-Chlorphenyl-2,2-dichlorethan)
1,1-Dichlor-2,2-bis(4-Chlorphenyl)ethylen
1,1,1-Trichlor-2,2-bis(4-Chlorphenyl)ethan
Dimethoxyphenyldichlorethylen
Ethylendiamintriessigsaure
Ethylendiamintetraessigsaure

Ethanol
N-(2-Hydroxyethyl)iminodiessigsaure
Iminodiessigsaure
N-Methylethylendiamin-N‘,N‘-diessigsaure
N-Methylethylendiamin-N,N‘-diessigsaure
Methanol

Methyleniminodiessigsaure
Nitrilotriessigsaure
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11 Verzeichnis der Abbildungen und Tabellen

11.1 Verzeichnis der Abbildungen

Abbildung 5.1 Schematische Darstellung von log kot als Funktion des pH-Wertes

Abbildung 5.2 Gemessene Hydrolysekonstanten von Lindan vs. pH in Wasser bei
natlrlichen Umweltbedingungen

Abbildung 5.3 Hauptprodukt der Hydrolyse von DDT gemal} [22]

Abbildung 5.4 Hauptprodukt der Hydrolyse von Methoxychlor in basischem Milieu [22]

Abbildung 5.5 Produkte der Hydrolyse von Methoxychlor in neutraler bis schwach
saurer Losung

Abbildung 6.1 Halbwertszeit vs. pH flr den hydrolytischen Abbau von DDT,
Methoxychlor und Dicofol in Wasser bei 27 bzw. 20°C
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11.2 Verzeichnis der Tabellen

Tabelle 3.1

Tabelle 3.2
Tabelle 5.1

Tabelle 5.2

Tabelle 5.3

Tabelle 5.4

Tabelle 5.5

Tabelle 5.6

Tabelle 5.7

Tabelle 5.8

Tabelle 5.9

Tabelle 5.10

Tabelle 5.11

Tabelle 5.12

Tabelle 5.13

Tabelle 5.14

Tabelle 5.15
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Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von 2-Chlornaphthalin gemaf [5]

Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von Chlorphenolen gemal} [20]

Publizierte Geschwindigkeitskonstanten fur den hydrolytischen Abbau
von EDTA gemal [20]

Klassifizierung der Substanzen nach ihrer Abbaugeschwindigkeit
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