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Kurzbeschreibung 

Im Ergebnis einer Literaturrecherche zum Thema Arsen in Abfällen werden verstreut veröffentlichte 
Daten zusammengestellt und kommentiert. Die Studie gibt einen Überblick über Konzentrationen und 
Streubreiten von Arsen in industriellen Massenabfällen aus der Erzaufbereitung und -verhüttung, aus 
der Kohleaufbereitung und -verfeuerung, aus der Wasseraufbereitung und aus der Abfallverbrennung. 
Die jeweilige Herkunft und Zusammensetzung dieser Industrieabfälle, ihr Mengenanfall und ihre Ent-
sorgungswege werden in die Darstellung einbezogen, um ihre Bedeutung in der Abfallwirtschaft auf-
zuzeigen. Das Mobilitätsverhalten von Arsen in Abfallablagerungen sowie mögliche Emissionspfade in 
das Umfeld unter gegebenen chemischen Verhältnissen in Abfallablagerungen und im betroffenen 
Grundwasser werden an Hand von Fallbeispielen dargestellt. Nebenher wird die Geochemie des Ar-
sens in der Umwelt erläutert, soweit erforderlich, um die Beobachtungen und Versuchsergebnisse ein-
zuordnen. 

Abstract 

As result of a literature survey on the subject of arsenic in wastes scattered data are compiled and an-
noted. The study gives a general overview on concentrations and ranges of arsenic contents in indus-
trial mass wastes from ore dressing, roasting and hydrometallurgical processing, coal upgrading and 
combustion, water conditioning, and waste incineration. Included in this presentation are the respec-
tive source and composition of those industrial wastes, their quantities and ways of reutilization or 
disposal to show their significance in waste management. Elucidated are the mobility of arsenic in 
waste dumps as well as possible paths of emission into their surroundings under given chemical con-
ditions within waste deposits and in affected groundwater by means of case examples. Along with it 
the geochemistry of arsenic in the environment is explained to the extent appropriate to comprehend 
the observations and experimental results. 
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Zusammenfassung 

Die vorliegende Literaturstudie zum Thema Arsen in Abfällen gibt einen Überblick über Konzentratio-
nen und Streubreiten von Arsen in industriellen Massenabfällen aus der Erzaufbereitung und -verhüt-
tung, aus der Kohleaufbereitung und -verfeuerung, aus der Wasseraufbereitung und aus der Abfallver-
brennung. Um ihre Bedeutung in der Abfallwirtschaft aufzuzeigen, wird die jeweilige Herkunft und Zu-
sammensetzung dieser Industrieabfälle, ihr Mengenanfall und ihre Entsorgungswege in die Darstel-
lung einbezogen, da die angesprochenen Abfälle bislang nicht etwa wegen hoher Arsengehalte auffällig 
geworden sind, sondern eben wegen ihrer kontinuierlich großen Anfallmengen zum Problem werden. 
Das Mengenaufkommen hat auch zur Folge, dass Elemente wie Arsen, selbst wenn sie in den Abfällen 
nur als Nebenbestandteil oder lediglich in Spurenkonzentrationen (unter 100 mg/kg) vorkommen, 
sich dennoch zu nicht unbedenklichen Quantitäten aufsummieren. Bezogen auf Arsen hat es bisher 
noch keinen Versuch gegeben, die Stoffströme dieses bekanntermaßen toxisch wirkenden Halbmetalls 
in der Abfallwirtschaft in den Blick zu bekommen. 

Einige Aspekte mögen historisch wirken, sind es aber keineswegs, weil nach dem Gesetz der Erhaltung 
der Materie nichts verloren geht und alles, was je an Arsen durch bergbauliche Tätigkeiten und durch 
Wassergewinnung zu Tage gefördert worden ist und auch früher schon in Abfällen angefallen und ver-
meintlich 'entsorgt' worden ist, dennoch irgendwo liegt und mit der Umwelt in Beziehung steht, als 
Abfallablagerung oder als Baumaterial. Denn das sind die wesentlichen Entsorgungswege, welche die 
hier angesprochenen Abfallarten gehen. 

Arsen kommt primär in Metallsulfiden vor, insbesondere in den Allerweltsmineralen Schwefelkies 
(Pyrit, Markasit) und Arsenkies, im Folgenden einfach als 'Pyrite' bezeichnet. Pyrite sind der Ursprung 
praktisch allen Arsens in der Umwelt, wie wir sie verstehen, in die Arsen auf natürliche Weise gelangt, 
nämlich durch Gesteinsverwitterung und Mineralzersetzung, vermittelt durch Quellwässer (geogen), 
seit der industriellen Revolution aber noch zusätzlich und in gesteigerten Mengen durch den Bergbau 
auf Metallerze, Kohlen und Erdöl (anthropogen). Pyrite sind unter sauerstofffreien (anoxischen) Be-
dingungen chemisch stabil, zuerst eingeschlossen in Gesteinen unter Tage oder auch als Mineralneu-
bildungen in Sedimenten von stagnierenden Gewässern oder in staunassen Böden. 

Gelänge es, pyrithaltige Abfälle an der Erdoberfläche so abzulagern, dass sie permanent unter Wasser-
bedeckung liegen bleiben und auch nicht von der Seite von sauerstoffhaltigem Grundwasser ange-
strömt und durchströmt werden, käme es in der Ablagerung nicht zur Pyritverwitterung. Doch solche 
Bedingungen sind an und auf der Erdoberfläche nicht langfristig aufrecht zu erhalten. 

Will man das chemische Verhalten von Arsen in der Umwelt nachvollziehen, muss man das chemische 
Verhalten von Eisen und Mangan stets im Auge behalten. Das beginnt gleich bei der Pyritverwitterung. 
Unter Einwirkung von sauerstoffhaltigem Wasser (Niederschlagswasser, oberflächennahes Grundwas-
ser) werden Pyrite vollständig in gelöste Bestandteile zersetzt. Dabei wird Eisen in zweiwertiger Form 
und Arsen in dreiwertiger Form als arsenige Säure in Lösung gebracht. Da die oxidative Auflösung von 
Pyrit eine sauerstoffzehrende Reaktion ist, verarmt das Wasser an gelöstem Sauerstoff, und es stellen 
sich hypoxische Bedingungen ein, unter denen Fe(II) und As(III) in gelöster Form stabil sind und mit 
dem Wasser transportiert werden können. 

Metallsulfide (sog. Kiese) sind als wichtigste primäre Quelle von Arsen in industriellen Massenabfällen 
erkannt, allen voran Schwefelkies (Pyrit), der als akzessorisches Mineral in vielen Gesteinen und mine-
ralischen Rohstoffen vorkommt. Bei thermischen Prozessen wie Erzröstung, Kohlefeuerung und Ab-
fallverbrennung wird Arsen ob seiner Flüchtigkeit freigesetzt und reichert sich in produktionsspezifi-
schen Rückständen an, insbesondere in Stäuben aus der Abgasreinigung sowie in Aschen und Schla-
cken. Auch bei nassmetallurgischen Prozessen wird Arsen ausgeschleust und in entsprechenden In-
dustrieschlämmen angereichert. 
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Schließlich kann Arsen, eher selten, als Spurenstoff naturbedingt (geogen) in Grundwässern vorkom-
men, welche zur Trinkwassergewinnung genutzt werden, infolgedessen auch als Kontaminant in Was-
serwerksschlämmen. 

In der Fachliteratur verstreut finden sich die in Tabelle 1 genannten Angaben zu Arsengehalten in 
Massenabfällen. 

Tabelle 1: Arsengehalte in Massenabfällen 

Abfall Arsengehalt in mg/kg 
Haldenberge (Steinkohle) 3 - 21 

gebrannte Berge 5 - 74 

Bergbaurückstände (NE-Erze) 31 - 3650 

Hochofenschlacke (Eisen) bis 30 

Stahlwerksschlacken bis 41 

Hüttensand bis 3 

Röstschlacken (Kupferhütten) 10 - 1070 

Filterstäube (Kupferhütten) 10.400 - 79.200 

Anodenschlamm (Kupferhütte) 5000 - 50.000 

Schachtofenschlacke (Bleihütte) 1000 - 7000 

Zinkoxidschlacke 12 - 188 

Wälzofenschlacke (Blei/Zinkhütte) 50 - 340 

Eisenarsenschlamm (Kupferhütte) 127.000 

Kalkarsenschlamm (Zinkhütte) 120.000 

Jarositschlamm (Zinkhütte) 1500 - 2500 

Kiesabbrand (Pyrit) 170 - 460 

Abgasstaub (Pyrit) 2300 

Schmelzkammergranulat (Steinkohle) bis 19 

Kohleflugaschen (weltweit) bis 6300 

Kohleflugaschen (Deutschland) 10 - 500 

Kesselasche (Steinkohle) bis 33 
REA-Gips bis 5 
Müll (entschrottet) 12 

MVA-Rostasche (Schlacke) bis 1040 

MVA-Feinschlacke 59 

MVA-Kesselasche 23 - 41 

MVA-Filterstaub bis 2840 

SAV-Schlacke 4,8 - 5,6 

SAV-Filterstaub bis 274 

Klärschlamm (Trockensubstanz) 4 - 30 

Klärschlammasche 4,2 - 124 

Altholz 4,1 
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Abfall Arsengehalt in mg/kg 
Frischholzasche bis 35 

Gebrauchtholzasche bis 60 

Bauschutt/Haustrümmer bis 59 

Strahlmittelrückstände bis 1470 

Shredderrückstand (Automobile) 20 - 25 

Bildröhren-Konusglas 420 

Härtereisalz 50 

Eisensulfatabfall bis 720 

Wasserwerksschlämme bis 2000 

Deponiesickerwässer (mg/l) bis 17 

Es ist evident, dass die höchsten Arsengehalte in Rückständen aus NE-Metallhütten vorkommen. We-
gen der durch gesetzliche Einschränkungen minimierten Verwendung von Arsen in Produkten fallen 
derartige Rückstände als Zwangsabfälle zur Beseitigung an. Jarositschlamm fällt nur in einem dt. Hüt-
tenbetrieb an und wird dort in abgedichteten Absetzbecken gestapelt, was dem Grundwasserschutz 
Genüge tut, doch keine Form der Endlagerung sein kann.  

Grundsätzlich gilt, dass in thermischen Prozessen wie Erzröstung, Kohlefeuerung und Abfallverbren-
nung Arsen auf Grund seiner Flüchtigkeit bei hohen Temperaturen in den Abgasstäuben und Flug-
aschen stärker angereichert wird als in Schlacken und Rostaschen. Grundsätzlich gilt auch, wenn man 
eine Abgasstaub- oder Flugascheprobe als solche nimmt, dass Arsen in der feineren Fraktion stärker 
angereichert ist als in der gröberen, weil in einem Pulver die spezifische Oberfläche mit abnehmender 
Korngröße allgemein zunimmt und damit die für die Arsenadsorption verfügbare Oberfläche der Parti-
kel. 

Zu den Arsengehalten in Flugaschen aus Kohlekraftwerken sei angemerkt, dass die von Page et al. 
(1979) angegebene Bandbreite von 2,3-6300 mg/kg riesig ist, in Flugaschen aus dt. Kraftwerken die 
Grenze von 500 mg/kg sicherlich nicht überschritten wird und dabei die höheren Gehalte in Flug-
aschen aus Schmelzkammerfeuerungen erreicht werden. 

Zur unerwartet breiten Spanne der Arsengehalte von Rostasche (Rohasche, Schlacke) aus Müllver-
brennungsanlagen (MVA) sei angemerkt, dass es sich bei dem Extremwert von 1040 mg/kg um eine 
Abfallanalyse handelt, die Meuser (1996) einer Diplomarbeit von Meier (1993) entnommen und wie-
dergegeben hat, während andere Analysenwerte in der gesichteten Literatur nur zwischen 3 und 38 
mg/kg liegen. Zu den Filterstäuben aus MVA sei angemerkt, dass die von der IAWG (1997) angegebene 
Bandbreite der Arsengehalte von 37-320 mg/kg und die von der ATV (1998) angegebene Bandreite 
von 10-100 mg/kg von Einzelanalysen anderer Autoren übertroffen werden, wobei die von Brasser et 
al. (1995) angegebenen Werte von über 2800 mg/kg aus dem Rahmen fallen. Auch die von der ATV 
(1998) angegebene Spanne der Arsengehalte in Filterstäuben aus Sonderabfallverbrennungsanlagen 
(SAV) von 0-50 mg/kg wird von Einzelanalysen anderer Autoren übertroffen. 

Arsengehalte in Flugaschen aus Kohlekraftwerken und Rückständen aus Abfallverbrennungsanlagen 
liegen zumeist geringfügig bis deutlich über den Arsengehalten von Gesteinen (z.B. Tonschiefer) und 
Böden. Arsengehalte von Klärschlammaschen (Durchschnittsgehalt 17,5 mg/kg) überschreiten nicht 
den Arsengehalt von normalen Böden. 

Veröffentlichte Analysenwerte von Arsen in Altholzaschen sind sicherlich nicht repräsentativ für 
Aschen von Hölzern, die mit arsenhaltigen Holzschutzmitteln imprägniert waren. 
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Da praktisch alle festen Abfälle gewisse Arsengehalte aufweisen und Arsen unter hypoxischen Bedin-
gungen mobilisierbar ist, wie sie sich in Abfallablagerungen rasch einstellen können, sind Abfallablage-
rungen denkbare Quellen von Arsen. Von einigen Autoren sind Zweifel an der Eignung des Schnelltests 
DEV S4 zur Ermittlung des Auslaugverhaltens speziell von Arsen in Abfällen im Sinne einer Sickerwas-
serprognose angemeldet worden, weil der S4-Test keine hypoxischen Bedingungen abbildet, unter de-
nen Arsen bevorzugt mobilisiert wird, auch nicht den Einfluss von Hydrogencarbonat in Abfallablage-
rungen und Böden, und gar nicht berücksichtigt, dass Arsen langsam aber stetig mobilisiert wird, was 
in einem 24 Std.-Test im Labor ebenfalls nicht realisierbar ist. Günstiger wären Säulenelutionen, die 
länger laufen, sowie Freiland-Lysimeterversuche, um Ablagerungsbedingungen zu simulieren. Solche 
Versuche im Technikumsmaßstab sind allerdings aufwändig und kostspielig und liefern erst nach vie-
len Jahren brauchbare Ergebnisse, haben aber immer wieder wertvolle Einsichten in das Ablagerungs-
verhalten von Abfällen gegeben. 

Besonders instruktiv sind Untersuchungen von Sickerwässern, welche direkt aus Abfallablagerungen 
heraustreten, vorzugsweise von solchen Ablagerungsplätzen, die mit einer Sohlabdichtung und Drai-
nagevorrichtung ausgestattet sind. So hat sich beispielsweise herausgestellt, dass abgelagerte Müllver-
brennungsrückstände auch über längere Zeitspannen kaum Arsen in das Sickerwasser abgeben. 

Abfallablagerungen an der Erdoberfläche sind reaktive Systeme, weil die allermeisten Abfallbestand-
teile nicht in chemischem Gleichgewicht mit den Verhältnissen stehen, denen sie bei ihrer Ablagerung 
an der Erdoberfläche im Kontakt mit den Atmosphärilien oder dem Boden- und Grundwasser ausge-
setzt werden, wobei Niederschlagswässer und die von ihnen gespeisten Grundwässer sowie ihr Sauer-
stoffgehalt einerseits und ihr Kohlendioxidgehalt andererseits als Reaktionspartner die wichtigste 
Rolle spielen. Dabei handelt es sich um ganz natürliche Verwitterungsprozesse, die langsam ablaufen. 
Es finden Auflösungs- und Ausfällungsvorgänge statt, Mineralneubildungen oft unter Wasseraufnahme 
(Hydratation), Oxidations- und Reduktionsvorgänge, Verkalkung (Carbonatisation) und Entkalkung 
(Decarbonatisation), lauter chemische Vorgänge, die in der Abfallablagerung nacheinander oder ne-
beneinanderher ablaufen und alle ein chemisches Gleichgewicht anstreben, bei dem im Endeffekt nur 
wenige stabile Mineralphasen übrig bleiben werden, eine Frage der Zeit, die beliebig zur Verfügung 
steht, sind doch alle Abfallablagerungen als endgültige Tatbestände konzipiert. Bei diesen Geschehnis-
sen spielt Arsen eine Vagabundenrolle. Vor allem wird Adsorptions/Desorptionsvorgängen eine große 
Bedeutung beigemessen, die aber wenig verlässlich sind. Sie sollen Arsen auf seinen Wegen aufhalten 
(retardieren) und seine Konzentration im aquatischen Milieu niedrig halten. Doch Arsen ist immer für 
eine Überraschung gut. Es ist ein schleichendes Gift, auch unter Umweltbedingungen. 

Im Kontakt mit sauerstoffhaltigen Wässern werden etwa in Bergbaurückständen enthaltene Metallsul-
fide oxidiert. Andererseits werden etwa in Ablagerungen von organischen Abfällen wie Hausmüll und 
Klärschlamm ihre abbaubaren organischen Bestandteile oxidiert. Derlei Oxidationsvorgänge in Ab-
fallablagerungen zehren am Sauerstoffgehalt der Wässer, sodass sich rasch sauerstoffverarmte (hypo-
xische) Bedingungen einstellen. Unter hypoxischen Bedingungen werden Mangan und Eisen sowie 
auch Arsen mobilisiert und mit dem Sickerwasser nach unten transportiert, wo sie ggf. lokales Grund-
wasser erreichen und verunreinigen können, wenn ein Ablagerungsplatz nicht mit einer Basisabdich-
tung und Sickerwasserdrainge ausgestattet ist. 

Das chemische Verhalten von Mangan und Eisen in Abfallablagerungen und im Grundwasser spielt bei 
der Mobilisierung und Immobilisierung von Arsen eine entscheidende Rolle. Manganoxid vermag das 
toxischere und mobilere dreiwertige Arsen in fünfwertiges zu oxidieren. Doch bei der oxidativen Auf-
lösung von Eisensulfid wie bei der reduktiven Auflösung von Eisenhydroxid wird häufig darin enthal-
tenes Arsen freigesetzt. Andererseits erweisen sich Eisenhydroxide als wirkungsvolle Sorbenzien zur 
Adsorption und Mitfällung von gelöstem Arsen in oxischen Gewässern, ebenso wie Eisensulfid in 
anoxischen Gewässern Arsen aus dem Verkehr zu ziehen vermag. Zufälligerweise liegt der Redox-
Übergang von As(III) zu As(V) und umgekehrt im selben Eh-Bereich wie der Übergang von Fe(II) zu 
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Fe(III) bzw. umgekehrt, sodass Mobilisierungs- und Immobilisierungsvorgänge dieser beiden Ele-
mente häufig gekoppelt auftreten. In von Natur aus hypoxischen Grundwässern können alle drei Ele-
mente Mangan, Eisen und Arsen, einzeln oder gemeinsam, als geogene Kontaminanten auftreten. Wer-
den solche Grundwässer zusätzlich aus anthropogenen Quellen mit Arsen kontaminiert, gibt es außer 
der Verdünnung und Verteilung im Grundwasserleiter keinen erkennbaren Mechanismus zur Elimina-
tion von Arsen aus dem Grundwasser i.S. einer 'Selbstreinigung'. 

Im Gegenteil sind reduzierend wirkende Sickerwässer aus Abfallablagerungen sogar in der Lage, im 
Untergrund geogen vorhandenes Arsen zu mobilisieren. Um Arsen im Grundwasser in Lösung zu hal-
ten, bedarf es wenig: Schwach reduzierende Bedingungen bei circumneutralem pH-Wert und ggf. er-
höhtem Hydrogencarbonatgehalt, dies sind häufig anzutreffende Grundwasserverhältnisse. Ob Arsen 
als fünfwertiges oder als dreiwertiges oder in beiden Oxidationsstufen nebeneinander auftritt und in 
welchen Proportionen, das hängt von verschiedenen Unwägbarkeiten ab, weil in alle Redoxreaktionen 
in einem Grundwasserleiter Bakterien eingeschaltet sind, die chemische Ungleichgewichte nutzen, um 
Lebensenergie daraus zu gewinnen. Grundwasserleiter wie auch Abfallablagerungen sind dicht besie-
delte Ökosysteme. 

In Abfallablagerungen können sich hypoxische Bedingungen einstellen, wenn Sauerstoff, sei es durch 
Abbau von organischer Substanz oder zur Oxidation von Sulfiden, aufgezehrt wird, andererseits Luft-
sauerstoff durch infiltrierendes Niederschlagswasser wieder nachgeliefert wird und sich so ein insta-
biles Gleichgewicht einstellt, in dem durch Verschiebung der Fronten die Redoxpaare des Eisens, Man-
gans, Schwefels und Arsens im Wechselspiel jedes ihre eigenen aber ineinander verschränkten Rollen 
spielen. Infolgedessen können im Sickerwasser von Abfallablagerungen Fe(II) und Fe(III) ebenso wie 
As(III) und As(V) in gelöster Form in wechselnden Proportionen koexistieren. 

In belüfteten (oxischen) Oberflächengewässern liegt Arsen in aller Regel in fünfwertiger Form vor und 
ist durch adsorptive Mitfällung an ausflockenden Eisenhydroxiden (Ockerbildungen) eliminierbar, ein 
Vorgang, der auch bei der industriellen Rohwasserenteisenung, Abwasserreinigung und bei der De-
kontamination von arsenkontaminiertem Grundwasser zu beobachten ist. Dabei fallen neuerlich ar-
senhaltige Schlämme an, die beseitigt werden müssen. Letzten Endes erweist sich Eisenhydroxid als 
das unter Oberflächenbedingungen einzige langzeitstabile Verwitterungsmineral in Abfallablagerun-
gen, welches geeignet ist, Arsen wirkungsvoll zu immobilisieren, allerdings wiederum nur solange, wie 
das Eisenhydroxid keinen reduzierenden (hypoxischen) Bedingungen ausgesetzt wird, etwa durch 
Staunässe oder Wassereinstau in einer Abfallablagerung. 

Obendrein ist zu beachten, dass Ockerbildungen in Fließgewässern durch mechanische Erosion ver-
frachtet werden können. Auch das wäre dann nur ein Unauffälligwerden durch Verteilung und Ver-
dünnung in Gewässern mit der Möglichkeit einer neuerlichen Remobilisierung von Arsen aus aquati-
schen Sedimenten durch hypoxische Bedingungen in Stillwasserbereichen. 

Andere hier angesprochene chemische Verbindungen, welche in Abfällen als arsenspeichernde Mine-
rale auftreten, wie Skorodit, Jarosit oder Schwertmannit, kommen in der Natur nur unter ungewöhnli-
chen chemischen Rahmenbedingungen als intermediäre Verwitterungsprodukte vor. Langfristig gese-
hen sind sie nicht dauerhaft stabil, sondern werden unter normalen Umweltbedingungen hydrolytisch 
gespalten und in Eisenhydroxid umgewandelt. 

In Abfallablagerungen, welche abbaubare organische Materialien wie Hausmüll und Klärschlamm ent-
halten, sind zwei weitere Eisenminerale als intermediäre Neubildungen erkannt worden, Eisencarbo-
nat und Eisensulfid. Ersteres ist unter hypoxisch-carbonatischen Bedingungen stabil, letzteres nur un-
ter anoxisch-sulfidischen. In der Spätphase der Entwicklung solcher Abfallablagerungen, wenn die da-
rin herrschenden anaeroben Verhältnisse neuerlich durch aerobe abgelöst werden, werden auch diese 
beiden Minerale oxidiert und das Eisen als Eisenhydroxid ausgefällt. Etwaig darin gespeichertes Arsen 
kann an dem Eisenhydroxid adsorbiert oder mitgefällt werden. 
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Letzten Endes sind von den hier relevanten Eisenmineralen nur Eisenhydroxid (FeOOH) und Hämatit 
(Fe2O3) verwitterungsbeständig. Hämatit kommt in Rückständen aus thermischen Prozessen als ak-
zessorisches Mineral vor, z.B. in Flugaschen. Obwohl in Laborversuchen bewiesen worden ist, dass Hä-
matit ein geeignetes Sorbenz für gelöstes Arsen wäre, vermag Hämatit in Abfallablagerungen (Beispiel: 
Kiesabbrand) die Mobilisierung von Arsen nicht zu verhindern. Nur wenn Arsen im Hämatit chemisch 
gebunden ist (Beispiel: Klärschlammmasche), kann es der Mobilisierung entgehen. Allerdings gilt für 
beide, Eisenhydroxid und Hämatit, dass sie reduktiv aufgelöst werden können, falls eine Abfallablage-
rung unter reduzierende Bedingungen gerät, etwa durch Wassereinstau. Dadurch würde darin gespei-
chertes Arsen wieder in Lösung gebracht werden. 

Das 'Speichermineral' Ettringit, das als intermediäre Mineralneubildung in Kohleflugaschen eine be-
deutsame Rolle spielt, ist nur unter alkalischen Bedingungen stabil und fällt im Verlauf der Verwitte-
rung der Carbonatisierung anheim. 

Von Kapitel zu Kapitel fortschreitend wird hier an Hand von Fallbeispielen, Untersuchungen und Be-
rechnungen das Verhalten von Arsen in Abfallablagerungen und davon beeinflussten Grund- und 
Oberflächenwässern enthüllt. In Abfallablagerungen ablaufende chemische Reaktionen und Umsetzun-
gen werden beschrieben, welche zur Immobilisierung von Arsen oder zu seiner Mobilisierung und 
Freisetzung aus Abfallablagerungen führen können. Wegen seiner vergleichsweise hohen Toxizität 
und Grundwassergängigkeit ist das Kontaminationspotential von Arsen besonders hoch. Als Kontami-
nant von Grundwasser unter Abfallablagerungen hat sich Arsen als Problemstoff ersten Ranges her-
ausgestellt. 
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1 Einleitung 
Arsen gehört zu den 'Großen Vier', welche als besonders toxisch wirkende Elemente notorisch be-
kannt sind: Arsen, Blei, Cadmium und Quecksilber [1: S. IX].  

Blei, Cadmium und Quecksilber sind Schwermetalle, Arsen ist ein Halbmetall (Metalloid). Gemeinsa-
mes Merkmal ist, dass sie 'Schwefelsucher' sind und im Organismus lebenswichtige Enzyme blockie-
ren. Auf diese Weise können sie vielfältige Organschäden hervorrufen und zu sowohl akuten wie chro-
nischen Vergiftungen führen. 

Geochemisch gesehen, entspricht die obige alphabetische Reihenfolge zufällig der Grundwassergängig-
keit dieser Elemente: Arsen hat die größte Grundwassergängigkeit, Quecksilber die geringste, die bei-
den anderen Schwermetalle liegen etwa dazwischen. Das hängt einfach damit zusammen, dass die drei 
Schwermetalle in Lösung Kationen bilden, welche in natürlichen Böden und Gesteinen sorbierbar sind, 
während Arsen in Lösung lediglich Anionen oder ungeladene Spezies bildet, die durch Sorption 
schlechter zurückzuhalten sind, am besten noch an Eisenhydroxid. Obendrein ist Arsen in reduzierend 
wirkendem Grundwassermilieu leichter zu mobilisieren, ein Umstand, dem auch bei der Entsorgung 
von arsenhaltigen Abfällen Rechnung getragen werden muss. 

Das seit alters her bekannte Gift Arsenik (Arsentrioxid As2O3) kommt als natürliches Mineral Arseno-
lith vor, und zwar als Verwitterungsprodukt von Arsenerzen. In Industrieprozessen kann es in Ab-
gasentstaubungsabfällen von Metallhütten und auch von Kohlekraftwerken vorkommen. Arsentrioxid 
ist ein wasserlösliches starkes Gift. Es löst sich unter Bildung von arseniger Säure (H3AsO3). Die Was-
serlöslichkeit wird mit 18.100 mg/l  bei 20°C angegeben [2: S. 357]. 

Die Abwassertechnische Vereinigung (ATV) hat in ihrem Handbuch Klärschlamm (1996) Grenzkon-
zentrationen für die wichtigsten auf den Faulprozess toxisch wirkenden gewerblichen Abwasserin-
haltsstoffe angegeben, darunter auch für Arsen. Bereits bei einer Arsenatkonzentration von 4 mg/l im 
Abwasser beginnt der Rückgang der Gasausbeute und damit die Störung der Schlammfaulung [3: S. 
101]. 

Arsen als toxikologisch relevantes Element hat als Bestandteil in Abfällen nie die Aufmerksamkeit be-
kommen wie die Schwermetalle und andere toxisch wirkende Komponenten. Das hängt auch damit 
zusammen, dass Schwermetalle in Abfällen häufig in höheren Konzentrationen vorkommen als Arsen 
und zudem den Schwermetallen ein wirtschaftliches Potenzial zugebilligt wird, was die Frage nach ih-
rer Rückgewinnung aus Abfällen aufwirft, eine Frage, die sich bei Arsen wirklich nicht stellt. Vielmehr 
tritt Arsen als unliebsamer Begleitstoff in Abfällen auf und kann deren Verwertbarkeit stören oder un-
möglich erscheinen lassen. Der Gedankengang geht also eher in die andere Richtung: Arsen gehört aus 
dem Wirtschaftskreislauf ausgeschleust, Arsen gehört beseitigt. Wenn es sich bei arsenhaltigen Abfäl-
len um Abfälle zur Beseitigung handelt, wird ihr Arsengehalt eine eher nebensächliche Rolle spielen. 

So sind in der Deponieverordnung von 2009 (BGBl. I S. 900) im Anhang 3 Zuordnungskriterien für 
oberirdische Deponien der Klassen 0, I, II oder III angegeben, jedoch keine Grenzwerte für den Arsen-
gehalt von Abfällen gesetzt, ebenso wenig wie für die Gehalte an Blei, Cadmium und Quecksilber oder 
anderen Schwermetallen und Metalloiden. Gehalte solcher Elemente in Abfällen zur Beseitigung spie-
len demnach prinzipiell keine Rolle bei ihrer Zuordnung zu den doch ganz unterschiedlich ausgestatte-
ten Deponien der vier Deponieklassen: DK0 steht für die Inertabfalldeponie, DKIII aber für die Sonder-
abfalldeponie. Das bedeutet, dass der Gehalt an Arsen, welches in Abfällen als Spuren- oder Nebenele-
ment vorkommt, als solcher noch kein Kriterium darstellt, um einen Abfall von der Ablagerung auf ei-
ner oberirdischen Deponie jedweder Kategorie auszuschließen und auf die Untertagedeponie zu ver-
weisen. 

Allerdings sind im Anhang 3 der Deponieverordnung von 2009 in Tabelle 2 Eluatkriterien als Zuord-
nungskriterien für die Deponieklassen 0 bis III festgesetzt, die eine Möglichkeit bieten sollen, Abfälle 
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zur Beseitigung je nach ihrem Auslaugverhalten differenziert der einen oder anderen Deponieklasse 
zuzuordnen oder, bei Überschreiten der Zuordnungswerte der Deponieklasse III, der Untertagedepo-
nie (DK IV) zuzuweisen. 

Unter Auslaugung versteht man die Auswaschung (Elution) von Stoffen mittels einer wässerigen Lö-
sung, die als Elutionsmittel bezeichnet wird. In der Deponieverordnung von 2009 ist nach wie vor das 
Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung DIN 38 414 Teil 4 
(DEV S4) vorgeschrieben, als EU-Norm jetzt DIN EN 12457 T4. Dabei handelt es sich um ein Laborun-
tersuchungsverfahren, welches seit langem schon standardmäßig auch auf Abfälle angewandt wird mit 
dem Ziel, eine Prognose der Sickerwasserzusammensetzung unter Ablagerungsbedingungen an der 
Erdoberfläche unter dem Einfluss von Niederschlagswasser zu ermöglichen. Dieser Standard-Elutions-
versuch ist ein Schnelltest, der theoretisch den schlimmstmöglichen Fall (worst case) einer Freisetzung 
von Stoffen aus abzulagernden Abfällen erkennen lassen soll, obwohl er in Wirklichkeit nur die Stoffe 
in Lösung bringt, welche unter den Bedingungen des Laborversuchs in Wasser gelöst werden, und das 
sind naturgemäß die leichtlöslichen Stoffe. 

Der DEV S4-Test schreibt vor, die zu untersuchende Abfallprobe mit destilliertem Wasser bei einem 
Wasser/Feststoff-Verhältnis von 10:1  24 Std. lang zu schütteln und danach die Lösung abzufiltrieren 
und zu analysieren. Die so gewonnene Lösung wird als Eluat bezeichnet. Auf die gelösten Inhaltsstoffe 
dieses Eluats beziehen sich die Eluatkriterien der Deponieverordnung von 2009. Für jeden dort in Ta-
belle 2 aufgeführten Stoff sind spezifische Eluatkriterien angegeben und nach Deponieklassen gestaf-
felt, am strengsten für die Inertabfalldeponie (DK 0), etwas großzügiger für die Sonderabfalldeponie 
(DK III). Beispielhaft seien in der Tabelle 2 die Eluatkriterien für die Elemente Arsen, Molybdän und 
Selen genannt, die im folgenden Text eine Rolle spielen (DepV 2009, S. 926). 

Tabelle 2: Eluatkriterien der Deponieverordnung für ausgewählte Stoffe [mg/l] 

 DK0 DKI DKII DKIII 
pH-Wert 5,5-13 5,5-13 5,5-13 4-13 

Arsen ≤ 0,05 ≤ 0,2 ≤ 0,2 ≤ 2,5 

Molybdän ≤ 0,05 ≤ 0,3 ≤ 1,0 ≤ 3,0 

Selen ≤ 0,01 ≤ 0,03 ≤ 0,05 ≤ 0,7 

Der Umstand, dass der Tabelle 2 im Anhang 3 der Deponieverordnung Klauseln angehängt sind, wel-
che besagen, dass im Einzelfall mit Zustimmung der zuständigen Behörde Abfälle und sog. Deponieer-
satzbaustoffe auch bei Überschreitung einzelner Zuordnungswerte abgelagert oder eingesetzt werden 
dürfen und bei Überschreitung der Messwert maximal das Dreifache des jeweiligen Zuordnungswertes 
betragen darf, dieser Umstand weist darauf hin, dass auch diese Zuordnungswerte (Eluatkriterien) 
nicht unbedingt als verbindlich anzusehen sind; die Zuordnungswerte sind nicht als Grenzwerte anzu-
sehen. 

Das sieht im Bereich der Grundwasseranalyse und -überwachung schon anders aus, wo Arsen seit lan-
gem weltweit höchste Aufmerksamkeit erhält. Der von der Weltgesundheitsorganisation (WHO) ur-
sprünglich empfohlene Richtwert für Arsen im Trinkwasser von 0,05 mg/l wurde 2004 auf 0,01 mg/l 
gesenkt [4]. Dieser Richtwert von 0,01 mg/l gilt in Deutschland schon seit 1996 als Grenzwert für Ar-
sen in der Trinkwasserverordnung [5]. 

Die daran angelehnte Geringfügigkeitsschwelle (GFS) für anthropogene Grundwasserkontaminationen 
durch Arsen wurde von der Länderarbeitsgemeinschaft Wasser (LAWA) jüngst von 0,01 mg/l auf 
0,0026 mg/l herabgesetzt, auf Grund der von den zuständigen Länderbehörden seit 2004 zusammen-
gestellten Grundwasseruntersuchungen und dem daraus errechneten sog. Basiswert als flächenge-
wichtetes Mittel der 90-Perzentilwerte von fünfzehn hydrogeologischen Bezugsräumen [6]. 
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Die GFS dient der bundeseinheitlichen Bewertung von Grundwasserbeeinträchtigungen, welche be-
reits eingetreten sind oder die es zu verhindern gilt, zuvorderst bei Altlasten (Altablagerungen, Alt-
standorten). Die GFS gilt als Maßstab, bis zu welcher Stoffkonzentration eine anthropogene, räumlich 
begrenzte Änderung der chemischen Beschaffenheit des Grundwassers als geringfügig einzustufen ist 
und ab welcher Konzentration ein Grundwasserschaden i. S. § 48 (2) Wasserhaushaltsgesetz vorliegt 
[7]. 

Im folgenden Text werden die Arsengehalte in Gesteins-, Boden-, Abfall- und Wasserproben durchge-
hend in mg/kg bzw. mg/l angegeben, um sie unmittelbar vergleichbar zu machen. Diese Art der Maß-
angabe von Messwerten entspricht im Übrigen auch der in englischsprachiger Literatur gebräuchli-
chen Maßangabe ppm (parts per million), die bei Spurenbestandteilen üblich ist. Tatsächlich kommt 
Arsen in den meisten Materialien nur als Spurenbestandteil (unter 100 mg/kg) vor. Lediglich in Erzen 
bzw. Abbau- und Hüttenrückständen sowie in Abfällen sind mitunter Arsengehalte im Nebenbestand-
teilbereich (über 100 mg/kg) zu erwarten. 

Die Frage, wann ein Abfall allein schon auf Grund seines Arsengehalts als gefährlicher Abfall einzustu-
fen ist, kann formal beantwortet werden: ab einem Arsengehalt von 1000 mg/kg, begründet durch ab-
fallrechtliche in Verbindung mit chemikalienrechtlichen Vorschriften für Abfälle, welche Stoffe enthal-
ten, die als sehr giftig, als krebserzeugend und als umweltgefährlich eingestuft sind, gleich drei Ab-
falleigenschaften, die auf arsenhaltige Abfälle zutreffen [203]. 

Der interessierte Leser sei noch darauf hingewiesen, dass die hier zitierten, auf Arsen ausgewerteten 
Literaturquellen selbstverständlich auch Angaben über weitere Abfall- und Wasserinhaltsstoffe ent-
halten, nicht zuletzt über Schwermetallgehalte. Derlei Daten sind in den vorliegenden Text nur nach 
Gutdünken aufgenommen worden, wenn ein bedeutsamer Zusammenhang mit dem Arsengehalt aus-
zumachen war, etwa Eisen- und Mangangehalte im arsenkontaminiertem Grundwasser, weil im Was-
ser gelöstes Eisen und Mangan einen klaren Hinweis auf den Redoxzustand des Wassers gibt, welcher 
dann auch das Verhalten von Arsen im betroffenen Grundwasserkörper bestimmt. 

Dennoch ist es selbstverständlich so, dass Abfall-, Boden- oder Wasserproben niemals allein nach ei-
nem Einzelparameter wie hier Arsen betrachtet werden, sondern zumeist die oft höheren Gehalte an 
Schwermetallen und anderen Stoffen im Vordergrund der Betrachtung und Beurteilung stehen. Dies 
ist zugegebenermaßen das Manko einer solchen einseitig auf Arsen ausgerichteten Darstellung, die 
dennoch einen Vorteil hat, dass man sich rasch einen Überblick verschaffen kann, welches überhaupt 
die Datenlage zu Arsen in Abfällen ist. Die ist eher schütter, jedoch ausreichend, um sich ein Bild zu 
machen. 

Hier also wird die Spur des Arsens von der Wiege bis zur Bahre verfolgt und womöglich noch darüber 
hinaus. Die Spur beginnt beim Bergbau, wo Arsen als Begleitelement und Verunreinigung mit den Roh-
stoffen wie Erzen und Kohlen aus dem Untergrund zu Tage gefördert wird. Diese Spur setzt sich durch 
alle Abfälle der Rohstoffaufbereitung, Be- und Verarbeitung oder Verfeuerung fort. Sie lässt sich auch 
in die Abfälle des Konsums und in die Rückstände der Verbrennung von Müll und Gewerbeabfällen 
verfolgen. Und sie lässt sich sogar noch in den Emissionen aus Abfallablagerungen von Industrierück-
ständen und Siedlungsabfällen finden, wenngleich immer schwächer. Denn Arsen ist, nicht nur für le-
bende Organismen, sondern auch geochemisch gesehen, ein schleichendes Gift, das normalerweise nur 
in Spurenkonzentrationen auftritt, weil es durch eine ganze Reihe von in der Umwelt wirksamen Me-
chanismen unter Kontrolle gehalten wird. Das funktioniert ganz gut, solange ein System nicht überlas-
tet wird. 

Das Thema wird an Hand von veröffentlichten Fallstudien und gezielten Untersuchungen abgehandelt, 
welche exemplarisch und daher verallgemeinerbar und lehrreich zugleich sind. 
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2 Geochemie 
Die Geochemie des Arsens ist vertrackt, weil Arsen in mehreren Oxidationsstufen auftreten kann (+V, 
+III, 0, -III) und weil in den verschiedenen Umweltmedien (Böden, Oberflächenwasser, Sediment, 
Grundwasser) geeignete Bedingungen vorliegen, unter denen Arsen in der einen oder anderen Oxida-
tionsstufe stabil ist. Das ermöglicht diesem Element vielfältige Erscheinungsformen, Reaktionen und 
Verbindungen. Darin ähnelt es in gewisser Weise dem Schwefel, mit dem es zahlreiche Verbindungen 
einzugehen vermag und den es in seinen chemischen Verbindungen auch ersetzen (substituieren) 
kann, sodass Arsen in vielen Schwefelverbindungen als Spuren- oder Nebenbestandteil vorkommen 
kann. Diese Wandlungsfähigkeit des Arsens, seine Kunst sich zu verwandeln und zu verstecken, macht 
sein Mobilitätsverhalten unter verschiedenen Umweltbedingungen schwer vorhersehbar. 

Im positiv geladenen Zuständen (+V und +III) geht Arsen nicht in Kationenform in Lösung sondern bil-
det Oxoanionen. Repräsentativ für die fünfwertige Oxidationsstufe As(V) ist die Arsensäure (H3AsO4) 
und ihre Salze (Arsenate). Repräsentativ für die dreiwertige Oxidationsstufe As(III) ist die arsenige 
Säure (H3AsO3) sowie ihr Anhydrid, das Arsentrioxid (Arsenik As2O3), ein seit alters her bekanntes 
Gift. Auch in seinen Sulfiden Auripigment (As2S3) und Realgar (AsS) tritt Arsen in der Oxidationsstufe 
As(III) auf. 

Die Oxidationsstufe 0 wird durch das elementare Arsen (As°) repräsentiert, das als nicht giftig gilt. Re-
präsentativ für die Oxidationsstufe As(-III) ist der Arsenwasserstoff (Arsin H3As), ein giftiges Gas. In 
den davon abgeleiteten Metallarseniden liegt Arsen allerdings nur z. T. in negativ dreiwertiger Form 
vor, da zusätzliche Arsenatome (As°) koordinativ in das Kristallgitter aufgenommen werden, infolge-
dessen dem Arsen keine eindeutige Valenz zugeschrieben werden kann (minus drei- bis nullwertig). 
Stöchiometrisch gesehen wäre Arsen im Eisenarsenid (Arsenikalkies, Löllingit FeAs2) minus einwertig. 
Die Stöchiometrie dieses Minerals entspricht der des Schwefelkieses (Pyrit FeS2), welcher beträchtli-
che Quantitäten an Arsen enthalten kann, das im Kristallgitter Schwefel substituiert. Das gleiche gilt 
für Arsenkies (Arsenopyrit FeAsS), dessen Formel man auch als Doppelsalz (FeS2●FeAs2) schreiben 
kann. Arsenkies ist das häufigste Arsenmineral und eigentliche Arsenerz. 

Bei der Oxidation von Mineralen wie Pyrit und Arsenkies, sei es thermisch oder bei der Verwitterung, 
ist beachtenswert, dass alle drei Bestandteile in reduzierter Form vorliegen, Eisen als Fe(II), Schwefel 
als S(-II bis 0) und Arsen als As(-III bis 0) und alle drei oxidiert werden müssen.  

Arsen ist Hauptbestandteil in über zweihundert Mineralen, von denen etwa sechzig Prozent Arsenate, 
zwanzig Prozent Sulfide sind. Es wird in vielerart Minerallagerstätten angetroffen, speziell in solchen 
mit Sulfidmineralisierung. In geringen Konzentrationen oder Spuren kommt es in praktisch allen Sulfi-
den und einer Vielfalt von sekundären Oxidationsprodukten vor, insbesondere in Sulfaten, Phosphaten 
und Vanadaten. Infolgedessen und aufgrund seiner Mobilität bietet sich Arsen als Wegweiser bei geo-
chemischen Prospektionen auf Erzlagerstätten an. Der wichtigste Träger von Arsen in Gesteinen - 
magmatischen, metamorphen wie sedimentären - ist Pyrit (FeS2), dessen Arsengehalt 6000 mg/kg er-
reichen kann. Unter den Sedimentgesteinen enthalten tonige Gesteine und Schiefer am meisten Arsen, 
speziell in pyritischen Fraktionen und in Phosphorit. Eisenoxide haben häufig hohe Arsengehalte, die 
stellenweise 2000 mg/kg oder mehr erreichen [8]. 

Wenn man sich mit der Geochemie des Arsens befasst, kommt man nicht umhin, die Geochemie des 
Eisens einzubeziehen. Das beginnt gleich bei der Pyritverwitterung. Unter Einwirkung von sauerstoff-
haltigem Wasser (Niederschlagswasser, oberflächennahes Grundwasser) löst sich Pyrit (FeS2) oxidativ 
in seine Bestandteile auf: 

2FeS2 + 7O2 + 2H2O → 2Fe2+ + 4SO4
2- + 4H+ 
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Eisen geht als Fe(II) in Lösung, Schwefel als Sulfat, und es werden Wasserstoffionen (Protonen H+) frei: 
das Wasser wird sauer. Gleichgültig, wie hoch der pH-Wert des Wassers zu Beginn der Reaktion ist, 
strebt er sauren Werten zu [9]. 

Handelt es sich um arsenhaltigen Pyrit oder um Arsenopyrit (FeAsS), verläuft die Reaktion analog, und 
es geht zusätzlich undissoziierte arsenige Säure (H3AsO3) in Lösung, als As(III): 

2FeAsS + 502 + 4H2O → 2Fe2+ + 2H3AsO3 + 2SO4
2- + 2H+ 

Wird eine Ablagerung eines pyrithaltigen Abfalls laufend von sauerstoffhaltigem Niederschlagswasser 
durchsickert und es herrschen oxische Bedingungen in der Ablagerung, dann kann gelöstes Fe(II) zu 
Fe(III) oxidiert werden: 

4Fe2+ + O2 + 4H+ → 4Fe3+ + 2H2O 

Vorausgesetzt der pH-Wert liegt über 3, kann Eisenoxidhydroxid (Goethit FeOOH) ausfallen: 

Fe3+ + 2H2O → FeOOH + 3H+ 

Diese Reaktion setzt wiederum Wasserstoffionen (H+) frei und hält den pH-Wert niedrig. Unter vor-
herrschend schwefelsauren Bedingungen können stattdessen auch komplexe Eisen(III)sulfat-Verbin-
dungen ausfallen, wie Schwertmannit (Fe8O8(OH)4.5(SO4)1.7●nH2O, n≈18) oder Jarosit 
(KFe3(OH)6(SO4)2). Derartige Eisenmineralneubildungen spielen in Hinblick auf Arsen eine bedeut-
same Rolle, weil sich Arsen an solche frisch gefällten, feinkristallinen Niederschläge binden kann, vo-
rausgesetzt, As(III) wird dabei gleichfalls zu As(V) oxidiert. Denn als Arsenat (AsO43-) ist es nicht nur 
sorptionsfähiger, sondern kann sogar als Substitut für Sulfat (SO42-) ins Kristallgitter eingebaut wer-
den. Jedoch, wenn der pH-Wert über 6 steigt, dann werden solche Eisensulfate hydrolytisch in ihre Be-
standteile aufgespalten, Eisen fällt als Oxidhydroxid aus, Sulfat geht wieder in Lösung und auch Was-
serstoffionen werden wieder frei und drücken den pH-Wert des Wassers. Derweil muss sich Arsenat, 
das ebenfalls entbunden wird, neuerlich an das ausfallende Eisenhydroxid binden; darauf läuft es 
letztendlich hinaus. 

Wie sich zeigt, assoziiert sich Arsen sowohl im anoxischen (sulfidischen) Milieu als auch im oxischen 
(oxidischen) Milieu vorzugsweise mit Eisen und mit Schwefel und teilt deren geochemisches Schicksal 
bei allen Oxidations/Reduktions- sowie Lösungs/Fällungsvorgängen. 

Jedoch, zwischen diesen beiden chemischen Milieus, dem oxischen und dem anoxischen, gibt es einen 
Bereich, der als sauerstoffverarmt bezeichnet wird oder auch als depoxisch (engl. oxygen depleted) o-
der hypoxisch (weniger als 2 mg O2/l) oder suboxisch (weniger als 0,2 mg O2/l), wohingegen der Geo-
logische Dienst der Vereinigten Staaten (USGS) den anoxischen Bereich bereits bei 0,5 mg O2/l als 
Obergrenze beginnen lässt. In diesem Bereich stellen sich schwach reduzierende Bedingungen ein, die 
zwar noch nicht zur Sulfatreduktion ausreichen, doch schon zur Reduktion von Fe(III) zu Fe(II), von 
Mn(IV/III) zu Mn(II) und von As(V) zu As(III), welche alle drei durch diese Reduktionen in Lösung ge-
bracht werden können. Bei circumneutralem pH-Wert liegt dieser hypoxische Bereich etwa zwischen 
Eh +400 und +100 mV, wo noch keine anaeroben sulfatreduzierenden Bakterien aktiv werden, die erst 
so zwischen Eh +100 und -200 mV SO42- zu HS- reduzieren, um Sauerstoff zur Oxidation von organi-
scher Substanz zu gewinnen, wobei gelöstes Fe(II) als Eisenmonosulfid (FeS) ausgefällt wird und 
As(III) mitgefällt und ebenfalls der Lösung entzogen werden kann. 

Nach Hölting & Coldewey (2013) ist in Grundwassersystemen eine Abfolge von Redox-Reaktionen in 
Abhängigkeit vom Redox-Potential festzustellen [10: S.173]: 

oxidiertes Milieu >400 mV 

Nitratreduktion +600 bis +300 mV 

Manganreduktion +500 bis +200 mV 

Sulfatreduktion +100 bis -200 mV 
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Methanbildung -150 bis -280 mV 

Der hypoxische Bereich ist zwar Domäne der aeroben Eisenbakterien, die aus der Oxidation von Fe(II) 
zu Fe(III) Energie zur Reduktion von CO2 zu ziehen vermögen, doch setzt das die gleichzeitige Verfüg-
barkeit von gelöstem Fe(II) und von freiem Sauerstoff (O2) voraus, sodass sich deren Aktivität auf ei-
nen eher engen und verschieblichen Grenzbereich konzentrieren muss. Wo dann Fe(III) als Hydroxid 
ausfällt, kann gelöstes Arsen an diesem Niederschlag adsorbiert und demobilisiert werden. Dabei 
kommt dem Arsen zugute, dass frisch gefällte Niederschläge sowohl von Eisenoxidhydroxid (FeOOH) 
im oxischen Milieu wie auch von Eisensulfid (FeS) im anoxischen Milieu wasserreiche, voluminöse und 
außerordentlich feinkristalline bis röntgenamorphe Materialien darstellen, welche die Adsorption von 
Arsen begünstigen. Doch wo solche Materialien nicht vorliegen, können As(III) und As(V) in Lösung 
mobil bleiben und transportiert werden. 

Abhängig von den Redox-Verhältnissen und mikrobiellen Aktivitäten kommt Arsen in Böden, Oberflä-
chengewässern und im Grundwasser sowohl in fünfwertiger Form (Arsenat) als auch in dreiwertiger 
Form (Arsenit) vor. Eine Vorhersage der Verteilung von As(V) bzw. As(III) in Gewässern scheint nicht 
möglich zu sein, wiewohl unter aeroben Bedingungen As(V) vorherrschen wird und unter anaeroben 
Bedingungen As(III) dominieren wird. Das dreiwertige Arsen ist mobiler als das fünfwertige, welches 
sich leichter durch Sorption aus der Lösung entfernen lässt. Das wird damit erklärt, dass As(V) in na-
türlichen Gewässern in Anionenform vorkommt (H2AsO4- bzw. HAsO42-), während As(III) vorwiegend 
als nicht dissoziierte arsenige Säure (H3AsO3) vorliegt, d.h. in elektroneutraler Form [11, 12]. 

Offenbar wird Arsenat auch leichter auf Oberflächen von Hydroxid- und Caronatmineralen niederge-
schlagen, weil die Arsensäure (H3AsO4), verglichen mit der arsenigen Säure (H3AsO3), die stärkere 
Säure ist, beinahe so stark wie die Phosphorsäure (H3PO4), mit der sie chemische Ähnlichkeiten auf-
weist, auch in ihren Verbindungen. So kann der Säureangriff auf Carbonate und Hydroxide durch eine 
einfache Neutralisationsreaktion zur Ausfällung entsprechender Salze führen. Die abnehmende Acidi-
tät der Oxide vom Phosphor zum Bismut (P > As > Sb > Bi) und von der Fünf- zur Dreiwertigkeit tragen 
zum geochemischen Charakter dieser Elemente bei [13]. 

Das Schicksal von Arsen ist eng mit dem geochemischen Verhalten von Eisen und Mangan verknüpft. 
In Böden wird die Mobilität und Pflanzenverfügbarkeit von Arsen hauptsächlich durch Sorption an 
Oxiden und Hydroxiden des Eisens und Aluminiums (sog. Sesquioxide) sowie an Tonmineralen und 
humosen Bodenbestandteilen eingeschränkt. Die Arsenmobilität ist umgekehrt proportional zum Ei-
sen- und Aluminiumgehalt des Bodens [14: S. 174]. 

An bedeutsamsten scheint dabei die Fixierung an Eisenoxiden zu sein, die sich als spezifische Adsorp-
tion (Chemisorption) darstellt. Für die Fixierung von Arsenat an Eisenhydroxid (Fe(OH)3) wurde vor-
geschlagen und für die Fixierung von Arsenat an Goethit (∝-FeOOH) konnte in Laborexperimenten ge-
zeigt werden, dass es sich um einen Vorgang der Oberflächenkomplexierung handelt, bei dem Arsenat 
(H2AsO4-) durch Ligandenaustausch an die Stelle von Hydroxyl (OH-) tritt [15,16]. 

Asenit (H2AsO3-) wird durch ähnliche Adsorptionsreaktionen fixiert wie Arsenat, doch in geringerem 
Umfang. Voraussetzung für diesen Ligandenaustausch scheint zu sein, dass die Arsensäure bzw. die 
arsenige Säure dissoziiert werden, wobei das dabei abgespaltete Proton (H+) dazu dient, das Hydroxy-
lion (OH-) von der Koordinationsschicht der Oxidoberfläche zu entfernen und so einen Platz für das 
Arsenoxoanion zu schaffen [17]. Dabei ist die arsenige Säure im Nachteil, weil sie eine schwache Säure 
ist, die unterhalb pH 9,2 wenig Neigung zeigt zu dissoziieren. Demgegenüber liegt der Ladungsnull-
punkt (isoelektrischer Punkt) der Oxide und Hydroxide des Eisens und Aluminiums eher unterhalb pH 
9,2 [18], d. h. deren Oberflächenladung wird mit steigendem pH-Wert zunehmend negativ, sodass die 
Oxidoberflächen ihre elektrostatische Anziehungskraft für Anionen in entsprechendem Maß einbüßen. 
Unter diesen Bedingungen ist die Arsensäure gegenüber der arsenigen Säure begünstigt, da die Arsen-
säure oberhalb pH 3,6 bereits in der ersten Dissoziationsstufe (H2AsO4-) und oberhalb pH 7,3 in der 
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zweiten Dissoziationsstufe (HAsO42-) vorliegt. Dementsprechend liegt das Maximum der Arsenatad-
sorption an Aluminium- und Eisenoxiden im sauren Bereich, wo die Oxide und Hydroxide stark positiv 
geladene Oberflächen aufweisen und nimmt mit steigendem pH-Wert graduell ab [19]. Möglicherweise 
handelt es sich bei an Eisenoxide gebundenem Arsen allgemein eher um Arsenat als um Arsenit [20]. 

In verschiedenen Untersuchungen ist nachgewiesen worden, dass Eisen(III)oxidhydrat ein besonders 
geeignetes Sorbenz für Arsen in wässeriger Lösung ist. In Oberflächen-Komplexierungsmodellen wird 
angenommen, dass gelöste Ionen mit Plätzen an der festen Oberfläche des Adsorbenz Komplexe bilden 
in Analogie zur Bildung von gelösten Komplexen. Der Ladungsnullpunkt, an dem die positiven und die 
negativen Oberflächenladungen ausgeglichen sind, liegt für Eisenoxidhydroxid (FeOOH) bei pH 8. Bei 
niedrigeren pH-Werten entwickelt die Oberfläche infolge des Überschlusses an Wasserstoffionen (H+) 
eine positive Ladung, was Anionen wie dem Arsenat (AsO43-) die Adsorption erleichtert. Infolgedessen 
ist die Adsorption im sauren Bereich am höchsten und nimmt mit steigendem pH-Wert ab [21]. 

Waychunas et al. (1993) haben Laborexperimente zur Aufklärung der Adsorption und Mitfällung von 
Arsenat an Ferrihydrit (Fe(OH)3) durchgeführt. Ferrihydrit bezeichnet wenig geordnete Ei-
sen(III)oxidNiederschläge mit einer Stöchiometrie nahe Fe2O3●2H2O, die als Ergebnis von bei niedri-
gen Temperaturen an der Erdoberfläche ablaufenden Prozessen verbreitet in Erscheinung treten, etwa 
wenn gelöstes zweiwertiges Eisen (Fe2+) aus dem Untergrund austritt und vom Luftsauerstoff zum 
dreiwertigen Eisen oxidiert und ausgefällt wird. Wie die Experimente gezeigt haben, ist die anfängliche 
Aufnahme von Arsenat bei der Mitfällung erheblich größer, bis zu 0,7 Mol As pro Mol Fe, als bei der 
nachträglichen Adsorption von Arsenat an ausgefälltem Ferrihydrit, wo nur 0,25 Mol As adsorbiert 
worden sind. Doch hat sich auch gezeigt, dass bei Mitfällung im Überschuss aufgenommenes Arsenat 
im Verlauf der Alterung des Ferrihydrit-Gels langsam wieder abgegeben wird in dem Maß, wie durch 
das Wachstum von Kristalliten die Ordnung zunimmt [22]. 

Gulens et al. (1979) haben Laborexperimente durchgeführt, um das Mobilitätsverhalten von Arsen in 
einem Grundwasserleiter aufzuklären, welcher oxidierende Bedingungen aufweist, wo er von sauer-
stoffhaltigem Niederschlagswasser gespeist wird, jedoch stromabwärts durch Reduktionsvorgänge an 
Sauerstoff verarmt (Übergangszone), sodass das Grundwasser schließlich in reduzierter Form wieder 
zu Tage tritt. Diese drei Zonen - oxidierende, Übergangszone, reduzierende - sind in Säulenversuchen 
nachgestellt worden. Die Plexiglassäulen wurden mit Sand gefüllt, dessen Körner natürlicherweise mit 
Eisenoxidhydrat überzogen waren. Der Eisen- und Mangangehalt des Sands war 0,6 bzw. 0,011 
Gew. %. Die Lösungen, welche in separaten Versuchen durch die Säulen geschickt wurden, hatten ei-
nen Arsengehalt von 0,18 mg/l, wobei radioaktives Arsen verwendet worden ist [23]. 

Zur Simulation des oxidierenden Grundwassers wurde luftgesättigtes destilliertes Wasser genommen 
(pH 5,7, Eh +580 mV). Das Elutionsverhalten von As(III) erwies sich als völlig anders als das von As(V), 
was Durchlaufzeit und eluierte Menge anbetraf. Denn As(III) wurde im Säuleneluat wesentlich eher 
entdeckt als As(V), und die eluierte Menge an As(III) - etwa 60 % der aufgegebenen - war etwa acht-
mal höher als die an As(V) [23]. 

Zur Simulation der Überganszone wurde ein natürliches Grundwasser genommen (pH 6,9, Eh +140 
mV). Dabei blieben die relativen Mengen beider Arsen-Spezies in den Eluaten unverändert, nur dass 
As(V) sich schneller durch die Säule bewegte, im Vergleich zu As(III) dennoch verzögert. Zur Simula-
tion des reduzierenden Grundwassers wurde ebenfalls natürliches Grundwasser genommen (pH 8,3, 
Eh +75 mV). Dabei traten beide Arsen-Spezies in den Eluaten praktisch gleichzeitig in Erscheinung und 
wurden fast quantitativ eluiert, As(V) zu etwa 80 Prozent und As(III) zu annähernd 100 Prozent [23]. 

Gulens et al. (1979) haben ihre Ergebnisse so gedeutet, dass die starke Rückhaltung von As(V) unter 
oxidierenden Bedingungen seiner Adsorption an Eisenoxidhydrat im Sand zugeschrieben werden 
kann. Unter mehr reduzierenden Bedingungen kann die zunehmende Mobilität von As(V) dem höhe-
ren pH-Wert oder der Reduktion nicht nur von Fe(III), sondern auch von As(V) zugeschrieben werden. 
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Die geringe Rückhaltung von As(III) deutet darauf hin, dass die Wechselwirkung zwischen As(III) und 
Eisenoxidhydrat viel schwächer ist als zwischen As(V) und Eisenoxidhydrat. Infolgedessen wird ein 
deutlicher Unterschied der Mobilität von As(III) verglichen mit As(V) beobachtet, wobei die relative 
Konzentration jeder der beiden Arsen-Spezies hauptsächlich vom Redox-Milieu bestimmt wird. Eine 
Oxidation von As(III) durch Fe(III) ist nicht beobachtet worden, obgleich sie thermodynamisch günstig 
wäre. In der Schlussfolgerung heißt das, wenn arsenhaltige Abfälle unter der Erdoberfläche abgelagert 
werden, müssen die Redox-Verhältnisse des infiltrierenden Grundwassers geklärt und bedacht wer-
den [23]. 

Tretner et al. (2001) haben die Verschränkung des Redox-Verhaltens von Arsen mit dem des Eisens 
aufgezeigt. In Gegenwart von gelöstem zweiwertigem Eisen (Fe2+) sollte gelöstes Arsen in dreiwertiger 
Oxidationsstufe vorherrschen. Doch bei der Untersuchung von arsenkontaminierten Grundwässern 
war festzustellen, dass sich alle Proben nicht im thermodynamischen Gleichgewicht befanden, was die 
prozentuale Verteilung von As(III) und As(V) in Bezug auf gelöstes zweiwertiges Eisen anbetraf. Das 
gemessene Redox-Potential erlaubt eine grobe Charakterisierung des Redox-Zustands eines Grund-
wassers, ist jedoch als Indikator für die darin ablaufenden Prozesse nicht hinreichend [24]. 

Nach Tretner (2003) laufen im Grundwasserleiter Redox- und Sorptionsreaktionen zwischen Feststof-
fen und gelöstem Arsen ab, bei denen Manganoxide und Eisenhydroxide eine entscheidende Rolle 
spielen. Mangan(IV)oxide (MnO2) sind starke Oxidationsmittel für As(III). Eisen(III)hydroxide 
(Fe(OH)3 bzw FeOOH) vermögen beide Arsenspezies, As(V) und As(III), als Oberflächenkomplexe zu 
binden. Auch an Oberflächen von Goethit (∝-FeOOH) findet eine langsame Oxidation von As(III) zu 
As(V) statt. Die Akkumulation des Arsens an Eisenhydroxid wird offenbar durch die Oxidation noch 
verstärkt. Tretner bevorzugt eine Modellvorstellung, wonach As(III) nicht durch im Wasser gelösten 
Sauerstoff oxidiert wird - das gehe zu langsam - sondern durch Manganoxid, das dabei reduziert wird 
und als zweiwertiges Mangan (Mn2+) in Lösung geht, wo es mit freiem Sauerstoff (O2) reagieren und 
als Manganoxid (MnO2) wieder ausfallen kann. Auf diese Weise soll Mangan eine Vermittlerrolle bei 
der Oxidation von Arsenit zu Arsenat spielen. Daraufhin kann Arsenat leicht an Feststoffoberflächen 
im Grundwasserleiter adsorbiert und wirkungsvoll eliminiert werden, vorzugsweise an Eisenhydroxi-
den [25]. Dies ist eine in der Bodenkunde lang etablierte Vorstellung, die hier auf Vorgänge in einem 
Grundwasserleiter unter oxidischen Bedingungen übertragen wird. 

Aus den zitierten Untersuchungsergebnissen lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Eisenhydroxide sind wirkungsvolle natürliche Sorbenzien für gelöstes Arsen. 
2. Die Adsorption von Arsen an Eisenhydroxiden wird als Oberflächenkomplexierung betrachtet. 
3. Der Ladungsnullpunkt von Geothit (FeOOH) liegt bei pH 8, d.h. die Adsorption von Arsen an Eisen-

hydroxiden ist im sauren Milieu begünstigt. 
4. Das Sorptionsverhalten von Arsen in seinen beiden Oxidationsstufen III und V unterscheidet sich 

deutlich; As(V) ist leichter adsorbierbar als As(III). 
5. Die Mobilität von As(III) ist unter oxidierenden Bedingungen deutlich höher als die von As(V). 
6. Unter schwach reduzierenden Bedingungen nimmt die Mobilität beider Arsen-Spezies zu, und die 

Unterschiede im Verhalten von As(III) und As(V) werden geringer. 
7. Viel spricht dafür, dass dem Mangan eine Mittlerrolle bei der Oxidation von As(III) zu As(V) zu-

kommt. 
8. Um an Eisenhydroxid adsorbiertes Arsenat zu Arsenit zu reduzieren und in Lösung zu bringen, be-

darf es wahrscheinlich erst der reduktiven Auflösung der Hydroxidmatrix. 

 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 19 

 

 

3 Herkunft und Verteilung 
Das Halbmetall Arsen (As) gehört nicht zu den häufigen Elementen in der Erdkruste. In der Reihen-
folge der Häufigkeit der Elemente liegt es etwa in der Mitte. Wedepohl (2004) gibt seine Häufigkeit in 
der kontinentalen Kruste mit 3,1 mg/kg am [26]. 

In Gesteinen kommt Arsen in ganz unterschiedlichen Gehalten vor. Kipling (1977) hat für Kalkstein 
und für Sandablagerungen 1 mg/kg angegeben, für Intrusivgesteine 2 mg/kg, doch für vulkanische Ge-
steine bis zu 20 mg/kg, im Meersalz 3 mg/kg und dementsprechend auch im Speisesalz 2,7 mg/kg. In 
nicht kultivierten Böden (virgin soils) und Waldhumus sind 3-5 mg/kg gefunden worden [27]. 

In einem Arsen-Bericht des deutschen Umweltbundesamts (1983) wurde der natürliche Arsengehalt 
im Boden mit durchschnittlich 6 mg/kg angegeben. Allerdings wurde festgestellt [28: S. 190]: "Geht 
man von einem Orientierungswert für tolerierbare Gesamtgehalte in Kulturböden von 20 mg/kg aus, 
wie er von Kloke (1980) definiert wurde, so zeigt sich, daß in bestimmten Regionen beträchtliche 
Überschreitungen vorkommen." 

Eikmann et al. (1991) haben für den Arsengehalt in nicht anthropogen belasteten Böden eine Brand-
breite von <1-100 mg/kg angegeben, bei einem mittleren Gehalt von ca. 5 mg/kg. Nur ein geringer Teil 
des Arsens ist wasserlöslich, wobei der lösliche Anteil keine Beziehung zum Gesamtgehalt erkennen 
lässt [29: S. 139]. 

Röllecke (1999) hat Arsengehalte nach Bodenarten differenziert für sandige Böden 10 mg/kg, für leh-
mig-schluffige Böden 15 mg/kg und für tonige Böden 20 mg/kg [30]. Hirner et al. (2000) geben den 
Arsengehalt von normalen Böden mit 2-20 mg/kg an [31: S.268]. Diese niedrigen Arsengehalte sind als 
natürliche Hintergrundwerte anzusehen, mit denen Arsengehalte in Abfällen und belasteten Böden in 
Vergleich zu setzen wären. 

Bei der Verhüttung sulfidischer Kupfer-, Blei-, Zink- und Nickelerze fällt Arsentrioxid (As2O3) als Ne-
benprodukt an. Die Erze werden geröstet, und die Hauptmenge des dabei entweichenden Arsens wird 
in Kondensationskammern niedergeschlagen. Das aufgefangene Roharsenik wird entweder trocken 
durch Sublimation oder nass durch Kristallisation gereinigt. Arsentrioxid bildet dann den Ausgangs-
stoff für alle anderen industriell hergestellten Arsenverbindungen und für Arsenmetall [2: S. 361]. 

Arsenhaltige Abfälle entstehen bei der Verhüttung arsenhaltiger Erze in Form von Filterstäuben  und 
Abwasserschlämmen, beim Rösten von Schwefelkies zur Schwefelsäuregewinnung, beim Aufschluss 
von Phosphorit zur Herstellung von Phosphorsäure und Phosphatdüngemitteln, beim Aufschluss von 
Borax zur Herstellung von Borsäure, sowie bei der Herstellung und Verwendung der meisten Arsen-
chemikalien. 

Zur Herstellung von Phosphorsäure wird das Phosphatgestein (Phosphorit) zumeist mit Schwefel-
säure aufgeschlossen, und es entsteht ein Gipsschlamm (4-6 t CaSO4 pro Tonne P2O3 Produkt), der von 
der nassen Phosphorsäure abfiltriert wird. Zur Abtrennung von Arsen wird der Rohphosphorsäure 
Natriumsulfid-Lösung zugesetzt, Arsen als Arsentrisulfid (As2S3) gefällt und abfiltriert. Auf ganz ähnli-
che Weise entsteht beim Aufschluss von Calciumborat mit Schwefelsäure ein verunreinigter Gips-
schlamm, der abfiltriert wird. 

In Deutschland gibt es keine Bilanzierung für Arsen in Abfällen. Doch das britische Umweltministe-
rium (DoE) hat 1980 für das Gebiet des Vereinten Königreichs (UK) einen Bericht über Anfall und Be-
seitigung von arsenhaltigen Abfällen veröffentlicht, der eine Vorstellung von den Größenordnungen 
gibt. Dort wird auch klargestellt, dass arsenhaltige Abfälle fast in allen Fällen bei der Abtrennung von 
Arsen entstehen, welches natürlicherweise in verschiedenen Rohstoffen vorkommt, sodass wahr-
scheinlich keine wesentliche Verringerung des Anfalls von arsenhaltigen Abfällen durch Änderungen 
in den Verarbeitungsverfahren erreicht werden könnte. Weil Arsentrioxid (Arsenik) weltweit als Ne-
benprodukt verschiedener Metallgewinnungs- und -raffinationsverfahren im Überschuss anfällt, ist 
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eine Rückgewinnung von Arsen aus Abfällen unsinnig. Es geht um Ausschleusung aus dem und nicht 
um Rückführung in den Wirtschaftskreislauf. Auch besteht kaum eine Chance für eine Verminderung 
des Abfallanfalls durch die Wahl anderer mineralischer Rohstoffe, da der damalige Anfall (1980) aus 
der Verarbeitung von Rohstoffen stammte, die Arsen in Konzentrationen am niedrigeren Ende der na-
türlichen Arsengehalte aufwiesen, als bereits wirtschaftliche Anreize bestanden, Rohstoffe mit höhe-
ren Arsenkonzentrationen heranzuziehen, was zu tendenziell steigenden Arsenmengen in einschlägi-
gen Produktabfällen führen muss [32]. 

Im UK fiel die größte Masse an Arsen, nämlich 920 t/a (als Arsen) in rd. 11 Mio. t Steinkohlekraft-
werksfilteraschen (pulverized fuel ash) an, gefolgt von 650 t/a Arsen in einem schwefelsauren Abwas-
serschlamm (ca. 1,65 Mio. t/a) aus einem metallurgischen Industriebetrieb. Der Arseninhalt von rd. 18 
Mio.t Hausmüll pro Jahr wurde auf 100 t/a geschätzt, der Arseninhalt von Stäuben und Schlämmen aus 
der Abgasreinigung der Eisen- und Stahlproduktion (ca. 400.000 t/a) auf 48 t/a. Die Arseninhalte in 
allen anderen betrachteten Abfallströmen waren noch geringer: 10 t/a Arsen in Dünnsäure (ca. 23 
Mio.t/a) aus der Titandioxidproduktion, 4-5 t/a in Rotschlamm (ca. 50.000 t/a) aus der Aluminium-
produktion, 1-13 t/a in Gipsschlamm (ca. 30.000 t/a) aus der Borsäureproduktion, 2 t/a in einem Ar-
sentrisulfid-Abfall (ca. 60 t/a) aus der Phosphorsäureproduktion [32]. Rückstände aus Abfallverbren-
nungsanlagen blieben unerwähnt. 

Die geschilderten Mengenverhältnisse dürften in Deutschland ähnlich sein, da sich die Industriestruk-
tur in Deutschland nicht nennenswert von der in Großbritannien unterscheidet. 

In der deutschen Fachliteratur veröffentlichte Analysendaten der Arsengehalte von diversen Abfällen 
sind eher spärlich gesät. Die in den folgenden Abschnitten gesammelten Daten machen allerdings 
deutlich, dass Arsen in den meisten Abfallarten nur in Spurenkonzentrationen nachweisbar ist, insbe-
sondere auch in den sog. Massenabfällen, wie Aschen aus Kohlekraftwerken und Abfallverbrennungs-
anlagen. Arsengehalte in Abfällen liegen überwiegend unter 1000 mg/kg. Vergleicht man sie mit Ar-
sengehalten in Gesteinen und unbeeinflussten Böden, können sie dennoch signifikante Anreicherun-
gen darstellen. Nur wenige der im Folgenden zitierten Arsenkonzentrationen in Abfällen überschrei-
ten die Promille- oder gar die Prozentgrenze. Dabei handelt es sich typischerweise um Fällschlämme, 
Stäube oder Schlacken aus der Nichteisen-Metallurgie, wo Erze verarbeitet werden, welche von vorn-
herein hohe Arsengehalte aufweisen können, die weit über den Gehalten von nicht vererzten Gestei-
nen liegen. 

Die gesammelten Daten sind insofern etwas dürftig, als Abfälle in der Vergangenheit eher selten auf 
ihre Arsengehalte untersucht worden sind. Sicherlich gibt es dazu in staatlichen Untersuchungsämtern 
unveröffentlichtes Datenmaterial und wohl auch in den abfallerzeugenden Industriebetrieben, die ge-
halten sind, Deklarationsanalysen zu ihren Entsorgungsnachweisen vorzulegen. Diese Daten können 
allerdings nicht für wissenschaftliche oder statistische Zwecke geborgen werden, etwa zur Erstellung 
einer Stoffflussbilanz von der oben zitierten Art – das ist bedauerlich. 

In diesem Zusammenhang weist Matschullat (2000) auf ein zusätzliches Problem hin, nämlich das der 
Probenahme und Analytik. Er hält viele veröffentlichte Daten von Arsenkonzentrationen für fragwür-
dig, nicht nur die älteren vor den 1980iger Jahren, als die Analytik auf Arsen noch nicht so weit entwi-
ckelt war wie etwa die auf Schwermetalle, sondern auch viele der jüngeren Daten, die mit Vorsicht zu 
betrachten seien [33].  

Die Spurenanalyse bewegt sich oft recht nah an der Nachweisgrenze, was bei einem toxisch wirkenden 
Spurenelement wie Arsen keineswegs bedeutet, dass Spurengehalte irrelevant und zu vernachlässigen 
seien. Bei Abfällen, wie bei Gesteinen und Böden, kommt es letzten Endes nicht allein auf die Aus-
gangskonzentrationen in der Matrix an, sondern auf die Gefahr der Mobilisierung und des Transports 
eines solchen toxischen Stoffes im Wasser, im Hinblick auf die Abfallentsorgung also in erster Linie im 
Grundwasser. 
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In den nun folgenden Abschnitten wird eher anekdotisch berichtet, was sich der deutschen Fachlitera-
tur zum Thema Arsen in Abfällen lehrreiches abgewinnen lässt. Herangezogene Fallstudien geben Ein-
blick in das Verhalten von Arsen in oberirdischen Abfallablagerungen und in oberflächennahem 
Grundwasser. 

 

3.1 Bergbaurückstände 
Arsen kommt als Begleitelement in verschiedenen mineralischen Rohstoffen vor, insbesondere in sul-
fidischen Erzen des Kupfers, Bleis und Zinks, aber auch in oxidischen Erzen wie des Zinns und einigen 
Uranerzen, ja sogar in Golderzen, sodann in nichtmetallischen Rohstoffen wie Phosphorit und Borax 
und nicht zuletzt auch in Kohlen. 

Primäre Arsenminerale sind Scherbenkobalt (As), Realgar (AsS), Auripigment (As2S3), Arsenkies (Ar-
senopyrit FeAsS), Glanzkobalt (CoAsS), Arsennickelkies (NiAsS), Enargit (Cu3AsS4), Fahlerze wie Ten-
nantit (Cu10Fe2As4S13), auch schwefelfreie Arsenide wie Arsenikalkies (FeAs2), Speiskobalt (CoAs2), 
Weißnickelkies (NiAs2) und Rotnickelkies (NiAs). Zudem ist Arsen in Schwefelkies (Pyrit bzw. Marka-
sit, beide FeS2) als Verunreinigung enthalten, zwei Sulfiden, die nicht nur in sulfidischen Erzen, son-
dern allgemein verbreitet in Gesteinen, Sedimenten und Kohlen vorkommen. All diese Arsenminerale 
sind, wohlgemerkt, nicht (mehr) Ziel bergbaulicher Tätigkeit, sondern fallen als lästige Nebenbestand-
teile an und werden, so gut es geht, bereits an den Bergbaustandorten von den geförderten Rohstoffen 
abgesondert. 

Die geförderten Rohstoffe werden zuerst aufbereitet, um sie von Nebengestein (Gangart) und uner-
wünschten Nebenbestandteilen zu befreien und so zu konzentrieren. Dazu werden Blöcke und Bro-
cken des geförderten Rohstoffs zermalmt und gemahlen, um dann aus dem zerkleinerten Material mit 
diversen Verfahren die Wertstoffe herauszugewinnen. So entstehen (a) Konzentrate der Wertstoffe 
und (b) Aufbereitungsrückstände (sog. Berge, engl. tailings), aus denen Wertminerale oder Kohle weit-
gehend abgetrennt worden sind. Der Bergegehalt, also der Anteil der Rohfördermengen an nicht ver-
wertbaren Bergen, beträgt im Steinkohlenbergbau 30-60 % und kann im Erzbergbau bis über 99 % 
ausmachen. Sie fallen als Abfälle an, typischerweise als Feststoffsuspension, welche hauptsächlich aus 
sandig-tonigem Gesteinsmaterial und Wasser bestehen (Silicate, Carbonate) und häufig genug Pyrit 
enthalten. 

Bei der Erzaufbereitung bleibt ein Großteil des Arsens in den Aufbereitungsrückständen zurück. Bei 
der Aufbereitung von Zinnerz geht nur 7,8 Prozent des Arsens in das Zinnkonzentrat über, bei Kupfer- 
und Kupfer-Zinkerzen sind es allerdings etwa 30 Prozent der Arsenmenge, welche ursprünglich im Erz 
vorhanden war. Deshalb enthält Kupferkonzentrat noch 0,5-1 Prozent Arsen, und Konzentrate ge-
mischter Erze enthalten sogar 5-8 Prozent Arsen [34: S. 115]. 

In Deutschland, dessen Industrie mit dem Bergbau groß geworden ist, sind in den neunziger Jahren 
des vergangenen Jahrhunderts die letzten Erzbergwerke stillgelegt worden. Die dt. Hüttenindustrie 
verarbeitet seither ausschließlich importierte Erzkonzentrate. Doch Bergbaurückstände sind praktisch 
an allen Standorten des jahrhundertelangen Erzbergbaus zu finden. Sie stellen Altlasten dar, die dem 
Bergrecht und der bergbehördlichen Überwachung unterliegen. 

Hergebrachterweise sind Aufbereitungsrückstände als Suspensionen in eingedämmte Geländemulden 
eingespült worden, wo sich die Feststoffe absetzen und das Wasser oberflächlich über einen Überlauf 
in den Vorfluter ablaufen konnte. In bergigen Gegenden, wo Bergbau umging, geschah das typischer-
weise durch Abriegelung einer Talmulde im Oberlauf eines Baches durch einen Querdamm aus Erdma-
terial, hinter den die Suspension eingespült wurde. Für diese Praxis gibt es auch in Deutschland an 
ehemaligen Bergwerksstandorten Beispiele genug. 
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Hierzu ein geeignetes Beispiel aus dem Osterzgebirge im Bergbaugebiet Altenberg (Sachsen), wo seit 
dem Mittelalter Zinnstein (Kassiterit SnO2) abgebaut worden ist und die Aufbereitungsrückstände 
nahe den Bergwerken in Tälern abgelagert worden sind. In einem Flotationsschlammteich (IAA Biela-
tal) sind von 1967 bis zur Produktionseinstellung 1991 ca. 10 Millionen Kubikmeter Aufbereitungs-
rückstände eingespült worden. Der Rückstand besteht aus Quarz, Feldspat, Biotit, Hämatit, Topas, un-
tergeordnet Sulfide. Die Ablagerung wird von Niederschlagswässern und seitlich zulaufenden Oberflä-
chenwässern durchströmt. In der Ablagerung hat sich ein jahreszeitlich schwankender Grundwasser-
spiegel eingestellt. Mittlere Verweilzeiten des Wassers in der Ablagerung werden auf zehn Jahre ge-
schätzt. Die Oberfläche der Schlammablagerung hat ein geringes Gefälle zur Mitte hin, wo sich ein klei-
ner See (sog. ‘Spülsee‘) gebildet hat. Ein großer Teil der Niederschläge fließt direkt in diesen Spülsee 
und über dort installierte Schächte (Schrote) in einen Stollen ab [35]. 

Doch gibt es am Fuß des Hauptdamms talwärts drei Sickerstellen, wo Grundwasser aus der 
Schlammablagerung bei einer mittleren Schüttung von etwa 25 Litern pro Sekunde unkontrolliert aus-
tritt und dem Bach zufließt. Wennrich et al. (1997) haben diverse Wässer beprobt. Während im Spül-
see eine Arsenkonzentration von nur 0,1 mg/l gefunden wurde, ergab die Analyse einer Grundwasser-
probe aus einem Pegelbrunnen in der Rückstandsablagerung eine Konzentration von 1 mg/l und Ana-
lysen der Sickerwässer am Dammfuß Arsengehalte von 1-2 mg/l [36]. Aus den Angaben zur mittleren 
Schüttung der Sickerwasseraustritte von 25 l/s und zum mittleren Arsengehalt von 1,5 mg/l errechnet 
sich eine Freisetzungsrate von 1,18 Tonnen Arsen pro Jahr, die dort buchstäblich den Bach runterge-
hen. 

Der Arsengehalt des Grundwassers und des aus ihnen gespeisten Sickerwassers wird auf die Verwitte-
rung von Arsenopyrit (FeAsS) im abgelagerten Aufbereitungsrückstand zurückgeführt. Erhöhter Ar-
sengehalt von 1,55 mg/l in einer ungefilterten Sickerwasserprobe korrelierte mit einem erhöhten Ei-
sengehalt von 8,5 mg/l bei pH 6,5, Eh +250 mV und einem geringen Sauerstoffgehalt von nur 1,46 
mg/l. Gelöstes Arsen wurde in Form von As(III), As(V) und als Komplex [FeAsOx]n- gefunden, gelöstes 
Eisen ebenfalls in beiden Oxidationsstufen Fe(II) und Fe(III), was alles zusammen auf leicht reduzie-
rende Bedingungen im Innern der Schlammablagerung schließen ließ. Das Verhältnis von Fe(II) zu 
Fe(III) bestimmt das Redox-Potential und damit das Verhältnis von As(III) zu As(V) in den Wasserpro-
ben [36]. Zum Vergleich: Nach Hölting & Coldewey (2013) haben sauerstoffgesättigte Grundwässer 
einen Sauerstoffgehalt um 10 mg/l [10: S. 154]. 

Mit der Entfernung vom Damm auf einer Fließstrecke von 30-50 m talabwärts nahm in Folge der Be-
lüftung der Sauerstoffgehalt im Wasser auf 8,45 mg/l zu, der pH-Wert stieg auf 7 und der Anteil an 
As(III) verringerte sich. Auf diesem kurzen Fließweg wurden bereits Niederschläge von Eisenocker 
gefunden, die ebenfalls beprobt wurden. Die Analysen ergaben hohe Arsenkonzentrationen von maxi-
mal 87.500 mg/kg Ocker (luftgetrocknet bei 40°C). Zum Vergleich, der höchste Arsengehalt in Materi-
alproben aus den obersten 10 cm der Schlammablagerung lag bei nur 860 mg/kg, d.h. außerhalb des 
Ablagerungsbereichs wurde im Ocker eine Anreicherung von Arsen um das Hundertfache festgestellt. 
Der analysierte Ocker stellt sich als Eisen(III)hydroxid mit Gehalten von Arsenat, Phosphat und Sulfa-
ten des Mangans, Calciums, Molybdäns und Eisens dar [36]. Dieser Befund belegt zugleich das hohe 
Adsorptionsvermögen von frisch ausgefälltem Eisenhydroxid für diverse Kationen und Anionen, wie 
auch umgekehrt die hohe Sorptionsaffinität des Arsenats an ausgeflocktem Eisenhydroxid. 

Möchte man wissen, wie es mit dem Arsen weitergeht, muss man flussabwärts blicken und in den 
Stausee Malter hineinschauen. Dort haben Matschullat et al. (1994) Oberflächensedimente im See be-
probt und analysiert. Die durchschnittliche Arsenkonzentration der Sedimentproben lag bei 140 
mg/kg (Minimum 19, Maximum 210 mg/kg) und damit zehnfach über dem mittleren Arsengehalt von 
Tonschiefern (13 mg/kg, nach Turekian & Wedepohl 1961), der hierzu als Vergleichsmaßstab für den 
geogenen Hintergrund verwendet worden ist. Freilich lagen die Anreicherungsfaktoren (AF) der ana-
lysierten Schwermetalle noch höher, vor allem Cadmium (AF 200), gefolgt von Zinn (AF 70), Blei (AF 
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20) und Zink (AF 17). Der Stausee bei Malter wird von der Roten Weißeritz gespeist, die von Altenberg 
herunter kommend mit ihrem Flussnetz das Altenberger Erzrevier mit seinen Entwässerungsstollen 
und Bergbauhalden entwässert. In diesem Stausee setzt sich die suspendierte Fracht ab, welche die 
Zuflüsse mit sich bringen, auch Schwebstoffe wie Ton- und Ockerflocken sowie organischer Detritus 
samt den daran adsorbierten Schwermetallen und Arsen, die in die Sedimente eingebettet werden 
[37]. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Bergbaurückstände enthalten häufig Pyrit und werden so zu einer Quelle von Arsen. 
2. Bei der Verwitterung von Pyrit werden Eisen und Sulfat sowie Neben- und Spurenbestandteile, 

wie das Arsen, in Lösung gebracht. 
3. Sie gelangen entweder in das natürliche Grundwasser unter der jeweiligen Ablagerung oder über 

Sickerwasserdrainagen bzw. unkontrollierte Austritte ins Freie. 
4. Wo eisenhaltiges Sickerwasser belüftet wird und mit ausreichend Sauerstoff in Berührung kommt, 

fällt Eisen als Hydroxid aus und bildet Verockerungen. 
5. Wo keine Sickerwasserauffangvorrichtung existiert, schlägt sich Ocker in der näheren Umgebung 

von Sickerwasseraustrittsstellen nieder. 
6. Ocker besteht aus Eisenhydroxiden und -sulfaten, welche Schwermetalle (z.B. Mangan) und Me-

talloide eliminieren - ein durchaus positiv einzuschätzender Effekt -  und zu erstaunlichen Aufkon-
zentrierungen derartiger Stoffe im Ocker führen. 

7. Betrachtet man eine Ablagerung von Bergbaurückständen wie die IAA Bielatal als eine Industrie-
anlage (IAA steht für 'industrielle Absetzanlage') und die damit beaufschlagte, dem Naturzustand 
entfremdete Fläche als eine tolerierbare Flächeninanspruchnahme - die hergebrachte Sichtweise - 
handelt es sich bei den beobachteten Sickerwasseraustritten dennoch um eine unkontrollierte 
Freisetzung von Stoffen aus der Anlage heraus in ihr Umfeld. 

8. Die Verockerung des Bachbetts ist unerwünscht und stellt eine Umweltbeeinträchtigung dar. 
9. Würde der Ocker innerhalb der Anlage anfallen, z.B. in einer nachgeschalteten Sickerwasserbe-

handlungsanlage, müsste er als Abfall entsorgt werden. 
10. Nicht allein seine widerwärtige Konsistenz, sondern im hier betrachteten Fall auch sein hoher Ar-

sengehalt machen den Ocker-Rückstand zum Sonderabfall. 
11. Als Niederschläge und Überzüge im Bachbett belassen, würde der Ocker bei starker Wasserfüh-

rung abgelöst, erodiert und mit dem Hochwasser als suspendierte Feststofffracht fortgeführt, samt 
seinen problematischen Inhaltsstoffen. 

12. Das verfrachtete Material würde in Überschwemmungsgebieten (Auen) und in Stillwasserberei-
chen (Teichen, Seen) sedimentiert werden. 

13. Bei den skizzierten Vorgängen würde es sich, bezogen auf die genannten Stoffe, um Verteilungs- 
und Verdünnungsvorgänge unter weiterer Inanspruchnahme diverser Umweltmedien (Wasser, 
Boden, Sediment) handeln. 

Um der Entwicklung nicht freien Lauf zu lassen und Abhilfe zu schaffen, geht die Tendenz dahin, Gru-
benwässer an den Mundlöchern von Entwässerungsstollen und Haldenwässer an den Ablaufstellen zu 
fassen und in Behandlungsanlagen zu reinigen. Dazu bedient man sich üblicherweise der Neutralisa-
tion mit einer Calciumhydroxid-Suspension (sog. Kalkmilch), um den pH-Wert anzuheben und eine 
Reihe von Schwermetallen als Hydroxide auszufällen. Dabei fallen wasserhaltige Eisenhydroxid-
schlämme zur Beseitigung an, die schlecht sedimentieren und thixotrop sind, d.h. sie gelieren nach 
dem Absetzen zu einer puddingartigen Masse, welche sich bei Agitation wieder verflüssigt. 

Bei der Grundwasserabsenkung im Betrieb des Braunkohlentagebaus Nochten im Regierungsbezirk 
Görlitz (Sachsen) wird in den Behandlungsanlagen Tzschelln und Schwarze Pumpe eisensulfathaltiges 
Grundwasser vor Einleitung in die Spree durch Neutralisationsfällung mittels Kalkmilch gereinigt, wo-
bei ein Schlamm aus Eisenhydroxid (Fe(OH)3) und Gips (CaSO4●2H2O) als Abfall anfällt. Um die großen 
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Mengen an Branntkalk einzusparen und ein womöglich verwertbares Produkt zu erzeugen, betreibt 
die Ingenieurgesellschaft G.E.O.S. am Standort Nochten eine Pilotanlage zur mikrobiellen Ausfällung 
von Eisen(III)hydroxosulfat (Schwertmannit Fe8O8(OH)6SO4) im sauren Milieu (pH 2,8 bis 4,5), das als 
feinkristallin, rein und gut entwässerbar beschrieben wird, mit einem Eisengehalt von etwa 50 Gew.% 
und einem Arsengehalt von 100 mg/kg, bezogen auf Trockenmasse. Erklärtes Ziel ist die Herstellung 
von Eisenoxid-Pigment oder auch eine direkte Nutzung von Schwertmannit als Wasser/Abwasser-Be-
handlungsmittel, um das bei seiner hydrolytischen Spaltung entstehende Eisenhydroxid mit dessen 
großer Sorptionskapazität für Schwermetalle und Arsenat zu nutzen [38]. 

Schwertmannit ist im pH-Bereich 4-6 stabil. Über pH 6 wird es hydrolytisch gespalten, und Eisen fällt 
als Eisenhydroxid (Ferrrihydrit Fe(OH)3) aus [39]. - Dabei gehen Wasserstoffionen (H+) in Lösung, die 
den pH-Wert niedrig halten. 

Parallel zu solchen Nachsorgeaktivitäten gibt es Bemühungen, Rechenmodelle zu verbessern, um 
Prognosen des Verhaltens von Stoffen in Rückstandshalden zu ermöglichen, d.h. die chemischen Ab-
läufe im Porenwasser, im Sickerwasser und davon beeinflusstem Grundwasser besser zu verstehen. 
Die Situation ist insbesondere für Arsen unbefriedigend, weil die Datengrundlage unzureichend ist. 
Das gilt auch für die Modellierung der Arsenabscheidung in Grubenwasserbehandlungsanlagen [40].  

Forster et al. (1998) haben Aufbereitungsrückstände einer stillgelegten Goldmine in Kalifornien be-
probt und mit Hilfe der Röntgenabsorptionsspektroskopie die Wertigkeit und Bindungsform von Ar-
sen an ineraloberflächen  bestimmt. Der Rückstand war voll oxidiert, sein Arsengehalt lag bei 3650 
mg/kg. Arsen war in fünfwertiger Form zu etwa gleichen Teilen an Eisen(III)hydroxiden und an Alu-
minosilicaten - wahrscheinlich Tonmineralen - adsorbiert [41]. Brett et al. (2003) haben Rückstände 
aus der Aufbereitung und Nassextraktion von Uranerz in Saskatchewan untersucht, ebenfalls mit rönt-
genabsorptionsspektroskopischen Methoden, und festgestellt, dass Arsen als Arsenat in Form von 
bidentaten Oberflächenkomplexen fest an gering kristallines Eisenhydroxid (Ferrihydrit) gebunden 
ist. Je geringer die Kristallinität des Ferrihydrits, desto größer ist seine Sorptionsaffinität für Arsen 
[42]. 

 

3.2 Metallhüttenrückstände 
Rohstoffe für die Hüttenindustrie, also Erze, Erzkonzentrate, aber auch Schrott, können Arsen in un-
terschiedlichsten Konzentrationen enthalten. Im Hüttenbetrieb durchlaufen die Rohstoffe eine Abfolge 
von Verfahrensschritten, die alle darauf hinauslaufen, Wertmetalle anzureichern, um sie herausgewin-
nen zu können, sodass die Rückstände dann von eben diesen Metallen abgereichert sind. Zu diesem 
Zweck kommen sowohl pyrometallurgische Verfahren zum Einsatz (Rösten, Schmelzen, Konvertieren, 
Raffinieren) als auch hydrometallurgische Verfahren (nasschemische Trennungsgänge und Elektro-
lyse). Die Grenze der Extrahierbarkeit von Metallen ist ihre Wirtschaftlichkeit, d.h. in den Abfällen blei-
ben die Stoffe zurück, die wirtschaftlich nicht interessant oder deren Gehalte zu niedrig sind, um sie 
wirtschaftlich herauszugewinnen. Zwischenprodukte wie Hüttenstäube oder Anodenschlamm sind 
keine Abfälle, solange sie in weiteren Verfahrensschritten aufgearbeitet werden können, um ihnen 
Wertmetalle zu entziehen. Am Ende der Verfahrenskette stehen im Wesentlichen zwei Abfallströme, 
nämlich Schlacken aus pyrometallurgischen Prozessen und Schlämme aus der Abwasserbehandlung 
und Abgaswäsche. 

Die Arsengehalte von Eisenhüttenschlacken sind vergleichsweise gering; sie liegen im Bereich natürli-
cher silicatischer Gesteine. Im Merkblatt über die Verwendung von Hüttenmineralstoffgemischen und 
Schlacken aus der Eisen- und Stahlerzeugung von 1998 sind für Mineralstoffgemische, welche sich aus 
Eisenhüttenschlacken und feuerfesten Mineralien zusammensetzen, Arsengehalte von 2-30 mg/kg an-
gegeben, für sekundärmetallurgische Schlacken <1-25 mg/kg und für Edelstahlschlacken 1-30 mg/kg 
[43: Tab. 2]. Wegen ihres hohen Freikalkgehalts (bis zu 20 Gew.%) reagieren sie in Auslaugversuchen 
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nach dem Deutschen Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) alkalisch mit pH-Werten bis 13. Die Arsen-
konzentrationen im Eluat werden mit <0,001-0,01 mg/l angegeben, typischerweise 0,001-0,002 mg/l 
[Tab. 3]. Schlacken der angesprochenen Art kommen als Unterbau- und Erdbaumaterial sowie in 
Frostschutzschichten und Tragschichten im Straßenbau zum Einsatz. Sie unterliegen entsprechenden 
technischen Anforderungen [S.8]. 

Sulfidische Erzkonzentrate müssen erst geröstet werden, um den Schwefel (als Schwefeldioxid) auszu-
treiben und die Metalle in oxidische Form zu überführen. Bei den hohen Temperaturen des Röstens 
und Schmelzens gelangen flüchtige Metalle und Metalloide ins Abgas und werden bei der Abgasent-
staubung mit den Filterstäuben abgeschieden. Auch Arsen reichert sich in Filterstäuben an. Beispiels-
weise haben Moore & Luoma (1990) für einen Kupfererzaufbereitungsrückstand einen ermittelten Ar-
sengehalt von 2960 mg/kg angegeben, für eine Röstschlacke 1070 mg/kg, jedoch für einen Abgasfilter-
staub aus einer Kupferhütte 10.400 mg/kg [45]. 

Doyle et al. (1994) haben 214 Proben von Filterstäuben aus verschiedenen nordamerikanischen Kup-
ferhütten auf ihre Gehalte an Arsen, Cadmium, Kupfer, Quecksilber, Blei und Zink analysiert. Die Ar-
sengehalte lagen zwischen 16.500 und 79.200 mg/kg, im Durchschnitt 51.700 mg/kg [46]. 

Abhängig von der Temperatur, dem Sauerstoffgehalt und dem Schwefelgehalt des Röstgases wird Ar-
sen bei hohem Sauerstoffpartialdruck als Metallarsenat oder bei hohem Schwefelpartialdruck als Ar-
sentrioxid (As2O3) abgeschieden werden. Dementsprechend kann es im Filterstaub in drei- oder fünf-
wertiger Form vorliegen [34: S. 117]. 

Dem Hüttenmann ist Arsen als Störstoff und Problemstoff, auch seine Giftigkeit, von alters her be-
kannt. Da für Arsen immer weniger Verwendung zulässig ist, verlagert sich das Problem immer mehr 
in den Bereich der Abfallbeseitigung. Ein Bericht des Technischen Arbeitskreises Arsen der dt. Wirt-
schaftsvereinigung Metalle von 1990 erwähnt bekannte Vorkommen arsenhaltiger Erze in verschiede-
nen Ländern der Welt, darunter auch Grubenbetriebe, die bereits dazu übergegangen waren, ihre Kup-
ferkonzentrate zum Zweck der Entarsenung am Standort der Erzgrube teilweise oder ganz abzurösten. 
Dann verbleibt das vorab abgeschiedene Arsen und damit das Umweltproblem vor Ort im Erzeuger-
land, ist damit aber nicht aus der Welt. Bezüglich der Arsengehalte in Kupferkonzentraten, Bleiglanz-
konzentraten und Zinkblendekonzentraten sei auf jenen Bericht verwiesen [47]. 

In den achtziger Jahren des vergangenen Jahrhunderts lag die Produktion von Arsentrioxid in der Bun-
desrepublik Deutschland (West) bei nur noch 400 Tonnen pro Jahr. Davon wurden 1986 allein 220-
230 Tonnen in zwei dt. Zinkhütten bei der Laugenreinigung der elektrolytischen Zinkgewinnung ein-
gesetzt und sind in deren Fällschlämme eingegangen. An Abfällen, welche in dt. NE-Metallhütten zur 
Beseitigung anfallen, nennt der zitierte Bericht nur Schlacken und Fällschlämme [47: S. 31]. Das be-
sagt, dass Filterstäube aus dt. NE-Metallhütten schon lange nicht mehr zur Beseitigung gekommen 
sondern auf ihre Wertmetallgehalte aufgearbeitet worden sind. 

Beim Schmelzen von Kupfer, Blei, Zink oder Chrom aus ihren Erzen und bei der Gewinnung von Zin-
koxid fallen Metallhüttenschlacken an, welche an flüchtigen Metallen und Metalloiden abgereichert 
sind. Kupferhüttenschlacke besteht im Wesentlichen aus Eisensilicat und ist hart und verwitterungs-
beständig. Sie kann vielfach einer Verwertung als Baumaterial zugeführt werden (Wasserbausteine, 
Gleis- und Wegebau, bedingt auch Straßenbau, Betonzuschlag für Schwerbeton). Mineralisches Strahl-
mittel aus Kupferhüttenschlacke wird fast ausschließlich für Freistrahlarbeiten zur Oberflächenreini-
gung an Stahlkonstruktionen eingesetzt. Schlackenstrahlmittel unterliegen den Technischen Regeln 
für gefährliche Arbeitsstoffe. Danach darf in Strahlmitteln die Summe der cancerogenen und toxischen 
Metalle 2 % ihres Gewichts nicht überschreiten und cancerogene (krebserzeugende) Metalle allein 0,2 
% (2000 mg/kg). Nach dieser Vorschrift sind Arsen, Beryllium, Chrom(VI), Cobalt und Nickel als 
cancerogen anzusehen [48]. 
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Nachdem in den neunziger Jahren des vergangenen Jahrhunderts der heimische Erzbergbau stillgelegt 
worden ist, verarbeiten noch bestehende Metallhütten, wie die Kupferhütte in Hamburg oder die Zink-
hütte in Nordenham an der Unterweser, importierte Erzkonzentrate oder haben sich, wie die Zink-
hütte in Harlingerode am Harz, auf die Extraktion unterschiedlicher Wertmetalle aus Sekundärrohstof-
fen wie Schrott, Filterstäuben und Industrieschlämmen verlegt. Darin enthaltenes Arsen kann sich 
dort zusammen mit anderen ausgeschleusten Stoffen wiederum in Schlämmen aus der Abwasserreini-
gung sammeln.  

Ein Bericht des Niedersächsschen Landesamtes für Ökologie (2000) enthält Angaben über deutsche 
NE-Metallhütten, in denen pyrometallurgische Schlacken anfallen, nämlich die Norddeutsche Affinerie 
(NA) in Hamburg, die Hüttenwerke Kayser in Lünen (HKL), die Mannsfelder Kupfer- und Messing Ge-
sellschaft (MKM) in Hettstedt, die Harz-Metall Gesellschaft (HMG) in Goslar und die Harzer Zink Ge-
sellschaft (HZG) in Harlingerode. Die NA gilt als die größte Kupferhütte Europas. Sie ist in Deutschland 
die einzige, die Primärrohstoffe in Form von Kupfererzkonzentraten verarbeitet, über 700.000 t/a, 
welche überwiegend aus Chile, Indonesien, Neu Guinea und Portugal stammen. Dazu kommt das 
Schwebeschmelzverfahren zur Anwendung. Daneben werden kleinere Mengen Sekundärrohstoffe so-
wie Hüttenzwischenprodukte in einem Elektroofen verarbeitet. Zur Verschlackung von Eisen, Alumi-
nium und anderen Verunreinigungen werden im Verhüttungsprozess ca. 100.000 t/a Sand als Zu-
schlagstoff eingesetzt. Dabei fallen ca. 450.000 t/a Hüttenschlacken an, die zu ca. 300.000 t/a Wasser-
bausteinmaterial und ca. 150.000 t/a Schlackegranulat verarbeitet werden, welches u.a. zu Strahlmit-
tel weiterverarbeitet und vermarktet wird [49: S. 89]. 

Die HKL verarbeiten Sekundärrohstoffe und erzeugen Kupfer im Schachtofen bei etwa 1200°C unter 
Zugabe von Eisen, Koks, Kalk und Sand. Dort fallen ca. 75.000 t/a Hüttenschlacke an. Davon werden ca. 
55.000 t/a zu Baustoffen für den Straßen- und Wasserbau verarbeitet, ca. 20.000 t/a zu Granulat, wel-
ches als Zuschlagstoff in der Betonindustrie eingesetzt wird. Auf die gleiche Weise erzeugt die MKM 
Kupfer im Schachtofenbetrieb bei etwa 1200°C. Dort fallen ca. 25.000 t/a Hüttenschlacke an, die zu 
Baustoffen für den Straßen- und Tiefbau weiterverarbeitet werden [49: S. 89]. 

Die HMG betreibt zwei Produktionsschienen, zum einen das Recycling von Bleiakkumulatoren im 
Kurztrommelofen, zum anderen die Aufarbeitung von Stahlwerksstäuben und zinkhaltigen Schläm-
men im Drehrohrofen (Wälzverfahren). Es werden ca. 70.000 t/a an zinkhaltigen Abfällen wechseln-
der Zusammensetzung verarbeitet, darunter auch sog. Räumasche, die im Hüttenwerk über Jahrzehnte 
als Rückstand der Zinkgewinnung angefallen und aufgehaldet worden ist, eine Halde mit ca. 1,2 Mio. t 
Material, das ebenfalls zur Aufarbeitung herangezogen wird. Neben ca. 35.000 t/a Stahlwerksstaub 
und ca. 5000 t/a an zinkhaltigen Schlämmen (Galvanik-, Phosphatier-, Kupolofenschlamm u.a.) werden 
so ca. 40.000 t/a Räumasche aufgearbeitet. Zur Schlackebildung kommen dort ca. 7000 t/a Sand zum 
Einsatz und fallen ca. 50.000 t/a Hüttenschlacke an, davon ca. 45.000 t/a Wälzschlacke und ca. 3500 
t/a Kurztrommelofenschlacke [49: S. 81). 

Die HZG betreibt in Harlingerode bei Goslar eine Zinkhütte nach dem New Jersey-Verfahren mit ste-
henden Retorten. Zum Einsatz kommen ausschließlich zinkhaltige Abfälle wie Aschen, Schlacken, 
Stäube und Schlämme aus diversen Industriezweigen. Zusätzlich wurde 1996 eine Schmelzreaktoran-
lage in Betrieb genommen. Diese erzeugt ein Zink-Blei-Mischoxid in Form von Filterstaub zur Weiter-
verarbeitung. Die Hüttenschlacke nimmt alle nicht verbrannten und nicht verflüchtigten Bestandteile 
der Einsatzmaterialien auf – keine Mengenangaben [49: S. 93]. 

Der hier zitierte NLfÖ-Bericht (2000) enthält im Anhang Tabellen mit Analysendaten einer ganzen An-
zahl von Abfällen, darunter auch von einigen Schlackeproben aus den o.g. Hüttenbetrieben und Pro-
duktionsverfahren. Ohne auf die residualen Schwermetallgehalte in diesen Hüttenschlacken zu 
schauen, nur in Hinblick auf ihre Arsengehalte, ergibt sich folgendes Bild: Kurzrohrschlacke <100 
mg/kg, Kupferhüttenschlacke (primär) 190-200 mg/kg, Kupferhüttenschlacke (sekundär) 10-50 
mg/kg, Kurztrommelofenschlacke (Blei, sekundär) <100 mg/kg, Wälzschlacke (sauer) <100 mg/kg, 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 27 

 

 

Wälzschlacke (basisch) 11-50 mg/kg sowie drei weitere Wälzschlackeproben mit Arsengehalten zwi-
schen 200 ± 20 mg/kg und 340 ± 30 mg/kg [49: Anhang B.1]. Auf die bei den o.g. NE-Metallhütten 
zwangsläufig anfallenden Abfälle zur Beseitigung geht der hier zitierte NLfÖ-Bericht nicht ein. 

Aus der Innenansicht der Norddeutschen Affinerie hat Fabian (1987) die Gewinnung von Kupfer aus 
sulfidischen Kupferkonzentraten dargestellt. Diese müssen geröstet werden, um die Hauptbestandteile 
als Kupfer, Schwefeldioxid und Eisensilicat-Schlacke voneinander zu trennen. Die Schlacke enthält 
über 60 % Eisen in Form von Oxiden und Eisensilicat. Schlacken mit weniger als 0,8 % Kupfer sind Ab-
fälle mit Eigenschaften ähnlich denen von natürlichem Basalt. Beim Rösten des Konzentrats entstehen 
Metallverbindungen, die nassmetallurgisch extrahiert werden können. Ein wachsendes Problem stel-
len steigende Arsengehalte der verfügbaren Kupfererze dar (sog. dirty ores). Das meiste Arsen wird 
durch Verflüchtigung und Kondensation als Arsentrioxid (As2O3) im Filterstaub angereichert. Der Fil-
terstaub besteht hauptsächlich aus Sulfaten der Metalle Kupfer, Blei und Zink sowie flüchtigen Kompo-
nenten wie Arsen, Antimon, Bismut und Selen. Die Masse des Filterstaubs wird in den Prozess zurück-
geführt. Durch die Kreislaufführung können die Wertmetalle so weit angereichert werden, dass sie ex-
trahiert werden können. Zurück bleiben Schlämme, in denen unerwünschte Elemente wie Arsen ange-
reichert sind. Anodenschlamm hat einen Arsengehalt von 0,5-5 % (5000-50.000 mg/kg) [50]. Anoden-
schlamm wird als Zwischenprodukt weiter aufgearbeitet, in erster Linie auf Selen und Tellur. 

Ebenfalls aus der Innenansicht der NA gibt es ein Beitrag von Langner (1996) über die Aufarbeitung 
von schwermetallhaltigen Sekundärrohstoffen wie Schrott, Filterstäuben und Krätzen. Doch geht er 
nicht auf das Arsenproblem ein und auch nicht auf die am Ende anfallenden arsenhaltigen Fäll-
schlämme als Abfälle zur Beseitigung [51]. 

Hagemann et al. (2006) haben eine Röntgenfluoreszenz-Analyse eines Eisen-Arsenschlamms aus der 
nassen Abgasreinigung einer pyrometallischen Kupfererzeugung mit einem Arsengehalt von 
127.000 mg/kg veröffentlicht [44: Tab. 33, Nr. 556]. Diese Analyse gibt eine Vorstellung, welcher Art 
Abfall am Ende einer längeren Prozesskette dann anfällt. 

Chemisch gesehen gibt es verschiedene Möglichkeiten, Arsen aus hydrometallurgischen Prozesswäs-
sern zu entfernen, etwa die Fällung als Arsensulfid (As2S3), das bei pH-Werten <4 eine geringe Löslich-
keit hat. Doch als Abfall zur Beseitigung kommt Arsensulfid kaum in Betracht wegen der Restlöslich-
keit und leichten Oxidierbarkeit der Verbindung. Als zweite Möglichkeit kommt die Ausfällung als Cal-
ciumsarsenat in Frage. Bei der Abwasserbehandlung mit Calciumhydroxid (Ca(OH)2) im Überschuss 
und entsprechend hohem pH-Wert >12 kann die Arsenkonzentration im Abwasser unter 0,01 mg/l 
gedrückt werden. Doch ist Calciumarsenat in Hinblick auf den Kohlendioxidgehalt der Atmosphäre 
nicht stabil und fällt der Carbonatisierung anheim, unter Bildung von Calciumcarbonat (CaCO3) und 
Freisetzung des Arsens [52: S. 63]. 

Eine dritte Möglichkeit ist die Ausfällung als Eisenarsenat bei pH-Werten <2. Bei niedrigen Temperatu-
ren fällt Eisenarsenat (Skorodit FeAsO4●2H2O) feinstkörnig, röntgenamorph an, doch bei Temperatu-
ren über 90°C nimmt es kristalline Form an, und seine Wasserlöslichkeit liegt zwei Größenordnungen 
unter der des amorphen Fällprodukts. Über pH 2 löst sich Skorodit inkongruent und wandelt sich lang-
sam in Eisenhydroxid (Ferrihydrit Fe(OH)3) um, welches das in Lösung gehende Arsenat adsorbieren 
kann, sodass nicht mit hohen Arsenkonzentrationen in Lösung zu rechnen ist. Doch unter neutralen 
oder basischen Bedingungen ist Skorodit nicht stabil und deshalb für eine direkte Ablagerung ungeeig-
net [52: S. 64]. 

Darüber hinaus kann Arsen noch mit anderen zweiwertigen Metallen wie Barium, Blei, Kupfer und 
Zink Arsenate bilden, welche bei neutralem pH-Wert stabiler und weniger löslich sind als die Arsenate 
des Calciums und dreiwertigen Eisens, aber nicht weiter untersucht worden sind [52: S. 64]. Immerhin 
wäre denkbar, dass sich in Abwässern und Abwasserschlämmen der NE-Metallurgie, wo solche Lö-
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sungsgenossen in höheren Konzentrationen zur Verfügung stehen, entsprechende Verbindungen bil-
den und so für eine verminderte Auslaugbarkeit abgelagerter arsenhaltiger Schlämme im circumneut-
ralen pH-Bereich sorgen könnten. 

Zahlreiche Metallhütten, die bis in die neunziger Jahre des vergangenen Jahrhunderts bestanden oder 
noch immer in Betrieb sind, haben eine über hundertjährige Industriegeschichte hinter sich und Zei-
ten gesehen, in denen Gesichtspunkte des Umweltschutzes keinen Stellenwert gehabt haben. Hütten-
rückstände aller Kategorien, soweit sie nicht zur anderweitigen Verwertung nach außen abgegeben 
worden sind, sind üblicherweise auf dem Hüttengelände oder angrenzendem Gelände abgelagert wor-
den: Schlackehalden, Röstrückstände, Hüttenstäube, teilentwässerte Schlämme. Solche Hinterlassen-
schaften werden spätestens dann bekannt, wenn eine Hütte ihren Betrieb einstellt und die Aufräumar-
beiten, Sicherungs- und Sanierungsmaßnahmen beginnen, die sich oft außerordentlich aufwändig ge-
stalten. Dabei stellen sich Boden- und Grundwasserverunreinigungen sowie Belastungen von Sedi-
menten in Abwassergräben, Flüssen und Kanälen heraus, wobei eine Palette von Schwermetallen zu-
meist im Vordergrund der Betrachtung steht und Arsen fast immer mit im Spiel ist. Derartige standort-
typische Belastungen gehen in erster Linie auf die Betriebsweise solcher Metallhütten zurück, vor al-
lem auf das Ableiten oder Versickern von Abwässern und die Emissionen von Stäuben und Gasen über 
den bewusst hoch gezogenen Schornstein, aber eben auch auf abgelagerte Abfälle. 

Beispielhaft dokumentiert ist etwa die Industriegeschichte der Kupferschieferverhüttung im Mannsfel-
der Land (Thüringen) anhand der devastierten Hüttenstandorte Eisleben und Helbra [53]. Auf die dor-
tigen standortspezifischen Probleme muss hier nicht eingegangen werden, weil Arsen dort nicht im 
Vordergrund der Betrachtung steht, dennoch durchaus eine Rolle spielt, gerade auch im Zusammen-
hang mit den Abfallablagerungen. 

 

3.3 Kalkarsenschlamm 
In den siebziger Jahren des vergangenen Jahrhunderts kamen in Deutschland zahlreiche Zwischenfälle 
bei der Beseitigung von gefährlichen Abfällen ans Licht, die in der Presse unter dem Schlagwort ‘Gift-
müllskandale‘ angeprangert wurden. Darunter waren auch Fälle von unsachgemäßer Beseitigung von 
arsenhaltigen Abfällen. So waren 1967-68 auf dem Betriebsgelände der Zinkhütte Nievenheim (Nord-
rhein-Westfalen) beim Abrösten von Schwefelkies (Pyrit) etwa fünftausend Tonnen eines arsenhalti-
gen Kalkschlamms aus der Abwasserbehandlung angefallen und dort zwischengelagert worden. Als 
der Betrieb 1971 stillgelegt und verkauft werden sollte, musste das Abfalllager geräumt werden, doch 
fand man keine für dieserart Abfall geeignete Deponie. Eine beauftragte Entsorgungsfirma transpor-
tierte mit der Behauptung, den Schlamm in eine untertägige Schachtanlage bei Peine einzubringen, im 
Sommer 1971  3340 t dieses arsenhaltigen Abfalls stattdessen auf sechzehn verschiedene oberirdische 
Abfallkippen in Nordrhein-Westfalen und Niedersachsen, bis der Schwindel aufflog, die Aufsichtsbe-
hörden auf den Plan rief und die überall abgekippten Schlämme, schon vermischt mit anderen Abfäl-
len, aufwändig geborgen und vorerst auf das Hüttengelände in Nievenheim zurückgebracht werden 
mussten, bevor sie schließlich ordnungsgemäß auf der Sonderabfalldeponie Hoheneggelsen (Nieder-
sachsen) abgelagert werden konnten [54: S. 20-24]. – Trotz der dort vorgefundenen günstigen geologi-
schen Situation waren die Betriebsbedingungen auf der Deponie Hoheneggelsen damals allerdings 
auch nicht gerade vorbildlich [55: S. 17-22].  

Damals ist man anscheinend davon ausgegangen, dass Arsen im Kalkarsenschlamm als Calciumsarse-
nat (Ca3(AsO4)2) vorliegt [2: S.361]. Man hat unterstellt, dass Arsen im Abwasser bei dessen Behand-
lung mit Kalkmilch (Ca(OH)2-Suspension) ausschließlich in fünfwertiger Forum vorliegen kann, was 
nicht gesagt ist und jedenfalls nach Ablagerung des feuchten Fällschlamms nicht so bleiben muss. So-
bald Arsen in fünfwertiger Form vorliegt, entsteht bei seiner Ausfällung aus wässeriger Lösung kein 
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wasserfreies Calciumsarsenat, sondern bei den hohen pH-Werten, die sich bei der Kalkfällung einstel-
len, entstehen stattdessen verschiedene Hydrate wie Ca4(OH)2(AsO4)2●4H2O mit der geringsten 
Gleichgewichtskonzentration von Arsen nahe 0,01 mg/l, aber auch Ca3(AsO4)2●4H2O, das sich im pH-
Bereich 7-12 bildet, sowie Ca5OH(AsO4)3 (Johnbaumit), ein Mineral mit Apatit-Struktur, dass noch bei 
nahezu neutralem pH-Wert stabil ist. Für den Johnbaumit ist eine Gleichgewichtskonzentration von 
<0,5 mg/l für sein ganzes Stabilitätsfeld festgestellt worden [56]. 

Zum Verständnis: Ein pH-Wert von 12,5 entspricht dem Gleichgewichts-pH-Wert der Lösung in Bezug 
auf Portlandit (Ca(OH)2). Solche hohen pH-Werte im alkalischen Bereich sind unter Ablagerungsbedin-
gungen nicht langfristig aufrecht zu halten [32: S.45]. Denn Calciumhydroxid reagiert mit dem Kohlen-
dioxidgehalt der Luft, des Wassers und des Bodens zu Calciumcarbonat (CaCO3), und der pH-Wert der 
Lösung sinkt auf pH 8: 

Ca(OH)2 + CO2 → CaCO3 + H2O 

Im Gefolge der geschilderten Affäre um den arsenhaltigen Kalkschlamm, jedoch nicht damit im Zusam-
menhang stehend, wurde bei amtlichen Untersuchungen im Untergrund des Betriebsgeländes der 
Zinkhütte Nievenheim eine massive Grundwasserverunreinigung durch Arsen festgestellt. In zwei ei-
gens installierten Beobachtungsbrunnen wurden variierende Arsenkonzentrationen zwischen 7,4 und 
53,8 mg/l sowie Sulfatgehalte bis weit über 1000 mg/l im Grundwasser festgestellt [54: S. 40-48]. Die 
Ursache wurde im jahrzehntelangen Betrieb von sog. ‘Sickerteichen‘ zur Entwässerung von Kalkarsen-
schlamm und Rückständen aus der Schwefelsäureproduktion gesehen. Der Kalkschlamm war bei der 
Neutralisation von schwefelsauren Prozessabwässern angefallen und enthielt durchschnittlich 12 % 
Arsen, 11 % Blei, 8 % Schwefel (in Form von Sulfat) sowie 32 % CaO (in Form von Calciumhydroxid 
und Calciumsulfat), war aber arm an Eisen (0,3 %). Bei Aufschlämmung mit Wasser wurden alkalische 
pH-Werte von 9-11 gemessen. Wegen seines hohen Bleigehalts wurden die Sickerteiche zwar regelmä-
ßig geräumt und der entwässerte Schlamm an eine Bleihütte zur Verwertung abgegeben. Doch das 
versickerte Schlammwasser hatte den Untergrund kontaminiert [57]. 

Unter dem Betriebsgelände besteht dieser Untergrund aus rd. 23 m mächtigen, wasserdurchlässigen 
Sand- und Kiesablagerungen des Rheins, überdeckt von Hochflutlehm bzw. Decksand und unterlagert 
von gering durchlässigem schluffigen Feinsand, der einen Grundwasserstauer bildet. Das Grundwasser 
fließt mit einer Geschwindigkeit von über 300 m pro Jahr in Richtung Rhein. Unter diesen hydrologi-
schen Bedingungen waren die hohen Arsen- und Sulfatgehalte im Grundwasser nur so zu deuten, dass 
sich in der Tiefe chemische Ausfällungen gebildet hatten, vielleicht Sulfide, aus denen im darüber hin-
wegströmenden sauerstoffführenden Grundwasser andauernd Stoffe in Lösung gingen, schwer zu be-
greifende Vorgänge, die von einer Temperaturerhöhung des Grundwassers bis zu 12°C begleitet waren 
und auf exotherme Oxidationsprozesse schließen ließen. Diese Prozesse liefen in reduzierendem, etwa 
neutralen Milieu ab (unbeeinflusstes Grundwasser im Oberstrom pH 7,1-7,4, im kontaminierten Be-
reich pH 6,6). Die reduzierenden Bedingungen äußerten sich in Sauerstoffzehrung, Nitratreduktion 
und gelöstem Eisen von 33-36 mg/l [57]. 

41 Kontrollbrunnen wurden in der arsenkontaminierten Zone gebohrt. Im Zentrum wies das durch-
bohrte Sediment Arsengehalte von 10-170 mg/kg auf, im Schnitt 78 mg/kg. Mittels sequentieller Ex-
traktion von Sedimentproben wurde festgestellt, dass Arsen in Form von wasserlöslichen Oxiden und 
in verdünnten Säuren schwer löslichen Sulfiden vorlag. Mineralogisch konnten Arsensulfid (Realgar 
AsS), ein Kupferarsenat und Gips (CaSO4●2H2O) als Arsenträger identifiziert werden. Der Arsengehalt 
des Gipses lag bei 50 mg/kg [58]. 

Wurde 1971 nahe des Kontaminationsherdes eine Arsenkonzentration im Grundwasser bis zu 56 mg/l 
gemessen, schwand bis 1975 die Kontaminationswolke im Untergrund, doch wurde die höchste Arsen-
konzentration von 26,4 mg/l immer noch im selben Kontrollbrunnen festgestellt. Die pH- und Eh-
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Werte waren indessen angestiegen. Um diese Veränderungen in Richtung oxidierende Grundwasser-
verhältnisse zu beschleunigen, wurde von Dezember 1976 bis Mai 1977 eine verdünnte Kaliumper-
manganatlösung (~ 2 g/l) in 17 Kontroll- und Injektionsbrunnen hineingepumpt, insgesamt 29 Ton-
nen Kaliumpermanganat (KMnO4). Permanganat ist ein starkes Oxidationsmittel, welches das gelöste 
As(III) zu As(V) und das gelöste Fe(II) zu Fe(III) oxidieren und als Eisen(III)hydroxid zusammen mit 
Mangandioxid (Braunstein MnO2) im Grundwasserleiter ausfällen sollte, unter Mitfällung des Arsenats. 
Offensichtlich konnte damit eine deutliche Verbesserung der Grundwasserbeschaffenheit erreicht 
werden, doch gelang keine vollständige Vermischung des injizierten Wassers mit dem kontaminierten 
Grundwasser. 1979 wurden lokal noch negative Eh-Werte und Arsenkonzentrationen über 1 mg/l ge-
messen, maximal 5,6 mg/l, im Schnitt 0,4 mg/l [58]. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Im Grundwasser unter dem Betriebsgelände herrschten hypoxische Bedingungen, charakterisiert 
durch Sauerstoffzehrung, Nitratreduktion und gelöstes Eisen und Arsen. 

2. Trotz des hohen Sulfatgehalts im kontaminierten Grundwasser fand offenbar keine Sulfatreduk-
tion gepaart mit Ausfällung des Eisens und Arsens als Sulfid mehr statt. 

3. Im Gegenteil, oxidative (exotherme) Auflösung von Sulfid ist als eine Ursache der Arsenkontamina-
tion des Grundwassers angenommen worden. 

4. Das lässt den Rückschluss zu, dass es im betroffenen Grundwasserleiter an anderer Stelle, etwa in 
größerer Tiefe oder seitwärts, zu einem früheren Zeitpunkt oder noch, eine anoxische Zone gege-
ben hat, in der Eisen und Arsen sulfidisch gebunden gewesen sind, doch im Kontaktbereich zwi-
schen jener anoxischen Zone und dieser hypoxischen Zone eine Wiederauflösung des Sulfids unter 
Freisetzung von Arsen vonstattenging. 

 

3.4 Skoroditschlamm 
Auf Grund der mit Kalkarsenschlamm gemachten schlechten Erfahrungen bot sich an, Arsen nicht als 
Calciumarsenat im alkalischen Milieu zu stabilisieren, sondern als Eisenarsenat im sauren Milieu. Ei-
senarsenat (Skorodit FeAsO4●2H2O) kommt natürlicherweise als Verwitterungsmineral in Eisen-Ar-
sen-Lagerstätten vor, typischerweise in enger räumlicher Beziehung zu Arsenkies (Arsenopyrit 
FeAsS). Nach Dove & Rimstidt (1985) bildet er sich bei niedrigem pH-Wert (1-2), hohem Eh-Wert und 
hohen Konzentrationen an gelöstem Eisen (Fe3+) und Arsen (H3AsO4 > 0,01 molal). Bei Anstieg des pH-
Werts wird Eisenarsenat hydrolytisch gespalten. Während das Arsenat in Lösung geht, fällt das Eisen 
als Eisenhydroxid (Fe(OH)3) wieder aus [59]: 

FeAsO4●2H2O + H2O → H2AsO4
- + Fe(OH)3 + H+ 

In Laborexperimenten hat diese inkongruente Auflösung von Skorodit zu entsprechend niedrigen Ei-
senkonzentrationen in der Lösung, doch zu ansteigenden Arsenkonzentrationen bis zum tausendfa-
chen der Eisenkonzentration geführt [59]. 

Zwar könnte man unter diesen Bedingungen die Adsorption von Arsenat an dem frisch ausfallenden 
Eisenhydroxid erwarten. Doch wurden die Fällprodukte nicht auf ihren Arsengehalt untersucht. Aller-
dings ist die Sorptionskapazität von Eisenhydroxid nicht so hoch, dass mit einer Adsorption von Arse-
nat im stöchiometrischen Verhältnis 1:1 zu rechnen wäre; deshalb der ansteigende Arsengehalt. 

Doyle et al. (1994) haben mit Skoroditschlamm, den sie aus Materialproben von Filterstäuben ameri-
kanischer Kupferhütten im Labor selbst hergestellt haben, Säulenelutionsversuche mit deionisiertem 
Wasser durchgeführt. Bei einem pH-Wert von 5 hatten die Eluate Arsenkonzentrationen von rd. 0,11 
mg/l, bei einem Eluat-pH-Wert von 4 hingegen von rd. 1,2 mg/l, woraus die Autoren geschlossen ha-
ben, dass der niedrigere pH-Wert zur höheren Löslichkeit von Arsen und Eisen im Eluat beigetragen 
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haben dürfte, was darauf hindeutet, dass die pH-Kontrolle des Fällprozesses ein kritischer Faktor für 
die chemische Stabilität des Fällschlamms ist [46]. 

Interessant an diesen Säulenelutionsversuchen mit Skoroditschlamm war auch folgendes zusätzliches 
Experiment: Nachdem durch eine mit dem Schlamm gefüllte Laborsäule bereits 19,3 Porenvolumen an 
deionisiertem Wasser durchgesetzt waren, wurde eine Lösung mit einem Arsengehalt von 2,5 mg/ml 
aufgegeben (das entsprach annähernd der zehnfachen Konzentration im Eluat zum Zeitpunkt des Ver-
suchsablaufs), mit Bromid als tracer. Selbst nachdem der Bromidtracer durchgebrochen war, zeigte 
sich kein Anstieg der Arsenkonzentration im Eluat, was bedeutet, dass das überschüssige gelöste Ar-
sen im Schlamm sorbiert oder ausgefällt worden ist. Die Autoren haben aus ihren Versuchsergebnis-
sen geschlossen, dass die Arsenkonzentrationen in den Eluaten durch die Löslichkeit einer unreinen 
Form von Skorodit und anderen Arsenaten bestimmt wird, welche in dem Rückstand vorkommen 
könnten [46]. 

Nach thermodynamischen Berechnungen von Zhu & Merkel (2001) soll die geringste Wasserlöslich-
keit von Skorodit bei pH 5,0-5,8 liegen und außerhalb dieses engen pH-Bereichs sowohl bei einem An-
stieg des pH-Werts als auch bei seinem Absinken rasch zunehmen. Die Auflösung von Skorodit in Was-
ser könnte durch die Lösungs/Fällungsgleichgewichte von coexistierenden Eisen(III)hydroxiden wie 
Ferrihydrit (Fe(OH)3) oder Goethit (FeOOH) stark beeinflusst sein [60]. 

Die Fällung des Arsens als Skorodit dient der Abtrennung von Arsenverunreinigungen aus Prozess-
wässern und der Ausschleusung des Arsens aus dem Prozess in Betrieben der hydrometallurgischen 
Aufarbeitung von polymetallischen Sekundärrohstoffen (Abfällen zur Verwertung) aus verschiedenen 
Industriezweigen, z.T. auch aus der Gewinnung von Metallen aus primären Rohstoffen. Gewöhnlich 
werden die Sekundärrohstoffe in Abfallschwefelsäure (H2SO4) aufgelöst. Die schwefelsaure Lösung 
enthält vor allem die zurückzugewinnenden Metalle (Kupfer, Zink, Blei) sowie Eisen und Arsen. Um 
Arsen in die fünfwertige Form zu überführen, wird die Lösung mit Chlor behandelt und bei einem pH-
Wert <1 mit Eisen(III)lösung versetzt, oder auch mit eisen(III)haltigen anderen Fällschlämmen. Bei 
der anschließenden Anhebung des pH-Werts mit Kalkmilch auf 2-2,5 fällt Eisenarsenat 
(FeAsO4●2H2O) aus, während die o.g. NE-Metalle bei diesem pH-Wert noch in Lösung bleiben. Unlösli-
ches Bleisulfat (Anglesit PbSO4) kann vorher abgetrennt werden [61]. 

Der so erzeugte Skoroditschlamm fällt als Abfall zur Beseitigung an. Er besteht charakteristischer-
weise aus 60-65 % Gips, rd. 15 % Eisenarsenat, rd. 8 % Eisenhydroxid, 8-10 % basischen Eisen(III)sul-
faten, rd. 3 % Bleisulfat u.a. Die Elution des Schlamms mit destilliertem Wasser nach dem Dt. Einheits-
verfahren S4 (DIN 38 414) ergibt ein Eluat mit einem pH-Wert von 4-4,5, einer Arsenkonzentration 
von 0,3-2 mg/l, Eisen 0,1-1 mg/l, Blei 1-3 mg/l, sowie Kupfer und Zink in allerdings weitaus höheren 
Konzentrationen bis 300 mg/l [61]. 

Diese Erkenntnisse beruhen auf umfangreichen Laboruntersuchungen und mehrjährigen kontrollier-
ten Ablagerungsversuchen sowie gesammelten Betriebserfahrungen der Duisburger Kupferhütte mit 
produktionsspezifischen Fällschlämmen (Skoroditschlamm, Anglesitschlamm, Eisengipsschlamm), 
welche durch die Kalkbehandlung der schwefelsauren Abwässer vor allem aus Gips (CaSO4●2H2O) be-
stehen und abgeschiedene Störstoffe wie Eisen, Arsen und Blei enthalten. Die Untersuchungen haben 
gezeigt, dass der Austrag dieser Stoffe mit dem Sickerwasser aus einer Monodeponie für derartige 
Schlämme um das Hundert- bis Tausendfache unter den Konzentrationen liegt, die im Labor-Elutions-
test eluiert werden. Auf diese Weise sollte die Ablagerungsfähigkeit der Fällschlämme und die Lang-
zeitsicherheit ihrer oberirdischen Ablagerung unter Beweis gestellt werden [62]. Dennoch bleibt fest-
zustellen, dass es sich bei dieserart Abfall wegen seiner Konsistenz, Acidität und hohen Gehalten an 
toxisch wirkenden Schwermetallen und Metalloiden um einen gefährlichen Abfall handelt. 

Folgende Schlüsse lassen sich daraus ziehen: 
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1. Arsen kann in stark schwefelsaurer Lösung mit einem Überschuss an Fe(III) als Eisenarsenat (Sko-
rodit) ausgefällt und chemisch stabilisiert werden. 

2. Die Stabilität der chemischen Fixierung scheint einerseits durch die geringste Wasserlöslichkeit 
von Skorodit im pH-Bereich 5-6, andererseits durch seine Koexistenz mit Eisenhydroxid gewähr-
leistet zu sein. 

3. Da unter Ablagerungsbedingungen an der Erdoberfläche nicht mit einem weiteren pH-Anstieg zu 
rechnen ist, zumal die hydrolytische Spaltung von Skorodit Säure freisetzen und zur Ausfällung 
von weiterem Eisenhydroxid beitragen würde, an dem gelöstes Arsenat adsorbiert werden könnte, 
sind bei Ablagerung von Skoroditschlamm auf einer Monodeponie keine Milieubedingungen vor-
stellbar, unter denen Arsen freigesetzt werden könnte, kämen doch dafür nur hypoxische Bedin-
gungen in Betracht. 

4. Gleichwohl bleibt die erforderliche Sickerwassersammlung, -kontrolle und -behandlung im Rah-
men der Nachsorge eine Bürde. 

5. Da Skoroditschlamm vor allem aus Gips besteht, der relativ wasserlöslich ist, fällt dieser der Ver-
witterung zuerst anheim und hinterlässt letztendlich ein Residuum von Eisenhydroxid mit daran 
gebundenem Arsen und Blei in eine ungeklärte Zukunft. 

3.5 Jarositschlamm 
Über achtzig Prozent des Primärzinks werden durch hydrometallurgische Verfahren gewonnen. Prob-
lematisch daran ist der Anfall großer Mengen eisenhaltiger Rückstände in Form von Jarosit-schlamm 
oder Goethitschlamm, die nicht weiter verwertet werden können und abgelagert werden. Das heute 
dominierende Jarositverfahren wurde gegen Ende der sechziger Jahre des vergangenen Jahrhunderts 
entwickelt, und viele Anlagen wurden erst um 1970 in Betrieb genommen. Bei dem Verfahren wird 
das Zink durch Röstung von Zinkerzkonzentraten, gefolgt von verschiedenen Laugungsstufen und 
elektrolytischer Abscheidung des Metalls aus schwefelsaurer Lösung gewonnen. Dem geht die Aufbe-
reitung und Anreicherung der Erze in den Werken und Ländern voraus, wo sie abgebaut werden. Da-
bei wird schon ein Großteil des im Erz vorhandenen Arsens abgetrennt und bleibt dort zurück. So ge-
langen lediglich 1,8-3,8 Prozent der ursprünglichen Menge des Arsens in das Zinkerzkonzentrat zur 
Verhüttung [63]. - In Deutschland ist der Abbau von Zinkerz in den neunziger Jahren des vergangenen 
Jahrhunderts eingestellt worden, zuletzt im Harz (Rammelsberg, Bad Grund). 

Der Arsengehalt von Zinkerzkonzentraten wird mit 0-2 % angegeben, im Mittel von 168 Proben mit 
0,14 % (1400 mg/kg). Die Hauptmenge des Arsens (77 Prozent) verlässt den Prozess mit dem ausge-
fällten Jarosit und geht auf die Deponie. Weitere 23 Prozent verbleiben im Blei-Silber-Rückstand und 
werden mit diesem in die Verfahren der Bleigewinnung überführt [63]. 

Interessanter Hinweis: Bei der Zinkelektrolyse wird zur Reinigung der Elektrolytlösungen Arsentri-
oxid zugesetzt, das dann größtenteils als unlösliches Eisenarsenat ausfällt. Dabei können geringe Men-
gen Arsenwasserstoff emittiert werden. 

Ein Anfall großer Mengen an Jarositschlamm aus der Zinkgewinnung wird für die Zinkhütte Norden-
ham (Niedersachsen) verzeichnet, wo für das Jahr 1975 ein jährlicher Anfall von rd. 70.000 t angege-
ben wurde [55: S. 33], in einem späteren Arbeitsgruppenbericht von 1993 allerdings nur 40.000 t, je-
weils als Trockensubstanz [64: S. I-13]. 

Das namengebende Mineral Jarosit ist ein komplexes basisches Alkali-Eisen(III)sulfat, das in der in-
dustriellen Abwasserbehandlung i.d.R. mit Ammonsulfat gefällt wird und die ungefähre Formel 
NH4Fe3(OH)6(SO4)2 hat. Der wirtschaftliche Vorteil dieses Behandlungsverfahrens liegt in der hohen 
Eliminationsrate für Eisen bei gleichzeitiger hoher Zinkausbeute, der Nachteil liegt darin, dass Jarosit 
Störstoffe wie insbesondere Arsen und Cadmium nicht so effektiv bindet wie Eisenoxidhydrat (Goe-
thit). 
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Für den Jarositschlamm des Werks Nordenham wurden Eisengehalte von 25-30 Gew.% angegeben, 
bezogen auf Trockensubstanz, für Zink 25.000-40.000 mg/kg, für Blei 20.000-30.000 mg/kg und für 
Arsen 1500-2500 mg/kg [64: S.I-13]. Der Schlamm wurde seit 1972 als pumpfähiger Dünnschlamm in 
weiträumige Sonderdeponie-Becken am Standort der Zinkhütte Nordenham eingespült, wo sich die 
Feststoffe absetzten. Die überstehende schwefelsaure Lösung (pH 4) wurde abgepumpt und in den Be-
triebskreislauf zurückgenommen, d.h. die Becken dienten sowohl als Absetzbecken wie als Ablage-
rungsbecken [55: S. 33]. 

Jarosit kommt als natürliches Verwitterungsmineral in eisensulfidhaltigen Gesteinen und Sedimenten 
vor, in der Kaliumform, nicht in der Ammoniumform. Er bildet sich, von der sauren Seite herkommend, 
bereits bei pH 1,5, ist stabil in pH-Bereich 3-5, hydrolysiert allerdings bei pH 6 unter Freisetzung von 
Schwefelsäure, wobei das Eisen als Eisenhydroxid ausfällt. Gegenüber den Atmosphärilien erweist sich 
Jarosit als beständig, einerseits weil Regenwasser selbst leicht sauer ist (pH <5,5), zum anderen weil 
bereits bei beginnender Hydrolyse wieder Säure frei wird und dafür sorgt, dass die günstigen Bedin-
gungen eines niedrigen pH-Werts im abgelagerten Jarositschlamm über längere Zeit hinweg aufrecht 
erhalten werden. 

Ungeachtet dessen ist Jarositschlamm ein gefährlicher Abfall mit hohen Gehalten u.a. an Zink, Blei, Ar-
sen, Kupfer, Mangan und Cadmium. Es wird sich zeigen, wie man in Zukunft mit den Jarositschlamm-
Deponien im Raum Nordenham (Rahden, Galing) umgehen wird. Jedenfalls bedürfen sie der ständigen 
Nachsorge, die sich zu einer 'Ewigkeitsaufgabe' entwickeln könnte [55: S.39]. In den achtziger Jahren 
des vergegangenen Jahrhunderts wurden Überlegungen angestellt, den Schlamm stattdessen in eine 
Untertagedeponie vom Typ Solkaverne einzubringen, doch der Gedanke wurde nicht weiterverfolgt. 

 

3.6 Kiesabbrand 
Als ‘Kiesabbrand‘ wird ein Industrieabfall bezeichnet, der beim Rösten von ‘Kies‘ zur Gewinnung von 
Schwefelsäure anfällt. Unter ‘Kies‘ werden hier sulfidische Erze (Schwefelkies, Kupferkies, Arsenkies) 
verstanden, wobei zur Schwefelsäuregewinnung insbesondere Schwefelkies (Pyrit FeS2) verwendet 
wird. – Pyrit kann bis zu 5 % Arsen enthalten [65: S. 48]. 

Beim Rösten von Pyrit unter hohen Temperaturen (800-900°C) wird das Eisen oxidiert zu Hämatit 
(Fe2O3), daneben auch Magnetit (Fe3O4), während der Schwefel gasförmig als Schwefeldioxid (SO2) 
entbunden und zu Schwefelsäure (H2SO4) weiterverarbeitet wird. Aus 1 t Pyrit entstehen annähernd 
0,7 t Abbrand mit einem Eisengehalt bis 63 % [66]. 

1993 gab es in Deutschland noch vier Industrieanlagen, in denen Pyrit geröstet worden ist, mit einem 
Anfall an Kiesabbrand von 386.000 t pro Jahr, der zu 38 % verwertet worden ist [64: S.I-24). Derarti-
ger Abbrand ist vornehmlich auf Eisen sowie weitere Wertmetalle aufgearbeitet, jedoch lokal auch ab-
gelagert worden. Seither ist Schwefelsäure aus Pyrit nur noch zeitweilig hergestellt worden [67]. 

Der Abbrand wird zu 50-90 % als Staub mit dem Gasstrom abgeführt und über verschiedene Filteran-
lagen abgeschieden. Er ist feinkörnig und porös. In den feinen Fraktionen des Abbrands und im Filter-
kuchen sind Schwermetalle, Arsen und Selen angereichert. Die Schwermetalle liegen teilweise als Me-
tallsulfate vor, welche an die Oberflächen der feinkörnigen Partikel gebunden, aber leicht löslich sind 
[66]. 

Steffes-Tun et al. (1989) hatten festgestellt, dass es in den einzelnen Abbrandfraktionen zu einer An-
reicherung von Zinn, Arsen, Cadmium und Thallium kommt, hingegen zu einer Abreicherung von Ba-
rium, Blei, Antimon und Chrom. Markant ist vor allem die starke Anreicherung von Arsen und Thal-
lium um den Faktor 12. In der feinsten Abbrandfraktion, dem Rauchgasreinigungsstaub, ermittelten 
sie Gehalte an Arsen von 2300 mg/kg, an Thallium von 1200 mg/kg [68]. 
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Im Raum Kehlheim a.d. Donau (Niederbayern) wurden Beeinträchtigungen eines Grundwasserreser-
voirs durch Ablagerungen von Kiesabbränden aus früherer Schwefelsäureproduktion untersucht. Die 
Untersuchungen sind auch in Hinblick auf das Verhalten von Arsen in den Ablagerungen und im ober-
flächennahen Grundwasser lehrreich. Clauß (2001) ermittelte in frischem Kiesabbrand Arsengehalte 
von 170-460 mg/kg, in vierzig Jahre abgelagertem Abbrand 1000 mg/kg. Frischer Röstrückstand ent-
hält noch Pyritreste und anhaftende freie Schwefelsäure. Durch Oxidation des Pyrits an der Luft bildet 
sich weitere Säure. Kiesabbrand hat eine geringe Pufferkapazität und kann die entstehende Säure 
nicht neutralisieren. Die Schwefelsäure greift den Abfall an und führt zur Freisetzung von gefährlichen 
Inhaltsstoffen. Aus den Ablagerungen austretende Sickerwässer sind z.T. sehr sauer (pH 0-3) und ent-
halten hohe Sulfatkonzentrationen sowie Schwermetalle und Metalloide (Arsen, Selen) in gelöster 
Form [66]. 

Als Sekundärmineral wurde in Abfallproben aus Abbrandablagerungen bei Kelheim stets Jarosit nach-
gewiesen, und zwar in Form von Natrojarosit (NaFe3(SO4)2●3H2O), in frischem Abbrand zu ca. 1 
Gew. %, in altem Abbrand höher [66: S.30]. Jarosit fungiert in sauren Lösungen als Speichermineral für 
Sulfat, Eisen, fast alle Schwermetalle und auch Arsen. Hydrolyse im pH-Bereich 2,6-4 führt zur neuerli-
chen Freisetzung gespeicherter Stoffe [S.125]. Wie sich im Kaskadenauslaugversuch mit Wasser bestä-
tigte, kommt die Hydrolyse nur langsam voran, weil sie Säure bildet und so den pH-Wert niederhält. 
Dazu wurde 100 g Abfallprobe mit 200 ml deionisiertem Wasser 30 Minuten über Kopf geschüttelt, 
dekantiert, filtriert und das Filtrat analysiert. Frischer Abbrand erbrachte im ersten Elutionsschritt 
eine Arsenkonzentration von 0,23 mg/l, eine vierzig Jahre lang abgelagerte Abfallprobe 0,03 mg/l, in 
allen weiteren Elutionen nur noch minimale Konzentrationen. Die vierzig Jahre alte Probe hatte an-
fangs einen Arsengehalt von 1000 mg/kg, nach 33 Elutionen nur noch 200 mg/kg [S. 83]. 

Die Schwefelsäureproduktion in Kelheim wurde 1993 eingestellt. Abfälle aus rd. hundert Jahren Pyrit-
röstung wurden überwiegend abgelagert, teilweise als Grundbaumaterial verwendet. Röstrückstände 
wurden oft vermischt mit anderen Abfällen wie Kohleschlacken, Gerbereiabfällen und Abfällen aus der 
Zellulosegewinnung (sog. Spuckstoffe) sowie Bauschutt abgelagert, zumeist in ehemaligen Kiesgruben 
nahe der Donau [66].  

Die Kiesgruben waren in eiszeitlichen Niederterrassenschottern angelegt und in der Regel bis zum 
Grundwasserspiegel hinunter ausgebeutet worden, sodass die Abfälle nicht im Grundwasser, doch 
dicht über dem Grundwasserspiegel lagern. Da die Donau oberhalb von Kelheim durch das Kalkstein-
gebirge der oberen Juraformation (Malm) fließt, bestehen auch die Flussschotter überwiegend aus 
Kalkstein, und die chemische Zusammensetzung des Grundwassers ist calciumdominiert hydrogencar-
bonatisch (Typus ‘Kalkschotterwasser‘) mit einem natürlichen pH-Wert von 7-8 [69]. 

Im Raum Kelheim gibt es eine Anzahl von Grundwassermessstellen. Diese zeigen, dass das Grundwas-
ser im Untersuchungsgebiet im Großen und Ganzen intakt ist und Beeinträchtigungen der Wasserqua-
lität sich auf Kontaminationszentren beschränken, welche räumlich eng an die Quellen der Verunreini-
gung gekoppelt sind, sodass es zur Ausbildung von lokal begrenzten Kontaminationswolken im Grund-
wasser kommt. Neben Schwermetallen und Arsen treten in Abhängigkeit von der Zusammensetzung 
der Abfallablagerungen erhöhte Carbonat-, Sulfat-, Chlorid-, Nitrat-, Ammonium- und gelöste organi-
sche Kohlenstoffgehalte (DOC) auf. Schimetschek (1997) hat diese Verhältnisse durch umfangreiche 
Wasseruntersuchungen aufgeklärt. Der Kalksteinschotter und die Alkalinität des Grundwassers erwei-
sen sich als segensreich, weil aus den Altablagerungen ausgewaschene und in den Untergrund einge-
tragene Stoffe entweder schon in der wasserungesättigten Bodenzone oder dann im Grundwasser ab-
gefangen werden können. Schwefelsäure kann durch den Kalk im Untergrund neutralisiert werden; es 
bilden sich Gipsbänke. Aus Pyritabbränden freigesetzte Schwermetalle werden unter den gegebenen 
hydrochemischen Bedingungen rasch immobilisiert, wenn sie nicht bereits in der ungesättigten Zone 
durch Ausfällung und Sorption festgelegt werden [69]. 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 35 

 

 

Im Gegensatz zu den meisten anderen aus Abbrandmaterial mobilisierten Elementen wird Arsen 
durch den Kalkschotter nicht fixiert, sondern bleibt auch im neutralen und basischen Milieu mobil. In 
pHstat-Titrationen von Abbrandproben mit basischen Lösungen auf pH 8 bestätigte sich die erhöhte 
Mobilität von Arsen bei gleichzeitiger Verringerung der Mobilität des übrigen Inventars [66: S. 113]. 

Schimetschek (1997) konnte im Raum Kelheim zwei verschiedene Grundwassermilieus ausmachen, in 
denen Arsen in gelöster Form auffällig wird, nämlich Grundwasser mit reduzierendem Milieu und 
Grundwasser mit ‘indifferentem‘ Milieu. Während reduzierende Grundwässer im Zusammenhang mit 
der Ablagerung von Abfällen aus der Zellstoffherstellung stehen und bei Oxidation von aus den Abfäl-
len stammendem organischen Kohlenstoff (Lignin-Rückstände) bei hohem gelösten Kohlenstoffgehalt 
(DOC) durch Sulfatreduktion unter Bildung von Schwefelwasserstoff (H2S) und Kohlendioxid (CO2) 
charakterisiert sind, stehen ‘indifferente‘ Grundwässer im Zusammenhang mit der Ablagerung von Py-
ritabbrand bzw. Versickerung von Prozessabwässern, sind anorganisch betont und weisen Redoxver-
hältnisse im niedrig positiven Bereich auf [69: S. 154]. 

Dazu folgende Randbemerkung: Da das Redoxpotential in vielen Fällen vom pH-Wert der Lösung ab-
hängt, bedient man sich manchmal des rH-Werts, der den Eh-Wert mit dem pH-Wert verknüpft: 

rH = 2 Eh
𝐸𝐸𝐸𝐸

 + 2 pH 

wobei Eh das Normalpotential und EN die Nerst-Spannung bedeutet. Die rH-Skala reicht von 0 bis 42. 
Der rH-Wert 0 entspricht dem Potential einer stark reduzierenden Lösung (z.B. Ti(III)-Lösung), der 
rH-Wert 42 entspricht dem Potential einer stark oxidierenden Lösung (z.B. Permanganat). Die rH-
Skala wird folgenermaßen unterteilt [10: S.159]: 

     rH 0- 9 stark reduzierend 

     rH 9-17 vorwiegend schwach reduzierend 

     rH 17-25 indifferent 

     rH 25-34 vorwiegend schwach oxidierend 

     rH 34-42 stark oxidierend 

Diesem Bezugssystem entstammt der von Schimetschek (1997) verwendete Begriff 'indifferentes' Mi-
lieu. Für Grundwasser des reduzierenden Milieus steht beispielhaft an erster Stelle die Messstelle 
KB15 auf dem Gelände der Fa. Bayerische Zellstoff [69: S. 52], wo Pyrit zur Herstellung von Calcium-
bisulfit geröstet worden ist. Nach Rässler (1997) wies eben diese Messstelle KB15 - von ihm als Brun-
nen E anonymisiert - mit Abstand die höchsten Arsengehalte auf, maximal 0,328 mg/l (Wasserprobe 
E1 vom 17.1.1995), minimal 0,131 mg/l (Probe E3 vom 14.2.1995), und dies bei ebenfalls erhöhten 
Konzentrationen an gelöstem Eisen und Mangan. Probe E1 wies einen Eisengehalt von 1,24 mg/l und 
einen Mangangehalt von 0,55 mg/l auf [70: S. 93). 

Es bestätigte sich, dass dieser Brunnen E in Anwesenheit von Ligninsulfonsäure reduzierende Verhält-
nisse aufweisen konnte, doch eher milde. So lagen in der Wasserprobe E1 bei einem Eh-Wert 
von -24,5 mV dreiwertiges und fünfwertiges Arsen nebeneinander vor, in Probe E2 bei Eh -62,3 mV 
ausschließlich als As(III), in Probe E3 bei Eh +28,2 mV ausschließlich als As(V) und in Probe E4 bei Eh 
+20,3 mV wiederum ausschließlich als As(III) [70: S. 92]. 

Diese Verhältnisse entsprechen einem schwach reduzierenden (hypoxischen) Milieu, in dem Arsen, 
Eisen und Mangan in gelöster Form vorliegen. Nur das erwähnte Auftreten von gelöstem Sulfid (HS-) 
[70: S. 89; 69: S. 58] will dazu nicht recht passen, da die Eh-Werte nicht niedrig genug erscheinen und 
Eisen wie Arsen in Anwesenheit von überschüssigem Sulfid ausgefällt werden müssten. Nach thermo-
dynamischen Berechnungen ist im neuralen Bereich (um pH 7) dreiwertiges Arsen (als arsenige Säure 
H3AsO3) im Eh-Bereich zwischen etwa +200 mV und -200 mV die stabile Phase. Dass unter den geschil-
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derten reduzierenden Bedingungen im kontaminierten Grundwasser von Kelheim sowohl dreiwerti-
ges als auch  fünfwertiges Arsen vorkommen, wird damit erklärt, dass im Abbrand der Pyritröstung 
Arsen in fünfwertiger Form vorliegt und in dieser Form auch mit dem Sickerwasser ins Grundwasser 
transportiert wird, wo es unter den dort herrschenden schwach reduzierenden Bedingungen nur zö-
gerlich zu As(III) reduziert wird [70: S. 104]. 

Eine klare Beziehung zwischen den gelösten Arsengehalten und den Eisen- und Mangangehalten war 
nicht auszumachen. Während der Jahresmittelwert der Messstelle KB15 für Arsen bei 0,26 mg/l lag, 
war die Eisenkonzentration im Mittel eher niedrig (0,38 mg/l), die Mangankonzentration nicht unge-
wöhnlich hoch (0,49 mg/l) [69: S. 69]. 

Ähnlich verhielt es sich an der Messstelle SC9 auf dem Gelände der Süd-Chemie, wo dem höchsten Jah-
resmittelwert für Arsen von 0,09 mg/l eine mittlere Eisenkonzentration von 0,05 mg/l gegenüber 
stand, Mangan nur 0,004 mg/l. Umgekehrt lagen die Jahresmittel der Messstelle SC10 für Eisen bei 
12,5 mg/l, Mangan 2,4 mg/l, doch Arsen nur 0,04 mg/l [69: S. 75]. 

Das Grundwassermilieu auf dem Süd-Chemie-Gelände wird von Schimetschek (1997) als 'indifferent' 
bezeichnet, will sagen, es weist weder deutlich reduzierende noch deutlich oxidierende Verhältnisse 
auf, Eh-Werte variierend zwischen + 151 und + 360 mV bei pH-Werten zwischen 5,7 und 6,9 [69: S. 
60]. 

Es besteht auch kein Zusammenhang zwischen kolloidal gebundenem Arsen und hohen Gehalten an 
gelöstem Eisen und Mangan. Der kolloidal gebundene Arsenanteil lag, falls vorhanden, bei ca. 15 %, 
d.h. Arsen lag in den untersuchten Grundwasserproben überwiegend ionisch gelöst vor, in allen Pro-
ben zu über 80 Prozent [70: S. 88]. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Aus oberirdisch abgelagerten Pyritabbränden werden unter der sich einstellenden sauren Verwit-
terung Schwermetalle und Metalloide (Arsen, Selen) freigesetzt. 

2. Als typisches Verwitterungsmineral bildet sich Jarosit, der unter mineralsauren Bedingungen als 
Zwischenspeicher für Schwermetalle und Metalloide dient. 

3. Calciumdominiertes hydrogencarbonathaltiges Grundwasser mit einem natürlichen pH-Wert von 
7-8 vermag die Säure abzupuffern und gelöste Schwermetalle rasch im Untergrund zu immobilisie-
ren, nicht jedoch gelöstes Arsen. 

4. Unter schwach reduzierenden Bedingungen bleiben Eisen, Mangan und Arsen in erhöhten Kon-
zentrationen in Lösung. 

5. Arsen kann sowohl in fünf- wie in dreiwertiger Form auftreten und liegt überwiegend ionisch ge-
löst vor. 

6. Eine klare Beziehung zwischen den gelösten Arsengehalten einerseits und den gelösten Eisen- und 
Mangangehalten andererseits ist nicht ausgemacht. Auch zum Beweis einer inversen Beziehung 
reicht das Datenmaterial nicht aus. 

7. Es ist nicht ausgeschlossen, dass das Konkurrieren der Carbonationen im Grundwasser mit den 
Oxoanionen des Arsens um limitierte Sorptionsplätze an Bodenbestandteilen die mangelhafte Im-
mobilisierung des Arsens im Untergrund fördert. 

Zum Vergleich sei ein weiterer Altstandort mit Arsenkontaminationen im Untergrund und im Grund-
wasser herangezogen, das Gelände der Technischen Fachhochschule Wildau bei Berlin, auf dem zuvor 
eine Fabrik gestanden hatte, wo bis 1945/46 Pyrit zur Herstellung von Schwefelsäure geröstet worden 
ist. Dieser Standort ist von Haus et al. (2001) untersucht worden. Das Gelände liegt ebenfalls auf einer 
eiszeitlichen Flussterrasse, hier des Berliner Urstromtals. Doch sind diese Sedimente nicht kalkhaltig, 
sondern hauptsächlich Quarzsande mit  hohem Gehalt an Feldspat und untergeordnet Tonmineralen. 
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Die obersten ein bis zwei Meter waren aufgeschüttetes Material, und zwar Sand und Schluff mit Stei-
nen, Ziegelbruchstücken, Kohlepartikeln sowie purpurrotem Material, welches hauptsächlich aus Hä-
matit (Fe2O3) bestand und für die Überreste von Pyritabbrand gehalten wurden. Arsengehalte im Bo-
den variierten zwischen 11,67 und 17.700 mg/kg, bedingt durch die Art der Auffüllung und sekundäre 
Transport- und Retardationsmechanismen. Je höher der Gesamtgehalt, desto höher war auch der was-
serlösliche Anteil des Arsens im Boden. Ein Großteil war sulfidisch gebunden und schwer mobilisier-
bar, während Eisen- und Manganoxide bzw. -hydroxide für die Arsenimmobilisierung nur eine unter-
geordnete Rolle spielten [71]. - Der Befund deutet wohl darauf hin, dass in dem Material noch unver-
brannter Pyrit zugegen war, mit darin eingebundenem Arsen, dessen langsame Verwitterung die pri-
märe Quelle der Arsenkontamination des Grundwassers darstellte. 

An neunzehn Messstellen auf dem Gelände der Fachhochschule Wildau sind Grundwasserproben ge-
nommen worden. Der Grundwasser-pH-Wert lag vorwiegend zwischen 6 und 7, die Redoxpotentiale 
(Eh) lagen zumeist zwischen +100 und +300 mV, in einem Bereich, wo auf Grund thermodynamischer 
Berechnungen Arsen durchaus noch in fünfwertiger Form, doch auch schon in dreiwertiger Form vor-
liegen kann. Dies haben Analysen der Grundwasserproben bestätigt. Die festgestellten Arsengehalte 
lagen zwischen <0,005 und maximal 303 mg/l. In den meisten Grundwasserproben dominierte drei-
wertiges Arsen. As(III) überstieg in 13 von 19 Proben den Anteil von 60 Prozent des Gesamtgehalts, in 
sieben Proben wurde ausschließlich As(III) nachgewiesen [71]. 

Unter den gegebenen Eh/pH-Bedingungen ist auch mit gelöstem Eisen und Mangan zu rechnen, doch 
wurden die Wasserproben nicht darauf analysiert. Der Ionengehalt des Grundwassers zeichnete sich 
durch hohe Gehalte an Calcium und Sulfat aus, welche auf den Angriff von Schwefelsäure auf Kalkbe-
standteile im Untergrundmaterial schließen lassen, wie auch die ebenfalls erhöhten Konzentrationen 
von Magnesium und Hydrogencarbonat, im Sinne einer einfachen Neutralisationsreaktion: 

(Ca, Mg)CO3 + H2SO4 → Ca2+/Mg2+ + SO4
2- + HCO3

- + H+ 

Die elektrische Leitfähigkeit variierte zwischen 383 und 2620 µSm/cm und signalisierte unterschiedli-
che Kontaminationsgrade des betroffenen Grundwasserkörpers durch die Sickerwasserinfiltration von 
oben [71]. - Haus et al. (2001) sind der Frage nicht nachgegangen, ob die Arsenkonzentrationen im 
Grundwasser mit den Hydrogencarbonatgehalten korrelieren. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Die teilweise extrem hohen Arsenkonzentrationen im Grundwasser von Wildau werden einzig auf 
die dort vorherrschenden Eh-pH-Bedingungen zurückgeführt: schwach reduzierende Redox-Ver-
hältnisse bei schwach sauren Reaktionen. 

2. Die Möglichkeiten des Einflusses der Carbonatgehalte des Grundwassers auf die Arsenmobilität 
durch Konkurrenz der Hydrogencarbonationen mit den gelösten Oxoanionen des Arsens um limi-
tierte Sorptionsplätze sollten auch in diesem Fall nicht ausgeschlossen sein. 

3. Eisen- und Manganoxide bzw. -hydroxide im Abfall und dem damit kontaminierten Oberboden 
spielen für die Immobilisierung des Arsens nur eine untergeordnete Rolle. 

4. Es deutet sich an, dass Überreste von unverbranntem Pyrit im Kiesabbrand die eigentliche Quelle 
der Arsenkontamination sind. Dazu passen auch die erhöhten Sulfatgehalte im Grundwasser. 

Die drei oben beschriebenen kontaminierten Altstandorte Nievenheim, Kelheim und Wildau ähneln 
sich insofern, als die arsenhaltigen Abfälle nicht im Grundwasser selbst liegen, sondern auf Terrassen-
schottern oberhalb des Grundwasserspiegels in der ungesättigten Bodenzone. Das bedeutet, dass hier 
nicht das Grundwasser die Abfälle auswäscht, sondern das den Boden durchsickernde Niederschlags-
wasser die Mobilisierung und den Transport von wasserlöslichem Arsen und anderen Spurenelemen-
ten übernimmt und diese als gelöste Fracht dem Grundwasser zuführt. 

 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 38 

 

 

3.7 Steinkohlenberge 
Beim Aufsuchen, Aufschließen und Gewinnen von Steinkohlen fällt neben der verwertbaren Kohle un-
vermeidlicherweise taubes Gestein mit an, sog. Berge. Die Berge stammen vor allem aus Mineralbe-
standteilen der Kohlenflöze selbst und aus den Gesteinen des Hangenden und Liegenden der Kohlen-
flöze. Deutsche Steinkohlen haben einen hohen Anteil von Bergen bis 50 Prozent. Beispielsweise wur-
den im Steinkohlenbergbau des Ruhrgebiets 1989 neben 55,7 Mio.t verwertbarer Kohle 50,3 Mio.t 
Bergematerial mitgefördert, von denen 14,4 Mio.t. weiterverwendet werden konnten, doch 35,9 Mio.t 
aufgehaldet werden mussten. Rund 90 Prozent der Berge sind sog. Waschberge, die in Abhängigkeit 
von unterschiedlichen Aufbereitungsverfahren (Klassieren, Sortieren) als Grobberge (Korngröße 10-
120 mm), Feinberge (0,75-10 mm) und Flotationsberge (<0,75 mm) anfallen [72]. 

Da es bei der Aufbereitung vor allem darum geht, die Kohle von Gesteinsbestandteilen zu trennen, ent-
hält die Waschberge 1-2 % Pyrit, der je nach Verwachsung mit der Kohle zu 50 bis 80 Prozent ab-
scheidbar ist. Da Schwermetalle überwiegend an die Berge gebunden sind, wird durch die Aufberei-
tung auch ein guter Teil der Schwermetalle abgetrennt und durch die Pyritabscheidung der Gehalt der 
Kohle an Schwefel gesenkt [74]. Page et al. (1979) haben eine Veröffentlichung von Ford et al. (1976) 
zitiert, die festgestellt haben sollen, dass mehr als 60 Prozent der Mengen an Arsen, Blei, Mangan, 
Quecksilber und Selen bei der Kohlenaufbereitung bereits abgetrennt werden [75]. 

Schöpel & Thein (1991) haben Ergebnisse von zehnjährigen Freilandlysimeterversuchen mit Berge-
material aus dem Steinkohlenbergbau zusammengefasst, die Aufschluss über die chemischen Vor-
gänge in Bergehalden gegeben haben. Demnach kommt es im Lauf der Zeit unter dem Einfluss von in-
filtrierendem Niederschlagswasser zu einer Abfolge von chemischen Reaktionen, die zu sukzessiven 
Veränderungen der Sickerwasserzusammensetzung in Bergehalden führen. In der ersten Phase wer-
den die leichtlöslichen Salze herausgewaschen. In einer zweiten Phase treten Oxidationsprozesse und 
Kationenaustauschreaktionen in den Vordergrund. Pyritoxidation führt zur Bildung von Schwefel-
säure, die mit Carbonaten (Calcit, Ankerit) reagiert und Sulfat, Hydrogencarbonat sowie die zugehöri-
gen Alkali- und Erdalkalimetalle freisetzt: in der Abfolge Natrium, Kalium, Calcium, Magnesium. Des-
halb herrschen neutrale bis leicht basische Bedingungen (pH >6,2). Das Sickerwasser mobilisiert keine 
wesentlichen Mengen an Schwermetallen. Zwar treten Zink, Nickel und Arsen in Erscheinung, jedoch 
in Konzentrationen unterhalb der Grenzwerte der Trinkwasserverordnung, wie sie häufig auch im 
Grundwasser unterhalb von Bergehalden nachgewiesen werden. Grundwasserbeobachtungen im 
Abstrom älterer Bergehalden haben gezeigt, dass sich die meisten Halden im Ruhrgebiet in der zwei-
ten Phase befinden, in der das Kohlensäure-Carbonat-Puffersystem die Versauerung des Sickerwas-
sers noch verhindert [74]. 

Schöpel & Thein (1991) haben im Lysimeterversuch noch eine dritte Verwitterungsphase ausgemacht, 
in der im Bergematerial gesteinsbildende Silicate wie Felspäte und Tonminerale angegriffen und er-
hebliche Mengen an Magnesium freigesetzt werden. Es bildet sich ein Kaolinit-Silicat-Jarosit-Puffersys-
tem bei pH-Werten um 3 aus. Eisen, Mangan und andere Schwermetalle können bei pH-Werten <4 mo-
bilisiert werden, während die Arsenkonzentrationen im Sickerwasser weiter abnehmen auf Werte 
weit unter 0,001 mg/l [74: Abb. 5.6.5]. Zum Vergleich: Der Grenzwert der Trinkwasserverordnung von 
2001 für Arsen liegt bei 0,01 mg/l und lag zuvor bei 0,04 mg/l. 

Ob ein Haldensickerwasser neutral bis leicht basisch und schwermetallfrei bleibt oder ob es sauer 
wird, hängt letztlich vom Verhältnis des Säureproduktionspotenzials zur Pufferkapazität ab, also vom 
Gehalt des Bergematerials an oxidierbaren Sulfiden (insbesondere Pyrit) einerseits und dem Gehalt 
vor allem an Carbonaten andererseits [74]. 

Bei den höheren pH-Werten zu Beginn der Pyritverwitterung fällt Eisen als Hydroxid (Goethit FeOOH) 
aus. Durch die freiwerdende Schwefelsäure werden die im Bergematerial vorhandenen Erdalkalicar-
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bonate unter Bildung von Gips (CaSO4●2H2O) aufgelöst, wobei der pH-Wert des Sickerwassers im Hyd-
rogencarbonat-Pufferbereich bei 7-8 gehalten wird. Sind am Ort der Pyritverwitterung keine Erdalka-
licarbonate mehr vorhanden, fällt der pH-Wert stark ab, und es kommt zur Bildung von Jarosit 
(KFe3(OH)6(SO4)2), der nur bei einem pH-Wert unter 3 stabil ist. Jarosit ist maßgeblich für die Puffe-
rung im niedrigen pH-Bereich, da sich Jarosit bei Anhebung des pH-Werts unter Abgabe von Wasser-
stoffionen (H+) zersetzt und Goethit bildet [73]. Bezogen auf Arsen kommen also je nach pH-Wert des 
Porenwassers Goethit oder Jarosit als effektive Sorbenzien in Betracht, welche die Arsenkonzentration 
im Sickerwasser niedrig halten.  

Zuvor schon hatte van Berk (1987) eine mustergültige Untersuchung der Steinkohlenbergehalde 
"Norddeutschland" südwestlich von Kamp-Lintford (Nordrhein-Westfalen) vorgelegt. Diese Berge-
halde nimmt eine Fläche von 82 Hektar ein und hatte zum Zeitpunkt der Veröffentlichung des Untersu-
chungsberichts ein Schüttvolumen von etwa 2,5 Millionen Kubikmetern erreicht. Im ersten Abschnitt 
der Aufhaldung seit 1952 wurde das Bergematerial direkt auf der Geländeoberfläche angeschüttet, mit 
trockenem Fuß, und erreichte eine Höhe von etwa 60 Metern. Derweil wurde östlich davon Kiesabbau 
betrieben. Nach erfolgter Auskiesung wurde die Kiesgrube ab 1972 mit Bergematerial verfüllt und 
dann darauf aufgehaldet. Diese Haldenerweiterung steht mit nassem Fuß im Grundwasser [76: S. 33]. 

Im Rahmen der Untersuchung sind im Umfeld der Halde acht Trockenbohrungen abgeteuft worden, 
durch die gesamte quartäre Abfolge von Lockersedimenten des Holozäns (Tallehm mit Torf) und des 
Pleistozäns (Sand, Kies, Ton) hindurch bis in den Grafenberger Feinsand des Tertiärs hinein, der mit 
seiner geringen Wasserwegsamkeit die Basis des durchteuften Grundwasserleiters darstellt. Aus den 
Bohrungen waren schichtweise Sedimentproben aus verschiedenen Tiefen des Grundwasserleiters 
entnommen worden, zur vergleichenden mineralogischen Untersuchung der Sedimente im Grundwas-
ser-Oberstrom mit denen im Unterstrom und der Bestimmung von Mineralneubildungen unter dem 
Einfluss des Haldensickerwassers [76: S. 27]. 

Der Grundwasserleiter selbst hat eine wassererfüllte Mächtigkeit von 12 bis 18 m. Die Bohrungen sind 
durchgehend mit PVC-Filterrohren ausgebaut worden, sodass das Grundwasser in verschiedenen Tie-
fen beprobt werden kann. Der im Oberstrom installierte Grundwasserbeobachtungsbrunnen 1471 er-
laubt den Vergleich mit den Befunden der Wasseruntersuchungen aus den sieben Brunnen im Unter-
strom der Halde [76: S. 29]. 

Das Wasser im Brunnen 1471 weist direkt unter dem Grundwasserspiegel einen Sauerstoffgehalt von 
4,2 mg/l auf, doch ab 4 m Tiefe nur noch etwa 0,5 mg/l. Auch der Eh-Wert sinkt ab von über + 300 mV 
auf +100 mV in 18 m Tiefe, während der pH-Wert im circumneutralen Bereich liegt. Mit der Sauer-
stoffverarmung in der Tiefe geht eine entsprechende Zunahme des CO2-Gehalts (gesamt) von 100 auf 
350 mg/l einher und des Sulfidgehalts (H2S gesamt) von 0 auf 0,01 mg/l in 18 m Tiefe unter dem 
Grundwasserspiegel. Der Gehalt an gelöstem Eisen bleibt unter 2 mg/l, Mangan unter 1 mg/l, und die 
Arsen- und Selengehalte sind unauffällig [76: S. 39].  

Das bedeutet aber, dass im unbeeinflussten Grundwasser im Oberstrom der Halde bereits hypoxische 
Verhältnisse herrschen, keine günstige Voraussetzung für die nachfolgende Befrachtung mit dem Hal-
densickerwasser. Das von Süden her anströmende Grundwasser unterströmt die Halde. Dabei werden 
auch die Verfüllungen unterströmt, da die Auskiesung nicht bis zur Basis des Grundwasserleiters 
reicht. Ein wesentlicher Teilstrom des Grundwassers fließt der Horizontalbrunnenanlage der "Wasser-
gewinnung Norddeutschland" zu. An der Unterstromseite zunächst dem Nordrand der Bergehalde 
sind vier Grundwasserüberwachungsbrunnen installiert (1443, 1444, 1445, 1469) [76: S. 33]. 

Wie sich herausgestellt hat, ist das Unterstromwasser über die ganze Tiefe des Grundwasserleiters bis 
zu seiner Basis stark beeinträchtigt. Denn das Haldensickerwasser ist derart mit gelösten Stoffen be-
frachtet, dass es infolge seiner größeren Dichte durch das spezifisch leichtere Grundwasser hindurch 
sinkt und die Stoffkonzentrationen in der Tiefe tendenziell höher sind als oben [76: S. 44]. 
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Der Sauerstoffgehalt tendiert gegen Null, die Eh-Werte liegen zwischen +10 und +100 mV und stets 
unter denen im Kontrollbrunnen 1471, während die pH-Werte in zwei Brunnen tiefer als 7 liegen, in 
zwei Brunnen aber höher als im Kontrollbrunnen, nämlich um pH 7,5. Dementsprechend sind auch die 
Gehalte an gelöstem Eisen, Mangan und Sulfid (H2S gesamt) durchweg noch weiter erhöht. Selen tritt 
in einem der Brunnen in Erscheinung. Auch die Arsenkonzentrationen sind durchweg erhöht bis zu 
0,0047 mg/l [76: S. 39]. Die Zunahme der Arsenkonzentrationen im Grundwasser ist möglicherweise 
auf ihre Mobilisierung aus Oxidhydroxiden bei deren reduktiver Auflösung und Umbildung zu Eisen-
carbonaten zurückzuführen [S.148]. Doch bleiben die Arsenkonzentrationen im Bereich der Geringfü-
gigkeitsschwelle der LAWA für Arsen von 0,0026 mg/l. 

Zum Zeitpunkt der Untersuchung waren es jedenfalls nicht die Arsengehalte des beeinträchtigten 
Grundwassers, die Anlass zur Besorgnis gaben. Doch hat van Berk (1987) darauf hingewiesen, dass 
der vorgefundene Zustand keineswegs ein abgeschlossener Vorgang ist, sondern ein dynamisches Ge-
schehen. Denn der Stoffaustrag aus Bergehalden verändert sich quantitativ und qualitativ über den 
Verwitterungszeitraum hinweg. Das Aquifer-System stellt mit dem im Grundwasser gelösten Hydro-
gencarbonat (HCO3-) und den Carbonatmineralen im Lockergestein des Grundwasserleiters ein Puffer-
system dar, das saure Sickerwässer aus der Halde abpuffern kann und den pH-Wert des Grundwassers 
im circumneutralen Bereich (pH 6,5-7,5) hält, solange diese Pufferkapazität nicht erschöpft wird [76: 
S. 51]. In der zeitlichen Entwicklung werden sich in frühen Phasen des Stoffaustrags aus der Halde, 
welche pH-Wert-Erhöhungen im Grundwasser zur Folge haben, stärker reduzierende Bedingungen im 
Grundwasser einstellen als in späteren Phasen, die zu pH-Wert-Erniedrigungen und damit zu einer Er-
höhung des Redoxpotentials (Eh) führen [S. 64]. 

Die chemischen Reaktionen des Haldensickerwassers mit dem Grundwasser führen zu Übersätti-
gungseffekten und Ausfällungen von neuen Mineralphasen. Die bei den Bohrungen beprobten Locker-
gesteine des Grundwasserleiters sind auf solche Mineralneubildungen untersucht worden. Als den 
Oberflächen von Gesteinskörnern aufgewachsene Minerale konnten Eisenmonosulfid, Calciumcarbo-
nat, sideritische Mischcarbonate variabler Zusammensetzung, Gips und Eisen(III)oxidhydrat identifi-
ziert werden [76: S.67]. Sideritische Carbonate stellten den größten Teil der Mineralneubildungen im 
Porenraum der Sande und Kiese des Grundwasserleiters [76: S. 74]. 

Im Grundwasser-Unterstrom der jüngeren Haldenerweiterung wurden noch Carbonate und Eisenmo-
nosulfid (FeS) ausgefällt [76: S.78]. Das geschieht bei Grundwasser-pH-Werten um 7,75 und begrenzt 
die Fe2+-Konzentration im Wasser auf ca. 3 mg/l. Verringert sich der pH-Wert unter 7,6, wird Eisenmo-
nosulfid bereits instabil und löst sich unter Ausfällung von Eisencarbonat (Siderit FeCO3) auf [76: 
S. 155]. So erklärte sich, dass im Grundwasser-Unterstrom des älteren Haldenteils Eisenmonosulfid 
und Carbonate wieder aufgelöst und auch die ursprünglichen Kalkbestandteile des Gesteins angegrif-
fen wurden [76: S. 79]. 

Mit weiter fallendem pH-Wert löst sich auch Siderit wieder auf, und die Fe2+-Konzentration im Grund-
wasser kann auf ca. 12 mg/l  bei pH 7 ansteigen. Es bildet sich Calciumsiderit (Fe9Ca(CO3)10). Führt der 
Säureeintrag aus der Halde in das Grundwasser zum weiteren Absinken des pH-Werts unter 6,2, wird 
sich auch zuvor ausgefällter Calciumsiderit wieder auflösen, und die letzte Phase der Entcarbonatisie-
rung des Grundwasserleiters mit deutlich steigenden Fe2+-Konzentrationen beginnt [76: S. 156]. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Der Ablauf der Verwitterung von Ablagerungen pyrithaltiger Abfälle wird durch allgemeingültige 
chemisch-thermodynamische Prinzipien gesteuert und ist wohlverstanden. 

2. Die Pyritverwitterung produziert laufend Schwefelsäure und führt zu einer verstärkten Mobilisie-
rung von Eisen und Mangan wie auch Arsen. 

3. Im Haldenkörper und im haldensickerwasserbeeinflussten Grundwasserleiter finden Pufferreakti-
onen statt, welche das Absinken des pH-Werts aufhalten können, bis das jeweilige Pufferpotential 
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aufgebraucht ist. Dabei handelt es sich zuerst um das Carbonat-Puffersystem, das den pH-Wert des 
Sickerwassers über pH 7 halten kann, während das Jarosit-Puffersystem zuletzt den pH-Wert bei 
pH 3 aufzufangen vermag. 

4. Der pH-Wert ist ein die Stoffmobilisierung im Bergematerial entscheidend beeinflussender Faktor. 
5. In einer Bergehalde und im haldensickerwasserbeeinflussten Grundwasserleiter laufen sowohl 

mineralzersetzende wie auch mineralneubildende Vorgänge ab. Unter den Neubildungen dominie-
ren eisen- und manganhaltige Mineralphasen wie Oxidhydroxide, Siderite, Jarosit und Eisenmono-
sulfid, die sich unter wechselnden Eh-pH-Bedingungen bilden und wieder auflösen können. 

6. Mit dem absinkenden pH-Wert des Haldensickerwassers verändert sich der Stoffaustrag aus Ber-
gehalden im Lauf der Zeit sowohl qualitativ als auch quantitativ. 

7. Die herrschenden schwach basischen bis sauren Bedingungen im Haldensickerwasser sind für die 
adsorptive Bindung von Spurenelementen wie Arsen und Selen an Feststoffoberflächen günstig zu 
beurteilen. 

8. In haldensickerwasserbeeinflusstem Grundwasser herrschen sauerstoffverarmte (hypoxische) Be-
dingungen vor, die die Freisetzung und den Transport von Arsen begünstigen können, doch ist 
keine besorgniserregende Arsenkontamination des Grundwassers festgestellt worden. 

Mitte der neunziger Jahre des vergangenen Jahrhunderts belief sich der Anfall von Berge auf rd. 50 
Mio.t pro Jahr. Seither ist er infolge der sukzessiven Zechenstilllegungen stark im Rückgang und wird 
mit der gänzlichen Einstellung der Kohlenförderung um 2018 schließlich aufhören. Die Bergehalden 
werden zu Landschaftselementen und begrünt. Doch die darin ablaufenden chemischen Umsetzungs-
vorgänge gehen weiter und setzen noch lange Stoffe frei. Das ist kein abgeschlossenes Kapitel. 

 

3.8 Kohleflugasche 
Arsen kann in Torf und Kohlen in erhöhten Konzentrationen vorkommen. Smith (1980) hat für die 
Erdrinde einen durchschnittlichen Arsengehalt von 1 mg/kg angegeben, für eine typische Kohle aber 
10 mg/kg [77]. 

Yudovich & Ketris (2005) haben den weltweiten Durchschnittsgehalt (sog. Clarke-Wert) von Arsen in 
Kohlen revidiert auf 9,0 ± 0,8 mg/kg für Steinkohlen (bituminous coals) und auf 7,4 ± 1,4 mg/kg für 
Braunkohlen (lignites). Auf die Asche bezogen liegen die Arsengehalte höher und näher beieinander: 
50 ± 5 bzw. 49 ± 8 mg/kg [78: S. 146]. 

Multipliziert man die Clarke-Werte für Kohlen mit der Menge an Kohlen, welche jährlich in dt. Kohle-
kraftwerken verfeuert werden, kommt man auf die Gesamtmasse an Arsen, das mit den Kohlen zu 
Tage gefördert wird und in die Rückstände aus Kohlekraftwerken hierzulande eingeht. In dt. Steinkoh-
lekraftwerken wurden im Jahr 1998 etwa 58 Mio.t  Steinkohle verfeuert [118]:  

9 x 58 Mio. = 522 Mio.g = 522 t Arsen pro Jahr 

In dt. Braunkohlekraftwerken wurden im Jahr 1998 etwa 159 Mio.t Braunkohle verfeuert [118]: 

7,4 x 159 Mio. = 1173,6 Mio.g = 1173,6 t Arsen pro Jahr 

Addiert käme man auf fast 1700 t/a an Arsen, das aus diesem Prozess alljährlich in die Abfallwirt-
schaft eingespeist wird, wobei allerdings nicht berücksichtigt ist, dass sich der Clarke-Wert auf Tro-
ckenmasse bezieht, wohingegen den Kraftwerken die Kohlen im bergfeuchten Zustand angeliefert 
werden. Das würde den o.a. Schätzwert etwas verringern, doch die Größenordnung dürfte stimmen. 

Die Variationsbreite der Arsengehalte in Kohlen reicht bis in den Promille-Bereich. Rüde (1996) hat 
eine Variationsbreite von 0 bis 2000 mg/kg angegeben [79: S. 3]. 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 42 

 

 

Im Fall einer slowakischen Kohle mit Arsengehalten von 900-1500 mg/kg, welche seit rd. fünfzig Jah-
ren in einem Kohlekraftwerk im Distrikt Prievidza verfeuert wird, haben derart hohe Arsengehalte zu 
erheblichen Emissionen in die Atmosphäre und zu beträchtlichen Umweltbelastungen im weiteren 
Umkreis des Kraftwerks sowie erkennbaren gesundheitlichen Folgen für die ortsansässige Bevölke-
rung geführt, bis hin zu einer dramatisch angestiegenen Hautkrebshäufigkeit im am stärksten konta-
minierten Gebiet [80]. 

Goetz et al. (1981) haben in neunundzwanzig Proben von Steinkohlen, welche in Kraftwerken in der 
Europäischen Gemeinschaft (EC) verfeuert worden sind, Arsengehalte von 1,46-63,37 mg/kg gefunden 
(Mittelwert 11,96 mg/kg). In fünf Proben von Kohlen deutscher Provenienz, welche in dt. Kraftwerken 
verfeuert worden sind, haben sie Arsengehalte von 3-13,5 mg/kg gefunden (Mittelwert 6,8 mg/kg) 
[81]. 

Kautz (1984) hat die Bandbreite der Arsengehalte von Steinkohlen, welche in dt. Kraftwerken verfeu-
ert werden, mit 2-36 mg/kg angegeben (Mittelwert 13,6 mg/kg) [82]. 

Tauber (1987) hat ein anspruchsvolles Buch über Spurenelemente in Kohleflugaschen geschrieben. Er 
hat auf die Abhängigkeit des Spurenelementgehalts in Kohlen von deren Aschegehalt hingewiesen. So 
liegt der Arsengehalt von Steinkohlen aus dem Ruhrrevier mit geringen Aschegehalten (unter 10 Mas-
se-%) bei nur 2-20 mg/kg Kohle, bei hohen Aschegehalten (10-30 Masse-%) hingegen zwischen 10 
und 50 mg/kg [83: S. 35]. 

In einem dt. Kraftwerk mit Schmelzkammerfeuerung hat er Proben genommen und ihren Spuren-ele-
mentgehalt analysiert, zuerst vier Proben der Einsatzkohlen, Steinkohlen aus dem Aachener Revier, 
darin Arsengehalte von 9,7-15,6 mg/kg nachgewiesen. Dann in zwei Flugascheproben aus selbigem 
Kraftwerk lagen die Arsengehalte bei 192 bzw. 306 mg/kg [83: S. 210]. 

Des Weiteren hat Tauber (1987) mehrere Steinkohleproben aus einem zweiten dt. Kraftwerk auf ihre 
Spurenelementgehalte analysiert. Sie wiesen folgende Arsengehalte auf: eine Ruhrkohle 6,3 mg/kg, 
zwei austral. Kohlen 3,6 bzw. 3,8 mg/kg, drei südafrik. Kohlen 2,2-3,8 mg/kg, vier poln. Kohlen 0,9-4 
mg/kg. Dieses Kraftwerk war mit einer Trockenfeuerung, Trockenadditivverfahren (Kalksteineinbla-
sung) und elektrostatischen Entstaubern ausgerüstet. Die Arsengehalte von Additivproben lagen unter 
0,5 mg/kg. Die beproben Flugaschen wiesen Arsengehalte von 10,4-96,5 mg/kg auf [83: S. 284]. 

Ein drittes dt. Kraftwerk war ein Heizkraftwerk mit Wirbelschichtfeuerung, in dem Ballastkohlen ver-
mischt mit Kalkstein bei Feuerraumtemperaturen um 850°C verfeuert wurden. Der Arsengehalt einer 
Kohleprobe lag bei 25,2 mg/kg, einer Kalksteinprobe bei 12,1 mg/kg, in zwei Flugascheproben aus 
dem Fliehkraftentstauber (Zyklon) bei 22 mg/kg, in zwei Proben aus dem Gewerbeentstauber bei 116 
bzw. 174 mg/kg [83: S. 313]. Der Vergleich der jeweiligen Spurenelementgehalte in den Rückständen 
der beprobten Kraftwerke 1 und 3 hat gezeigt, dass die Anreicherung der flüchtigen Elemente Arsen, 
Blei, Cadmium und Zink in den Flugaschen aus der Wirbelschichtfeuerung weniger ausgeprägt ist, was 
mit der niedrigeren Feuerraumtemperatur zusammenhängt [83: S. 323]. 

Die chemischen und mineralogischen Eigenschaften der festen Rückstände aus Kohlekraftwerken hän-
gen von der Zusammensetzung der eingesetzten Kohlen ab, aber mehr noch vom Typ der Feuerungs-
anlage und deren Betriebsbedingungen. Bei Kraftwerken mit Schmelzkammerfeuerung herrschen Feu-
erraumtemperaturen von 1600 bis 1700°C. Die technologischen Eigenschaften der Rückstände sind 
deshalb ziemlich konstant. Demgegenüber wird in Kraftwerken mit Wirbelschichtfeuerung die aufge-
mahlene Kohle in einer Wirbelschicht, deren Träger Asche ist, bei Temperaturen um 850°C verfeuert. 
Der Vorteil ist, dass durch Zugabe von basischen Additiven eine Verminderung der SO2-Emissionen 
direkt in der Wirbelschicht erfolgt und die NOx-Bildung infolge der niedrigeren Temperatur geringer 
ist als bei Anlagen mit höherer Feuerraumtemperatur. Die Zusammensetzung und technologischen Ei-
genschaften der Rückstände aus Wirbelschichtanlagen können stark variieren [84]. 
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Kohleflugasche fällt bei der Entstaubung des Rauchgases an den elektrostatischen Filtern der Groß-
kraftwerke als trockenes Pulver an. Sie besteht zu 50 bis 80 Prozent aus alumosilicatischen Gläsern, 
dazu gesellen sich als wichtigste Minerale Quarz, Mullit und Hämatit. Die Korngrößen liegen bei 100 
µm und beliebig darunter im submikroskopischen Bereich. Flugasche aus der Schmelzkammerfeue-
rung besteht überwiegend aus kugeligen, bei Feuerraumtemperaturen bis 1800°C glasig verschmolze-
nen Partikeln unterschiedlicher Korngröße. Flugasche aus der Trockenfeuerung besteht aus einzelnen 
Partikeln, die bei Feuerraumtemperaturen unter 1100°C nur z.T. geschmolzen und rund sind, zum gro-
ßen Teil unregelmäßig geformt und porös. Flugasche aus der Wirbelschichtfeuerung mit Feuerraum-
temperaturen um 850°C besteht aus kantigen, nicht glasigen Partikeln, die wenig fest und stark saug-
fähig sind. Ihr Anteil an Sulfat und Kalk ist häufig hoch. In Abhängigkeit vom Freikalkgehalt (CaO) zei-
gen Flugaschen puzzolanische Eigenschaften und binden mit Wasser ab. Zementtechnologisch gesehen 
haben Flugaschen aus Schmelzkammerfeuerungsanlagen die günstigsten Eigenschaften. 

Kohleflugaschen können mit Wasser entweder alkalisch oder sauer reagieren. Theis & Wirth (1977) 
haben Elutions- und Extraktionsversuche an elf verschiedenen Flugaschen durchgeführt, die Elutionen 
als 24-stündige Schütteltests mit destilliertem Wasser bei einem Feststoff/Flüssigkeits-Verhältnis von 
1:5 und verschiedenen pH-Werten von 3, 6, 9 und 12. Dabei hat sich gezeigt, dass die Desorption der 
Spurenmetalle einem vorhersagbaren Muster abnehmender Freisetzung mit zunehmendem pH-Wert 
folgt, ausgenommen Arsen bei hohem pH-Wert [85]. Zwar haben die Autoren ihren Befund anders ge-
deutet, doch hängt das andersartige Verhalten von Arsen wohl damit zusammen, dass es Anionen bil-
det, welche durch die Übermacht an Hydroxylionen in der alkalischen Lösung von ihren Sorptionsplät-
zen verdrängt werden, wohingegen viele Schwermetalle Kationen bilden, welche bei hohen pH-Werten 
als schwerlösliche Metallhydroxide ausgefällt werden. 

Theis & Wirth (1977) haben die gleichen Flugascheproben mit drei unterschiedlichen Lösungen extra-
hiert. Die mildeste Extraktion ist mit einer Hydroxylamin-Hydrochlorid-Lösung bei pH 3 durchgeführt 
worden, die selektiv auf Manganoxide wirkt und wenig Eisen und Aluminium extrahiert. Die zweite 
Extraktion ist mit Ammoniumoxalat-Lösung durchgeführt worden, welche die röntgenamorphen 
Oxide des Eisens, Mangans und Aluminiums angreift. Zur Bestimmung der Gesamtgehalte an Spuren-
elementen sind die Ascheproben in Flusssäure und Königswasser aufgelöst worden. Durch den Ver-
gleich der Mengen an gelösten Spurenelementen ist es oft möglich gewesen, die Oxide zu bestimmen, 
an welche die Spurenelemente gebunden sind. So konnte festgestellt werden, dass sie zumeist mit be-
stimmten Oxidphasen des Eisens, Mangans oder Aluminiums assoziiert sind, welche an der Oberfläche 
von Flugascheteilchen liegen, wobei amorphes Eisenoxid mengenmäßig im Vordergrund steht [85]. 

Arsen erwies sich weitgehend mit oxalatextrahierbaren Phasen assoziiert, im Mittel zu 93 Prozent, be-
zogen auf den Arsengesamtgehalt der Proben. In neun von zehn darauf untersuchten Flugascheproben 
war Arsen an amorphes Eisenoxid gebunden, nur in einer Probe an amorphes Aluminiumoxid, das in 
jener Probe in großen Mengen die Oberfläche von Flugaschepartikeln überzog [85]. 

Auch konnten Theis & Wirth (1977) in ihren Versuchen feststellen, dass es auf die relativen Mengen an 
Calciumoxid und amorphen Eisenoxiden an der Oberfläche von Flugascheteilchen ankommt, die letzt-
endlich die saure oder basische Reaktion mit Wasser bestimmen. Demnach soll ein Eisen/Calcium-
Verhältnis von etwa 3:1 die ungefähre Grenze zwischen einer sauren und einer basischen Flugasche 
ziehen [85]. 

Reardon et al. (1995) haben die anfänglich alkalische Reaktion von calciumreichen Flugaschen der 
Hydrolyse von Erdalkalioxiden wie Calciumoxid (CaO) und Magnesiumoxid (MgO) zugeschrieben, die 
den pH-Wert des Eluats nach oben treibt [86]: 

CaO + H2O → Ca2+ + 2OH– 
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Dem entgegen wirkt die Auflösung von Borsäure (B2O3) und sauren Salzen wie Eisensulfat (Fe2(SO4)3) 
und Aluminiumsulfat (Al2(SO4)3), die hydrolytisch gespalten werden, dabei Schwefelsäure (H2SO4) frei-
setzen sowie hydratisiertes Eisenoxid (Fe2O3●nH2O) und Aluminiumoxid (Al2O3●nH2O) an der Oberflä-
che der Flugaschepartikel zurücklassen [86]: 

Fe2(SO4)3 + 3H2O → Fe2O3 + 3SO4
2- + 6H+  

Treibt man die Analogie noch weiter, dann wäre denkbar, dass auch Arsen im heißen Rauchgasstrom 
zuerst Metallarsenate wie Eisen(III)arsenat (FeAsO4) bildet, das ebenfalls hydrolytisch gespalten wird 
und wiederum hydratisiertes Eisenoxid plus gelöstes Arsenat (H2AsO4-) bildet, welches dann in saurer 
Lösung leichthin am frisch ausgefällten Eisenoxidhydrat adsorbiert werden könnte, das die Partikel-
oberflächen überzieht: 

2FeAsO4 + 3H2O → Fe2O3 + 2H2AsO4
- + 2H+ 

Der Gedanke an Eisenarsenat als primärer Phase in Kohleflugasche taucht bereits bei Theis & Wirth 
(1977) und dann wieder bei Reardon et al. (1995) auf. 

Die Bandbreite der Arsengehalte in Kohleflugaschen reicht bis in den Promille-Bereich. Page et al. 
(1979) haben an Hand von Literaturdaten eine Bandbreite von 2,3-6300 mg/kg angegeben [75]. Goetz 
et al. (1981) haben in vierzehn Proben von Flugaschen aus Kraftwerken in der Europäischen Gemein-
schaft (EC) Arsengehalte von 10-448 mg/kg (Mittelwert 125 mg/kg) gefunden. In drei Schlackeproben 
aus dt. Kraftwerken lagen die Arsengehalte bei 14,8-20 mg/kg [81]. Kautz (1984) hat zwei Einzelana-
lysen von E-Filteraschen aus Steinkohlekraftwerken veröffentlicht, aus einer Schmelzkammerfeuerung 
und einer Rostfeuerung mit Arsengehalten von 147 bzw. 230 mg/kg [82]. 

Heinrichs et al. (1984) haben für westdeutsche Kraftwerke mittlere Arsengehalte in Braunkohlen von 
2,2 mg/kg angegeben, in Steinkohlen 12-13 mg/kg. Demgegenüber lagen die Arsengehalte in Flug-
asche aus Braunkohle-Trockenfeuerung bei 16 mg/kg, in Flugasche aus Steinkohle-Trockenfeuerung 
bei 155 mg/kg und in Flugasche aus Steinkohle-Schmelzkammerfeuerung sogar bei 447 mg/kg [87]. 
Diese Zahlen belegen die Anreicherung von Arsen in Rückständen aus Kohlekraftwerken im Vergleich 
zum Arsengehalt in den Einsatzkohlen. 

Theis & Gardner (1990) haben für Kohlerostaschen Arsengehalte von 0,5-18 mg/kg angegeben, für 
Flugaschen 6-1200 mg/kg [88]. Gruber (1993) hat den Arsengehalt der Flugasche aus dem slowaki-
schen Braunkohlekraftwerk Novaky mit 2500 mg/kg angegeben [89]. 

Meyrahn et al. (1996) haben als Mittelwert des Arsengehalts in Braunkohleflugasche aus Brikettier-
kohle des niederrheinischen Reviers 12 mg/kg angegeben. Die Arsenkonzentration im Eluat nach dem 
Dt. Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) bleibt unter der Nachweisgrenze (<0,001 mg/l) [90: Tab. 2]. 

Bambauer (1998) hat den Arsengehalt in Flugaschen aus hauptsächlich dt. Braunkohlekraftwerken 
mit 3-190 mg/kg angegeben, in Flugaschen aus dt. Steinkohlekraftwerken mit 500 mg/kg [91]. Ein-
zelne Abfallanalysen von Brasser et al. (1998) weisen für Flugasche aus einem Braunkohlekraftwerk 
einen Arsengehalt von 98 mg/kg aus, für Flugasche aus einem Steinkohlekraftwerk 49 mg/kg Asche 
[92: S. 53].  

Hagemann et al. (2006) haben Röntgenfluoreszenz-Analysen von einer Steinkohleflugasche mit einem 
Arsengehalt von 16 mg/kg und drei Braunkohleflugaschen (BFA) mit Arsengehalten von 12-125 
mg/kg veröffentlicht [44: Tab.27 ff.]. Die BFA-Probe Nr.157 mit einem Arsengehalt von 100 mg/kg 
zeigte dann in der nasschemischen Analyse einen Gehalt von 98 mg/kg [Tab.34]. Herbert & Reichelt 
(2009) haben in einer Einzelprobe einer dt. Braunkohleflugasche einen Arsengehalt von 142,8 mg/kg 
bestimmt [93: S. 30]. 
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Eary et al. (1990) haben aus verschiedenen Literaturquellen die Bandbreite der Konzentrationen der 
Nebenelemente Arsen, Selen und Bor in Böden, Kohlen, Bettaschen und Flugaschen sowie Rauchgas-
entschwefelungsschlämmen zusammengestellt. Sie geben die Arsengehalte von Kohlen mit 0,5-106 
mg/kg an, von Bettaschen mit 0,02-168 mg/kg und von Flugaschen mit 2-440 mg/kg. Zusätzlich haben 
sie Elementgehalte in Ölaschen angeführt, für Arsen eine Bandbreite von 3-10.000 mg/kg [94]. 

Eary et al. (1990) zitieren Summers et al. (1983), dass Arsen zu 65 bis 100 % des Gesamtgehalts auf 
den Oberflächen der Flugaschepartikel angereichert sei. Der Grund ist, dass Elemente, welche sich bei 
der Verfeuerung verflüchtigen, dann bei Abkühlung des Rauchgases in unterschiedlichen Raten kon-
densieren. Die flüchtigsten Elemente, welche als letzte kondensieren, werden an den feineren Parti-
keln niedergeschlagen. Ihre oberflächliche Anheftung hat zur Folge, dass sie bei ansetzenden Verwitte-
rungsvorgängen für Lösungen leichter zugänglich sind und deshalb frühzeitig leichter abgelöst werden 
können [94]. 

Schon Davison et al. (1974) hatten herausgefunden, dass Konzentrationen von Arsen und Antimon so-
wie einer Reihe von Schwermetallen und auch Schwefel in Flugaschepartikeln mit abnehmender Korn-
größe deutlich zunehmen. Während in der Größenfraktion >74 µm einer Flugascheprobe eine Arsen-
konzentration von 180 mg/kg gefunden wurde, lag sie in der Fraktion 5-10 µm bei 800 mg/kg und in 
der Fraktion 1,1-2,1 µm sogar bei 1700 mg/kg. Spurenelemente in der Kohle, die bei hohen Tempera-
turen verflüchtigt werden und bei Abkühlung des Rauchgases kondensieren, werden an Partikeln in 
Abhängigkeit von deren Größe adsorbiert [95]. - Das kann damit zusammenhängen, dass mit abneh-
mender Korngröße der Aschepartikel deren spezifische Oberfläche zunimmt, welche für die Adsorp-
tion zur Verfügung steht. Freilich stellt die gröbere Fraktion die Hauptmasse der abgeschiedenen Flug-
asche. 

Arsen und Antimon wie auch Blei und Cadmium sind in der feineren, lungengängigen Fraktion (<5 µm) 
von Kohleflugaschen nachweislich stärker angereichert als in der gröberen [81]. Shoji et al. (2002) ge-
ben für Flugaschen aus der experimentellen Verfeuerung von sieben amerik. Kohlen verschiedener 
Provenienz, darunter vier Steinkohlen (bituminous coals), zwei Braunkohlen (lignite coals) und einer 
im Inkohlungsgrad dazwischen liegenden Kohle (subbituminous) Arsengehalte zwischen 63 und 
462 mg/kg für die feinere Partikelfraktion (<2,5 µm) an und zwischen 45 und 206 mg/kg für die grö-
bere Fraktion (>2,5 µm) [96]. 

Nach Pacyna (1987) tritt Arsen im Rauchgas von Kohlefeuerungsanlagen in erster Linie als Arsentri-
oxid (As2O3) in Erscheinung, also in dreiwertiger Form, wie übrigens auch in den Röstgasen von NE-
Metallhütten [97]. Das besagt noch nicht, dass es dann in der Flugasche ebenfalls in dreiwertiger Form 
vorliegt. 

Verschiedene Autoren haben bei Auslaugversuchen an Kohleflugaschen mit destilliertem Wasser in 
den Eluaten Arsen sowohl in fünfwertiger als auch dreiwertiger Form in unterschiedlichen Proportio-
nen nachgewiesen, was darauf hindeutet, dass Arsen in Flugaschen in drei- und fünfwertiger Oxidati-
onsstufe vorliegen kann [98; 99]. Doch haben van der Sloot et al. (1985) aus entsprechenden Versu-
chen den Schluss gezogen, dass Arsen und auch Antimon aus Flugaschen primär als As(III) und Sb(III) 
freigesetzt werden, gefolgt von der Oxidation zu As(V) bzw. Sb(V) und Adsorption an Feststoffen 
[100]. 

Demgegenüber konnten Shoji et al. (2002) mit Hilfe der röntgenabsorptionsspektroskopischen Ana-
lyse von feinen Aschepartikeln aus einer experimentellen Verbrennung von sieben verschiedenen 
Kohlesorten (Stein- und Braunkohlen) Arsen nur in fünfwertiger Form nachweisen [96]. 

Zevenhoven et al. (2007) zitieren Veröffentlichungen von Seames & Wendt (2000) und Sterling & 
Helble (2003), die gezeigt haben sollen, dass Arsen in calciumreichen Flugaschen als Calciumarsenat 
(Ca3(AsO4)2 und Ca2As2O7) vorliegt, d.h. in fünfwertiger Form, dennoch annehmen, dass Arsen aus dem 
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Abgas in dreiwertiger Form als Arsentrioxid (As2O3) abgeschieden und daraufhin As(III) zu As(V) oxi-
diert wird [101]. 

Von Resch & Burgmann (1981) analysierte Feuerraumaschen und Flugaschen aus dt. Steinkohlekraft-
werken mit Trockenfeuerung und Feuerraumtemperaturen weit über 1000°C wiesen Arsengehalte 
von 6-18 mg/kg bzw. 22-49 mg/kg auf. Mit diesen Aschen sind Auslaugversuche nach dem Dt. Ein-
heitsverfahren S4 (DIN 38 414) mit vollentsalztem Wasser bei einem Feststoff/Wasser-Verhältnis von 
1:10 durchgeführt worden, vier Flugascheproben und drei Feuerraumaschen. Wegen ihrer hohen Frei-
kalkgehalte (CaO) lagen die pH-Werte der Eluate nach 24-stündigem Schütteln teilweise über 12,5. 
Drei Versuchsreihen sind durchgeführt worden: (a) Standardtest 24 Std., (b) dito 10 Tage ohne Eluat-
entnahme während des Schütteltests und (c) 10 Tage bei täglichem Wasserwechsel, Elementanalysen 
erst am Schluss der Versuche nach 10 Tagen. In den Versuchsreihen b und c fiel der pH-Wert der Flug-
ascheeluate binnen 10 Tagen von etwa 12,5 auf 11,6 bzw. 11,1. Die Arsengehalte der analysierten 
Eluate fielen wie in Tabelle 3 dargestell aus [102]. 

Tabelle 3: Arsengehalte von Flugaschen und Feuerraumaschen (mg/l) 

Versuch Flugaschen Feuerraumaschen 
(a) 0,002-0,024 0,004-0,014 

(b) 0,001-0,009 0,008-0,012 

(c) 0,004-0,121 0,005-0,027 

Wie zu erkennen, unterscheiden sich die Arsengehalte der Eluate aus der 24-stündigen Elution (Stan-
dardtest) kaum von denen der Eluate aus der zehntägigen, ununterbrochenen Elution. Doch sieht es so 
aus, dass bei der Versuchsreihe (c) nach täglichem Wasserwechsel die analysierten Eluate aus dem 
zehnten Schütteltest höhere Arsengehalte aufgewiesen haben als aus dem Standardtest, zumal wenn 
man bedenkt, dass mit den verworfenen neun Eluaten zuvor auch deren Arsengehalte eliminiert wor-
den sind, also kumulativ eine insgesamt höhere Arsenmenge aus ein und demselben Probematerial in 
Lösung gegangen ist.  

Daraus könnte der Schluss gezogen werden, dass sich nach jedem Wasserwechsel zwischen der Probe 
und dem Wasser erneut ein chemisches Gleichgewicht einstellen musste und dadurch das Probemate-
rial stärker beansprucht worden ist als beim zehntägigen, ununterbrochenen Schütteltest, wo sich das 
Gleichgewicht in aller Ruhe einstellen konnte. Schließlich ist bei der zehntägigen Elution mit täglichem 
Wasserwechsel das Probematerial mit zehnmal so viel Wasser gewaschen und gespült worden, als 
beim Standardtest, nämlich mit 10 Litern auf 100 g Materialprobe anstatt mit 1 Liter beim Stan-
dardtest. Vielleicht entspricht der Elutionsversuch mit mehrfachem Wasserwechsel eher den Verhält-
nissen in einer Ascheablagerung, die intermittierend von Niederschlagswasser durchsickert wird, je-
denfalls im oberflächennahen Bereich. Das kann zur Umlagerung von Arsen in tiefere Bereiche der Ab-
lagerung führen. 

Bei solchen Auslaugversuchen an Aschen muss man sich darüber im Klaren sein, dass Kohleflugaschen 
keineswegs chemisch inert sind, sondern ausgesprochen reaktiv sein können. Enthalten sie freien 
Kalk, so reagiert das Calciumoxid (CaO) mit Wasser unter Bildung von Calciumhydroxid (Portlandit 
Ca(OH)2), der sich langsam auflöst und zusammen mit weiteren alkalischen Bestandteilen wie Natri-
umhydroxid (NaOH), Kaliumhydroxid (KOH) und Magnesiumhydroxid (Mg(OH)2) für eine stark alkali-
sche Reaktion des Eluats sorgt. Diese Lauge greift andere Aschebestandteile an, insbesondere silica-
tisch-aluminatische Glasphasen, und reagiert sich an diesen ab, zuerst unter Bildung von Ettringit (Tri-
calciumaluminat-Trisulfat-Hydrat [Ca3(Al(OH)6)●12H2O]2●(3SO4)●2H2O) als einem Zwischenprodukt. 
Das in den Versuchen von Resch & Burgmann (1981) beobachtete Fallen des pH-Werts unter 12 signa-
lisiert, dass Portlandit nach zehn Tagen aufgelöst war und sich Ettringit gebildet hatte. Mit dieser lang-
sam voranschreitenden Mineralumwandlung durch die Hydratation von Hochtemperaturphasen in 
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der Asche geht die Zerstörung oder elektrische Umladung von Feststoffoberflächen einher, an die Ar-
sen gebunden war, sodass Arsen gleichfalls in Lösung gebracht wird, bis es an anderen, neu gebildeten 
Oberflächen wieder adsorbiert wird. Das sind langsam ablaufende Reaktionen, die auch nach zehn Ta-
gen keineswegs abgeschlossen sind. 

Turner et al. (1982) haben im Auftrag des amerikan. Elektroenergie-Forschungsinstituts (EPRI) die 
Zusammensetzung und das Auslaugverhalten von Steinkohlekraftwerksflugaschen untersucht und be-
sonderes Augenmerk auf das Verhalten von Arsen unter Ablagerungsbedingungen gerichtet. Dazu 
wurden in zwölf Kohlekraftwerken im US-Bundesstaat Tennessee sowohl Kohleproben als auch Flug-
ascheproben genommen, auf ihre Elementgehalte analysiert und diese Elementgehalte der Kohlepro-
ben und der Flugascheproben miteinander korreliert. Des Weiteren wurden Proben der Abwas-
serabläufe aus den zugehörigen Ascheabsetzteichen analysiert. Die Betreiber der Kraftwerke dort be-
dienen sich eines einfachen Systems, indem die trocken abgezogene Flugasche mit Wasser vermischt 
in Absetzteiche eingespült wird, wo sie sich ablagert und verbleibt, ein Verfahren, das hierzulande 
nicht praktiziert wird. Das solchermaßen geklärte Spülwasser läuft am anderen Ende des Teichs hin-
aus und wird in den jeweiligen Vorfluter eingeleitet. Chemikalien werden nicht zugesetzt, sodass die-
ses System den Sedimentationsverhältnissen in einem natürlichen Gewässer nicht unähnlich ist und 
eine geochemische Betrachtungsweise erlaubt. Die Untersuchungsbefunde wurden durch ergänzende 
Auslaugversuche an Flugascheproben im Labor untermauert [98, 103]. 

Elf analysierte Kohleproben wiesen Arsengehalte zwischen 3,5 und 24 mg/kg auf, im Mittel 12,1 
mg/kg. In 22 Flugascheproben aus denselben elf Kohlekraftwerken lagen die Arsengehalte zwischen 
30 und 513 mg/kg, im Mittel 150 mg/kg - man erkennt die Anreicherung. Auch die Eisengehalte in den 
22 Flugascheproben variierten. Sie lagen zwischen 2,52 und 21,9 Gew.-%, im Mittel 9,86 %. Auf Grund 
der ganz unterschiedlichen Gehalte der verfeuerten Kohlen an Pyrit (FeS2) als Quelle der Säurebildung 
einerseits und an Erdalkalien als Quelle hoher Alkalinität andererseits unterschieden sich die Säure-
grade der Abwässer aus den zwölf untersuchten Ascheabsetzteilchen erheblich. Sie überspannten eine 
Breite von pH 5,7 bis 10,7, was den Felduntersuchungen über das Mobilitäts-verhalten aller betrachte-
ten Spurenelemente zugute kam. Wie es schien, begünstigen saure Verhältnisse eine höhere Mobilisie-
rung der meisten Spurenelemente aus Flugaschen, insbesondere Eisen, Mangan, Kupfer, Zink und Cad-
mium. In Ascheabsetzteilchen mit neutralen bis alkalischen Verhältnissen hingegen scheinen Ele-
mente, die in wässeriger Lösung Anionen bilden, wie Arsen, Selen, Chrom und Molybdän, deutlich mo-
bilisiert zu werden [103]. 

Die Arsengehalte waren weder im schwach sauren Bereich (pH <7) noch in stark alkalischen Bereich 
(pH >10) auffällig hoch, sondern nur im basischen Milieu (pH 7-10). Die Spannbreite der Arsengehalte 
in den Teichabläufen lag zwischen <0,0005 und 0,15 mg/l. Dabei blieb der Anteil von As(III) am Ge-
samtgehalt gering, in jedem Fall unter 0,001 mg/l [103]. 

Die Mobilität des Arsens unter den belüfteten Verhältnissen der Teichoberfläche wird dort im leicht 
sauren und neutralen Bereich mutmaßlich durch Sorption an Eisenoxidhydroxiden eingeschränkt, im 
stark alkalischen Bereich durch Bildung von gering löslichen Metallarsenaten. Wie in einem derartigen 
System zu erwarten, waren die Gehalte an gelöstem Eisen und Mangan im Teichablaufwasser bei pH 
5,7 vergleichsweise noch am höchsten (Fe 0,129 mg/l, Mn 0,285 mg/l), mit abnehmender Acidität ent-
sprechend deutlich geringer [103]. 

Turner et al. (1982) haben die gemessenen Arsengehalte der Teichabläufe nicht als bedenklich angese-
hen, zumal das Arsen fast vollständig in fünfwertiger Form vorlag. Arsen wird offenbar im belüfteten 
Oberflächenwasser der Absetzteiche oxidiert und schon dort der Lösung weitgehend entzogen, ebenso 
wie gelöstes Eisen und Mangan und in chemischer Wechselwirkung mit deren Oxiden. Bezeichnender-
weise wies eine Ockerflocke, welche nahe dem Abfluss eines dieser Absetzteiche entnommen und ana-
lysiert worden war, einen Arsengehalt von über 10.000 mg/kg auf, bezogen auf Trockengewicht [103]. 
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Verglichen mit dem geringen Arsengehalt des Oberflächenwassers wies allerdings das Porenwasser, 
welches aus der wassergesättigten Zone einer der Ascheablagerungen gewonnen wurde, in 10-12 m 
Tiefe einen erhöhten Gehalt an gelöstem Arsen bis rd. 1,5 mg/l auf, welches obendrein größtenteils in 
dreiwertiger Form vorlag [98]. 

Im Gefolge dieser Felduntersuchungen von Turner et al. (1982) durchgeführte Auslaugversuche im 
Labor mit den gleichen Kohleflugaschen zeigten erhebliche Unterschiede zwischen den Flugaschen, 
auch was die Menge und Form des Arsens anbetraf, das anfänglich aus den Ascheproben in Lösung 
ging. Elutionen mit destilliertem Wasser ergaben, dass nur eine der Flugaschen ein saures Eluat lie-
ferte, wohingegen die anderen Aschen nahezu neutrale bis stark alkalische Eluate lieferten, wobei der 
pH-Wert im Allgemeinen mit der Elutionsdauer anstieg. Die pH-Wert-Spanne der verschiedenen 
Ascheeluate reichte von 4 bis 12. Es wurde nicht bestätigt, dass As(III) die anfänglich freigesetzte 
Form des Arsens aus Kohleflugaschen sei, obschon ein solcher Fall vorkam, doch nicht systematisch 
und generalisierbar in Bezug auf die in trockenen Flugaschen etwa vorherrschende Arsenspezies [98, 
103]. 

Weitere Elutionsversuche wurden mit auf bestimmte pH-Werte eingestellten Lösungen gemacht. Da-
bei stellte sich heraus, dass die Konzentrationen von As(V) in den Eluaten systematisch in Funktion 
des pH-Wertes variierten, wohingegen die As(III)-Konzentrationen unabhängig vom pH-Wert über 
eine weite Spanne von pH 3 bis 12 nahezu gleich blieben. Dieses Auslaugverhalten von Arsen aus Koh-
leflugaschen untermauerte die Befunde aus den Felduntersuchungen [103]. 

Turner et al. (1982) zogen aus ihren Untersuchungen den Schluss, dass über das Spurenelement Arsen 
hinaus, wo ihnen die Umweltrelevanz bei der Flugascheablagerung bereits hinreichend geklärt er-
schien, noch weitere Schlüsselelemente in Betracht kommen, die bei der Ablagerung von Kohleflug-
asche ein Umweltproblem schaffen könnten, und zwar Chrom, Selen, Antimon, Molybdän, Bor und 
Fluor, alles Anionenbildner [103]. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Absetzteiche für Kohleflugaschen unterscheiden sich von naturnahen Gewässern mitunter durch 
hohe Alkalinität des Wassers, welche die Freisetzung von Arsen und anderen anionenbildenden 
Spurenelementen fördern kann. 

2. Während im belüfteten Oberflächenwasser solcher Absetzteiche As(V) vorherrscht, kann im sauer-
stoffverarmten Porenwasser der sedimentierten Asche As(III) die vorherrschende Spezies sein. 

3. Die Freisetzung von As(III) aus Kohleflugasche ist über einen weiten Bereich von pH 3 bis 12 pH-
Wertunabhängig. 

4. Diese unter schwach reduzierenden Bedingungen mobilisierbare dreiwertige Form des Arsens 
stellt bei Ascheablagerung an der Erdoberfläche und bei Einbringung in untertägige Bergwerke 
möglicherweise eine Gefahr für das Grundwasser dar. 

Seyfried & Peters (1987) haben eine Altablagerung bei Lünen (Nordrhein-Westfalen) untersucht, wo 
bis 1957 auf einem größeren Gelände Auffüllungen mit Flugaschen aus einer Schmelzkammerfeue-
rungsanlage stattgefunden hatten, mit Schütthöhen bis 15 m, z.T. in Wasserlöcher. Dreißig Jahre später 
ist eine 7,5 m tiefe Bohrung bis in den gewachsenen Untergrund niedergebracht worden. Das Bohrpro-
fil zeigte von 0,3 bis 6,5 m Tiefe reine Flugasche, nur in den oberen 30 cm eine Abdeckung aus Sand 
vermischt mit Kesselasche und Flugasche. In 3,5 m Tiefe stand Grundwasser an. Der Arsengehalt die-
ses Stauwassers lag bei 0,057 mg/l [104]. 

Zu Vergleichszwecken haben Seyfried & Peters (1987) Auslaugversuche an zwei Flugascheproben 
nach dem Dt. Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) mit Wasser durchgeführt, Proben aus einer Schmelz-
kammerfeuerung und aus einer Trockenfeuerung. Bei Eluat-pH-Werten von 11,1 bzw. 12,5 lagen die 
Arsengehalte in den Eluaten bei 0,072 bzw. 0,006 mg/l [104]. 
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Roeder et al. (1987) haben Analysen der metallischen Nebenbestandteile in Rückständen aus der 
Rauchgasreinigung und in ihren Eluaten veröffentlicht, und zwar in einer anhydrit- und calciumoxid-
haltigen ZWS-Asche aus einer Wirbelschichtfeuerungsanlage, in einem KW-Staub, d.h. einem trocke-
nen Rückstand aus der Trockensorption eines Kraftwerks, der calciumsulfat- und -sulfithaltig war, so-
wie in einem calciumchloridhaltigen Filterstaub aus einer Müllerbrennungsanlage (MVA). Im wässeri-
gen Auszug reagierten alle drei Rückstände alkalisch (pH >12,5), was auf Restgehalte von freiem Kalk 
(CaO) schließen lässt. Die in der folgenden Tabelle aufgeführten Arsengehalte wurden in den Rück-
standsproben, sowie Arsenkonzentrationen in den Eluaten nach DEV S4 (in mg/l) festgestellt [105]. 

Tabelle 4: Arsengehalte in den Rückstandsproben (mg/kg) und Arsenkonzentrationen in den Elua-
ten 

 ZWS-Asche KW-Staub MVA-Staub 
 Rückstand Eluat Rückstand Eluat Rückstand Eluat 
pH  13  12,6  12,7 

As 14,1 0,001 3,9 0,002 5,8 0,001 

Wie zu erkennen, waren die Arsenkonzentrationen in den Eluaten von Seyfried & Peters (1987) und 
Roeder et al. (1987) ausgesprochen niedrig, was beruhigend wirken konnte. Dann hat Tauber (1987) 
an sieben Ascheproben aus dt. Steinkohlekraftwerken verschiedene Auslaugversuche durchgeführt, 
einer Flugasche aus einer Schmelzkammerfeuerung, vier Flugaschen aus einer Trockenfeuerung mit 
Kalksteineinblasung und drei Aschen aus einer Wirbelschichtfeuerung. Alle sieben Aschen reagierten 
alkalisch mit pH-Werten zwischen 10,36 und12,6. Die Flugascheproben mit dem niedrigsten pH-Wert 
von 10,36 stammten aus der Schmelzkammerfeuerungsanlage. Von allen Ascheproben hatte sie den 
höchsten Arsengehalt von 306 mg/kg (Probe KS FAges 5). Deshalb soll sie hier herausgegriffen wer-
den. Denn auch ihre Eluate erreichten bei den Auslaugversuchen die höchsten Arsenkonzentrationen 
bis über 2,5 mg/l und übrigens auch die höchsten Selenkonzentrationen [83: S. 358]. 

Ein erster Auslaugversuch wurde als statischer Schütteltest an 10 g Probematerial (Korngröße <9 µm) 
mit 1000 ml deionisiertem Wasser durchgeführt (Flüssigkeits/Feststoff-Verhältnis 100), dessen pH-
Wert durch Zugabe von konzentrierter Salpetersäure auf pH 4 eingestellt und nach Schüttelzeiten von 
2, 16 und 24 Std. ggf. nachgestellt wurde. Im Anschluss an die letzte pH-Einstellung wurde abfiltriert 
und dem Eluat zur Stabilisierung nochmals 2 ml konz. Salpetersäure zugesetzt [83: S.330]. Die Arsen-
konzentration im Eluat (bei pH≈4) lag bei 2,2 mg/l, was einer Auslaugungsrate von 71 Prozent ent-
sprach, bezogen auf den Arsengehalt der Ascheprobe [S. 458]. 

Am exemplarischsten war der Kaskaden-Schütteltest mit 25 g mechanisch unvorbehandeltem Proben-
material, welches mit 500 ml deionisiertem Wasser zu wiederholten Malen eluiert wurde, wobei das 
Deionat mit konz. Salpetersäure auf pH 4 eingestellt war. Jede Ascheprobe wurde 23 Std. geschüttelt, 
dann abfiltriert und der Filterrückstand erneut mit 500 ml Deionat (pH 4) versetzt und 23 Std. ge-
schüttelt usw., bis für jede Probe fünf Eluate vorlagen, denen kumulierte Flüssigkeits/Feststoff-Ver-
hältnisse (L/S) von 20, 40, 60, 80, 100 zugeordnet werden konnten [83: S. 340]. Die besagte Flugasche 
KS FAges 5 lieferte für Arsen die in der folgenden Tabelle aufgeführten Arsenkonzentrationen [S.458]. 

Tabelle 5: Arsenkonzentrationen in der Flugasche – Probe KS FAges 5 

L/S-Verh. pH-Wert Arsen [mg/l] AR % 
20 11,48 1,899 12,2 

40 10,47 1,649 23,0 

60 9,9 2,520 39,5 

80 9,9 1,125 46,9 
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L/S-Verh. pH-Wert Arsen [mg/l] AR % 
100 9,4 2,593 63,8 

Bei diesem Kaskadenversuch addierten sich die Auslaugungsraten (AR) kumulativ auf 63,8 Prozent, 
bezogen auf den Arsengehalt der Ascheprobe, bei absinkendem pH-Wert, ohne dass ein Ende der Ar-
seneluation abzusehen war [83: S. 458]. Diese beiden Auslaugversuche an ein und derselben Flugasche 
haben gezeigt, dass Arsen für die Auslaugung in hohem Maß verfügbar ist und sowohl unter mineral-
sauren Bedingungen (pH 4) als auch unter alkalischen Bedingungen (pH >9) gleichermaßen eluierbar 
ist.  

Festzuhalten ist, dass Tauber (1987) - anders als Seyfried & Peters (1987) - seine Auslaugversuche 
nicht mit destilliertem Wasser, sondern mit salpetersauren Lösungen durchgeführt hat. Doch hatte die 
besagte Probe KS FAges 5 ein ausreichendes Säurepufferungsvermögen, um die Eluat-pH-Werte alka-
lisch zu halten (pH >9). Festzustellen war, dass die Arsenauslaugung durch alle fünf Kaskaden unver-
mindert hoch blieb: Arsen wurde langsam aber stetig ausgelaugt. Bei dieser Ascheprobe aus einer 
Schmelzkammerfeuerung war die Auslaugung von Arsen und Selen besonders auffällig. Hohe Arsen- 
und Selengehalte im Probematerial führten in Verbindung mit ihrer hohen Oberflächenverfügbarkeit 
zu hohen Konzentrationen in den Eluaten [83: S.380]. Bei der Schmelzkammerfeuerung mit Flugasche-
rückführung begünstigt die Kombination von hohen Feuerraumtemperaturen und niedrigen Rauch-
gasentstaubungstemperaturen die Oberflächenverfügbarkeit auslaugbarer Elemente [S. 370]. 

Verglichen damit ergaben die Auslaugversuche an Flugascheproben aus einer Trockenfeuerung mit 
Kalksteineinblasung beim Kaskaden-Schütteltest Eluate mit Arsenkonzentrationen fast immer unter-
halb der Nachweisgrenze. Doch für Selen wiesen diese Proben ein hohes Auslaugpotenzial bis zu 90 
Prozent ihres Gehalts auf. Eine Erklärung wäre, dass durch die Kalksteineinblasung Calciumarsenat 
entsteht, das wenig wasserlöslich ist [83: S. 358]. 

Entsprechende Auslaugversuche an Ascheproben aus einer Wirbelschichtfeuerung ergaben insgesamt 
relativ geringe Eluatkonzentrationen, doch nahmen die Arsenkonzentrationen der Eluate von der Bet-
tasche über Flugaschen aus den Zyklonen bis zur Flugasche aus dem Gewerbeentstauber zu und zeig-
ten die höhere Oberflächenverfügbarkeit in Flugaschen gegenüber der Bettasche [83: S. 358]. 

Tauber (1987) hat aus seinen Versuchen den Schluss gezogen, dass vornehmlich bei Aschen aus der 
Schmelzkammerfeuerung die Auslaugbarkeit von Arsen und Selen zu beachten sei. Auch Molybdän ist 
stark auslaugbar [83: S. 380]. Kohleflugaschen sind in Hinblick auf ihre Gehalte an bestimmten Spu-
renelementen als "schwach kontaminiert" anzusehen. Wird Flugasche als Betonzuschlag verwertet, ist 
eine Freisetzung dieser Elemente zwar vernachlässigbar, da sie während der Nutzungsdauer der Bio-
sphäre entzogen seien. Danach erlangen sie als Bauschutt allerdings erneut eine in der Umwelt verfüg-
bare Form [83: S. 386].  

Eary et al. (1990) haben Resultate verschiedener Auslaugversuche an Kohleflugaschen mit Wasser und 
mit Säuren (0,001 bis 1,0 molare Salzsäure oder Salpetersäure) zusammengestellt, welche zeigen, dass 
Arsen durch Säure leichter in Lösung gebracht wird als durch Wasser. Bei Elutionen mit Wasser wur-
den 0,1 bis 17 Prozent des in den Ascheproben vorhandenen Arsens gelöst, jedoch bei Elutionen mit 
sauren Lösungen 16 bis zu 100 Prozent. In wässerigen Auszügen wurden Arsenkonzentrationen zwi-
schen <0,08 und 14 mg/l gefunden [94]. 

Theis & Gardner (1990) haben frühe Ergebnisse eines Freilandlysimeterversuchs mit Steinkohleflug-
asche der Pennsylvania Power & Light Company (1983, 1985) zitiert, der zu dem Zeitpunkt vier Jahre 
gelaufen war. Dort soll festgestellt worden sein, dass die Arsen- und Selenkonzentrationen im Poren-
wasser der verdichtet eingebauten Asche deutlich höher sein können als im Sickerwasser aus der Lysi-
meterzelle. Während im Porenwasser Arsenkonzentrationen von 0,008-3400 mg/l (im Mittel 
0,274 mg/l) bestimmt worden sind, lagen die Arsenkonzentrationen im Sickerwasser nur bei <0,004-
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0,04 mg/l (im Mittel 0,026 mg/l), bei Sickerwasser-pH-Werten um 7,7. Wegen des relativ hohen pH-
Werts in den unteren Aschelagen traten mit dem Sickerwasser keine Spurenelement-Kationen aus, 
sondern nur Anionen (Arsen, Bor, Chrom, Molybdän, Selen). Die Selenkonzentrationen im Sickerwas-
ser übertrafen die Arsenkonzentrationen und lagen bei 0,013-0,304 m/l (im Mittel 0,196 mg/l) [88]. 

Mitte der neunziger Jahre des vergangenen Jahrhunderts sind zwei Dissertationen zum Auslaugverhal-
ten von Arsen, Antimon, Molybdän und Selen aus Kohleflugaschen vorgelegt worden (Spoo 1994, van 
der Hoek 1995). Spoo (1994) hat die Arsengehalte einer untersuchten Flugasche aus einer Schmelz-
kammerfeuerungsanlage mit 263 mg/kg ausgegeben, einer Tuchfilterasche aus einer Rostfeuerungs-
anlage mit 303-400 mg/kg, einer Bettasche und einer Flugasche aus einer Wirbelschichtfeuerungsan-
lage mit 37 bzw. 256 mg/kg [106: S.78]. Die Anreicherung in der Flugasche gegenüber der Bettasche 
ist erkennbar. 

An der alkalisch reagierenden Schmelzkammerflugasche wurden Elutionsversuche nach dem Dt. Ein-
heitsverfahren S4 (DIN 38 414) dreimal hintereinander durchgeführt, indem die Ascheprobe jeweils 
erneut mit destilliertem Wasser angesetzt und 24 Std. geschüttelt, danach das Eluat analysiert wurde. 
Die drei Eluate ergaben die in Tabelle 6 aufgeführten Konzentrationen (in mg/l) [106: Tab. 44]. 

Tabelle 6: Eluatkonzentrationen und Zuordnungswerte der Deponieverordnung (in mg/l) 

 1.Tag 2.Tag 3.Tag DK III 
Arsen 1,62 3,61 2,49 ≤2,5 

Molybdän 1,94 0,41 0,11 ≤3,0 

Selen 1,60 0,66 0,30 ≤0,7 

Zum Vergleich sind in Spalte 4 die Zuordnungswerte (Eluatkriterien) der Deponieverordnung von 
2009 (BGBl. I S. 926) für die Ablagerung von Abfällen auf oberirdischen Deponien angegeben, hier für 
die Sonderabfalldeponie (DK III), um zu zeigen, dass die von Spoo (1994) bestimmten Konzentratio-
nen von Arsen und Selen im Eluat des vorgeschriebenen Standardauslaugversuchs durchaus die Zu-
ordnungswerte überschreiten können, erst recht die noch niedrigeren Zuordnungswerte für die Depo-
nieklassen 0, I und II. Bezogen auf die ursprünglichen Gehalte der Elemente in der 100 g Flug-
ascheprobe sind bei den drei aufeinander folgenden Elutionen zusammen genommen schon 28 Pro-
zent des Arsengehalts und sogar 62 Prozent des Molybdängehalts eluiert worden [106: S. 121]. 

Da im Rahmen der Arbeit auch die Wasserdurchlässigkeit der Ascheprobe in einer Triaxialzelle gemes-
sen worden ist, hat Spoo (1994) die dabei durchgesetzten Wasserproben ebenfalls analysiert und bei 
der Schmelzkammerflugasche noch deutlich höhere Konzentrationen gemessen als in den Eluaten 
nach DEV S4, für Arsen doppelt so hoch, für Selen viermal so hoch. Die höchste Arsenkonzentration im 
Eluat aus der Triaxialzelle lag bei 8 mg/l am sechsten Tag der Versuchsdauer [106: S. 142, 153]. 

Zum besseren Verständnis: Die Durchlässigkeitsuntersuchung in einer Triaxialzelle ähnelt einem Säu-
lenelutionsversuch, insofern die zylindrische Abfallprobe (Abmessungen 12 cm Höhe, 10 cm Durch-
messer) von einer Latexhülle zusammengehalten wird, welche ihrerseits in einem Plexiglaszylinder 
installiert ist, der mit deionisiertem, entlüfteten Wasser gefüllt ist, auf das mittels Argon der Seiten-
druck aufgebracht wird, um die Latexmanschette fest an die Probe anzudrücken, während die Probe 
von unten nach oben von dem Elutionsmittel durchströmt wird und damit in den Poren befindliche 
Luft nach oben entweichen und eine rasche Wassersättigung der Probe erreicht werden kann [106: S. 
62]. 

Spoo (1994) hat geschlussfolgert, dass die Eluatkonzentrationen beim Triaxialversuch wegen der län-
geren Verweilzeit des Eluationsmittels in der Ascheprobe höher ausgefallen sind als beim DEV S4-Test. 
Demnach liefert der S4-Test nicht wegen rigoroserer Versuchsbedingungen zu hohe, sondern zu nied-
rige Eluatkonzentrationen [106: S. 165]. 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 52 

 

 

Die Eluate der Bettasche wie der Flugasche aus der Wirbelschichtfeuerungsanlage reagierten beim 
DEV S4-Test alkalisch (pH-Werte um und über 12). Die Schwermetallgehalte im Eluat der Bettasche 
lagen unterhalb der Grenzwerte bzw. im Bereich der Nachweisgrenze [106: S. 126]. Auch aus der Flug-
asche wurden nur Arsen, Molybdän und Vanadium geringfügig eluiert. Bezogen auf die ursprünglichen 
Gehalte in 100 g Flugascheprobe sind bei drei aufeinander folgenden Elutionen zusammen genommen 
nur 0,72 % des Arsengehalts, aber doch 5,64 % des Molybdängehalts eluiert worden [S.125]. Hinsicht-
lich der Auslaugbarkeit von Arsen und Schwermetallen hat Spoo (1994) die untersuchte Bettasche und 
die Flugasche aus der Wirbelschichtanlage als unproblematisch angesehen [S. 128]. 

Ein gänzlich anderes Auslaugverhalten zeigte die sauer reagierende Tuchfilterasche aus einer Rostfeu-
erungsanlage. Schon bei der ersten Elution nach DEV S4 lag der pH-Wert des Eluats bei 1,7 und er-
reichte selbst nach siebenfacher Elution nur einen Wert von pH 3. Infolgedessen wurden für alle analy-
sierten Schwermetalle die Eluatkriterien der TA Abfall von 1991 erheblich überschritten. Im ersten 
Eluat lag die Konzentration an gelöstem Eisen bei 650 mg/l, die Arsenkonzentration bei 11,76 mg/l. 
Auf Grund dieses Befunds hat Spoo (1994) eine oberirdische Ablagerung dieser Filterasche für unzu-
lässig erachtet [106: S.130]. - Der Effekt ist hier, dass bei einem so tiefen pH-Wert <3 sogar das säure-
lösliche Eisenoxid (Fe2O3) aufgelöst und daran gebundenes Arsen ebenfalls in Lösung gebracht wird. 

van der Hoek (1995) ist der Frage nachgegangen, in welcher chemischen Form (Speziation) und auf 
welche Weise Arsen und Selen an Kohleflugasche gebunden sind und unter welchen Umständen sie 
mobilisiert und womöglich freigesetzt werden können. Nach Durchsicht älterer Literatur, die sie kom-
mentiert, hat sie eigene Untersuchungen und Experimente durchgeführt. Als Untersuchungsmaterial 
dienten ihr fünf verschiedene Flugascheproben aus Kohlekraftwerken. Dabei handelte es sich um eine 
alkalisch reagierende Flugasche aus Dänemark und um je eine sauer reagierende, eine neutrale und 
eine frische, alkalisch reagierende Flugasche aus den Niederlanden, sowie eine Braunkohleflugasche 
aus Homberg (Deutschland), welche ebenfalls alkalisch reagierte. Die Arsengehalte dieser fünf Asche-
proben lagen in der sauren Asche bei 9,1 mg/kg, in der neutralen bei 55,8 mg/kg, in den beiden alkali-
schen bei 23 bzw. 25 mg/kg und in der Braunkohleflugasche bei 8 mg/kg [107: S. 31]. 

Von Interesse waren nur die mit Wasser freisetzbaren Anteile. Dafür wurden 24-stündige Elutionsver-
suche (Schüttelversuche nach Art des Dt. Einheitsverfahrens S4) mit dionisiertem Wasser bei einem 
Feststoff/Flüssigkeits-Verhältnis von 1:10 und drei verschiedenen pH-Werten von annähernd 4, 7 und 
12 durchgeführt, wobei der pH-Wert der Aschesuspensionen durch Zugabe von 1-molarer Natron-
lauge (NaOH) oder 1-molarer Salzsäure (HCl) eingestellt und aufrecht erhalten wurde. Dabei stellte 
sich heraus, dass aus der sauer reagierenden Flugasche am meisten Arsen freigesetzt wurde, als sie 
alkalisch eluiert wurde und umgekehrt aus den beiden alkalisch reagierenden Flugaschen am meisten 
Arsen freigesetzt wurde, als sie sauer eluiert wurden [107: S. 41]. 

Im Hinblick auf das Elutionsverhalten aller analysierten Oxoanionen des Arsens, Antimons und Selens 
hat allerdings die neutral reagierende Flugasche in den Elutionsversuchen am meisten freigesetzt, und 
zwar in der Rangfolge Se > As > Sb, die Braunkohleflugasche hingegen fast gar nichts [107: S. 39].  

Die höchste Arsenkonzentration von rd. 0,55 mg/l stellte sich in sauren Eluat (pH 3,9) der alkalischen 
Flugasche ein, und zwar ausschließlich As(V), kein As(III). Das galt für alle anderen Eluate gleicherma-
ßen, dass praktisch kein As(III) freigesetzt wurde, mit Ausnahme der frischen alkalischen Flugasche, 
aus der im sauren Eluat (pH 4,1) aber nur 0,017 mg/l As(III) freigesetzt wurde, gegenüber 0,121 mg/l 
As(V). Die dt. Braunkohleflugasche setzte überhaupt kein Arsen frei [107: S. 41]. 

In ähnlichen Elutionsversuchen unter Verwendung von 1-molarer Salpetersäure (HNO3) anstelle von 
Salzsäure - was vielleicht nicht unerheblich ist - konnten aus der dän. alkalischen Flugasche bis zu 
1 mg/l Arsen eluiert werden. Auch da zeigte sich, dass das Verhältnis zwischen dem pH-Wert und der 
Arsenkonzentration im Eluat bei der Elution der alkalischen Asche entgegengesetzt dem ist, was bei 
der Elution der sauren Asche beobachtet wurde [107: S. 59]. 
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Van der Hoek (1995) hat sich dieses charakteristische Elutionsverhalten der Flugaschen damit erklärt, 
dass Arsen an unterschiedliche Mineralphasen gebunden ist, und zwar im sauren, neutralen und basi-
schen Bereich (bis pH 10) an Eisenoxid (Hämatit Fe2O3), im alkalischen Bereich (pH >10) an Ettringit 
(Calciumaluminatsulfathydrat Ca6[Al(OH)6]2(SO4)3●26H2O) oder, bei pH-Werten >12,4 an Portlandit 
(Calciumhydroxid Ca(OH)2) [107: S. 70]. Anmerkung: pH 12,4 ist die untere Stabilitätsgrenze von Port-
landit, pH 10 ist die untere Stabilitätsgrenze von Ettringit. Beim Hämatit hängt die untere Stabilitäts-
grenze vom Redoxpotential (Eh) der Lösung ab und kann bei einem hohen Eh-Wert bei pH 4 oder noch 
darunter liegen. 

Mittels Sorptionsversuchen an diesen drei in Betracht kommenden Mineralen und geochemischen Mo-
dellrechnungen konnte van der Hoek (1995) plausibel machen, dass Arsen sorptiv an solche Minerale 
gebunden sein kann. Dann, mittels Extraktion der sauer reagierenden Flugasche mit einer Hydroxyla-
min-Hydrochlorid-Lösung, mit der lösliches amorphes von nicht löslichem kristallinen Ei-
sen(hydr)oxid unterschieden werden kann, konnte sie nachweisen, dass praktisch alles Arsen und Se-
len, welches an der Oberfläche von Flugaschepartikeln freisetzbar zur Verfügung steht, mit hydroxyla-
min-extrahierbarem amorphen Eisen(hydr)oxid assoziiert ist [107: S. 78]. Die Verteilung von Arsen 
und Selen zwischen der sauer reagierenden Flugasche und dem Eluat wird durch Sorption an amor-
phem Eisen(hydr)oxid bestimmt. Der Beitrag von kristallinen Eisenoxiden, besonders Hämatit, ist ge-
ring [S. 94]. 

Das Merkwürdige an der Sache ist, dass die drei als Sorbenzien in Frage kommenden wasserreichen, 
hydratisierten Minerale Portlandit, Ettringit und amorphes Eisen(hydr)oxid in Kohleflugaschen pri-
mär gar nicht vorkommen können. Denn van der Hoek (1995) zitiert Temperaturen im Feuerraum von 
Kohlekraftwerken bei Kohlenstaubfeuerung bis zu 1500°C und bei Wirbelschichtfeuerung von etwa 
850°C [107: S.16, 41]. - Das bedeutet, dass praktisch alle Elemente als Oxide daraus hervorgehen, Cal-
cium als Calciumoxid (CaO) und Eisen vor allem als Hämatit (Fe2O3). 

Dementsprechend ist van der Hoek (1995) davon ausgegangen, dass Arsen und Selen in frischer Flug-
asche als Oxide oder Salze vorliegen. Erst nach Abkühlung, wenn die Asche mit Luftfeuchtigkeit in Be-
rührung kommt oder der Witterung ausgesetzt ist - oder eben bei den oben erwähnten Laborelutions-
tests mit Wasser - kommt es zur Hydratation der primär wasserfreien Oxide und zur Auflösung der 
Arsen- und Selenverbindungen. 

Im 24-stündigen Elutionsversuch spielen sich eine ganze Reihe von chemischen Reaktionen neben- 
und miteinander ab, die zu einem chemischen Gleichgewicht zwischen den Feststoffen und der Lösung 
führen. Calciumoxid (CaO) wird in Calciumhydroxid (Ca(OH)2) umgewandelt, das sich teilweise auf-
löst, sodass sich ein Lösungsgleichgewicht zwischen Portlandit und der Lösung einstellt (Gleichge-
wichts-pH-Wert 12,4). Diese stark alkalische Lösung greift silicatisch-aluminatische Gläser an, und es 
kann sich u.a. Ettringit bilden. Enthält die Flugasche keinen freien Kalk (CaO), kommt es auch nicht zu 
einer stark alkalischen Reaktion und keiner Ettringitbildung. In jedem Fall kann Eisen(hydr)oxid aus-
fallen, auch bei hohen pH-Werten. Es handelt sich bei alledem um sekundäre Mineralneubildungen aus 
der Lösung, welche ihren spezifischen Lösungs/Fällungs-Gleichgewichten unterliegen. Arsen wird, je 
nach pH-Wert der Lösung, an den Oberflächen der Neubildungen adsorbiert bzw. mitgefällt und unter-
liegt im Wesentlichen Sorptions/Desorptions-Gleichgewichten, soweit es nicht in Kristallstrukturen 
eingebaut wird. Unter stark alkalischen Bedingungen ist Mitfällung unerheblich, weil dann die Mine-
raloberflächen so mit Hydroxylionen (OH-) belegt sind, dass sie eine negative Ladung annehmen und 
keine Sorptionsplätze mehr für Oxoanionen bieten [107: S.92]. 

van der Hoek (1995) hat ihre Flugasche-Studien an zwei Freiland-Lysimetern fortgesetzt, welche 1982 
eingerichtet und mit je 10 Tonnen einer angefeuchteten, alkalisch reagierenden Kohleflugasche befüllt 
und der Witterung ausgesetzt worden waren. Das Sickerwasser aus den beiden Lysimetern war Jahr 
für Jahr gesammelt und analysiert worden. Die pH-Werte der Sickerwässer aus den beiden Lysimetern 
lagen in den ersten fünf Jahren zwischen 10,5 und 9, abnehmend auf pH 8 im zwölften Jahr. Auch der 
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Austrag von gelösten Stoffen zeigte bei beiden Lysimetern ein ähnliches Verhaltensmuster. Mit dem 
anfänglich starken Austrag von Sulfat (SO42-) bis maximal 3000 mg/l im ersten Jahr ging ein vergleich-
bar auffälliger Austrag von Selen und Arsen einher, mit einer Selenkonzentration bis 3,8 mg/l und ei-
ner Arsenkonzentration bis 0,7 mg/l im Sickerwasser, welche schon im zweiten Jahr erheblich zurück-
gingen und dann unauffällig wurden [107: S. 128, Fig. 3]. 

1993 sind aus einem der beiden Lysimeter zwei 1,5 m lange Bohrkerne entnommen worden. Sie sind 
in vierzehn Abschnitte zerlegt worden, welche einzeln untersucht worden sind. Das Porenwasser 
wurde durch Zentrifugieren herausgeholt und analysiert. Feststoffproben wurden einerseits röntgeno-
graphisch untersucht, um Mineralphasen zu identifizieren, andererseits in einer Mischung aus Fluss- 
und Salpetersäure oder in Lithiumtetraborat-Lösung aufgelöst und chemisch analysiert [107: S. 126]. 

Wie sich zeigte, war die Flugasche bis zu einer Profiltiefe von 1,4 m durchgewittert; darunter befand 
sie sich praktisch noch im Originalzustand. Es hatte sich eine Art Bodenprofil herausgebildet. Hämatit 
wurde über das gesamte Profil nachgewiesen. Ettringit, welcher schon in der ursprünglichen Asche 
identifiziert worden war, kam im Kernprofil nur noch ab einer Tiefe von 70 cm vor. Stattdessen trat in 
einzelnen Proben aus den oberen 80 cm des Profils Calcit (CaCO3), Gips (CaSO4●2H2O) oder Anhydrit 
(CaSO4) auf [107: S. 132]. 

Diesem mineralogischen Befund entsprachen die Ergebnisse der chemischen Untersuchung des Poren-
wassers und des Feststoffs der beiden Bohrkerne. Der pH-Wert des Porenwassers nahm von oben 
nach unten von pH 7,8 auf pH 9,8 zu und näherte sich damit dem ursprünglichen pH-Wert von 10 im 
wässerigen Auszug der Original-Flugasche. Der Eh-Wert lag in Oberflächennähe des Profils noch bei 
+200 mV und ging ab einer Tiefe von 20 cm auf +150 mV zurück, doch lagen durchweg oxische Ver-
hältnisse vor. Die Gehalte an gelöstem Calcium (Ca2+) und Sulfat (SO42-) im Porenwasser waren in den 
obersten 20 cm des Profils gering, stiegen aber mit der Tiefe stetig an, während der Gehalt an gelöstem 
Carbonat (CO32) stetig abnahm. Die Gehalte an im Porenwasser gelöstem Arsen und Selen nahmen bis 
zu einer Tiefe von 30 cm rasch zu (Arsen auf über 0,3 mg/l), tiefer dann aber stetig wieder ab, was be-
sagt, dass diese beiden Spurenelemente in einer Profiltiefe vermehrt freigesetzt wurden, wo der Gehalt 
an gelöstem Carbonat am höchsten war [107: S.131]. Diese Korrelation zwischen dem im Porenwasser 
gelösten Arsen und Selen einerseits und gelöstem Carbonat andererseits wurde von van der Hoek 
(1995) nicht weiter beachtet, muss aber nicht bedeutungslos sein. Dass gelöstes Carbonat (CO32-) mit 
der Profiltiefe stetig ab- und der pH-Wert zunimmt, könnte auf Carbonatisierung des Ettringits unter 
Bildung von Calcit (CaCO3) hindeuten.  

Verglichen damit zeigten in der Feststoffmatrix Eisen und Mangan deutlich verringerte Gehalte in den 
oberen 40 cm des Kernprofils, wohingegen die Gehalte an gebundenem Arsen und Selen just in dieser 
Tiefe deutlich erhöht waren [107: S. 130]. Alle Befunde zeigen eine von der Oberfläche der Flugasche-
ablagerung ausgehende Auswaschung von Stoffen durch das Niederschlagswasser an und ihre Verla-
gerung in die Tiefe des Profils, wobei auffällig ist, dass sich Arsen und Selen dabei konträr zum Eisen 
und Mangan verhalten haben und schon in den obersten 10 bis 30 cm angereichert worden sind. 

Mittels Extraktion von Probematerial mit einer 0,25-molaren Hydroxylamin-Hydrochlorid-Lösung in 
0,25-molarer Salzsäure konnten über die ganze Profillänge durchschnittlich 88 % des darin enthalte-
nen Arsens und 40,5 % des Selens extrahiert werden, zugleich aber auch 61 % des Mangans, 5 % des 
Eisens und 67 % des Calciumgehalts aus den Feststoffproben [107: S. 135]. 

Das rührt daher, dass Hydroxylamin-Hydrochlorid-Lösung sauer ist und auch reduzierend wirkt, so-
dass Manganoxid (MnO2) schon vor dem Eisen(hydr)oxid reduziert werden und in Lösung gehen kann. 
Obschon die Hydroxylamin-Extraktion spezifisch für amorphes Eisen(hydr)oxid sein und die These 
stützen sollte, dass Arsen hauptsächlich daran gebunden ist, lässt dieser Befund zumindest offen, in-
wieweit auch andere Mineralphasen wie Ettringit oder Manganoxid an der Sorption von Arsen betei-
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ligt sein könnten, welche ebenfalls mit Hydroxylamin-Hydrochlorid gelöst werden. Das Extraktions-
verfahren dient der Differenzierung zwischen kristallinem und amorphen Eisen(hydr)oxid, erlaubt je-
doch nur indirekte Aussagen über die Bindungsform(en) des Arsens an die Feststoffmatrix, die durch 
geochemische Modellrechnungen plausibel gemacht werden müssen. 

van der Hoek (1995) hat aus dieser Lysimeter-Studie den Schluss gezogen, dass im gesamten Profil 
von oben bis unten amorphes Eisen(hydr)oxid ein wichtiges Sorbenz für Arsen und Selen sein dürfte, 
im tieferen Teil auch Ettringit in Betracht kommt und dass wahrscheinlich ein beträchtlicher Teil des 
Selens an andere Mineralphasen gebunden ist. Die Verteilung von Arsen und Selen zwischen Flugasche 
und Porenwässern kann angemessen beschrieben werden, wenn man ein vereinfachtes Oberflächen-
komplexierungs-Modell für diese Elemente auf amorphem Eisen(hydr)oxid verwendet [107: S. 139]. 

Dem Ettringit (Tricalciumaluminattrisulfathydrat Ca6[Al(OH)6]2(SO4)3●26H2O) wird eine Austauschka-
pazität für schädliche Elemente wie Arsen, Chrom und Selen bescheinigt. Wird er zersetzt, löst er sich 
in seine Grundbestandteile auf [108]: 

6Ca2+ + 2Al(OH)3 + 3SO4
2- + 6OH- + 26H2O 

Dabei gehen auch Hydroxylionen (OH-) in Lösung und halten den pH-Wert hoch. Der Gleichge-
wichts-pH-Wert von Ettringit wird mit 10,8 angegeben. Ettringit ist nur im alkalischen Bereich und in 
Gegenwart von hinreichenden Mengen an Calciumsulfat beständig. Durch Wasser wird Calciumalumi-
natsulfat leicht hydrolysiert. Seine Hydrolyse wird durch Calciumhydroxid und Calciumsulfat ge-
hemmt, durch Natriumsulfat und Natriumchlorid aber gefördert [109: S. 119]. - So könnte die nach-
weisbare Arsenfreisetzung gemeinsam mit der anfänglichen massiven Freisetzung von Sulfat im Si-
ckerwasser des oben beschriebenen Freilandlysimeters in Zusammenhang mit der raschen Auswa-
schung von leicht löslichen Alkalisulfaten und -chloriden gestanden haben. 

Auch Hinzutritt von Kohlendioxid (CO2), hier in Form von kohlensäurehaltigem Niederschlagswasser, 
fördert den hydrolytischen Zerfall von Ettringit, indem die Kohlensäure (H2CO3) Hydroxylionen 
neutralisiert, die Alkalität herabsetzt und das in Lösung gehende Calcium als Calciumcarbonat (Calcit 
CaCO3) ausfällt: 

Ca2+ + 20H- + H2CO3 → CaCO3 + 2H2O 

Denkbarerweise im Ettringit gebundenes Arsen, das ebenfalls in Lösung geht, könnte eventuell im Cal-
cit eingebunden werden. Der Vorgang der Carbonatisierung erfasst nach und nach alle reaktiven Hyd-
ratphasen wie Calciumsilicat-, -aluminat- und -ferrithydrate (sog. CSAFH-Phasen) sowie Übergangs-
phasen wie Ettringit. Solange dieser Vorgang anhält, bleibt der pH-Wert des Porenwassers der Flug-
ascheablagerung hoch. Erst nach vollständiger Carbonatisierung aller verfügbaren und erreichbaren 
Aschebestandteile, wenn dann die Entkalkung (Decarbonatisierung) einsetzt, wird bei weiterer Zufuhr 
von Kohlensäure durch das Inlösunggehen von Bicarbonationen (Hydrogencarbonat HCO3-) der pH-
Wert bei 8 abgepuffert und kann erst weiter fallen, wenn die Asche gänzlich entkalkt ist: 

CaCO3 + H2CO3 → Ca2+ + 2HCO3
- 

Da der Ladungsnullpunkt von Goethit (FeOOH) bei pH 8 liegt, kommt in diesem Stadium der Verwit-
terung die Adsorption von gelöstem Arsen an Eisenhydroxid ins Spiel. Denn Eisenhydroxid bleibt un-
ter Verwitterungsbedingungen an der Erdoberfläche stabil und damit der wirkungsvollste Mechanis-
mus der Immobilisierung von Arsen in einer Ascheablagerung.  

Die hier skizzierte Reaktionsabfolge, soweit zum Verständnis des Verhaltens von Arsen erforderlich, 
lässt sich an den von van der Hoek (1995) veröffentlichten und obenstehend zitierten Ergebnissen des 
langjährigen Freilandlysimeterversuchs nachprüfen, wo die geschilderten Verwitterungsprozesse von 
der Oberfläche her weit in die Tiefe der Ascheablagerung fortgeschritten waren. Diese Erkenntnisse 
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beanspruchen darüber hinaus grundsätzliche Gültigkeit für Ablagerungen von alkalischen Kohleflug-
aschen im industriellen Maßstab, wo die geschilderten Abläufe sich natürlich wesentlich länger hinzie-
hen. 

Die Rolle des Ettringits als sekundäre Mineralneubildung in der Flugasche verdient näher betrachtet 
zu werden. Denn Ettringit hat eine große Sorptionsaffinität für gelöstes Arsenat im alkalischen Milieu, 
wo sonst praktisch keine Sorptionsmöglichkeiten für Oxoanionen gegeben sind. Die Kristallstruktur 
des Ettringits (Ca6[Al(OH)6]2(SO4)3●26H2O) besteht aus positiv geladenen Säulen von Calciumalumi-
nat, die in den dazwischen liegenden Kanälen Sulfationen einschließen, welche die Säulen elektrosta-
tisch zusammenhalten [110]: 

[Ca6Al2(OH)12●24H2O]6+[(SO4)3●2H2O]6- 

Es gibt eine Anzahl von Verbindungen mit Ettringitstruktur, in denen sowohl Calcium wie auch Alumi-
nium gegen andere Metallkationen austauschbar ist als auch Sulfat gegen andere Oxoanionen. Weil 
Ettringit in der Lage ist, auch Schwermetalle in sein Gitter einzubauen und so zu immobilisieren, hat 
Pöllmann (1994) Ettringit ein ‘Speichermineral‘ genannt [111]. 

Myneni et al. (1998) haben in Laborversuchen die Sorption speziell des fünfwertigen Arsens (Arsenat) 
an synthetischem Ettringit untersucht. Bei der Sorption von Arsenat an Ettringit sind zwei verschie-
denartige Mechanismen zu unterscheiden, einerseits Mitfällung und Einschluss von Arsenat in die 
wachsende Kristallstruktur und andererseits Adsorption an der Oberfläche von bereits gebildeten Ett-
ringitkristallen. Die an der Kristalloberfläche liegenden funktionalen Gruppen bestehen zu über neun-
zig Prozent aus CaOH2Gruppen. Die Arsenatadsorption an der Oberfläche ist ein Anionenaustausch, bei 
dem Hydroxylionen (OH-) gegen Arsenationen (AsO43-) ausgetauscht werden (Ligandenaustausch). Die 
Sorption von Arsenat an der Oberfläche ist durch die Anionenaustauschkapazität des Ettringits be-
grenzt. Der pH-Wert im Bereich 10,5-12,2 hat keinen Einfluss auf die Arsenatadsorption, bei tieferen 
pH-Werten nimmt sie ab, was damit zusammenhängen dürfte, dass Ettringit bei pH-Werten unter 10,7 
selbst instabil wird. Das adsorbierte Arsenat ist fest gebunden und lässt sich durch konzentrierte Sul-
fatlösungen und starke Salzlösungen nicht desorbieren [110]. 

Im anders gelagerten Fall, wenn gelöstes Arsenat (AsO43-) schon bei der Ettringitbildung mitgefällt 
wird, wird es vermutlich durch isomorphe Substitution teilweise an Stelle von Sulfat (SO42-) in die Ka-
näle der Kristallstruktur miteingebaut. Die Mitfällungsexperimente haben eine mehrfach höhere Arse-
nataufnahme gezeigt als die Adsorptionsexperimente. In jedem Fall ist die Arsenlöslichkeit im Gleich-
gewicht mit Ettringit viel geringer als die anderer bekannter Calciumarsenatminerale unter alkali-
schen Bedingungen und bei umweltrelevanten Arsenatkonzentrationen [110]. 

Dieser experimentelle Befund stützt die Annahme van der Hoeks (1995), dass im tieferen Teil des von 
ihr beschriebenen Versuchslysimeters Ettringit für die Arsenelimination aus dem Sickerwasser in 
Frage kommt, wobei wiederum die beiden verschiedenen Mechanismen zu unterscheiden wären, näm-
lich zum einen die Speicherung von Arsenat im Kristallgitter bei seiner Kristallisation als Sekundärmi-
neral in der Flugasche (Mitfällung), zum andern die Adsorption von gelöstem Arsenat, das im höheren 
Teil des Lysimeters durch fortschreitende Verwitterung der Flugasche in Lösung gebracht und mit 
dem Sickerwasser nach unten transportiert wird, wo es an noch unzersetztem (nicht-carbonatisier-
ten) Ettringit adsorbiert wird und so die Arsenkonzentration im ganz unten austretenden Sickerwas-
ser niedrig hält. 

Jedoch, wie aufgezeigt, ist Ettringit in einer Flugascheablagerung nicht langzeitbeständig und kann nur 
so lange als Zwischenspeicher für Arsen dienen, bis Ettringit der Carbonatisierung anheimfällt. Letzt-
endlich wird es darauf hinauslaufen, dass Arsenat an den einzig verwitterungsbeständigen Mineral-
neubildungen, die aus der Flugasche hervorgehen, adsorbiert werden muss, um nicht auf dem Sicker-
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wasserpfad freigesetzt zu werden. Das sind die stabilen Oxide und Hydroxide des Aluminiums, Man-
gans und vor allem des Eisens sowie Tonminerale, welchen gemeinhin in natürlichen Böden die Rolle 
der Arsenatimmobilisierung zufällt. 

Van der Hoek (1995) ist in ihrer Dissertation nicht der Frage nachgegangen, wo das amorphe Ei-
sen(hydr)oxid eigentlich herkommt, das auf Grund der hohen Feuerraumtemperatur keine primäre 
Mineralphase in der Flugasche sein kann. Die von ihr in der im Lysimeter eingesetzten Flugasche iden-
tifizierten Minerale Hämatit (Fe2O3), daneben Magnetit (Fe3O4) und Ferrispinell (Ferrit Fe2-1Al1-2O4) 
sind wasserfreie, kristalline Oxide, die stabil und quasi inert sind, solange keine reduzierenden oder 
stark sauren Bedingungen eintreten.  

Zusätzlich zu diesen inerten Oxiden, die auch er in Flugaschen aus dt. Stein- und Braunkohlekraftwer-
ken erkannt hat, hat Bambauer (1998) drei weitere eisenhaltige Minerale identifiziert, die er als hyd-
raulisch aktive Phasen ausweist, also Mineralphasen, die stark mit Wasser reagieren oder wasserlös-
lich sind, nämlich Calciumferrit (CaFe2O4), Dicalciumferrit (Ca2Fe2O5) und ein Calciumaluminatferrit 
(Brownmillerit) [91: S. 339].  

Da im Calciumferrit das Eisen in dreiwertiger Form vorliegt, kann es bei Wasserzutritt und der hydro-
lytischen Zersetzung von Calciumferrit als Eisen(III)hydroxid (FeOOH) ausfallen. Dabei gehen Hydro-
xylionen (OH-) in Lösung, die den pH-Wert der Lösung hoch halten: 

CaFe2O4 + 2H2O → Ca2+ + 2OH- + 2FeOOH  

Tiedemann & Kopp (1995) haben zwei Braunkohleflugaschen (BFA) aus den Lausitzer Großkraftwer-
ken Boxberg und Jänschwalde untersucht. Diese beiden Flugaschen (Mischaschen) hatten Arsengeh-
alte von 26 bzw. 17,4 mg/kg. Die Gehalte an Eisen (angegeben als Fe2O3) lagen bei 194,6 bzw. 116,5 
g/kg, die Gehalte an Calcium (angegeben als CaO) bei 192,7 bzw. 212,8 g/kg. Dementsprechend hoch 
waren die pH-Werte in wässerigen Auszügen der Boxberg-BFA zwischen 11 und 12, der Jänschwalde-
BFA bei 12 und darüber. Röntgenographisch wurde kein Magnetit identifiziert, doch dafür hohe An-
teile an Calciumferrit oder besser einer Phase, die in der Mischkristallreihe zwischen Calciumferrit 
und Calciumaluminat dem Tetracalciumaluminatferrit (Brownmillerit 4CaO●Al2O3●Fe2O3) nahesteht 
und einen Schmelzpunkt von 1395°C hat. Dieser ‘Brownmillerit‘ kam in der Boxberg-BFA zu 45 
Gew. % vor, in der Jänschwalde-BFA zu 50 Gew. %. Beide Kraftwerke setzen ein sog. Mühlenfeue-
rungsverfahren mit Feuerraumtemperaturen von etwa 1200°C ein, bei der sich Hochtemperaturpha-
sen wie Gläser und eben dieser ‘Brownmillerit‘ bilden, welche in Wirbelschichtaschen wegen der ge-
ringeren Feuerraumtemperaturen von vornherein nicht auftreten. Bei Kontakt mit Wasser wird 
‘Brownmillerit‘ hydrolytisch aufgespalten, und Eisenhydroxid fällt aus. Dieser Mineralumsetzungsvor-
gang läuft schrittweise ab, die Ettringitbildung kann ein Zwischenschritt sein, doch am Ende des Reak-
tionsablaufs steht Goethit (α-FeOOH) [112]. 

So haben Tiedemann & Kopp (1995) in BFA-Betonen, welche sie durch Wasserzusatz aus den beiden 
Mischaschen hergestellt haben, im Boxberger BFA-Beton wiederum etwa 30 Gew. % ‘Brownmillerit‘ 
gefunden, im Jänschwalder BFA-Beton etwa 35 Gew. %, doch daneben auch schon etwas Goethit zu 
etwa 8 bzw. 3 Gew.% in den beiden BFA-Betonen [112]. Damit wäre im Calciumferrit ein Mineral er-
kannt, das als Quelle für die sekundäre Bildung von Eisen(hydr)oxid in Frage kommt, allerdings nur in 
alkalisch reagierenden Aschen aus Feuerungsanlagen mit hohen Feuerraumtemperaturen über 
1000°C.  

Lee & Spears (1998) haben in einer Überblicksveröffentlichung über Grundwasserkontaminationen 
durch Kohleflugasche Informationen aus zahlreichen Literaturquellen zusammengetragen, und zwar 
über die ganze Stoffpalette, darunter auch Arsen [113]. Darauf braucht hier nicht weiter eingegangen 
zu werden. 
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Debreczeni & Debreczeni (2001) haben Ergebnisse von Auslaugversuchen zitiert, die von Boros et al. 
(1999) durchgeführt und (auf ungarisch) veröffentlicht worden sind. Es handelt sich um Säuleneluti-
onsversuche mit Braunkohleflugaschen ungarischer Provenienz, bei denen jeweils 1 kg Asche von ei-
ner vielfachen Menge Wasser durchströmt wurde. Infolge der alkalischen Reaktion der Aschen nahm 
das Perkolationswasser hohe pH-Werte (11-12,5) an, was zwar die Mobilisierung von Schwermetallen 
verhinderte, jedoch die Mobilisierung von Arsen förderte. Bei den Versuchen stiegen die Arsengehalte 
in den Perkolaten bis zu einem Wasserdurchsatz von etwa 40 l kontinuierlich auf Konzentrationen 
zwischen 0,6 und 1,1 mg/l. Auch nach Durchsatz von 100 l Wasser wurden in den Perkolaten noch Ar-
senkonzentrationen zwischen 0,2 und 0,6 mg/l nachgewiesen [114]. 

Der Befund überrascht nicht, sondern bestätigt die Befunde von Resch & Burgmann (1981) und Spoo 
(1994), dass das Auslaugverhalten von Arsen aus Kohleflugaschen mit einem einmaligen Schüttelver-
such nach DEV S4 nicht hinreichend charakterisiert werden kann, weil der Kontakt zwischen der 
Ascheprobe und dem Wasser von 24 Std. offenbar nicht ausreicht. Zwar erscheint Arsen als ein relativ 
einfach herauszulösendes Spurenelement, doch unterliegt es Sorptions/Desopritonsreaktionen, die 
langsam ablaufen und binnen 24 Std. längst nicht am Ende sind, zumal es sich beim DEV S4-Test um 
ein statisches Verfahren handelt. Will sagen, dass ein lang andauerndes Elutionsverfahren wie ein Säu-
lenversuch für die Vielzahl der in einer Flugascheprobe im Kontakt mit Wasser ablaufenden Auflö-
sungs- und Umlösungsvorgänge sowie damit einhergehende Desorptions- und auch Resorptionsvor-
gänge die geeigneteren Bedingungen schafft, um das Auslaugverhalten von Arsen zu erforschen. 

Auf Grund der Ergebnisse von Versuchen zur Verbrennung von pulverisierter Steinkohle aus Ohio 
(USA) unter kontrollierten Bedingungen im Labor sind Seames et al. (2002) zu der Ansicht gelangt, 
dass bei kalkarmer Kohle wie dieser Ohio-Steinkohle die Metalloide Arsen, Antimon und Selen ver-
flüchtigt werden und bei Abkühlung des Rauchgases in Form ihrer Oxide (As2O3, Sb2O3, SeO2) konden-
sieren, wohingegen bei Verbrennung von kalkreichem Brennstoff sie mit Calciumoxid (CaO) zu Calci-
umarsenat, -antimoat und -selenat reagieren und als feine Partikel aus dem Rauchgasstrom abgeschie-
den werden. Mit Eisen, das in der Ohio-Steinkohle reichlich vorkommt (13 Gew. % als Fe2O3), scheinen 
die Metalloide wegen des hohen Schwefelgehalts der Kohle (2,68 Gew.%) nicht zu reagieren [115]. 
Wenn die besagten Metalloide in der Flugasche in so unterschiedlicher Speziation vorliegen können, 
dürfte dies Einfluss auf ihre Auslaugbarkeit haben. 

Aus den oben zitierten Auslaugversuchen sowie chemischen und mineralogischen Untersuchungen 
verschiedener Autoren lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Kohleflugasche besteht hauptsächlich aus wasserfreien Oxiden der Hauptelemente Silicium, Alu-
minium, Eisen und Calcium sowie Sulfat. 

2. Arsen kann in Kohleflugaschen in drei- wie in fünfwertiger Form vorkommen, als Arsentrioxid o-
der als Metallarsenat in wechselnden Proportionen. 

3. Primär haftet Arsen größtenteils nur oberflächlich aufgedampft an Flugascheteilchen. 
4. In Kontakt mit Luftfeuchtigkeit oder Wasser laufen Hydratationsreaktionen ab, welche zu sekun-

dären wasserhaltigen Mineralneubildungen führen. 
5. Dabei von Oberflächen der Aschepartikel abgelöstes Arsen kann an wasserreichen, voluminösen 

Gelen oder Mineralneubildungen adsorbiert werden, vorzugsweise an amorphen Eisenoxihydroxi-
den. Auch andere Minerale wie Portlandit und Ettringit kommen in Betracht. 

6. Auch Elutionsversuche mit Wasser initiieren und fördern derartige Reaktionsabläufe, die jedoch 
langsam ablaufen und in einem 24 Std.-Test nicht zu Ende kommen. 

7. Bei der Adsorption stellt sich zwischen der Arsenkonzentration auf der Feststoffoberfläche und 
der Konzentration in der Lösung ein Verteilungsgleichgewicht ein. Hierbei handelt es sich nicht um 
ein Fällungs/Lösungs-Gleichgewicht, sondern um ein Sorptions/Desorptions-Gleichgewicht. 

8. Die Verteilung von Arsen zwischen Feststoff und Wasser kann mit einem Oberflächenkomplexie-
rungsmodell beschrieben werden. 
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9. Bei den durchgeführten Auslaugversuchen ist der Zutritt von Luftsauerstoff nicht willentlich ver-
hindert worden. Auch der Freiland-Lysimeterversuch mit Kohleflugasche ist unter oxischen Bedin-
gungen abgelaufen. 

10. Laufen Elutionsversuche wie der Schüttelversuch nach DEV S4 unter Einfluss von Luftsauerstoff 
ab, ist nicht ausgeschlossen, dass gelöstes Arsentrioxid während des Versuchs teilweise oder gänz-
lich zu Arsenat oxidiert wird und in dieser fünfwertigen Form leichter adsorbierbar ist. 

11. Der Schüttelversuch repräsentiert keine hypoxischen Bedingungen, wie sie in der wassergesättig-
ten Zone von Ascheablagerungen auftreten können. 

12. Kohleflugaschen aus unterschiedlichen Feuerungsanlagen haben je nach eingesetzten Kohlentypen 
und Feuerungsbedingungen ganz verschiedene mineralogische und chemische Zusammensetzun-
gen, wobei die Feuerraumtemperatur eine große Rolle spielt. 

13. Je nach Freikalkgehalt (CaO) können Aufschlämmungen von Kohleflugaschen sauer oder alkalisch 
reagieren oder neutral. 

14. Stark sauer reagierende Flugasche (pH <3) setzt Schwermetalle frei. Auch Eisenoxid ist säurelös-
lich, sodass daran gebundenes Arsen gleichfalls in Lösung gebracht wird. 

15. Stark alkalisch reagierende Flugasche (pH >12) kann im Elutionsversuch unproblematische Ergeb-
nisse zeitigen, was die Auslaugbarkeit von Schwermetallen und auch Arsen anbetrifft. - Doch ist 
über einen Auslaugversuch berichtet worden, bei dem in stark alkalischen Eluaten dennoch be-
denkliche Arsenkonzentrationen festgestellt worden sind (Debreczeni & Debreczeni 2001). 

16. Adsorption und Desorption von Arsen an Feststoffoberflächen ist pH-abhängig. Jede Veränderung 
des pH-Werts einer damit in Kontakt stehenden Lösung kann eine erhöhte Freisetzung von Arsen 
zur Folge haben, weil es zur Umladung der elektrischen Ladung der Mineraloberflächen kommt. 

17. Sekundäre Mineralneubildungen wie Portlandit und Ettringit werden bei sinkendem pH-Wert un-
ter 12 bzw. 10 instabil. 

18. Hydratphasen wie Ettringit unterliegen unter dem Einfluss von Kohlensäure (CO2) mit der Zeit ei-
ner Carbonatisierung, d.h. Umwandlung in Calciumcarbonat, wobei Sulfat in Lösung geht und der 
pH-Wert absinkt. 

19. Beim Freiland-Lysimeterversuch mit alkalisch reagierender Kohleflugasche ist im ersten Jahr ein 
starker Sulfataustrag mit dem Sickerwasser beobachtet worden, damit einhergehend auch eine 
gewisse Arsenfreisetzung, die jedoch in den Folgejahren unauffällig geworden ist. 

20. Bei Elutionsversuchen an Kohleflugaschen mit Wasser sind in keinem Fall höhere Arsenkonzentra-
tionen als 14 mg/l in den Eluaten gefunden worden, in der Regel wesentlich weniger. Das gilt auch 
für das Sickerwasser aus dem Freiland-Lysimeter. 

Nach Zahlenangaben von Reichenberger et al. (2008) fallen in Deutschland pro Jahr über 26 Mio.t 
Rückstände aus Kohlekraftwerken an, und zwar etwa 10 Mio. t in Steinkohlekraftwerken und etwa 16 
Mio. t in Braunkohlekraftwerken, davon jeweils etwa die Hälfte als Flugaschen, nämlich 4,4 Mio.t Stein-
kohleflugasche und 8,7 Mio. t. Braunkohleflugasche, zusammen also über 13 Mio. t Flugaschen aus 
Kohlekraftwerken, des Weiteren 2,3 Mio.t Kesselaschen und 0,7 Mio.t Wirbelschicht-Aschen sowie 
über 7,6 Mio. t REA-Gips [116]. 

Man kann wohl annehmen, dass die größte Menge an Arsen, welche in Abfällen anfällt, in Kohleflug-
aschen zu finden ist, nicht etwa, weil die Arsenkonzentrationen darin besonders hoch wären, sondern 
vielmehr, weil besonders große Massen an Flugaschen anfallen. Kohleflugasche ist ein Massenabfall. 
Das erklärt das große wissenschaftliche Interesse, das ihm entgegengebracht wird. 

Genau deshalb ist z.B. ein von Ehrlich et al. (1986) errechneter Toxizitätsindex für Flugasche aus ei-
nem Steinkohlekraftwerk, der auf der Toxizität von Arsen basiert, überraschend hoch ausgefallen, weil 
er auf den jährlichen Mengenanfall dieses Abfalls bezogen ist, welcher so riesig ist im Vergleich zur re-
lativ geringen jährlichen Anfallmenge an radioaktiven Abfällen aus einem Kernkraftwerk gleicher 
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elektrischer Leistung, deren Toxizitätsindex auf der Basis ihrer Radiotoxizität errechnet worden ist 
[117]. Dies nur am Rande erwähnt; Kohleflugasche gilt nicht als gefährlicher Abfall. 

Dementsprechend ist die Entsorgung der Rückstände aus Kohlekraftwerken in erster Linie ein Men-
genproblem. Nach Johnke (2000) werden die Rückstände aus Steinkohlekraftwerken praktisch zu 
hundert Prozent einer Verwertung als Baustoff zugeführt, Flugasche vor allem als Zuschlagstoff im Be-
ton, in Mauersteinen und bei Böden im Erdbau sowie als Schüttung und Hohlraumverfüller [118]. 

Freilich hängt der Absatz dieser Rückstände aus Steinkohlekraftwerken in der Baustoffindustrie von 
der Baukonjunktur ab und war nach Jahren abgeschwächter Konjunktur rückläufig. Konnten im Jahr 
2001 noch 4,2 Mio. t Steinkohleflugasche vermarktet werden, waren es in 2002 nur 3,7 Mio. t. Beacht-
lich immerhin, dass im letzten Quartal des vergangenen Jahrhunderts in Deutschland rd. 45 Mio. t 
Steinkohleflugasche ausschließlich als Betonzusatz für weit über eine Milliarde Kubikmeter Beton ge-
nutzt worden sind [119]. - Hier stellt sich die Frage nach dem Verbleib des in der Flugasche angerei-
cherten Arsens und anderer Spurenelemente gleich gar nicht; sie werden in den Baumaterialien einge-
bunden und auf diese Weise der Freisetzung durch Verwitterung weitgehend entzogen, sowie mit der 
Bausubstanz weit im Raum verteilt. 

Ganz anders hat es nach den Angaben von Johnke (2000) bei den Rückständen aus Braunkohlekraft-
werken ausgesehen. Weil es keine Verwendung dafür gab, wurden die Kessel- und Flugaschen aus 
Braunkohlekraftwerken zu rd. 90 % und die Wirbelschicht-Aschen zu rd. 60 % in die Kohletagebaue 
zurückgeführt, entweder für sich oder gemeinsam mit REA-Gips und/oder REA-Wasser, eine herge-
brachte Praxis [118]. Nach Reichenberger et al. (2008) werden pro Jahr knapp 11 Mio. t Rückstände 
aus Braunkohlekraftwerken in die Tagebaue zurückgeführt, davon sind 8,4 Mio. t Flugaschen [116]. 

 

3.9 Kesselasche 
Moderne Kohlekraftwerke werden zumeist als trocken entaschte Staubfeuerungen oder, bei kleineren 
Einheiten, als Wirbelschichtfeuerungen gebaut. Trockenfeuerungskessel arbeiten mit deutlich geringe-
ren Feuerungstemperaturen von etwa 1200°C im Vergleich zu den früher vornehmlich eingesetzten 
Schmelzkammerfeuerungen mit Feuerungstemperaturen bei 1500°C. Ähnlich wie in Schmelzkammer-
feuerungen wird in Trockenfeuerungskesseln die Einsatzkohle vor ihrer Verfeuerung in Mahltrock-
nungsanlagen auf eine Feinheit unter 100 µm gemahlen und gleichzeitig mit den Rauchgasen getrock-
net und vorgewärmt. Die aufgemahlene Kohle wird dann in den Kessel eingeblasen und verbrennt dort 
in Zehntelsekunden. Die niedrigeren Feuerungstemperaturen bedingen aber auch, dass der Asche-
schmelzpunkt der Kohle von etwa 1450°C nicht erreicht wird und die Rückstände nicht aufgeschmol-
zen werden. Der größte Teil der feinkörnigen Aschebestanteile wird im Rauchgasstrom mitgerissen 
und in den Elektrofiltern als Kohleflugasche abgeschieden. Ein kleinerer Teil der Aschepartikel bildet 
im Feuerraum durch Sinterung Agglomerate, die auf Grund ihrer Masse dem Rauchgasstrom entgegen 
in ein unter dem Kessel befindliches Wasserbad fallen. Dieses porige Material mit Korngrößen unter 
10 mm wird als Brennkammerasche, Grobasche, Kesselasche oder Kesselsand bezeichnet. Die aus dem 
Nassentascher geförderte Kesselasche wird entweder über einen Brecher oder direkt über die Förder-
einrichtungen in Bunker oder Silos transportiert. Die erzeugten Mengen an Flugasche und an Kessela-
sche fallen etwa im Verhältnis 10:1 an [120]. 

Analysen der Spurenelementgehalte in Steinkohlekesselaschen der Fa. STEAG Entsorgung ergaben Ar-
sengehalte von 1,5-33 mg/kg, im Mittel 13 mg/kg. Arsenkonzentrationen im Eluat nach dem Dt. Ein-
heitsverfahren S4 lagen zwischen 0,009 und 1 mg/l, im Mittel 0,276 mg/l [120]. 

 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 61 

 

 

3.10 REA-Gips 
Durch die Großfeuerungsanlagen-Verordnung (13. BImSchV) und die Technische Anleitung zur Luft-
reinhaltung (TA Luft) werden für die sauren Bestandteile in Abgasen (SO2, HCl, HF) die einzuhaltenden 
Emissionsgrenzwerte vorgeschrieben. Für deren chemische Bindung finden als basische Reagenzien 
vor allem Produkte der Kalkindustrie Verwendung, da sie in ausreichender Menge verfügbar und ver-
gleichsweise preiswert sind. So werden körnige Carbonatgesteinsmehle für das Trockenadditiv-Ver-
fahren bei der Verfeuerung von Braunkohlen oder balastreichen Steinkohlen in zirkulierender Wirbel-
schichtfeuerung (ZWS) eingesetzt und feiner aufgemahlene Carbonatgesteinsmehle in nassen Rauch-
gaswäschen hinter großen Braun- und Steinkohlefeuerungsanlagen. Schließlich wird in Sprühabsorp-
tionsverfahren und Trockensorptionsverfahren hinter Kraftwerkskesseln, Abfallverbrennungsanlagen 
sowie Schmelz- und Raffinationsöfen der Metall- und Glasindustrie mit aus Branntkalk oder Kalkhyd-
rat hergestellten Suspensionen gearbeitet, im Fall der Trockensorption direkt mit Kalkhydrat [105]. 

Die chemische Zusammensetzung der bei den verschiedenen Abgasreinigungsverfahren anfallenden 
Rückstände variiert in weiten Grenzen, doch ist stets die Calciumkomponente der eingesetzten Rea-
genzien vollständig in den Rückständen enthalten. Eine Verwertung findet in erster Linie chloridarm 
gewaschenes Calciumsulfat aus nassen Rauchgaswäschern (sog. REA-Gips) [105]. Das Waschwasser 
(REA-Wasser), welches vor allem die leichtlöslichen Salze mitführt, wird zum Befeuchten der Flug-
asche vor ihrer Ablagerung eingesetzt. Es ist calciumsulfatgesättigt, was der Ettringitbildung in der ab-
gelagerten Asche förderlich ist [121]. 

In Deutschland und weltweit sind überwiegend nasschemische Rauchgasentschwefelungsanlagen 
(REA) im Einsatz. Beim sog. basischen Kalkstein-Waschverfahren wird Schwefeldioxid (SO2) absorptiv  
mit wässerigen Kalksteinsuspensionen aus dem Abgas abgeschieden. Der pH-Wert der Waschflüssig-
keit von 5,2-4,8 fällt bei Eintritt in den Wäscher auf Werte bis 4 ab. Das gibt die Gewähr, dass SO2 in 
Anwesenheit von Sauerstoff über Hydrogensulfit direkt zu Sulfat oxidiert wird und bereits im Wäscher 
als Gips auskristallisiert [122]. 

Einbrodt et al. (1988) haben Analysen der Schwermetall- und Arsengehalte von REA-Gips mit den Ge-
halten derselben Elemente in Naturgips in Vergleich gesetzt. Der Arsengehalt von REA-Gipsproben aus 
sieben Steinkohlekraftwerken lag bei 0,33-4,97 mg/kg (Mittelwert 2,76 mg/kg), bezogen auf Trocken-
substanz. In Proben aus einem achten Steinkohlekraftwerk lag der Arsengehalt bei 0,38-1,76 mg/kg 
(Mittelwert 1,4 mg/kg). Der Arsengehalt in Naturgipsen aus zwölf Lagerstätten lag mit <1-3,1 mg/kg 
(Mittelwert 2,2 mg/kg) in einer vergleichbaren Bandbreite [123]. 

Was die Schwermetallgehalte anbelangt, lagen die Mittelwerte für Blei, Cadmium, Quecksilber und 
Zink in den analysierten Proben aus den acht Steinkohlekraftwerken über den Mittelwerten der Me-
tallgehalte in Naturgipsen, für Nickel, Chrom und Kupfer hingegen darunter, dementsprechend auch 
die Bandbreiten [123]. Wohlgemerkt geht es hier um Spurengehalte (<100 mg/kg). Sie stehen der Ver-
wertung von REA-Gips zur Herstellung von Gipsprodukten vor allem in der Baustoffindustrie (Stuck-
gips, Gipskarton-Platten) nicht entgegen. 

Der Befund ist von Beckert (1989) bestätigt worden, der eine Streubreite der Arsengehalte in REA-
Gips von 0,21-2,7 mg/kg angegeben hat, in Naturgips von 0,22-3,79 mg/kg [124]. 

Eine von Kempf & Demmich (1990) veröffentlichte Analyse eines Rückstands aus der Rauchgasreini-
gung eines Kohlekraftwerks mittels Sprühabsorption (SAV-Produkt) mit einem Arsengehalt von 
41 mg/kg hebt sich von den o.a. Gehalten in REA-Gips ab [130]. 

Nach Reichenberger et al. (2008) fallen in dt. Steinkohlekraftwerken pro Jahr 1,93 Mio.t REA-Gips und 
0,28 Mio.t Rückstände aus Sprühabsorptionsverfahren an, in dt. Braunkohlekraftwerken sogar 
5,73 Mio. t [116]. REA-Gips wird zu neunzig bis hundert Prozent in der Baustoffindustrie verwertet 
[118]. 
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3.11 Müll und Abfallverbrennungsrückstände 
Der Arsengehalt von Müll ist gering. Heinrichs et al. (1997) haben in wasserfreiem Bunkermüll mit 6,9 
% Schrott einen Arsengehalt von 13-18 mg/kg festgestellt, in entschrottetem Bunkermüll 12 mg/kg. 
Im entschrotteten Müll findet sich das Arsen zu einem Drittel in der Metallfraktion. Im Hausmüll be-
trägt der Anteil der Metallfraktion 3-4 %, in Summe der Siedlungsabfälle ca. 6 % [125]. Die Metallfrak-
tion besteht aus Kleinteilen wie Lametta, Bleikappen von Weinflaschen, Bleilot, Schrot, Metallfolien, 
Draht, Münzen, Kugelschreiberminen, Reißverschlussgliedern, Knöpfen, Schrauben u.dgl. mehr [126]. 

In Müllverbrennungsanlagen wird die Feuerraumtemperatur der Verbrennung auf dem Rost bei 800-
900°C gehalten. In Sonderabfallverbrennungsanlagen liegt die Feuerraumtemperatur im Drehrohr 
etwa auf der gleichen Höhe, doch gelten für die Nachverbrennung der Rohgase 850-1100°C. Bei der 
Verbrennung chlorhaltiger organischer Abfallkomponenten (Stichwörter: PVC, CKW) wird Chorwas-
serstoff (HCL) frei, was zur Folge hat, dass zweiwertige Schwermetalle wie Cadmium, Zink und Blei zu 
einem beträchtlichen Teil als Chloride verflüchtigt und dann mit dem Filterstaub aus dem Rohgas ab-
geschieden werden, nicht jedoch Arsen, das bei Abkühlung des Rohgases als Oxid an den Filterstaub-
partikeln kondensiert [128: S. 173]. 

Bei der Müllverbrennung entstehen folgende feste Rückstände: Rohasche fällt als Rostabwurf am Ende 
oder als Rostdurchfall zwischen den Roststufen an. Die Begriffe Rohasche, Rostasche und auch Schla-
cke werden synonym gebraucht. Kesselasche schlägt sich an den Heizflächen der Kessel nieder und 
fällt in Trichter unter den Kesselzügen. Filterstaub wird bei der Rohgasentstaubung mittels Partikelab-
scheidern in Trichtern unter elektrostatischen oder Gewerbefiltern aufgefangen. Das sog. Reaktions-
produkt ist ein Rückstand aus der trockenen oder quasitrockenen Rauchgasreinigung [127; 129]. 

Müllverbrennungsschlacke (Rohasche) setzt sich aus etwa 45 % Asche, 40 % Schmelzprodukten, 5 % 
Bruchglas, 5 % Metall, 2 % Keramik, 1 % Steinen und 2 % unverbranntem organischen Material zu-
sammen [130: S.17]. Sie wird i.d.R. zur Abschreckung in einen Nassentschlacker ausgetragen. Die her-
kömmliche Aufbereitung der Rohschlacke umfasst eine Eisenmetallabtrennung, in einigen Anlagen 
auch eine NE-Metallabtrennung, eine Abtrennung des Überkorns (Korngröße > 32 mm) und teilweise 
das Brechen des Überkorns. Damit können 7-10 Gew. % der Rohschlacke als Metalle und 3-10 Gew. % 
als Überkorn abgetrennt werden. An die Aufbereitung schließt sich eine dreimonatige feuchte Lage-
rung an, die auf Grund der dabei ablaufenden chemischen Vorgänge auch als 'Alterung' bezeichnet 
wird [132: S. 9]. 

Das Aufbereitungsprodukt, wie es in den Handel kommt (Fraktion mit einer Korngröße <32 mm), wird 
als ‘HMV-Asche‘ bezeichnet. Diese stellt ein Sand-Kies-Gemisch mit einem Feinstkornanteil < 60 µm 
von etwa 10 Prozent dar. Mit Wasser reagiert HMV-Asche alkalisch (pH 11-12,5), was auf das Vorhan-
densein von gebranntem Kalk (Calciumoxid CaO) schließen lässt. Durch die Nassentschlackung und 
feuchte Lagerung werden verschiedene chemische Reaktionen in Gang gesetzt, wie die Bildung von 
Hydroxiden des Calciums, Eisens und Aluminiums. Bestandteile von metallischem Aluminium werden 
für die Entstehung von Wasserstoff (H2) verantwortlich gemacht, welcher reduzierende Wirkung hat 
[132: S. 11]. Durch Beteiligung von Kohlensäure (H2CO3) setzt die Carbonatisierung ein. Erstaunlicher-
weise enthalten HMV-Aschen auch Eisensulfid, dem im Säurebildungsprozess erhebliche Bedeutung 
zugemessen wird [S. 17]. HMV-Asche erweist sich also als außerordentlich reaktiv mit darin ablaufen-
den Hydratationen, Oxidationen, Carbonatisierungen, Säurebildung und Säure-Base-Reaktionen. 

HMV-Aschen bestehen hauptsächlich aus calcium- und eisenhaltigen silicatisch-aluminatischen Glä-
sern, außerdem Quarz, Feldspat, Wollastonit, Magnetit (Fe3O4) und Hämatit (Fe2O3) [132: S. 37]. Hä-
matit entsteht im Ofen ausschließlich durch Hochtemperaturkorrosion von Eisenmetallen und Mag-
netit [S. 42]. Obwohl Hämatit ziemlich verwitterungsbeständig ist, können salzhaltige Lösungen vor 
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allem zu Beginn der Alterungsphase der HMV-Asche den zuvor gebildeten Hämatit angreifen und hyd-
rolysieren, sodass auf diesem Weg sekundäre Eisenhydroxide entstehen [S.43]. Die wichtigsten sekun-
dären Neubildungen sind gelartige und kristalline Calciumaluminatsilicathydrate. Des Weiteren sind 
Calcit (CaCO3), Gibbsit/Bayerit (Al(OH)3) und ein Aluminiumsulfat (Al2(SO4)3●14H2O) identifiziert 
worden [S. 49]. 

Angemend & Trondt (1990) haben den Arsengehalt von Müll mit 5,2 mg/kg angegeben und in den dar-
aus resultierenden Rückständen einer Müllverbrennungsanlage für Rostasche 11,1 mg/kg, für Kessela-
sche 23-41 mg/kg und für Filterstaub 40-90 mg/kg [133]. - Man erkennt die Arsenanreicherung in den 
Verbrennungsrückständen, weniger in der Rostasche als vor allem im Filterstaub. 

Theis & Gardner (1990) haben Arsengehalte von Rostaschen aus Müllverbrennungsanlagen mit 1,3-
24,6 mg/kg angegeben, von Filterstäuben mit 9,4-750 mg/kg [88]. 

Nach Reimann (1994) macht die Schlacke i.d.R. mehr als 90 % der festen Rückstände einer Müllver-
brennungsanlage aus. Doch verbleiben nur 25 % des Arsens in der Schlacke, 75 % werden mit dem 
Rohgas aus dem Feuerraum ausgetragen. In nicht aufbereiteter Schlacke, so wie sie üblicherweise auf 
die Deponie gebracht wird, hat er für den Arsengehalt eine Streubreite von 3-22 mg/kg angegeben, im 
Mittel 12 mg/kg [134]. 

Förstner & Hirschmann (1997) haben in einer trocken ausgetragenen Rohschlacke einen Arsengehalt 
von 34 mg/kg gefunden, in einer aufbereiteten, nicht gelagerten Schlacke 14,75 mg/kg und in drei auf-
bereiteten, gelagerten Schlacken 10,67 bis 13 mg/kg [132: S.62). Heinrichs et al. (1997) haben mittlere 
Arsengehalte in Schlacken von 30 mg/kg angegeben, in Filterstäuben von 90 mg/kg [125]. 

Für zwei Schlacken aus Sonderabfallverbrennungsanlagen hat Suchomel (1994) Arsengehalte von 4,8 
bzw. 5,6 mg/kg angegeben [135]. Einzelne Abfallanalysen von Brasser et al. (1998) weisen für zwei 
Proben von Aschen und Schlacken aus Hausmüllverbrennungsanlagen Arsengehalte von 26 bzw. 38 
mg/kg aus [92: S.53], von Roumie & Jakob (2000) in zwei Schlackeproben 11 bzw. 17 mg/kg, in einer 
Feinschlacke 59 mg/kg, in Rostasche 22 mg/kg und in einem Filterkuchen 12 mg/kg [136]. 

Hagemann et al. (2006) haben Röntgenfluoreszenz-Analysen von drei Rost- und Kesselaschen bzw. 
Schlacken aus Hausmüllverbrennungsanlagen mit Arsengehalten von 9-23 mg/kg veröffentlicht, von 
zwei Schlacken aus Sonderabfallverbrennungsanlagen mit Gehalten von 19 bzw. 26 mg/kg [44: Tab. 
27 ff.]. Römbke & Moser (2007) haben in zwölf verschiedenen Schlackeproben (HMV-Aschen) Arsen-
gehalte zwischen 3,8 und 16,6 mg/kg nachgewiesen [137]. 

Zum Vergleich: Auf der Grundlage einer Umfrage bei Betreibern von Abfallverbrennungsanlagen und 
Ersatzbrennstoffkraftwerken in Deutschland gibt Prognos (2010) den Arsengehalt von Schlacken 
(Rostaschen) aus Müllverbrennungsanlagen mit 3-15 mg/kg an [138]. 

Turk et al. (1997) haben Erkenntnisse über das Ablagerungsverhalten von HMV-Schlacken zusammen-
fassend abgehandelt. Über neunzig Prozent der in Deutschland und in der Schweiz betriebenen Müll-
verbrennungsanlagen sind Rostfeuerungsanlagen. HMV-Schlacken bestehen zu etwa 40 % aus 
Schmelzprodukten und etwa 45 % aus Aschen. HMV-Schlacken sind porös. Es überwiegen miteinander 
kommunizierende Großporen, die einen ungehinderten Stofftransport erlauben. In den Poren sind Mi-
neralneubildungen möglich, etwa Eisenoxide bzw. -hydroxide und Salze. Glasphasen der Schmelzpro-
dukte sind weniger stabil als Bruchglas und i.d.R. nicht inert, sondern unterliegen nach Ablagerung 
chemischen Reaktionen. Deshalb kann HMV-Schlacke nicht als chemisch beständig bezeichnet werden. 
Vielmehr ist sie ‘thermisch aktiviert‘, d.h. sie reagiert auf chemische und hydrodynamische Verände-
rungen, z.B. auf eine pH-Wert-Verschiebung oder den Wassergehalt [139]. 

Über das Langzeitverhalten von HMV-Schlackeablagerungen ist wenig bekannt. Es wird hauptsächlich 
von den Komponenten Calcium, Silicium, Eisen, Aluminium, Magnesium und organischem Kohlenstoff 
bestimmt [139]. 
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► Bei den in HMV-Schlacken vorliegenden Feststoffphasen konnte eine deutliche Labilität festge-
stellt werden, die sich auch über Jahrzehnte nicht stabilisiert. 

► Gebrannter Kalk (Calciumoxid CaO) wird bei Kontakt mit Wasser hydratisiert. Diese heftige 
Reaktion führt u.a. zu einer starken Erwärmung in Schlackeablagerungen. Ab einer Schütthöhe 
von über zwei Metern sind stellenweise Temperaturen über 90°C gemessen worden. Hohe 
Temperaturen konnten über Zeitspannen von deutlich über zehn Jahren festgestellt werden. 
Durch die hohen Temper-aturen kommt es lokal zu Wasserverdunstung, sodass Salze auskris-
tallisieren können. 

► Es konnte eine Verfestigung der abgelagerten Schlacken festgestellt werden, die jedoch nicht 
gleichmäßig verläuft und auch nicht direkt vom Alter der abgelagerten Schlacken und von de-
ren Lagerungstiefe abhängig ist. 

► Durch Einwirkung von kohlensäurehaltigem Niederschlagswasser wird Calciumhydroxid 
(Portlandit Ca(OH)2) im Verlauf der Verwitterung carbonatisiert, was schließlich zur Absen-
kung des pH-Werts aus dem alkalischen Bereich in den eines Carbonatpuffers (pH 8,3) führt. 

► Metallisches Eisen wird über längere Zeiträume unter Wärmeerzeugung oxidiert. Wenn gelös-
tes Eisen als Hydroxid ausfällt, senkt diese Reaktion den pH-Wert. 

► Metallisches Aluminium in der Schlacke spaltet Wasser unter Wasserstoffbildung. Wird gelös-
tes Aluminium im circumneutralen Bereich als Hydroxid ausgefällt, senkt diese Reaktion eben-
falls den pH-Wert. 

► Sulfide, welche bis zu fünfzig Prozent des Gesamtschwefels in Schlacken ausmachen, werden 
unter Bildung von Schwefelsäure oxidiert. Auch diese Reaktion wirkt pH-Wert senkend. 

Bezogen auf die Beschaffenheit des Sickerwassers aus HMV-Schlackeablagerungen lassen sich drei 
aufeinander folgende Phasen erkennen: In der ersten Phase nach Ablagerung der Schlacken führt die 
Auswaschung von Alkali- und Erdalkaliverbindungen zu erhöhten Chlorid- und Sulfatkonzentrationen 
und hohen pH-Werten im Sickerwasser. In der zweiten Phase der Carbonatisierung des Portlandits 
sinkt der pH-Wert des Sickerwassers auf 8,3. In der dritten Phase der Entkalkung (Decarbonatisie-
rung) kann der pH-Wert des Sickerwassers auf 5-6 absinken, wo er durch noch vorhandene Oxide und 
Silicate abgepuffert wird. Diese Verwitterungsvorgänge sind keineswegs in Jahrzehnten abgeschlos-
sen, sondern ziehen sich Jahrhunderte, vielleicht Jahrtausende hin [139]. 

Turk et al. (1997) haben für die Arsenkonzentrationen im Eluat von nicht aufbereiteten HMV-Schla-
cken nur 0,005 mg/l angegeben. Für Sickerwässer aus HMV-Schlackendeponien, in denen teilweise 
auch Filterstäube mitabgelagert worden sind, haben sie Arsenkonzentrationen von 0,0034-0,025 mg/l 
angegeben [139]. Verglichen mit den in der TA Siedlungsabfall von 1993 festgelegten Zuordnungswer-
ten für die Deponieklasse I (0,2 mg/l) bzw. Deponieklasse II (0,5 mg/l) ist das wenig. 

Kersten et al. (1995) haben Sickerwasserproben einer HMV-Schlackendeponie in der Schweiz analy-
siert und konstatiert, dass im Sickerwasser von HMV-Schlackenablagerungen regelmäßig geringere 
Konzentrationen von Schwermetallen und Arsen gefunden werden als in Eluaten von frischen oder 
nur wenige Monate abgelagerten Schlacken. Die Sickerwasser-pH-Werte lagen zwischen 9 und 12, der 
Arsengehalt im Mittel bei nur 0,01 mg/l (zum Vergleich: das entspricht dem Grenzwert für Arsen in 
der Trinkwasserverordnung). Bedingt durch den hohen pH-Wert werden die in den Schlacken in höhe-
ren Gehalten vorkommenden Metalle Zink, Blei, Cadmium, Nickel und Kupfer kaum freigesetzt, was 
hauptsächlich der Bildung von Metallhydroxiden und der Adsorption an sekundär gebildeten Eisen-
hydroxiden oder Zementphasen zugeschrieben wird [140]. 

Für Arsen als Anionenbildner hat Kersten (1999) die Annahme der Sorption an Eisenhydroxiden aller-
dings nicht gelten lassen, da diese stark pH-abhängig ist. Das Adsorptionsmaximum von As(V) liegt um 
pH 5, also im sauren Bereich, keineswegs im alkalischen, wie das Sickerwasser einer HMV-Schlacken-
deponie ihn aufweist. Da Müllverbrennungsrückstände zu geringe Arsengehalte haben, als dass seine 
Wirtsphasen mineralogisch identifiziert werden könnten, hat Kersten zuerst Tricalciumarsenat 
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(Ca3(ASO4)2●4H2O) als mögliche löslichkeitsbestimmende Mineralphase in Betracht gezogen, doch 
verworfen, da die Eluate gegenüber dieser Phase um sechs Größenordnungen untersättigt waren, d.h. 
Tricalciumarsenat ist viel zu wasserlöslich, um die minimalen Arsenkonzentrationen in den Eluaten 
erklären zu können [141]. 

Sodann ist Kersten (1999) auf die Möglichkeit gekommen, dass Arsen in HMV-Schlacken chemisch in 
Metallarsenaten gebunden sein könnte, bei denen zum Calcium noch ein Schwermetall wie Kupfer, Blei 
oder Zink als Kation hinzutritt und so eine Verbindung mit wesentlich geringerer Wasserlöslichkeit 
bildet als Calciumarsenat. In Frage kommen Konichalcit (CaCuAsO4OH) oder Austinit (CaZnAsO4OH), 
welche  auch natürlicherweise als Mineralneubildungen in Oxidationszonen von Erzlagerstätten unter 
z. T. alkalischen Bedingungen vorkommen. Bei pH 9 errechnet sich eine um vier Größenordnungen ge-
ringere Wasserlöslichkeit von Austinit gegenüber Tricalciumarsenat, sodass dieses Mineral als sekun-
däre Bildung in HMV-Schlacke die Arsenkonzentration im Schlackeeluat bzw. Sickerwasser plausibel 
erklären könnte. Kersten will seine Berechnungen nicht auf HMV-Schlacken beschränkt, sondern auf 
vergleichbare, alkalisch reagierende Rückstände wie HMV-Filterstäube oder Kohleflugaschen ausge-
dehnt wissen [141]. 

Delay (2010) hat Auslaugversuche mit einer Hausmüllverbrennungsasche (HMV-Asche) angestellt. Die 
HMV-Ascheprobe wies einen Arsengehalt von 4 mg/kg auf. Ein wässeriger Auszug hatte einen pH-
Wert von 11,4 [131: S. 75]. Im Säulenelutionsversuch nach DIN 19528 blieben die Konzentrationen 
von Arsen und einigen untersuchten Schwermetallen im Eluat unterhalb der Prüfwerte der Bundes-
Bodenschutzverordnung von 1999 [S. 80]. 

Die Streubreite der Arsengehalte in Filterstäuben aus Abfallverbrennungsanlagen reicht bis in den 
Promille-Bereich. Herrmann et al. (1985) haben für Filterstaub aus der Müllverbrennung einen Arsen-
gehalt von 59 mg/kg angeben [142]. Neukirchen (1989) hat für Schlacke aus einer Siedlungsabfallver-
brennungsanlage einen mittleren Arsengehalt von 12 mg/kg angegeben, für Filterstaub 103 mg/kg. 
Für Schlacke aus einer Sonderabfallverbrennungsanlage hat er einen mittleren Arsengehalt von 18 
mg/kg angegeben, für Filterstaub 143 mg/kg, für Gipsschlamm 0,6 mg/kg, für Sulfidschlamm 1,5 
mg/kg und für Calciumchlorid-Salz aus der Rauchgaswäsche <0,5 mg/kg. Die mittlere Konzentration 
von Arsen in Eluaten (nach dem Dt. Einheitsverfahren S4) all dieser Rückstände lag unter 0,005 mg/l 
[143]. 

Demmich et al. (1990) haben feinkörnige Rückstände aus diversen dt. Abfallverbrennungsanlagen be-
probt und auf ihre Haupt-, Neben- und Spurenbestandteile analysiert. In 26 Filterstaubproben aus 
Hausmüllverbrennungsanlagen haben sie Arsengehalte zwischen 0,96 und 118,9 mg/kg festgestellt, 
wobei diese beiden Eckwerte kurioserweise in der gleichen Probe (HMV 15) gefunden worden sind, 
anscheinend bei einer Doppeluntersuchung. In fünf Filterstaubproben aus Sonderabfallverbrennungs-
anlagen haben sie Arsengehalte zwischen 3,9 und 235,6 mg/kg festgestellt [144: Tab. A5.1]. In fünf 
Proben von RGR-Salzen aus der Rauchgasreinigung von Hausmüllverbrennungsanlagen haben sie Ar-
sengehalte zwischen 1,2 und 7 mg/kg festgestellt [Tab. A5.2]. In 24 Gemischen aus Hausmüllverbren-
nungsanlagen ohne Zyklonvorentstaubung lagen die Arsengehalte zwischen 0,26 und 40 mg/kg, wobei 
diese beiden Eckwerte auch in diesem Fall in der gleichen Probe (HMV 29) gefunden worden sind, für 
die allein zehn verschiedene Analysenwerte vorgelegt worden sind. In sechs Gemischen aus Hausmüll-
verbrennungsanlagen mit Zyklonvorentstaubung lagen die Arsengehalte zwischen 6 und 24 mg/kg. In 
sechs Gemischen aus Sonderabfallverbrennungsanlagen lagen die Arsengehalte zwischen 4,7 und 
132,8 mg/kg [Tab.A5.3]. In fünf Filterkuchenproben aus Hausmüllverbrennungsanlagen sind Arsen-
gehalte zwischen 4,4 und 89,4 mg/kg festgestellt worden, in einem Filterkuchen aus der Sonderabfall-
verbrennung 4,4 mg/kg [Tab. A5.4], in drei RGR-Salzprodukten Gehalte zwischen < 0,3 und 4 mg/kg 
[Tab. A5.5], in einem Bariumsulfatschlamm aus der Sonderaballverbrennung 13,6 mg/kg [Tab. A5.6]. 

Brasser et al. (1995) haben Gesamtanalysen einzelner Industrieabfallproben veröffentlicht, darunter 
ein Elektrofilterstaub und ein RGR-Rückstand, beide aus der Hausmüllverbrennung, mit Arsengehalten 
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von 2840 bzw. 2810 mg/kg sowie ein Trommelfilterrückstand aus der Sonderabfallverbrennung mit 
einem Gehalt von 660 mg/kg. Bei Auslaugversuchen nach dem Dt. Einheitsverfahren S4 blieben die 
Arsenkonzentrationen in den Eluaten dieser drei Filterstaubproben unter der Bestimmungsgrenze 
[145: S. 250, 254, 258]. In zwei weiteren Einzelanalysen haben Brasser et al. (1998) in einem Filter-
staub aus der Hausmüllverbrennung einen Arsengehalt von 51 mg/kg gefunden, in einem E-Filter-
staub aus der Sonderabfallverbrennung 245 mg/kg [92: S. 53]. 

Leclaire & Schmidt (1996) haben für Rostschlacken aus Müllverbrennungsanlagen Arsengehalte von 
0,5-50 mg/kg angegeben, für Filterstäube 10-100 mg/kg und für Reaktionsprodukte 40-100 mg/kg. 
Arsenkonzentrationen in Eluaten nach dem Dt. Einheitsverfahren S4 lagen für Rostschlacken bei 
0,0014-0,01 mg/l, für Filterstäube bei 0,001-0,08 mg/l und für Reaktionsprodukte bei 0,001-0,05 mg/l 
[146: Tab. 4.2 u. 4.3]. 

Thein et al. (1997) haben in vier Filterstaubproben aus der Müllverbrennung Arsengehalte von 73- 
929 mg/kg ermittelt, in einem Rauchgasreinigungssalz 90 mg/kg, in einer Elektrofilterasche 569 
mg/kg [147]. Bambauer (1998) hat demgegenüber den Arsengehalt in Filterstäuben aus dt. Müllver-
brennungsanlagen mit nur 1-30 mg/kg angegeben [91: S. 338]. 

Zum Vergleich: Im Bericht einer Internationalen Asche-Arbeitsgruppe (IAWG) von 1997 werden für 
Filterstäube aus Hausmüllverbrennungsanlagen Arsengehalte von 37-320 mg/kg angegeben, für Rück-
stände aus der trockenen oder quasitrockenen Rauchgasreinigung 18-530 mg/kg [148: S. 462]. In ei-
nem Bericht der Abwassertechnischen Vereinigung (ATV) von 1998 werden für Filterstäube aus Haus-
müllverbrennungsanlagen in Deutschland Arsengehalte von 10-100 mg/kg angegeben, für Filter-
stäube aus dt. Sonderabfallverbrennungsanlagen 0-50 mg/kg [149]. 

Hagemann et al. (2006) haben Röntgenfluoreszenz-Analysen von fünf Filterstäuben aus Hausmüllver-
brennungsanlagen mit Arsengehalten von 40-89 mg/kg und von zwei Rauchgasreinigungsrückständen 
aus der Hausmüllverbrennung mit Gehalten von 30 bzw. 66 mg/kg veröffentlicht, auch von fünf Filter-
stäuben aus Sonderabfallverbrennungsanlagen mit Gehalten von < 100-180 mg/kg und von einem Re-
aktionsprodukt aus der Sonderabfallverbrennung mit einem Gehalt von 120 mg/kg [44: Tab. 27 ff.]. 
Kurioserweise wies die Filterstaubprobe Nr.514 mit dem Arsengehalt < 100 mg/kg dann in der nass-
chemischen Analyse einen Arsengehalt von 1120 mg/kg auf [Tab. 36]. Auch andere mitanalysierte 
Stoffparameter zeigten schlechte Übereinstimmung, was kein gutes Licht auf die eine oder die andere 
Weise der Abfallanalytik wirft. 

Klinger (1994) hat vier Rückstandsproben aus dt. Abfallverbrennungsanlagen untersucht und damit 
Versuche angestellt. Die Proben hatten folgende Arsengehalte: REA-Salz aus einem Müllheizkraftwerk 
90 mg/kg, Filterstaub aus derselben Anlage (Probe D4) 39 mg/kg, Filterstaub aus einer Müll- und 
Klärschlärschlammverbrennungsanlage 21 mg/kg und Filterstaub aus einer Müllverwertungsanlage 
8,5 mg/kg [150: S. 30]. Bedingt durch hohe Gehalte an Carbonat und leichtlöslichen Oxiden bzw. Hyd-
roxiden reagierten alle Rückstandsproben alkalisch. Aufschlämmung des REA-Salzes mit Wasser ergab 
eine pH-Wert von 12,4, der Filterstäube zwischen 9,6 und 11,7 [S. 33]. 

Mit Blick auf die Einbringung von Abfallverbrennungsrückständen als Versatzmaterial in untertägige 
Grubenräume des Steinkohlenbergbaus im Ruhrrevier, die in den neunziger Jahren des vergangenen 
Jahrhunderts dort eine größere Rolle als Entsorgungsweg für industrielle Massenabfälle gespielt hat, 
hat Klinger (1994) an den o.g. Rückstandsproben Auslaugversuche durchgeführt. Als Elutionsmittel 
wurde ein im Labor hergestelltes synthetisches Grubenwasser verwendet, um die Beschaffenheit salz-
haltiger Tiefengrundwässer im Ruhrrevier zu simulieren und, zu Vergleichszwecken, auch deionisier-
tes Wasser, wie üblich. Das synthetische Grubenwasser war ein sulfathaltiges Chloridwasser mit ei-
nem pH-Wert von 6,6 [150: S.56]. Die Auslaugversuche mit der REA-Salzprobe und dem Filterstaub D4 
wurden als Schüttelversuche in Anlehnung an das Dt. Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) bei einem 
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Flüssigkeits/Feststoff-Verhältnis von 10 : 1 durchgeführt, jedoch mit einer Elutionsdauer von 15 Ta-
gen anstatt nur 24 Std., wobei als Reaktionsgefäße PE-Flaschen verwendet wurden, die im Trocken-
schrank bei unterschiedlich hohen, konstant gehaltenen Temperaturen gelagert und nur zweimal am 
Tag aufgeschüttelt wurden [S. 62]. 

Um unterschiedliche Grundwässer und Temperaturverhältnisse in verschiedenen Teufen der Schacht-
anlagen im Ruhrrevier (bis über 1000 m Teufe) zu simulieren, wurden Elutionen mit drei Chloridwas-
serkonzentrationen von 25, 50 und 75 g/l Chloridgehalt und bei vier unterschiedlichen Temperaturen 
von 20°, 40°, 60° und 80°C durchgeführt. Dabei stellte sich heraus, dass Arsen mit steigender Lösungs-
konzentration (Ionenstärke) vermehrt mobilisiert wird, jedoch mit zunehmender Temperatur in ver-
ringertem Maß, sodass die Arsenmobilisierung bei drastisch zunehmenden Temperaturen ebenso 
deutlich zurückging und dabei auch der Einfluss unterschiedlicher Ionenstärke an Bedeutung verlor, 
ein Muster, dass mit gewissen Abweichungen ähnlich auch für die Schwermetalle Blei, Kupfer und Zink 
festzustellen war [150: S. 66 und 74]. 

Wegen der Komplexizität der chemischen Reaktionen der Abfallproben mit den Chloridwässern bietet 
sich keine einfache Erklärung für das beobachtete Verhaltensmuster an. Klinger (1994) hat in seinen 
Ausführungen die Ausfällung von Hydroxiden wie Portlandit (Ca(OH)2) und Brucit (Mg(OH)2) sowie 
Calciumsulfaten wie Gips, Anhydrit und Ettringit bis hin zu Zementphasen bei den sich einstellenden 
hohen pH-Werten, verbunden mit einer allgemein geringeren Löslichkeit der Calciumsalze bei höhe-
ren Temperaturen in seine Überlegungen einbezogen und damit die Möglichkeit der Adsorption oder 
des Einbaus von Arsen und Schwermetallen in Mineralneubildungen [150: S. 82]. Entsprechende Mi-
neralphasen sind in den Rückständen der eluierten Abfallproben röntgenographisch nachgewiesen 
worden [S. 69 und 71]. Unter den neugebildeten Zementphasen dominiert ein Calciumaluminatchlo-
ridhydrat, das ebenso wie Ettringit insbesondere bei geringeren Salzgehalten der Lösung und höheren 
Temperaturen entsteht [S. 67]. 

Der beobachtete Temperatureffekt könnte demnach eine Beschleunigung der chemischen Reaktionen 
signalisieren, die bei niedrigeren Temperaturen letztendlich auf die gleiche Weise ablaufen würden, 
nur langsamer, bezogen auf die Versuchsdauer von nur zwei Wochen, wenn man bedenkt, dass in her-
kömmlichen Mörtelmischungen typischerweise mit Reaktionszeiten (Erstarrung, Erhärtung) von min-
destens einem Monat zu rechnen ist. Im Übrigen laufen alle erkennbaren Reaktionen (Neutralisation, 
Hydratation, Kristallisation) exotherm ab und können so selbst für erhöhte Temperaturen sorgen, un-
abhängig von der hier unter Laborbedingungen von außen induzierten Temperatur. 

Eighmy et al. (1995) haben eine E-Filterstaubprobe aus einer kanad. Müllverbrennungsanlage nach 
allen Regeln der Kunst untersucht. Der Arsengehalt der Probe war mit 960 ± 110 mg/kg vergleichs-
weise hoch. Die Staubpartikel zeigten zweierlei Formen, erstens kugelige Aluminosilicatpartikel und 
zweitens Aggregate von extrem feinkristallinem, plättchenförmigen Material, das die Aggregate über-
zieht und viele flüchtige Elemente enthält. Mit zwei verschiedenen röntgenanalytischen Methoden 
konnten zwei verschiedene Arsenminerale identifiziert werden, nämlich Arsentrisulfid (As2S3) und 
Cadmiumchloridarsenat (Cd5Cl(AsO4)3), zugleich die einzige identifizierte Cadmiumverbindung in der 
Probe [156].  

Das Miteinander von Arsensulfid und Arsenat in derselben Probe deutet darauf hin, dass in einer Müll-
verbrennungsanlage anscheinend von Ort zu Ort nebeneinander und von Zeit zu Zeit nacheinander 
sowohl oxidierende als auch reduzierende Feuerungsbedingungen auftreten können. Es wird von je-
weiligen Sauerstoffpartialdruck und Schwefelpartialdruck im Rauchgas abhängen, ob sich Arsen in 
dreiwertiger Form mit Schwefel zu Arsensulfid verbindet oder in fünfwertiger Form mit Sauerstoff zu 
Arsenat. Was das vermeintliche Cadmiumarsenat anbelangt, dessen Formel, nebenbei bemerkt, der 
des Apatit (Ca5Cl(PO4)3) ähnelt, so ist dies ein unerwartetes Kuriosum, war doch zuvor nur an Calci-
umarsenat und eventuell noch an Bariumarsenat und an Zinkarsenat gedacht worden, welchselbige 
allerdings nie röntgenographisch identifiziert worden sind. 
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Bambauer & Riegraf (1996) haben Auslaugversuche mit Rückständen aus der Rauchgasreinigung von 
Müllverbrennungsanlagen durchgeführt. Die Proben waren so ausgewählt, dass sie unterschiedliche 
Reinigungssysteme und Entstaubungsverfahren repräsentierten. Es handelte sich um sechzehn Filter-
staubproben, welche mehrheitlich aus elektrostatischen Filtern entnommen wurden, zwei auch aus 
Zyklonen und eine aus einem Gewebefilter. Zehn der Proben waren reine Filterstäube aus der physika-
lischen Rauchgasreinigung, sechs der Proben waren aus der physikalischen und chemischen Rauch-
gasreinigung zusammen ausgetragene Filterstäube (im Folgenden als RGR-Rückstände bezeichnet). 
Zur chemischen Reinigung diente in fünf Anlagen Calciumhydroxid (Ca(OH)2) als Absorptionsmittel, in 
einer Anlage Natronlauge (NaOH) als Neutralisationsmittel, um die sauren Rauchgase zu neutralisie-
ren [151: S. 10]. 

Die mineralogische Untersuchung der Proben zeigte über den primären Mineralbestand hinaus bei 
den reinen Filterstäuben folgende Mineralneubildungen: Calcit (CaCO3), Anhydrit (CaSO4), Sylvin 
(KCL) und Halit (NaCl) sowie ein basisches Zinkchlorid. In den RGR-Rückständen wurden folgende Mi-
neralneubildungen identifiziert: 
Calciumchloridhydroxid (CaCl2●Ca(OH)2), basisches Calciumchlorid (CaCl2●Ca(OH)2●H2O),  
Ettringit (Ca6Al2(OH)12(SO4)3●26H2O) und Calciumaluminatmonochloridhydrat (Ca4Al2O6Cl2●10H2O) 
sowie Restbestandteile des Absorptionsmittels Portlandit (Ca(OH)2) [151: Tab. 3.4]. 

Die Arsengehalte der zehn reinen Filterstäube lagen zwischen 1 und 30 mg/kg [151: Tab. 6.12], der 
sechs RGR-Rückstände zwischen 1 und 10 mg/kg [Tab. 6.13]. Aufschlämmungen der reinen Filter-
stäube wiesen pH-Werte zwischen 5,5 und 12,6 auf, Aufschlämmungen der RGR-Rückstände wegen 
ihres hohen Gehalts an Freikalk (CaO) pH-Werte zwischen 11,6 und 12,6 [Tab. 6.24-6.37]. 

Mit diesen Proben sind Auslaugversuche nach drei verschiedenen Elutionsverfahren durchgeführt 
worden, (1) nach dem Dt. Einheitsverfahren S4, (2) nach dem Schweizer TVA-Test mit CO2-gesättigtem 
Wasser und (3) mittels 0,8-molaler Essigsäure. Der TVA-Test führte zu verringerten Eluat-pH-Werten 
zwischen 5,9 und 6,8, der Essigsäure-Test zu noch tieferen pH-Werten zwischen 4,2 und 4,7 [151: Tab. 
6.26-6.37]. 

Die Arsenkonzentrationen in allen Eluaten nach DEV S4 blieben unterhalb der Bestimmungsgrenze 
des IPP-AES-Analyseverfahrens von 0,2 mg/l. Für die Eluate nach TVA sind die Arsenkonzentrationen 
durchweg mit <0,7 mg/l angegeben, nur mit einer Filterstaubprobe wurde eine Arsenkonzentration 
von 1,1 mg/l erreicht. Auch in den Eluaten des Essigsäure-Tests blieben die Arsenkonzentrationen un-
ter 0,2 bzw. 0,3 mg/l [151: Tab. 6.23-6.37]. 

Zum Vergleich: Die Zuordnungswerte (Eluatkriterien) der Deponieverordnung von 2009 sind für Ar-
sen auf ≤ 0,2 mg/l für die Siedlungsabfalldeponien der Deponieklassen I und II festgesetzt worden, auf 
≤ 2,5 mg/l für die oberirdische Sonderabfalldeponie (DK III) [153: Anhang 3]. Für die Arsengehalte in 
den Abfällen selbst gibt es in der Deponieverordnung keine Zuordnungswerte (Feststoffkriterien). 

Zum oben zitierten Forschungsbericht von Bambauer & Schmitt-Riegraf (1996) sei interessenhalber 
noch angemerkt, dass in Vorversuchen mit 2-normaler Essigsäure in den Eluaten derselben Filter-
stäube bei Eluat-pH-Werten von 3,8-4,1 erhöhte Arsenkonzentrationen bis 3,5 mg/l festgestellt wor-
den sind [152]. Solche Elutionen mit Essigsäurelösungen wären allerdings nur relevant, wenn in der 
Vergangenheit MVA-Filterstäube gemeinsam mit abbaubarem organischen Material wie Hausmüll ab-
gelagert worden sind, etwa auf großen Zentraldeponien, wie sie in den sechziger und siebziger Jahren 
des vergangenen Jahrhunderts im Außenbereich von Großstädten und Ballungsgebieten errichtet wor-
den sind. Denn in der frühen Phase der anaeroben Gärung von organischem Material werden durch 
unvollständigen Abbau große Mengen von niederen Fettsäuren, wie der Essigsäure (CH3COOH), an das 
Sickerwasser abgegeben. 
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Mühlenweg et al. (1997) haben in vier Proben verschiedener Rückstände aus der Rauchgasreinigung 
von Abfallverbrennungsanlagen die Gehalte an Haupt-, Neben- und Spurenelementen analysiert, da-
runter auch Arsen. Der Arsengehalt lag in einem E-Filterstaub aus einer Sonderabfallverbrennungsan-
lage (Probe CA 202) mit 274 mg/kg am höchsten [154: S. 85]. Des Weiteren wurden Grund-, Gruben- 
und Mineralwässer von vierzehn Lokalitäten in Sachsen-Anhalt, Sachsen und Thüringen beprobt, ins-
gesamt 38 verschiedene Wasserproben, die ebenfalls auf ihre chemischen Bestandteile analysiert wur-
den. Dabei konnten 18 unterschiedliche Wassertypen identifiziert werden [S. 70]. 

Bei den Wasserproben handelte es sich um Wässer mit unterschiedlich hohen Salzgehalten und Zu-
sammensetzungen. Wässer mit erhöhten Arsengehalten (>0,1 mg/l) sind in Tab.x zusammengestellt. 
Um Zusammenhänge der erhöhten Arsengehalte mit erhöhten Eisen- und Mangangehalten erkennen 
zu können, sind die Fe- und Mn-Gehalte dieser ausgewählten Wasserproben sowie ihre pH-Werte mit 
aufgeführt. 

Tabelle 7: Entnahmestellen von Wasserproben mit erhöhten Arsengehalten (>0,1 mg/l) 

Probe/Nr. Lokalität Teufe pH 
Eisen Mangen Arsen 
mg/l mg/l mg/l 

GS 7 Greifensteinstollen/Ehrenfriedersdorf  6,1 0,32 0,056 0,101 

ST 18 Straßberg, Hauptschacht 140 m 6,3 43,3 18,2 0,239 

ST 10 Brachmannsberg, Überhau 539 140 m 5,2 85,7 7,24 0,478 

ST 28 Brachmannsberg, Überhau 539 45 m 5,7 124,2 4,88 0,826 

ST 29 Brachmannsberg, Überhau 539 140 m 6,2 82,28 16,3 0,403 

WI 13 Drosen/Ronneburg 540 m-Sohle 7,0 12,5 0,136 0,120 

WI 14 Drosen/Ronneburg 660 m-Sohle 7,2 11,4 0,209 0,199 

BD 8 Bad Dürrenberg, Borlach Museum  6,3 13,4 0,113 0,124 

BA 11 Bad Liebenstein, Bohrung 1951  5,7 16,9 2,2 0,312 

BA 12 Bad Liebenstein, Bohrung 1979  5,9 19,1 1,96 0,116 

EL 35 Elbingerode, Pumpenauslauf  2,9 345,2 15,11 >0,001 

Quelle: [154] 

Die hier zusammengestellte Tabelle 7 kommt im zitierten Bericht von Mühlenweg et al. (1997) so 
nicht vor; die Daten sind dem Anhang jenes Berichts entnommen [154: S. 127 ff.]. Darum ist die vorge-
nommene Auswahl hier zu kommentieren. Mit Ausnahme der erstgenannten Wasserprobe aus dem 
Greifensteinstollen (GS 7) korrelieren erhöhte Arsengehalte mit gleichfalls hohen Eisen- und Mangan-
Gehalten. Mit dieser einen Ausnahme sind alle übrigen Wässer ausdrücklich als "eisenhaltige Wässer" 
ausgewiesen. Ihre pH-Werte sind neutral bis schwach sauer, mit einer Ausnahme, der letztgenannten 
Probe aus dem stillgelegten Schwefelkies-Bergwerk Elbingerode (EL 35), ein mineralsaures Wasser 
(pH 2,9), welches von allen beprobten Wässern überhaupt den höchsten Eisengehalt aufwies, jedoch 
keinen nachweisbaren Arsengehalt. Das zeigt, dass - umgekehrt betrachtet - mit hohen Eisengehalten 
nicht notwendigerweise erhöhte Arsenkonzentrationen einhergehen müssen. Arsen könnte im Gru-
benwasser von Elbingerode wohl vorkommen, handelt es sich doch um einen typischen sauren Gru-
benablauf (engl. acid mine drainage) aus der oxidativen Verwitterung von Pyrit (FeS2), einem Mineral, 
welches häufig genug erhöhte Arsengehalte aufweist. Dass die Grubenwasserprobe EL 35 dennoch kei-
nen nachweisbaren Arsengehalt hatte, könnte an der Eliminierung von gelöstem Arsen durch Fixie-
rung an Ausfällungen von Eisenhydroxid längs des Fließwegs des Grubenwassers zum Pumpensumpf 
liegen. - Das ist hier nicht zu klären, entspricht jedoch der Beobachtung von Haubrich et al. (2000) in 
einer wasserdurchflossenen Grube im Freiberger Erzrevier [155]. 
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Vielmehr geht es hier um die Versuchsergebnisse der aufwändigen Elutionsversuche von Mühlenweg 
et al. (1997), und die sind frappierend: Obwohl in den vier Abfallproben aus der Rauchgasreinigung 
von Abfallverbrennungsanlagen durchaus Arsengehalte nachgewiesen worden sind und auch die zur 
Elution herangezogenen Wasserproben, wie in Tabelle 7 gezeigt, erhöhte Arsengehalte aufweisen 
konnten, waren in sämtlichen Eluaten aller durchgeführten Elutionsversuche keine Arsengehalte mehr 
nachweisbar (<0,008 mg/l), auch nicht bei Elutionen mit destilliertem Wasser. Nicht nur, dass sich aus 
den Abfallproben kein Arsen herauslösen ließ, sondern die Abfallproben haben darüber hinaus das in 
den Wasserproben nachgewiesene gelöste Arsen absorbiert [154: S. 157 ff.]. Für Blei, Cadmium und 
weitere relevante Schwermetalle galt das nicht. 

Dies jedenfalls in Bezug auf Arsen erfreuliche Ergebnis der Elutionsversuche von Mühlenweg et al. 
(1997) bedarf der Interpretation. Die Freisetzung von Stoffen aus Abfällen hängt u.a. von der Bin-
dungsform der Stoffe ab. Dies lässt sich im Prinzip durch sequentielle Extraktion mit diversen Lösemit-
teln klären. Solche Versuche sind im Rahmen der zitierten Studie nicht durchgeführt worden. Die an-
dere Frage ist die nach dem zugrundeliegenden Mechanismus der Elimination des in den Wässern 
selbst gelösten Arsens und seine Absorption in den Abfallproben. Jedenfalls erlaubte die Beschaffen-
heit der zur Elution verwendeten Grund-, Gruben- und Mineralwässer, Arsen in Lösung zu bringen und 
zu halten. Diese Wässer reagierten schwach sauer bis neutral (pH 5,2 - 7,2). Ihre Redox-Potentiale 
wurden bei der Probenahme nicht bestimmt. Doch erlauben die erhöhten Gehalte an Eisen, Mangan 
und Arsen den Rückschluss, dass sie leicht reduzierend wirkten. 

Nach der Elution der vier Abfallproben lagen die pH-Werte der Eluate aus den Schüttelversuchen (DEV 
S4) mit der Abfallprobe CA 200 zwischen 12,2 und 12,7 (alkalisch), mit der Abfallprobe CA 201 zwi-
schen 3,5 und 6,0 (sauer), mit der Abfallprobe CA 202 zwischen 5,4 und 6,4 (sauer) und mit der Abfall-
probe CA 203 zwischen 11,0 und 12,4 (alkalisch), d.h. die End-pH-Werte der Eluate wurden durch die 
Reaktion der Abfallproben bestimmt. Ähnlich verhielt es sich bei den Kaskaden- und Säulenversuchen 
mit den gleichen Abfallproben und Wässern. Die Redox-Potentiale der Eluate wurden nicht gemessen, 
die Eisen- und Mangangehalte nicht analysiert oder in den Tabellen nicht angegeben. Doch heißt es im 
Text, dass Eisen (weniger Mangan) sowie eine Reihe von weiteren Schwermetallen in z.T. hohen Kon-
zentrationen in den Eluaten vertreten waren [154: S. 105]. Ausfällungen von Fe/Mn-Hydroxiden in 
den Abfallproben, Geräten oder Eluaten wurden nicht beobachtet und auch röntgengeographisch 
keine entsprechenden Mineralneubildungen identifiziert, welche für die Sorption von Arsen über die 
ganze Bandbreite von pH-Werten (3,5 bis 12,7) geeignet erscheinen. Die Frage nach dem Verbleib der 
ursprünglich in den Wässern nachgewiesenen Arsengehalte bleibt ungeklärt. 

In Hinblick auf die Einbringung von Rückständen aus der Rauchgasreinigung von Abfallverbrennungs-
anlagen als Versatzmaterial zum Verfüllen von untertägigen Bergbauhohlräumen im Einflussbereich 
mineralisierter Gruben- und Grundwässer haben die Laborversuche von Klinger (1994) und Mühlen-
weg et al. (1997), jedenfalls in Bezug auf das Mobilitätsverhalten von Arsen, keine besorgniserregen-
den Ergebnisse gezeitigt, weder mit eisenfreiem Chloridwasser als Elutionsmittel, wie es für die Stein-
kohlengruben des Ruhrreviers repräsentativ ist, noch mit Eisenwässern, wie sie für Erzgruben typisch 
sind. Reaktionen von Rauchgasreinigungsrückständen mit solchen mineralisierten Wässern führen 
ansscheinend zu chemischen Gleichgewichten, unter denen Arsen eher immobil bleibt. 

Aus den zitierten Untersuchungsergebnissen lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Der Arsengehalt von Müll ist gering. 
2. Bei der Müllverbrennung wird die Masse des Abfalls auf etwa ein Drittel reduziert. 
3. Dadurch wird Arsen in den Müllverbrennungsrückständen aufkonzentriert. 
4. Wegen der Flüchtigkeit von Arsen ist seine Aufkonzentrierung in den Rauchgasreinigungsrück-

ständen (Filterstäuben) etwa zehnmal so hoch wie in den Rostaschen (Rohaschen, Schlacken). 
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5. Andererseits ist die anfallende Menge an Rostaschen wesentlich größer als die der Rauchgasreini-
gungsrückstände, sodass auch mit der Rostasche ein nicht unerheblicher Teil des Arsens aus dem 
Verbrennungsprozess ausgetragen wird. 

6. In Übereinstimmung mit Untersuchungen von Sickerwasserproben aus HMV-Schlackeablagerun-
gen, z.T. gemeinsam mit Filterstäuben, haben auch Elutionsversuche mit Wasser (DEV S4-Elution) 
an Schlacken und Filterstäuben aus Müllverbrennungsanlagen gezeigt, dass Arsen in dieserart Ab-
fällen kaum mobilisierbar ist, trotz der zumeist alkalischen pH-Werte, die sich in Sickerwässern 
bzw. Eluaten einstellen. Ein solcher Befund ist für einen Anionenbildner wie Arsen nicht zu erwar-
ten gewesen. 

7. Auch Elutionsversuche mit Chloridwässern hoher Ionenstärke und mit Eisenwässern haben keine 
gegenteiligen Resultate gezeitigt. Lediglich in Elutionsversuchen mit Essigsäurelösung bei pH 4 
sind erhöhte Arsenkonzentrationen im Eluat festgestellt worden. 

8. Es sind einige Mineralphasen vorgeschlagen oder identifiziert worden, die für die Immobilisierung 
von Arsen in alkalisch reagierenden Abfallverbrennungsrückständen sorgen könnten. 

Die Entsorgung der Rückstände aus Abfallverbrennungsanlagen ist geregelt. Im Gefolge der Techni-
schen Anleitungen TA-Abfall (Sonderabfall) von 1991 und TA-Siedlungsabfall von 1993 sowie des 
Kreislaufwirtschafts- und Abfallgesetzes von 1994 hat die Länderarbeitsgemeinschaft Abfall (LAGA) 
1994 ein Merkblatt herausgegeben, um die Entsorgung von Abfällen aus Verbrennungsanlagen für 
Siedlungsabfälle bundeseinheitlich zu regeln. Darin ist u.a. festgelegt worden, dass Schlacken und 
Aschen aus Abfallverbrennungsanlagen (Abfallschlüssel 31 308) vorzugsweise auf oberirdischen De-
ponien der Klasse I zu beseitigen sind, hingegen Filterstäube aus Abfallverbrennungsanlagen (31 309) 
sowie auch feste Reaktionsprodukte aus der Abgasreinigung von Abfallverbrennungsanlagen (31 312) 
vorzugsweis in Untertagedeponien oder, in zweiter Wahl, auf oberirdischen Sonderabfalldeponien 
bzw. Monodeponien. Einschränkend ist angemerkt worden, dass Abfälle nur dann auf Deponien abge-
lagert werden dürfen, wenn sie nachweislich nicht umweltverträglich verwertet werden können [157]. 

Zur Verwertung von HMV-Schlacken sind detaillierte Anforderungen gemacht worden und ist festge-
stellt worden, dass bei der Verwertung dieserart Abfälle im Tiefbau dennoch nur ein eingeschränkter 
Einbau mit definierten technischen Sicherungsmaßnahmen in Betracht kommt, welcher negative Aus-
wirkungen auf die Umwelt nicht erwarten lässt. Zur Verwertung von Filterstäuben und mit diesen ge-
meinsam ausgetragenen Reaktionsprodukten aus der Abgasreinigung ist bemerkt worden, dass sie au-
ßerhalb des Einsatzes als Versatzmaterial im untertägigen Bergbau keine Bedeutung habe [157]. 

Diese Festlegungen hatten zur Folge, dass Filterstäube und feste Rauchgasreinigungsrückstände aus 
Abfallverbrennungsanlagen in zunehmendem Maß im bergbaulichen Versatz verwendet worden sind 
und ihre Beseitigung in Untertagedeponien rasch an Bedeutung verloren hat. Nach Reichenberger et 
al. (2008) sind 2007 in Siedlungsabfallverbrennungsanlagen 4,45 Mio. t Rohschlacke angefallen. 3,78 
Mio. t Rohschlacke konnten einer Verwertung zugeführt werden, davon 0,53 Mio. t. als Versatzmaterial 
unter Tage, doch 0,67 Mio. t mussten abgelagert werden. Der Anfall von Filterstaub inklusive Abgasrei-
nigungsprodukten belief sich auf etwa 0,74 Mio. t. Die Autoren gehen davon aus, dass dieserart Rück-
stände in Deutschland mittlerweile ausschließlich unter Tage entsorgt und nicht mehr oberirdisch ab-
gelagert werden [116]. 

 

3.12 Klärschlamm und Klärschlammasche 
Nach einem Bericht des deutschen Umweltbundesamts (UBA) über die Klärschlammentsorgung 
(2012) fallen in Deutschland jährlich etwa 2 Mio. t Klärschlamm aus kommunalen Klärschlammanla-
gen an, als Trockenmasse (TM) angegeben. Diese Klärschlammmenge wird zu über 50 % in Klär-
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schlamm-verbrennungsanlagen und auch Müllverbrennungsanlagen verbrannt oder in Kohlekraftwer-
ken und Zementöfen mitverfeuert, während die landwirtschaftliche Verwertung kommunaler Klär-
schlämme bei rd. 30 % stagniert [158]. 

Der UBA-Bericht von 2012 gibt den Arsengehalt von Klärschlämmen mit 4-30 mg/kg TM an [158]. 
Eine Erhebung der Deutschen Vereinigung für Wasserwirtschaft, Abwasser und Abfall (DWA) von 
2005 ergab einen mittleren Arsengehalt von 3,94 mg/kg TM [159]. Heinrichs et al. (1997) haben den 
Arsengehalt von Klärschlammproben aus elf deutschen Städten mit 6,5 mg/kg TM angegeben [125]. 

Theis & Gardner (1990) haben Arsengehalte in Klärschlammaschen von 1,2-20,8 mg/kg angegeben, 
bei hohen Eisengehalten zwischen 4 und 30,5 %. Bei Auslaugversuchen mit destilliertem Wasser wird 
Arsen kaum freigesetzt (<0,008 mg/l), möglicherweise wegen des hohen Phosphatgehalts von Klär-
schlammaschen [88]. - Denn Arsenat (AsO43-) kann in Phosphatverbindungen für Phosphat (PO43-) sub-
stituiert werden; dies ist die Ursache für erhöhte Arsengehalte in Naturphosphat. 

Nach einem Bericht aus der Bundesanstalt für Materialforschung und -prüfung (BAM) von Krüger & 
Adam (2014) ist mittelfristig zu erwarten, dass die Klärschlammdüngung eingestellt und die Klär-
schlammverbrennung zunehmen wird. Schon werden fast 800.000 t/a in Klärschlammverbrennungs-
anlagen verbrannt, dabei ca. 300.000 t/a an Klärschlammasche erzeugt, die fast ausschließlich abgela-
gert wird. Die Anstrengungen richten sich darauf, in der Asche aufkonzentrierte Wertstoffe zurückzu-
gewinnen, vorrangig Phosphat. Die Untersuchung von über 250 Klärschlammaschen auf ihre Bestand-
teile ergab für Arsen mittlere Gehalte von 17,5 mg/kg (min. 4,2 mg/kg, max. 124 mg/kg) [160]. 

Adam (2004) hat eine Untersuchung zur Extraktion von Schwermetallen und Arsen aus Klärschlam-
maschen mit der Zielsetzung durchgeführt, die von gefährlichen Stoffen befreite Asche als Phosphat-
dünger einsatzfähig zu machen. Für die Versuche dienten fünf Klärschlammaschen sowie ein Klär-
schlamm-Vergasungsrückstand. Die Arsengehalte dieser sechs Proben lagen zwischen 14,3 und 31,7 
mg/kg TM. Verschiedene Versuche wurden angestellt, die Störstoffe zu chlorieren und die Chloride bei 
hohen Temperaturen zu verdampfen, ein Verfahren, das von der Duisburger Kupferhütte entwickelt 
worden ist, um Wertmetalle aus Hüttenrückständen zu extrahieren.  

Dabei stellte sich heraus, dass sich zwar die Metalle Blei, Cadmium, Kupfer, Zink und Quecksilber in die 
Gasphase überführen lassen. Hingegen erwiesen sich Arsen, Chrom und Nickel als derart fest an die 
Eisenoxidphase (Hämatit Fe2O3) gekoppelt, dass sie sich nur durch Chlorierung mit Chlorgas ab einer 
Betriebstemperatur von 850°C gemeinsam mit dem hohen Eisenanteil verdampfen ließen, ein aufwän-
diges und kostenspieliges Verfahren, wenn man sich die Masseverhältnisse vor Augen führt; die Klär-
schlamm-Ascheprobe aus Berlin mit dem höchsten Arsengehalt von 31,7 mg/kg hatte auch den höchs-
ten Eisengehalt von 22,56 Gew.% (als Fe2O3) [161].  

Dazu muss man wissen, dass drei- und mehrwertige Kationen eine große Affinität zum Sauerstoff ha-
ben, hingegen keinerlei Affinität zum Chlor. Dazu zählt Fe(III) ebenso wie Cr(III) und Cr(VI) und ge-
nauso As(III) und As(V), die unter oxidischen Bedingungen Oxide bzw. Oxoanionen bilden. Metalloxide 
sind thermisch kaum mobilisierbar (Stichwort: hochgeglühte Oxide). Hingegen weisen die Arsenoxide 
(Arsentrioxid, Arsenpentoxid) schon bei relativ niedrigen Temperaturen hohe Dampfdrücke auf. Der 
Schmelzpunkt von Arsentrioxid (As2O3) liegt bei 313°C, doch sublimiert es bereits ab 193°C [2: S. 357].  

Von Bedeutung ist hier, dass Arsen nicht thermisch verflüchtigt wurde - jedenfalls nicht bei den Ver-
flüchtigungsversuchen im Labor - was den Schluss zulässt, dass Arsen nicht sorptiv an die Hämatit-
phase gebunden, sondern als Arsenoxid stabil in das Kristallgitter des Hämatits eingebaut ist. Da Hä-
matit ein verwitterungsbeständiges Mineral ist, auch in belüfteten, nicht staunassen Böden, kann man 
wohl davon ausgehen, dass mit einer Klärschlammasche, welcher die Schwermetallverunreinigungen 
entzogen worden sind, bei Ausbringung als Düngemittel keine Arsenfreisetzung zu besorgen ist. 

Folgende Schlüsse lassen sich ziehen: 
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1. Die Arsengehalte in kommunalen Klärschlämmen und auch in Klärschlammaschen sind Spuren-
gehalte (unter 100 mg/kg). 

2. Der mittlere Arsengehalt von Klärschlammaschen überschreitet nicht den Arsengehalt von norma-
len Böden. 

3. Arsen in Klärschlammasche erweist sich als fest an Hämatit gebunden. 

Nach Reichenberger et al. (2008) fallen in Deutschland pro Jahr 243.000 t Klärschlammaschen an, und 
zwar 126.000 t als Filterstaub, 69.000 t als Rost- und Kesselasche sowie 48.000 t sonstige [116]. 

 

3.13 Altholz und Holzasche 
Arsen hat in Holzschutzmitteln seit den fünfziger Jahren bis gegen Ende des vergangenen Jahrhunderts 
weltweit eine bedeutende Rolle zum Schutz gegen Pilze, Insekten und marine Bohrer gespielt, und 
zwar in Form von Arsenpentoxid (As2O5) in Zubereitungen entweder auf der Basis von Chrom-, Fluor- 
und Arsenverbindungen (CFA-Präparate) oder auf der Basis von Chrom-, Kupfer- und Arsenverbin-
dungen (CKA-Präparate, engl. CCA). Die Wirkstoffgehalte, als übliche Durchschnittswerte bei Drucki-
mprägnation, lagen für Arsen bei 1000-4000 mg/kg imprägniertem Holz [162]. 

Momčilović (2004) hat auf eine Beobachtung von Carson & Mumford (1988) hingewiesen, dass Kup-
ferArsen-Verbindungen in vielen chemischen Reaktionen katalytische Eigenschaften haben und die 
Bildung von chlorierten Dibenzodioxinen und -furanen katalysieren [163]. - Das könnte bei der Ver-
brennung von CKA-imprägniertem Altholz von Bedeutung sein. 

2006 mussten arsenhaltige Holzschutzmittel vom Markt genommen werden. Tatsächlich sind sie 
schon in den Jahren zuvor nicht mehr verkauft worden. Dennoch können sie in Altholz und in durch 
Holzschutzmittel kontaminierten Böden von Bedeutung sein. Christensen et al. (2005) haben allein für 
Dänemark die zu entsorgende Menge an CKA-imprägniertem Altholz für 2010 auf 100.000 t geschätzt 
[164]. - In anderen, größeren Ländern wird es nicht weniger sein, was jährlich zur Entsorgung ansteht. 

Die Entsorgung von Altholz ist in der Altholzverordnung von 2002 geregelt (BGBl. I, S. 3302). In An-
hang III der Verordnung sind Grenzwerte für Holzhackschnitzel und Holzspäne zur Herstellung von 
Holzwerkstoffen angegeben, u.a. für Arsen ein Grenzwert von 2 mg/kg Trockenmasse. Als Hilfestellung 
zur Zuordnung gängiger Altholzsortimente im Regelfall sind Hinweise gemeint, in welche von vier vor-
gesehenen Altholzkategorien (AI bis AIV) diese einzuordnen wären. Dabei wird imprägniertes Altholz 
aus dem Außenbereich wie Bahnschwellen, Leitungsmasten, Sortimente aus dem Garten- und Land-
schaftsbau sowie imprägnierte Gartenmöbel und Sortimente aus der Landwirtschaft generell der Kate-
gorie A IV zugeordnet, der höchsten, also der verdächtigsten. Altholz der Kategorie A IV darf nicht zur 
Aufbereitung zu Hackschnitzeln und Holzspänen für die Herstellung von Holzwerkstoffen genom-men 
werden, jedoch zur Gewinnung von Synthesegas zur weiteren chemischen Nutzung oder zur Herstel-
lung von Aktivkohle bzw. Industriekohle. Nach § 9 Altholzverordnung ist Altholz, welches nicht ver-
wertet wird, zum Zweck der Beseitigung einer dafür zugelassenen thermischen Behandlungsanlage 
zuzuführen. 

Bahadir et al. (2001) haben in einer homogenisierten Altholz-Shreddermischprobe einen Durch-
schnittsgehalt an Arsen von 4,1 mg/kg ermittelt [165: S. 42]. 

Dinkelberg (2000) zitiert Analysendaten verschiedener Holzaschen, ohne zu erkennen zu geben, ob es 
sich dabei um Rostaschen oder Filteraschen handelt, vermutlich erstere. Hier werden lediglich die Ar-
sengehalte herausgegriffen und kommentarlos wiedergegeben [166]: 

  Frischholzaschen  < 1-35 mg/kg 

  Sägespäneasche  5,3 mg/kg 
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  Rindenasche  7,4 mg/kg 

  Hackgutasche  7,8 mg/kg 

  Rest- u. Gebrauchtholzaschen < 2-60 mg/kg 

Nach Reichenberger et al. (2008) fallen in Deutschland pro Jahr 435.000 t an Biomasseaschen an, da-
rin enthalten 289.000 t Altholzasche [116]. 

 

3.14 Kontaminierter Boden 
Die oben wiedergegebenen Befunde werfen die Frage auf, ob die in der Abfalluntersuchung etablierten 
Auslaugungsverfahren geeignet sind, die Bindungsform und Mobilisierbarkeit von Arsen in Abfallpro-
ben zu prüfen. Die gängigen Elutionstest sind:  

a) das Deutsche Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414 Teil 4), bei dem die Abfallprobe mit destilliertem 
Wasser ausgewaschen wird, wobei sich der pH-Wert der Lösung durch Reaktion mit den Abfallbe-
standteilen einstellt und, je nach Reaktivität des Abfalls, sauer oder basisch ausfallen kann; 

b) der pHstat-Test, bei dem der pH-Wert des Eluenten durch Säure- bzw. Basenzugabe auf pH 4 bzw. 
pH 11 eingestellt und durch Titration während der Elution aufrecht (statisch) gehalten wird; 

c) die sequentielle Extraktion, bei der unterschiedliche Bindungsformen, zumeist von Schwermetal-
len, in der Abfallprobe durch nacheinander auf den Abfall einwirkende unterschiedliche Lösungen 
ermittelt werden sollen, welche unterschiedliche pH- und Eh-Bedingungen simulieren. 

Hingegen ist bei allen gängigen Elutionsverfahren der Einsatz von Carbonatlösungen nicht üblich. Dem 
sind Pantsar-Kallio & Manninen (1997) nachgekommen. Sie haben Bodenproben von zwei Altstandor-
ten in Finnland untersucht, wo in einem Fall bis 1970, im anderen bis 1990 Hölzer mit CCA-Präparaten 
druckimprägniert worden sind und dementsprechende Bodenkontaminationen hinterlassen haben 
[167]. 

Gefundene Arsenkonzentrationen in sieben Bodenproben variierten von 8,2 bis 1154 mg/kg, in humo-
sem Boden am höchsten, in tonigem Boden am niedrigsten. Erst wurden die Bodenproben vorsichtig 
gemahlen, davon jeweils 2 g mit 50 ml Lösung unterschiedlich eingestellter pH-Werte (1-13) 1 Std. bei 
Zimmertemperatur eluiert. Bei pH-Werten 3-9 wurden zumeist weniger als 2 % der jeweiligen Arsen-
gehalte der Bodenproben in Lösung gebracht, bei pH 1  z.T. über 10 %, bei pH 13 durchgehend über 
10  %, maximal 44 %. Da unter natürlichen Bedingungen so extreme pH-Werte wie 1 oder 3 ausge-
schlossen werden können und das bei pH 3-9 extrahierte Arsen fast ausschließlich in der weniger toxi-
schen fünfwertigen Form vorliegt, wurde die von den beiden Altstandorten ausgehende Gefährdung 
als eher gering eingeschätzt [167]. 

Doch als in einer zweiten Versuchsreihe die gleichen Bodenproben mit Carbonatlösungen eluiert wur-
den, nämlich mit einer 1-molaren Natriumbicarbonatlösung, eingestellt auf pH 8, und einer 1-molaren 
Natriumcarbonatlösung bei pH 11, da lagen die extrahierten Arsenmengen deutlich höher; noch eine 
0,1-molare Nariumbicarbonatlösung (bei pH 8) vermochte mehr als 11 % des Arsengehalts aus einer 
Bodenprobe zu extrahieren. Die Carbonatlösung (bei pH 11) extrahierte mehr Arsen als die Hydrogen-
carbonatlösung (bei pH 8) und diese wiederum mehr als eine 1-molare Kaliumsulfatlösung (bei pH 8) 
[167]. 

Aus diesen Versuchen lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Eine Mobilisierung von Arsen in Abfällen und kontaminierten Böden durch Ionenaustausch ist 
ernster zu nehmen als eine Remobilisierung infolge von pH-Änderungen in der Umwelt. 

2. Hier geraten carbonathaltige Wässer ins Blickfeld, weil Grundwässer sich häufig durch höhere 
Hydrogencarbonatgehalte auszeichnen. 
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3. Abfallelutionsschemata sollten ergänzt werden durch eine Standardelution mit einer Hydrogen-
carbonatlösung, um die Mobilisierbarkeit von anionenbildenden Schwermetallen und Metalloiden 
zu prüfen. 

Van Geen et al. (1994) haben die Oberflächenkomplexierung von Carbonat an Goethit (α-FeOOH) un-
tersucht. Die dominante Spezies sind einerseits gelöstes Kohlendioxid als Kohlensäure (H2CO3) bei pH 
<6 und andererseits Hydrogencarbonat (HCO3-) bei pH >6.  Binden sich diese Spezies bei pH-Werten 
unter 7, wie sie typisch für Bodenwässer sind, an Goethit,  liegt es nahe, an Oberflächenkomplexe von 
der Art einer Carboxylgruppe (-COOH) zu denken, welche  Hydroxylionen (OH-) an der Goethit-Ober-
fläche ersetzen [168]: 

(1) Fe-OH + 2H+ + CO3
2- → Fe-OCOOH + H2O 

(2) Fe-OH + H+ + CO3
2- → Fe-OCOO- + H2O 

Die beiden Ligandenaustausch-Reaktionen ergeben (1) einen protonierten, neutralen Oberflächen-
komplex und (2) einen deprotonierten, negativ geladenen. Eine ausgedehnte Bedeckung der Goethit-
Oberfläche durch solche Carbonat-Komplexe bedeutet, dass weniger Sorptionsplätze für andere Oxo-
anionen zur Verfügung stehen [168]. 

In ihrem Überblicksartikel zum Verhalten von Arsen in Gewässern haben Smedley & Kinniburgh 
(2002) angemerkt, dass hohe Konzentrationen von Phosphat (H2PO4-), Hydrogencarbonat (HCO3-), Sili-
cat (H3SiO4-) und möglicherweise organische Substanz durch Konkurrenz um Adsorptionsplätze an 
Feststoffen die Desorption von Arsen erhöhen können [169]. 

Die amerikanische Umweltbehörde (US EPA) hat in ihrem Forschungsinstitut einen Drehtrommel-ofen 
zur Verfügung, indem sie Verbrennungsversuche unter kontrollierten Verbrennungsbedingungen 
durchführen kann. Dort ist ein synthetischer arsenhaltiger Abfall und ein arsenkontaminierter Boden 
thermisch behandelt worden, um das Verhalten von Arsen zu untersuchen. Der synthetische Abfall be-
stand aus einer Matrix von Ton mit organischem Material, welche mit einer Lösung von Arsentrioxid 
(As2O3) und anderen Metallen getränkt worden ist, bevor sie in den Ofen eingegeben wurde. Der kon-
taminierte Boden unbekannter chemischer Zusammensetzung stammte von einem Altlastenstandort 
und wurde, wie angeliefert, in den Ofen gegeben. Anschließend sind Proben der Asche, des Rauchgas-
waschwassers und des Reingases analysiert worden, um die Verteilung des Arsens zu bestimmen [52: 
S. 102]. 

Entgegen der Erwartung, dass Arsen mit steigender Verbrennungstemperatur verflüchtigt wird, hat 
sich herausgestellt, dass Arsen dazu neigt, sich stattdessen in der Asche zu sammeln. Um einen mögli-
chen Einfluss von Chlor auf die Verflüchtigung zu prüfen, wurden Abfallproben mit verschiedenen 
Chlorgehalten von 0 bis 8 % unter konstanten Verbrennungsbedingungen behandelt (Ofentemperatur 
870°C, Nachverbrennungskammer 1100°C). Ein Einfluss des Chlorgehalts wurde nicht messbar. Diese 
Beobachtung entsprach Gleichgewichtsberechnungen, die keinen Zusammenhang zwischen Arsen-
dampfdruck und Chlorgehalt erwarten lassen [52: S. 103]. 

Anschließend sind mit dem kontaminierten Boden und der daraus hervorgegangenen Asche Elutions-
tests nach der von der US EPA vorgeschriebenen TCLP-Methode durchgeführt worden. Dabei hat sich 
gezeigt, dass in allen Fällen durch die thermische Bodenbehandlung die Auslaugbarkeit des Arsens aus 
der Asche höher war als aus dem unbehandelten Boden. Lediglich die Sauerstoffkonzentration im Ofen 
hatte einen Einfluss auf die Auslaugbarkeit des Rückstands; sie ging bei steigendem Sauerstoffdarge-
bot zurück [52: S. 103]. Eine Erklärung für diesen Befund ist nicht angeboten worden. 

3.15 Wasserwerksschlamm 
Auch Wasserwerksschlämme können Arsen enthalten, hier in erster Linie die Schlämme aus der tech-
nischen Enteisenung, Entmanganung und Entarsenung von Grundwasser bei der Aufbereitung des 
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Rohwassers zu Trinkwasser. Auf Grund der mikrobiellen Aktivitäten im Bodenkörper ist in den Unter-
grund versickerndes Niederschlagswasser sauerstoffverarmt, und es herrschen im Grundwasser leicht 
reduzierende Bedingungen. Dadurch werden Mangan und Eisen sowie daran sorbiertes Arsen aus dem 
Gestein reduktiv gelöst, sodass messbare Eisen- und Mangangehalte sowie Spurengehalte von Arsen 
im Rohwasser auftreten können. Diese beeinträchtigen den Geschmack und die ästetische Erscheinung 
des Trinkwassers oder auch die Betriebssicherheit des Wasserversorgungssystems. Schon geringe 
Mangankonzentrationen geben dem Wasser einen metallischen Geschmack. Auch potenziell toxische 
Inhaltsstoffe müssen entfernt werden. Aus gesundheitlichen Gründen ist der Grenzwert für Arsen in 
der dt. Trinkwasserverordnung von 1990 mit 0,01 mg/l niedrig angesetzt. Viele Wasserwerke bemü-
hen sich, diesen Grenzwert sicherheitshalber noch um den Faktor 10 zu unterschreiten. Die uner-
wünschten Stoffe werden dem Rohwasser durch verschiedene Verfahren entzogen und fallen im Was-
serwerk als wasserhaltige Schlämme mit unterschiedlichen Gehalten an fällbaren Stoffen wie Eisen, 
Mangan und Calcium sowie den zugesetzten Flockungs-, Flockungshilfs- und Konditionierungsmitteln 
(z.B. Aluminiumhydroxid und Pulverkohle) an [170: S. 4]. 

Eisen und Mangan werden durch Belüften oxidiert und fallen als Eisenoxidhydrat (Fe2O3●nH2O) bzw. 
Manganoxide (MnOOH, MnO2) aus. Da die meisten Grundwässer auch gelöstes Carbonat enthalten, das 
beim Belüften durch die Verminderung des CO2-Partialdrucks als Calciumcarbonat ausfällt, enthalten 
fast alle Eisen- und Manganschlämme auch Kalkanteile im Prozentbereich. Für die Enteisenung sollte 
ein pH-Wert von 6,5 nicht unterschritten werden, während er für die Entmanganung deutlich höher 
liegen muss, wie auch das Redox-Potential (Eh) zur Manganoxidation deutlich höher sein muss als zur 
Eisenfällung. Das führt dazu, das Entmanganungsschlämme oft stärker kontaminiert sind als Eisen-
schlämme, da bei höheren Eh/pH-Werten die Bedingungen zur Fällung von Schwermetallen günstiger 
sind [170: S. 4]. 

Bei eisen- und manganhaltigen Rohwässern bewirkt die konventionelle Enteisenung und Entman-
ganung, wie sie in den meisten Wasserwerken praktiziert wird, häufig bereits eine weitgehende Ent-
fernung von Arsen. Auf Grund der bekannt hohen Sorptionskapazität von Eisenhydroxiden können 
auch geringe Arsenspuren praktisch vollständig aus dem Rohwasser eliminiert und an die Eisenhydro-
xidflocken gebunden werden. Bei hohem Wasserdurchsatz und geringer Schlammmenge kann es zu 
einer starken Arsenanreicherung kommen, in Extremfällen bis in den Promille-Bereich [170]. 

Während sich Arsenat im pH-Bereich von Trinkwasser durch Fällungs- und Sorptionsverfahren gut 
entfernen lässt, ist Arsenit durch Ionenaustausch- und Sorptionsverfahren kaum entfernbar, da Arse-
nit bei neutralem pH-Wert zu 99 % als nicht dissoziierte, ungeladene Spezies (H3AsO3) vorliegt. In ei-
senarmen Rohwässern mit erhöhten Arsengehalten lässt sich Arsenit auch mit Hilfe von Eisenhydro-
xid oder Eisensalz-Fällung/Flockung nicht zufriedenstellend aus dem Wasser entfernen [12]. Hier 
empfiehlt sich eine Oxidation zum fünfwertigen Arsen (Arsenat), um eine wirkungsvolle Entarsenung 
zu garantieren. U.a. bietet sich die Oxidation des dreiwertigen Arsens (Arsenit) durch Reaktion mit fes-
tem Mangandioxid (MnO2) an, eine schnelle und effektive Reaktion, die im pH-Bereich 5-9 nicht pH-
abhängig ist [171; 172]. 

Eisen in Wasserwerksschlämmen kann also zwei verschiedene Quellen haben, zum einen der natürli-
che (geogene) Eisengehalt gewisser Grundwässer, zum andern der Zusatz von Eisensalzen - üblicher-
weise Eisen(III)chlorid (FeCl3) - als Fällungs/Flockungsmittel zur Entfernung von organischen Verbin-
dungen und Phosphat aus dem Rohwasser. Auch Aluminiumsulfat (Al2(SO4)3) findet Verwendung. 
Diese Metallsalze sind Salze schwacher Basen und starker Säuren (HCl bzw. H2SO4). Sie lösen sich 
leicht im Wasser und drücken den pH-Wert, wenn sie als Metallhydroxide ausfallen. Diese bilden dann 
voluminöse, wasserreiche, amorphe Flocken. Vereinfach sieht das so aus: 

FeCl3 + 3H2O → Fe(OH)3 + 3H+ + 3Cl- 
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Das ausfallende Eisenhydroxid - oder analog Aluminiumhydroxid (Al(OH)3) - entnimmt dem Wasser 
Hydroxylionen (OH-) und setzt Wasserstoffionen (H+) frei, welche die Reaktion zur sauren Seite schie-
ben und dadurch die Adsorption von Anionen wie Phosphat (PO43-) oder Arsenat (AsO43-) an dem 
frisch gefällten Eisen(III)hydroxid fördern. Das gilt gleichermaßen für die Ausfällung von geogenem 
Eisen oder Aluminium: 

Me3+ + 3H2O → Me(OH)3 + 3H+ 

Nach einer Umfrage der Dt. Vereinigung des Gas- und Wasserfaches (DVGW) von 1993 sind damals in 
Deutschland schon etwa 150.000 Tonnen pro Jahr an Wasserwerksschlämmen angefallen, bezogen auf 
Trockensubstanz - TS, davon schätzungsweise 13.600 t/a Enteisenungs- und Entmanganungs-
schlämme sowie 42.300 t/a Aluminium- und Eisenflockungsschlämme. Bei einer Befragung von Was-
serversorgungsunternehmen im Auftrag der DVGW 1993/94 beantworteten 331 Firmen den umfas-
senden Erhebungsbogen und 57 Unternehmen machten Angaben zum Arsengehalt in Wasserwerks-
schlämmen, im Mittel 100 mg/kg TS (min. 0,05, max. 1000 mg/kg). 63 Unternehmen machten Anga-
ben über den pH-Wert von Eisen/Mangan-Schlämmen, im Mittel 7,8 (min. 6,1, max. 12,9) [173]. 

Mit der Erweiterung der chemisch/physikalischen Aufbereitung der Rohwässer hat die Menge der an-
fallenden Schlämme zugenommen und ist 1998 bereits auf 200.000 t/a geschätzt worden. Für Filter-
schlämme aus Grundwasserwerken sind Arsengehalte von unter 1 mg/kg bis weit über 2000 mg/kg 
TS angegeben worden. Der überwiegende Teil der Aufbereitungsschlämme ist auf Deponien abgela-
gert worden, teilweise auch verwertet, z.B. in der Landwirtschaft, im Landschaftsbau, in der Zement- 
und Ziegelindustrie [174: Tz. 211]. 

Arsen tritt in vielen Eisenschlämmen als Problemstoff hervor. Um Bindungsart und -festigkeit von 
Schwermetallen und Arsen in Wasserwerksschlämmen festzustellen, hat Haase (1995) an zwanzig 
verschiedenen Schlämmen, hauptsächlich aus der Enteisenung und Entmanganung, sowohl Elutions-
versuche nach dem Dt. Einheitsverfahren DEV S4 (DIN 38 414) mit destilliertem Wasser, als auch pHs-

tat-Elutionen bei pH 4 und pH 11, sowie sequentielle Extraktionen mit verschiedenen Lösungsmitteln 
durchgeführt [170]. Arsenfreisetzungen bei der sequentiellen Extraktion zeigten eine deutliche Paral-
lele zur Eisenfreisetzung, der weitaus größte Teil in der mäßig reduzierenden Phase (Extraktion mit 
Ammoniumoxalat in Oxalsäure bei pH 3), was die Bindung des Arsens im Wesentlichen an Eisenhydro-
xid in schwach kristalliner bis amorpher Form dokumentiert. Die pHstat-Versuche ergaben, dass Arsen 
in saurer Lösung (pH 4) wesentlich weniger mobilisierbar ist (< 0,02 %) als in basischer Lösung (pH 
11), wo zwischen 1 und 15 % des im Schlamm enthaltenen Arsens freigesetzt wurde, im Mittel 5 %, 
und z.T. erhebliche Arsenkonzentrationen im Eluat bis zu 10 mg/l analysiert wurden. Arsen war na-
hezu ausschließlich im basischen Eluat zu finden. Auch in diesen Versuchen korrelierte das Freiset-
zungsverhalten des Arsens mit dem des Eisens, das bei pH 11 ebenfalls stärker mobilisiert wurde als 
bei pH 4, während sich Mangan umgekehrt verhielt; es wurde bei pH 4 deutlich stärker freigesetzt als 
bei pH 11. Offensichtlich bieten die Bedingungen des pHstat-Tests bei pH 11 gute Möglichkeiten zur Bil-
dung von Eisen- und Mangankolloiden. Die Freisetzung von Arsenat wird über Kolloide beschleunigt, 
was seine Mobilisierbarkeit im Zusammenhang mit Transportprozessen erhöht. Denn von der Kollo-
idphase gehen die Anionen relativ rasch in echte Lösung über und werden bei hohen pH-Werten nicht 
wieder adsorbiert [170]. 

Ganz anders das Auslaugverhalten der untersuchten Wasserwerksschlämme nach DEV  S4. Da dieser 
Test mit destilliertem Wasser im Neutralbereich, d.h. im Löslichkeitsminimum der Eisenhydroxide 
durchgeführt wird und dieser pH-Bereich auch dem Ladungsnullpunkt (isoelektrischen Punkt) der Ei-
senhydroxide nahekommt, steht deren volle spezifische Oberfläche zur Sorption von Ionen zur Verfü-
gung. Neutrale pH-Werte lassen weder für sorbierte Kationen noch Anionen erhöhte Freisetzung er-
warten. Nach den Ergebnissen der DEV S4-Tests halten alle untersuchen Wasserwerksschlämme die 
Grenzwerte der Deponieklasse 1 der TA Siedlungsabfall ein. Selbst die geltenden Grenz- und Richt-
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werte der Trinkwasserverordnung wurden nie überschritten, abgesehen vom toxikologisch nicht rele-
vanten Eisen-Grenzwert von 0,2 mg/l. Bei den meisten Proben lagen die Schwermetallkonzentratio-
nen unter der Nachweisgrenze der angewandten Analysenmethoden. Die DEV S4-Werte waren, vergli-
chen mit den pHstat-Werten, in vielen Fällen die niedrigsten. -  Die Trinkwasserqualität der DEV S4-
Eluate ist keineswegs überraschend, sondern zwangsläufig, da im S4-Test genau die Bedingungen si-
muliert und reproduziert werden, unter denen sich die Wasserwerksschlämme gebildet und als die 
stabilste Phase erwiesen haben [170]. 

Schwermetallfreisetzungen waren im sauren pHstat-Eluat (pH 4) im Allgemeinen um einen Faktor 10 
bis 100 höher als im DEV S4-Eluat, während Arsenfreisetzungen immer im basischen Eluat (pH 11) 
etwa 100 - 1000-mal größer waren als in neutralen und sauren Eluaten. Haase (1995) zweifelt des-
halb, ob der DEV S4-Test tatsächlich einen worst case darstellt. Aussagen darüber, wie sich die unter-
suchten Schlämme unter veränderten pH- oder Redox-Bedingungen verhalten, lassen sich daraus je-
denfalls nicht ableiten [170]. 

In diesem Zusammenhang weist Haase (1995) auf die Möglichkeit hin,  dass im pH-Bereich  >7 Arsen 
nicht nur durch Desorption freigesetzt, sondern unter schwach reduzierenden Bedingungen Arsenat 
zu Arsenit reduziert werden kann, ohne dass eine reduktive Auflösung der Eisenoxid-Matrix erforder-
lich wäre, da arsenige Säure (H3AsO3) im pH-Bereich 7-11 auch in Anwesenheit von Eisen(III)oxid 
thermodynamisch stabil und mobil ist. Für eine Arsenfreisetzung könnten schon geringe Redoxvor-
gänge oberhalb der Pufferbereiche Fe2+ - FeOOH entscheidend sein. Die Redox-Pufferfunktion des Ei-
sens ist dort noch nicht wirksam,  und so wird eine Reduktion des Arsens möglich [170: S. 93]. 

Förstner & Haase (1995) sind zu dem Schluss gekommen, dass kleine Zwischenlager auf Wasser-
werksgelände kurzfristig als relativ sicher gelten können. Enthalten Wasserwerksschlämme jedoch 
einen hohen Anteil an organischer Substanz, z.B. durch Einsatz von leicht abbaubaren Fällungshilfs-
mitteln, oder wird Wasserwerksschlamm auf Hausmülldeponien abgelagert, können Mangan und Ei-
sen reduktiv in Lösung gehen. Dabei kann Arsen auch bei niedrigen pH-Werten in Lösung gebracht 
werden [175]. 

Aus diesen Untersuchungen können folgende Schlüsse gezogen werden: 

1. In Wasser gelöstes Arsen lässt sich durch Eisenhydroxid adsorptiv besser entfernen als durch 
Mangandioxid oder Aluminiumhydroxid und reichert sich in Eisenschlämmen dementsprechend 
an. 

2. Fünfwertiges Arsen (Arsenat) lässt sich leichter entfernen als dreiwertiges Arsen (Arsenit). 
3. Arsenit kann durch festes Mangandioxid zu Arsenat oxidiert werden. 
4. Adsorption von Arsen an Eisenhydroxid gelingt besser im neutralen und sauren Milieu als im basi-

schen. 
5. Umgekehrt wird im basischen Milieu aus Eisen- und Manganschlämmen Arsen durch Desorption 

leichter wieder freigesetzt. 
6. Unter mäßig reduzierenden Bedingungen kann Arsen aus Mangan- und Eisenschlämmen freige-

setzt werden, sei es durch Reduktion von Arsenat zu Arsenit oder durch reduktive Auflösung der 
Matrix selbst. 

 

3.16 Andere Abfälle und technogene Substrate 
Arsenanalysen von Abfällen sind in der Literatur nicht häufig zu finden. Das gilt schon für die oben ab-
gehandelten Abfallarten (Schlämme, Aschen), mehr noch für sonstige Abfälle. Das hängt damit zusam-
men, dass Arsen in Abfällen nie die Aufmerksamkeit erlangt hat wie diverse Schwermetalle, zum ande-
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ren aber auch mit der Schwierigkeit der Arsenanalytik im Allgemeinen und in Abfallproben im Beson-
deren, welche sich aus derart vielen Stoffen zusammensetzen, dass die Analyse von Spurenstoffen, wie 
Arsen, dadurch erschwert wird. 

So ist unter von Brasser et al. (1995) veröffentlichten 33 Abfallanalysen bei vier Proben vermerkt, 
dass die Arsenanalyse - und nur diese - "gestört" war. Für die übrigen Abfallproben werden folgende 
Arsengehalte angegeben: zwei Eisensulfatabfälle 710 bzw. 470 mg/kg, zwei Strahlmittelrückstände 
1470 bzw. 1320 mg/kg, ein Strahlstaub 1260 mg/kg, ein Strahlkies 620 mg/kg, ein Härtereisalz 50 
mg/kg und drei Schlämme aus Fällungen 41.300 bzw. 2060 bzw. 60 mg/kg. Bei etlichen anderen Ab-
fallproben lagen die Arsengehalte unter der Bestimmungsgrenze [145]. Herbert (2000) hat für einen 
Filterstaub aus der Glashütte einen Arsengehalt von 1900 mg/kg und einen Antimongehalt von 700 
mg/kg angegeben, eine Abfallart, die in Deutschland mengenmäßig mit ca. 60.000 t/a anfällt [176: S. 
153].  

Hagemann et al. (2006) haben Röntgenfluoreszenz-Analysen (RFA) von verschiedenartigsten Abfällen 
veröffentlicht, bei einigen auch die Arsengehalte mitbestimmt [44: Tab. 27 ff.]. Darunter waren auch 
zwei arsenhaltige Rückstände aus der Kampfstoff- oder Altlastenentsorgung, und zwar ein Glührück-
stand mit 4000 mg/kg und ein Eisenhydroxidschlamm mit 10.400 mg/kg. Sodann ein Gipsschlamm 
aus der Chemieindustrie mit 9 mg/kg, ein Eindampfrückstand von Deponiesickerwasser mit 2 mg/kg, 
ein Metalloxidstaub (MgO) mit < 0,1 mg/kg, ein Filterstaub aus einem Krematorium mit 24 mg/kg, ein 
Rauchgasreinigungsrückstand aus einer Mineralölraffinerie mit 6 mg/kg, ein Feuerlöschpulver mit 
8 mg/kg, ein quecksilberhaltiger Elektrolyserückstand mit 14 mg/kg, ein Gießereialtsand mit 1 mg/kg, 
drei feste Abfälle aus der (trockenen) Abgasreinigung metallurgischer Betriebe mit 11-50 mg/kg so-
wie weitere schlecht identifizierte Abfälle mit ähnlich niedrigen Arsengehalten, dazu noch vier RFA 
von verbrauchtem Strahlsand bzw. Strahlmittelrest mit Gehalten von 1-14 mg/kg, wobei die Strahls-
andprobe Nr.519 mit dem geringsten Arsengehalt (1 mg/kg) dann in der nasschemischen Analyse ei-
nen Arsengehalt von 1921 mg/kg aufwies. Ein Filterstaub aus einer Glasschmelzenbefeuerung (Natri-
umsulfat) ergab in der nasschemischen Analyse einen Arsengehalt von 1919 mg/kg [Tab. 34, Probe Nr. 
96]. Zevenhoven et al. (2007) haben für Shredder-Rückstände aus der Verschrottung von Automobilen 
Arsengehalte von 20-25 mg/kg angegeben [101]. 

Aus Nordrhein-Westfalen gibt es eine ganze Reihe von Analysendaten diverser technogener Substrate. 
Darunter versteht man mineralische Abfälle, welche auf Flächen außerhalb von als solchen ausgewie-
senen Abfallablagerungen an der Bodenoberfläche oder vermischt mit Bodenmaterial angetroffen 
werden, sei es, dass sie zur Geländeauffüllung oder Flächenbefestigung im Landschaftsbau, Wegebau 
oder auf Sport- und Spielplätzen gezielt eingesetzt worden sind oder sei es, dass sie auf gewerblichen 
und industriellen Betriebsflächen verstreut oder verkippt und zurückgelassen worden sind. 

Meuser (1996) hat solche meist auf Freiflächen vorkommenden technogenen Substrate im Stadtgebiet 
von Essen im zentralen Ruhrgebiet mit seiner an die zweihundert Jahre zurückreichenden montanin-
dustriell geprägten Entwicklung (Kohlezechen, Metallhütten) untersucht. Das Ziel der Arbeit war, sol-
che Substrate als Ausgangsmaterial für die Bodenneubildung anzusehen, bodenkundlich einzuordnen 
und, was ihre Gehalte an anorganischen wie organischen Fremdstoffen (Metalle, polyzyklische aroma-
tische Kohlenwasserstoffe, polychlorierte Biphenyle) anbetrifft, im Vergleich zu den Stoffgehalten 
ortstypischer natürlicher (geogener) Böden im Stadtgebiet zu setzen und in Form von Gehaltsklassen 
ihr Gefährdungspotenzial zu bewerten. Arsen war dabei nur ein Stoff unter anderen in die Bewertung 
einbezogenen Stoffen. Übergreifend über alle 247 Standorte lag die Spannbreite der Arsengehalte in 
den industriell überprägten Böden zwischen 3 und 185 mg/kg, im Mittel bei 17 mg/kg, wobei Boden-
horizonte, welche kein Abfallmaterial enthielten und solche, die zu mehr als 85 Prozent aus Abfall be-
standen, gar nicht berücksichtigt worden sind [177: Tab.6.8) - was die Spanne einengt und die Aussa-
gekraft der Angabe schmälert. 
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Auf die Bindungsform und Mobilisierbarkeit von Arsen und anderer Stoffe in diesen technogenen 
Substraten ist Meuser (1996) nicht eingegangen. Um sich ein Bild vom Gefährdungspotenzial minerali-
scher Abfälle zu machen, hat er Analysendaten relevanter Abfälle aus verschiedenen Literaturquellen 
in Tabellen zusammengestellt [177: Tab. 6.3-6.7]. - Da es sich um Quellen handelt, die im vorliegenden 
Bericht noch nicht einbezogen waren, werden sie hier in Tabelle 8 ohne Angabe der primären Litera-
turquellen wiedergegeben, und zwar nur die Arsengehalte der Abfallmaterialien, nicht der anderen 
Inhaltsstoffe. 

Tabelle 8: Arsengehalte von Abfallmaterialien 

Abfallart Arsengehalt 
Bauschutt (Gemenge) 1 - 59 mg/kg 

Ziegel 10 - 24 mg/kg 

Mörtel 4 - 21 mg/kg 

Straßenaufbruch 10 - 23 mg/kg 

Haldenberge 3 - 18 mg/kg 

gebrannte Berge 5 - 99 mg/kg 

Baggerschlamm (Ruhr) 17 - 35 mg/kg 

Baggerschlamm (Emscher) 16 mg/kg 

Hochofenstückeschlacke bis 8 mg/kg 

Stahlwerksschlacke bis 33 mg/kg 

Hüttensand bis 3 mg/kg 

Zinkoxidschlacke 12 - 188 mg/kg 

Wälzofenschlacke 50 - 333 mg/kg 

Bleischachtofenschlacke 1000 - 7000 mg/kg 

Kupferschlacke 300 - 1000 mg/kg 

Steinkohle-Rostasche 2 - 25 mg/kg 

Schmelzkammergranulat 2 - 19 mg/kg 

Steinkohle-Flugasche 40 - 630 mg/kg 

Braunkohle-Flugasche 8 - 16 mg/kg 

MVA-Rohasche 2 - 1040 mg/kg 

MVA-Filterstaub 4 - 223 mg/kg 

Quelle: [177] 

Zum Vergleich hat Meuser (1996) Analysendaten von im Stadtgebiet von Essen natürlicherweise an-
stehenden Locker- und Festgesteinen (Löss, Sand, Kalkstein) wiedergegeben, deren (geogene) Arsen-
gehalte 11 mg/kg nicht überschreiten. Das sind die dortigen Ausgangsgesteine für ortstypische Böden. 
Daran gemessen sind die Arsengehalte der oben aufgelisteten mineralischen Abfälle fast durchweg hö-
her, jedenfalls die festgestellten Maximalwerte, was nur bedeutet, dass eine Verwertung derartiger Ab-
fälle als technogene Substrate im Landschafts-, Wege- und Sportstättenbau generell zu einer Erhöhung 
der Arsengehalte der damit beaufschlagten Böden beiträgt. Bei der Haldenberge handelt es sich gleich-
falls um ein natürliches Gestein, doch fällt auf, dass gebranntes Bergematerial höhere Arsengehalte 
aufweisen kann als das Ausgangsgestein. 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 81 

 

 

Mit der gebrannten Berge hat es folgende Bewandtnis: Bergematerial wurde früher in Form von Spitz-
kegelhalden aufgeschüttet. Durch Luftzutritt in die lose Schüttung kam es häufig zu Selbstentzündung 
von in der Berge enthaltenem Pyrit und Kohleresten, was zu hartnäckigen, rauchenden Bränden und 
Schwelbränden führte. Das Haldenmaterial verfärbte sich rot vom sich bildenden wasserfreien Eisen-
oxid (Hämatit Fe2O3). Rote Haldenberge fand zeitweise Verwendung als Baustoff.  

Wie die oben stehende Tabelle ausweist, haben Hüttenrückstände der eisen- und stahlerzeugenden 
Industrie eher unauffällige Arsengehalte, können allerdings erhöhte Gehalte an Chrom und Nickel auf-
weisen [177: S.120]. Demgegenüber bergen Rückstände aus NE-Metallhütten, in denen Blei-, Kupfer- 
und Zinkerze verhüttet worden sind, durchweg überhöhte Arsengehalte. Diese Befunde stimmen mit 
in den einschlägigen Kapiteln zuvor dargelegten Befunden einigermaßen überein und ergänzen sie.  

Meuser ist einen Schritt weiter gegangen und hat zur Bewertung der Problemstoffgehalte in minerali-
schen Abfällen bzw. technogenen Substraten ein Bewertungsschema herangezogen, welches Eikmann 
& Kloke (1993) zur Klassifizierung des Gefährdungspotenzials von Schadstoffen in Böden vorgeschla-
gen haben. Diese haben drei Bereiche von Bodenbelastungen ausgemacht, welche für die Optionen (A) 
bewahren, (B) tolerieren, (C) sanieren stehen und das Gerüst für die von ihnen vorge-schlagenen Ori-
entierungswerte (Bodenwerte BW) bilden, BW I, BW II und BW III. Diese sind definiert als [178]: 

BW I = Basiswert = Hintergrundwert (auch Grundwert oder Referenzwert):  
oberer, geogen und pedogen bedingter Istwert natürlicher Böden ohne wesentliche, anthro-
pogen bedingte Einträge. 

BW II = Prüfwert  -  Sanierungszielwert (auch Toleranzwert oder spezieller Nutzungswert):  
schutzgut- und nutzungsbezogener Gehalt in Böden, der trotz dauernder Einwirkung auf die 
jeweiligen Schutzgüter deren ‘normale‘ Lebens-  und Leistungsqualität auch langfristig nicht 
negativ beeinträchtigt. 

BW III = Eingreifwert (Interventionswert):  
Gehalt im Boden, bei dem Schäden an Schutzgütern wie Pflanze, Tier und Mensch sowie an 
Nutzungen und Ökosystemen erkennbar werden können. BW III ist ein phyto-, zoo-, human- 
und ökotoxikologisch abgeleiteter Wert. 

Eikmann & Kloke (1993) haben für eine Anzahl von chemischen Elementen und Verbindungen ent-
sprechende Orientierungswerte in Hinblick auf die Nutzungsmöglichkeiten von Böden ausgearbeitet. 
Für das Element Arsen sieht ihr Schema die in Tabelle 9 genannten Orientierungswerte vor [178]. 

Tabelle 9: Orientierungswerte für Nutzungsmöglichkeiten von Böden 

Nutzungsmöglichkeit Arsengehalt 
Multifunktionale Nutzung  A bis 20 mg/kg 

Kinderspielplätze 20 - 50 mg/kg 

Haus- und Kleingärten 40 - 80 mg/kg 

Sport- und Bolzplätze 35 - 90 mg/kg 

Park- und Freizeitanlagen 40 - 80 mg/kg 

Industrie- und Gewerbeflächen 50 - 200 mg/kg 

Der Bereich A (bewahren) lässt standortübliche Nutzungen aller Art zu. Es wird durch den BW I gegen 
den Bereich B abgegrenzt, der nur eingeschränkte Nutzungen zulässt, abgestuft nach (Schad-)Stoffge-
halten. Der BW I liegt im Fall Arsen bei einem Gehalt von 20 mg/kg als Obergrenze für natürliche Bö-
den. Der Bereich B (Toleranzbereich) wird nach unten durch den BW I, nach oben durch den BW III 
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abgegrenzt. Der BW III ist bei einem Arsengehalt von 200 mg/kg angesetzt, der auf keinen Fall über-
schnitten werden sollte. Denn darüber liegt der Bereich C (sanieren) als akzeptorbezogener Toxizitäts-
bereich [178]. 

Viereck-Götte & Herget (1997) haben technogene Substrate auf Spiel- und Bolzplätzen in Nordrhein-
Westfalen untersucht, welche aus mineralischen Abfällen hergestellt worden sind. Sie geben Arsen-
gehalte für Bauschutt/Haustrümmer von 1-59 mg/kg an, für Bergematerial aus der Steinkohlengewin-
nung 9-21 mg/kg, gebrannte Berge 5-74 mg/kg, Bergematerial aus dem Erzbergbau in NRW 31-47 
mg/kg, Rostasche aus Steinkohlenfeuerung 1-46 mg/kg, Hochofenschlacke <1-8 mg/kg, Stahlwerks-
schlacke 1-41 mg/kg, sowie für zwei mehr oder minder mit Räumasche vermischte NE-Metall-Hütten-
schlacken Arsengehalte von 5-1035 bzw. 33-470 mg/kg [179]. 

Aus den Untersuchungen lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Mineralische Industrieabfälle, welche auf Betriebsflächen zurückgelassen oder gezielt als techno-
gene Substrate auf andere Flächen aufgetragen werden, sind als Ausgangsmaterial für die Boden-
bildung anzusehen. 

2. Die Aufbringung von Abfällen kann als eine Art Nutzbarmachung der Abfälle angesehen werden, 
aber auch zu einer Nutzungsbeschränkung der damit beaufschlagten Böden und Flächen führen. 

3. Die Ausbringung von Abfällen, welche schwer oder gar nicht abbaubare gefährliche Stoffe in Kon-
zentrationen enthalten, die höher sind als in den jeweils damit beaufschlagten Böden, führt objek-
tiv zu einer Erhöhung der entsprechenden Stoffgehalte in den Oberböden, unabhängig davon, wie 
eine solche auf Grund politischer Willensbildung eingeschätzt und bewertet wird. 

4. Das Gesagte gilt auch für Arsen, dessen Mobilitätsverhalten in Böden zwar verhältnismäßig gut er-
forscht, dadurch jedoch nicht vorhersagbarer geworden ist. 

5. Somit erweist sich die Aus- und Aufbringung von Industrieabfällen als eine Verteilungs- und Ver-
dünnungsstrategie. 

In einem Bericht des Niedersächsischen Landesamtes für Ökologie (NLfÖ) von 2000 über die Mobili-
sierbarkeit von Schwermetallen und Arsen aus Schlacken, Gläsern und Gesteinen, welcher der Frage 
der umweltverträglichen Verwertbarkeit solcher mineralischer Abfälle im Landschafts-, Wege-, Stra-
ßen- und Wasserbau nachgeht, gibt es für eine Anzahl von ausgewählten Abfällen sowohl Gesamtge-
haltsanalysen als auch Eluatanalysen für eine ganze Reihe von Elementen. Für die meisten untersuch-
ten Abfälle werden Arsengehalte unter 100 mg/kg (Spurengehalte) angegeben oder gar keine Angaben 
dazu gemacht. Für Kupferhüttenschlacke aus der Primärkupfergewinnung wird ein Arsengehalt von 
190-200 mg/kg angegeben, für Kupferhüttenschlacke aus der Sekundärkupferverarbeitung 10-50 
mg/kg, für vier Wälzschlackeproben aus der sekundären Blei/Zinkgewinnung bis 340 ±30 mg/kg, für 
BildröhrenKonusglas 420 ±50 mg/kg Abfall [49: Anhang B.1]. 

Die Gehalte aller untersuchten Elemente in den Abfallproben sind mit den Zuordnungswerten für die 
Feststoffgehalte in Bodenmaterial in Vergleich gesetzt worden, wie sie von der Länderarbeitsgemein-
schaft Abfall (LAGA) in ihren Anforderungen an die stoffliche Verwertung von mineralischen Reststof-
fen/Abfällen 1997 festgelegt worden sind. Diese Zuordnungswerte (Z-Werte) der LAGA beziehen sich 
auf ein Schema, welches drei Einbauklassen vorsieht, deren jeweilige Obergrenzen die maximal zuläs-
sigen Elementgehalte im Bodenmaterial angeben. Die drei Einbauklassen Z0, Z1 und Z2 stehen für 

Z0  uneingeschränkten Einbau 

Z1  eingeschränkten offenen Einbau 

Z2  eingeschränkten Einbau mit definierten technischen Sicherungsmaßnahmen. 

Feststoffgehalte, die den jeweiligen Z2-Wert übersteigen, verweisen auf die Ablagerung des Abfalls auf 
einer oberirdischen Deponie. Für Arsen in Bodenmaterial gelten folgende Zuordnungswerte: Z0 = 20 
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mg/kg, Z1 = 50 mg/kg, Z2 = 150 mg/kg. - Der Z0-Wert für Arsen in Bodenmaterial bis 20 mg/kg ent-
spricht dem Eikmann-Kloke-Wert BW I für Böden, deren Arsengehalt eine multifunktionale Nutzung 
möglich macht (s.o.). Z0 steht für unbelastetes Bodenmaterial. 

Des Weiteren ist dem oben zitierten NLfÖ-Bericht (2000) zu entnehmen, dass alle Abfallproben (Schla-
cken und Gläser) gleichermaßen zwei verschiedenen Auslaugversuchen unterworfen worden sind, 
einmal nach dem Dt. Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) und zum Anderen dem pHstat-Verfahren bei pH 
4, wobei der pH-Wert mit Hilfe von Salpetersäure oder Schwefelsäure eingestellt und titrimetrisch 
konstant gehalten worden ist, was gleichzeitig die Bestimmung der Säureneutralisationskapazität des 
Probenmaterials erlaubt, ein Parameter, der die Widerstandsfähigkeit des Materials gegen saure Wäs-
ser (z.B. sauren Regen) misst. Den Bearbeitern war klar, dass die in allen einschlägigen Regelwerken 
vorgeschriebene S4-Elution mit destilliertem Wasser nicht den schlimmsten Fall abbilden kann. Denn 
im S4-Test wird der pH-Wert des Eluats durch die Reaktion mit dem Abfallmaterial bestimmt und 
wird bei Materialien wie den hier untersuchten Schlacken eher alkalisch ausfallen, was zuerst einmal 
der Immobilisierung etlicher Schwermetalle nützt, jedoch noch keine Aussage über das Langzeitver-
halten dieser Elemente unter Verwitterungsbedingungen zulässt [49]. 

Dementsprechend verhalten sich die Schlacken im S4-Test, d.h. unter ihrem eigenen pH-Wert, recht 
inert. Zur Bewertung der Eluatkonzentrationen der untersuchten Elemente sind wiederum die Anfor-
derungen der LAGA (1997) an die stoffliche Verwertung von mineralischen Reststoffen/Abfällen her-
angezogen worden. Diese sehen für S4-Eluate von Bodenmaterial Zuordnungswerte für einzelne Ele-
mente vor, für Arsen Z0 = 0,01 mg/l,  Z1 = 0,04 mg/l und Z2 = 0,06 mg/l. Z0 steht für unbelastetes Bo-
denwasser (zum Vergleich: der Z0-Wert bis 0,01 mg/l entspricht dem Grenzwert für Arsen in der 
Trinkwasserverordnung). 

Gemessen daran haben sich fast alle untersuchten Abfälle, was Arsen anbelangt, der Einbauklasse Z0 
zuordnen lassen, nur vier Kupferhüttenschlacken und zwei Kurztrommelofenschlacken der Einbau-
klasse Z1 und ein Bleiglas der Einbauklasse Z2 [49: Tab. 12-17]. 

Demgegenüber sind bei allen Abfallproben mit der pHstat-Elution bei pH 4 stets höhere Eluatkonzent-
rationen von Calcium, Aluminium, Schwermetallen und auch Arsen und Antimon erreicht worden als 
mit der S4-Elution. Bei der pHstat-Elution mit Hilfe von Schwefelsäure zur pH-Einstellung zeigte sich, 
verglichen mit Salpetersäure, dass das Probenmaterial durch die sulfathaltige Lösung stärker angegrif-
fen wird als durch die nitrathaltige und dadurch die Eluatkonzentrationen der untersuchten Metalle 
sowie auch von Arsen und Antimon noch höher ausfallen (ausgenommen Barium und Blei, die schwer-
lösliche Sulfate bilden) [49: S. 52]. 

An dieser Stelle bietet sich die Gelegenheit, auf Antimon zu sprechen zu kommen. Denn Antimon (Sb) 
ist ein Halbmetall (Metalloid) und Anionenbildner wie Arsen und diesem nahe verwandt. Vom Ur-
sprung her kommt es in den gleichen Ausgangsgesteinen und Mineralvergesellschaftungen von Erzen 
vor und zeigt ein ähnliches geochemisches Verhalten wie Arsen. Zwar wird es toxikologisch als deut-
lich weniger gefährlich eingeschätzt. Möglicherweise beeinflusst Sb(III) (sub)additiv die Toxizität von 
gleichzeitig aufgenommenen As(III). In der Trinkwasserverordnung ist der Grenzwert für Antimon mit 
0,005 mg/l allerdings noch niedriger festgesetzt als der für Arsen (0,01 mg/l) [180]. 

Also sind Arsen und Antimon in einem Atemzug zu nennen. Vieles, was im vorliegenden Text über Ar-
sen gesagt wird, trifft in gewisser Weise auch auf Antimon zu. Nur findet man in der einschlägigen Li-
teratur kaum Angaben zu Antimongehalten in Abfällen. Im oben zitierten NLfÖ-Bericht (2000) werden 
für zahlreiche untersuchte Abfälle Antimongehalte unter 100 mg/kg (Spurengehalte) angegeben oder 
gar keine Angaben dazu gemacht. Doch gibt es eine Anzahl von Abfällen, für die Antimongehalte ange-
geben sind und die hier in Tabelle 10 zusammengestellt sind[49: Anhang B.1]. 
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Tabelle 10: Antimongehalten in Abfällen 

Abfallart Antimongehalte 
Kupferhüttenschlacke (primär) 20 - 60 mg/kg 

Kupferhüttenschlacke (sekundär) 10 - 100 mg/kg 

Schmelzkammergranulat (Strahlmittel) 200 mg/kg 

Kurzrohrschlacke 220 ±20 mg/kg 

Kurztrommelofenschlacken bis 950 ±80 mg/kg 

Wälzschlacken bis 1050 ±80 mg/kg 

Bildröhren-Konusglas 3600 ±200 mg/kg 

Bildschirmglas 4800 ±300 mg/kg 

Bleioxidgläser bis 6000 mg/kg 

In den letztgennannten Spezialgläsern lagen die Antimongehalte höher als die Arsengehalte. In den an 
Schlacken und Gläsern durchgeführten Auslaugversuchen hat sich Antimon ähnlich verhalten wie Ar-
sen. Die Antimonkonzentrationen in den Eluaten lagen i.d.R. auf der gleichen Höhe wie die Arsenkon-
zentrationen und blieben unter 1 mg/l. Im pHstat-Versuch bei pH 4 lagen die Antimonkonzentrationen 
in den Eluaten der Kurztrommelofenschlacken, einer Rostasche aus der Hausmüllverbrennung und 
der Bildschirm- und Konusgläser eine Größenordnung über den Arsenkonzentrationen [49]. 

Die Verfasser des zitierten NLfÖ-Berichts (2000) sind zu dem Schluss gekommen, dass viele Materia-
lien, welche z.T. als Baustoffe in verschiedenen Bereichen verwertet werden, wie z.B. Hochofenstücke-
schlacke, Kupolofenschlacke und Tonziegel, selbst bei einer Bewertung nach den Technischen Regeln 
der LAGA für Bodenmaterial mit geringen Einschränkungen die Einbauklasse Z0 erfüllen. Problema-
tisch seien jedoch bei der Betrachtung der Wälzschlacke ihre Gehalte an Schwermetallen und z.T. auch 
Arsen, welche die Zuordnungswerte der Einbauklasse Z2 bei weitem überschreiten. Ihr Einsatz als 
Baustoff würde zu einer Erhöhung der Hintergrundwerte für Schwermetalle bei der Baumaßnahme 
selbst und bei einer künftigen Wiederverwertung führen. Insofern sei der Bewertungsansatz über die 
Gesamtgehalte von Stoffen bei Baumaterialien durchaus sinnvoll und führe zu sicheren Ergebnissen 
bei der Betrachtung von Recyclingkreisläufen und der Nachhaltigkeitsbewertung, weil man nur auf 
diese Weise eine großräumige Schadstoffverteilung oder eine Schadstoffanreicherung im Wertstoff-
kreislauf verhindern könne [49: S. 48]. 

Aus den Untersuchungen lassen sich folgende Schlüsse ziehen: 

1. Industrieabfälle, die als Baumaterialien im Erd-, Grund- und Wasserbau Verwendung finden sollen, 
sollten zuerst einmal nach ihren Gehalten an gefährlichen Stoffen beurteilt werden. 

2. Es muss vermieden werden, dass gefährliche Stoffe in Abfällen auf dem Weg einer Verwertung als 
Baumaterial breit in die Umwelt verteilt werden oder auch in Materialkreisläufen der Abfallwirt-
schaft angereichert werden. 

3. Fragwürdig bleibt, ob Elutionsversuche an festen Abfällen eine geeignete Basis für die Beurteilung 
der Eignung von Industrieabfällen als Baumaterialien im Erd-, Grund- und Wasserbau darstellen. 

4. pHstat-Versuche bei pH 4 sind sicherlich geeigneter, weil sie die Bedingungen der Verwitterung 
besser abbilden als S4-Versuche mit destilliertem Wasser, doch auch Versuche bei pH 4 liefern 
keine Ergebnisse zum Langzeitverhalten von Abfällen bei der Bodenbildung. 

5. Das gilt umso mehr für Elemente wie Arsen und Antimon, weil die hier angewandten Elutionsme-
thoden keine reduzierenden Bedingungen simulieren, unter denen diese Elemente leichter mobili-
sierbar sind als unter oxidierenden. 

6. Wo der Arsengehalt eines Abfalls bei der Beurteilung seiner Verwertbarkeit eine Rolle spielt, sollte 
Antimon wegen seines ähnlichen chemischen Verhaltens mitberücksichtigt werden. 



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 85 

 

 

3.17 Vergrabener Kampfstoff 
Der womöglich einzige durch unsachgemäße Abfallbeseitigung verursachte Todesfall war auf Arsen 
zurückzuführen. Ende 1957 starb eine Dreißigjährige in Ratingen (Nordrhein-Westfalen) an Arsenver-
giftung. Aus einer wenige Monate zuvor installierten Handpumpe neben ihrem Haus am Westrand der 
Stadt hatte sich die Frau mit Wasser für ihren Haushalt selbst versorgt. Die Ursachenermittlung 
brachte auf einem benachbarten Werksgelände vergrabene Giftgasmunition (Blaukreuz) aus dem Ers-
ten Weltkrieg ans Licht, wovon ein Teil auch in einen dort befindlichen Schachtbrunnen versenkt wor-
den war und Kontakt mit dem Grundwasser hatte. Nachdem der Kampfstoff aus dem Brunnenschacht 
gehoben worden war, wurden im Brunnenwasser Arsengehalte bis 46 mg/l festgestellt. Etwa zehn 
Tonnen Kampfstoffe wurden ausgegraben, in Stahlfässern verpackt und fortgeschafft, wohin eigent-
lich, hat Thienel (1975) nicht geschrieben [54: S. 60]. 

Bei dem Kampfstoff 'Blaukreuz' handelt es sich um Phenyldichlorarsin (C6H5AsCl2) in fester Form, wel-
cher im Kontakt mit Wasser ganz langsam zu Arsenik (As2O3) hydrolysiert und dieses dann durch 
freien Sauerstoff zu fünfwertigem Arsen (Arsenat) oxidiert worden ist [181]. 

Der Grundwasserspiegel unter dem kontaminierten Werksgelände lag ungefähr 5 m tief. Da der 
Grundwasserleiter im höheren Teil vorwiegend aus Feinsand besteht, in tieferen Schichten aus Mittel- 
und Grobsand, nahm die Fließgeschwindigkeit des Grundwassers von 1 cm pro Tag in drei Metern 
Grundwassertiefe auf 420 cm pro Tag in 6 m Tiefe zu und auf 900 cm pro Tag in 13 m Tiefe unterhalb 
des Grundwasserspiegels. Ausgehend von dem kontaminierten Betriebsgelände, zog der nach NW ge-
richtete Grundwasserstrom eine Wolke von gelöstem Arsen mit sich, welche relativ scharf begrenzt 
war, 200 m lang, 60 m breit und 5 m tief ins Grundwasser hineinreichend, mit Arsenkonzentrationen 
zwischen 1 und 10 mg/l. Trotz Ausräumens der kompakten Kampfstoffreste und mehrjährigen Ab-
pumpens des kontaminierten Grundwassers aus drei installierten Sanierungsbrunnen mit einer Leis-
tung von ca. 20 Kubikmetern pro Stunde konnte nach fünf Jahren noch keine Verringerung des Arsen-
gehalts im Grundwasser festgestellt werden [181]. 

Erst 1968 konnte die Überwachung des Grundwassers in Kontrollbrunnen eingestellt werden, nach-
dem die Arsenkonzentrationen innerhalb der Kontaminationswolke weit unterhalb von 0,06 mg/l zu-
rückgegangen waren und an der Front bereits eine hochgradige Verdünnung mit Werten von 0,02 
mg/l erreicht hatten [54: S.61]. (Zum Verständnis: Der Grenzwert der Trinkwasserverordnung für Ar-
sen lag damals noch bei 0,04 mg/l). 

Dass es nach Ausräumung der Kampfstoffe noch zehn Jahre gedauert hat, bis sich die Arsenwolke im 
Grundwasser aufgelöst hatte, haben Koppe & Giebler (1965) dem Umstand zugeschrieben, dass nicht 
nur das Wasser von der Arsenkontamination betroffen war, sondern auch der Boden und das Locker-
gestein des Grundwasserleiters. Stichproben aus dem Untergrund hatten Arsengehalte von 100 mg/kg 
trockenen Bodenmaterials gezeigt, welches innerhalb der Arsenwolke entnommen worden war, wo-
hingegen Bodenproben außerhalb der Arsenwolke Arsengehalte von nur 1 mg/kg aufwiesen. Die 
Menge des im Boden gespeicherten Arsens war jedenfalls größer als die gelöste Arsenfracht im Grund-
wasser, was erklärt, wieso trotz jahrelangen Abpumpens von Grundwasser dessen Arsengehalt sich so 
zögerlich verringert hat, weil das im Bodenkörper adsorptiv gebundene Arsen durch anhaltende 
Desorptionsvorgänge erst nach und nach wieder freigesetzt worden ist [181]. 

Koppe & Giebler (1965) sind davon ausgegangen, dass die Arsenadsorption in erster Linie an eisen-
oxidhaltigen Bodenbestandteilen erfolgt. Sie haben im Boden einen Eisengehalt von rd. 1 Gew.-% be-
stimmt. Ihrer Ansicht nach besteht zwischen dem arsenkontaminierten Grundwasser und dem Mine-
ralbestand des Grundwasserleiters ein Sorptions/Desorptionsgleichgewicht. Demnach bleibt das ad-
sorbierte Arsen nicht verlässlich dauerhaft im Boden immobilisiert, sondern kann durch Desorptions-
vorgänge erneut freigesetzt werden, vor allem, wenn sich der pH-Wert des Grundwassers ändern 
sollte [181]. 
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Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Abfallablagerungen können in Vergessenheit geraten: Aus den Augen, aus dem Sinn. 
2. Schon Spurengehalte von Arsen im Trinkwasser sind wegen der tagtäglichen großen Wasserauf-

nahme und der Akkumulation von Arsen im Organismus gesundheitsgefährdend und können, wie 
im Fall Ratingen, schnell tödliche Folgen zeitigen. 

3. Bedingt durch den eng begrenzten Kontaminationsherd (Punktquelle) und den stetigen Abtrans-
port von gelöstem Arsen im Grundwasserstrom hat sich dort eine zungenförmige Kontaminations-
wolke in Abstromrichtung herausgebildet, die relativ scharf umrissen gewesen ist. 

4. In einer solchen Kontaminationswolke spielen sich gleichzeitig Sorptions/Desorptionsvorgänge 
sowie Verdünnungs- und Verteilungseffekte in Wechselwirkung des Grundwassers mit den Fest-
stoffen des Grundwasserleiters ab, die dafür sorgen,  dass sich die Wolke nur langsam ausdehnt 
und die Arsenkonzentrationen im Wasser sich in Grenzen halten. 

5. Für Sorptionsvorgänge kommen in erster Linie eisenoxidhaltige Bodenbestandteile in Betracht. 
6. Die Verhältnisse in einem Grundwasserleiter, speziell was das Verhalten von Arsen betrifft, sind 

kaum aufklärbar und schon gar nicht prognostizierbar. 
7. So erweist sich Arsen nicht nur physiologisch gesehen als heimtückisches Gift, sondern auch geo-

chemisch betrachtet als schleichendes Gift. 
8. Gelingt es, den Kontaminationsherd auszuräumen und das arsenkontaminierte Grundwasser abzu-

pumpen, kann es noch Jahre dauern, bis der Grundwasserleiter und das Grundwasser dekontami-
niert sind. Weil im Boden und Grundwasserleiter gespeichertes Arsen nur zögerlich freigesetzt 
wird, ist die Grundwassersanierung ein langwieriges und aufwändiges Unterfangen. 

 

3.18 Altablagerungen 
Alte Abfallablagerungen gibt es zu Zehntausenden. Sie stammen überwiegend aus dem zwanzigsten 
Jahrhundert. Die wenigsten haben eine Basisabdichtung mit Sickerwasserdrainage und -behandlung. 
Häufig sind sie in vormaligen Sand- und Kiesgruben (Porenwasserleiter) oder Steinbrüchen (Kluftwas-
serleiter) angelegt worden, sodass das Niederschlagswasser, welches die Abfallablagerung durchsi-
ckert, im Untergrund versickern und das Grundwasser erreichen und beeinflussen kann. Die Beein-
flussung oder Beeinträchtigung von Grundwasser durch Stoffeinträge aus Altablagerungen kann im 
ersten Ansatz durch Vergleich der Stoffinhalte von anströmendem und abströmendem Grundwasser 
erkannt werden.  

Brill et al. (1986) vom Institut für Wasser-, Boden- und Lufthygiene des dt. Bundesgesundheitsamts 
haben eine detaillierte Dokumentation von 35 Altablagerungen in Westdeutschland und Berlin vorge-
legt, davon 31 im Lockergesteinsbereich und 4 in Festgesteinen. Das Datenmaterial der Grund-wasser-
analysen für jede einzelne Ablagerung und zahlreiche Stoffe ergab speziell für Arsen im unbeeinfluss-
ten Anstrombereich Konzentrationen zwischen <0,002 mg/l (Nachweisgrenze) und 0,025 mg/l, im 
Mittel 0,0032 mg/l. Im durch die Altablagerungen beeinflussten Abstrombereich wurden Arsenkon-
zentrationen zwischen <0,002 und 1,93 mg/l gefunden, im Mittel 0,109 mg/l [182: Tab.6-1]. (Zum Ver-
gleich: Die Geringfügigkeitsschwelle (GFS) für anthropogene Grundwasserkontaminationen durch Ar-
sen ist auf 0,0026 mg/l angesetzt worden).  

Um das umfangreiche Datenmaterial statistisch verarbeiten zu können, haben die Autoren aus den 
arithmetrischen Mittelwerten aller Stoffkonzentrationen Kontaminationsfaktoren (KF) berechnet, in-
dem sie quer über alle 35 Ablagerungsplätze deren mittlere Konzentrationen im Abstrombereich 
durch die mittleren Konzentrationen im Anstrombereich dividiert haben [182: Tab. 6-1 und 6-2]: 

KF =  
mittlere Konzentration im Abstrom
mittlere Konzentration im Anstrom
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Auf diese Weise haben sie für Arsen einen gemittelten KF von 34,1 errechnet, was besagt, dass die 
durchschnittlichen Arsengehalte im Grundwasserabstrom 34-fach überhöht waren, nur übertroffen 
von Bor (KF 63,5) und Ammonium (KF 62,1). Bor (Borat) ist als Leitsubstanz für die Identifizierung 
von Grundwasserbeeinflussungen durch speziell solche Altablagerungen ausgemacht worden, welche 
hausmülldominiert sind [182: S.159]. 

Überraschenderweise traten Mangan (KF 4,1) und Eisen (KF 1,5) vergleichsweise stark zurück, noch 
hinter die übrigen analysierten Schwermetalle Cadmium (KF >6,5), Chrom (KF >5), Blei (KF 5), Zink 
(KF 4,7), Kupfer (KF 4,7) und Nickel (KF 3) [182: Tab.6-2]. Dass Eisen und Mangan als Kontaminanten 
der betroffenen Grundwässer nicht stärker hervortreten, liegt daran, dass diese beiden Elemente be-
reits natürlicherweise (geogen) in den unbeeinflussten Anstromwässern in bedeutenden Konzentrati-
onen vorkommen, Mangan zwischen 0,019 und 1,35 mg/l und Eisen zwischen 0,546 und 24,2 mg/l, 
sodass die zusätzliche Beaufschlagung mit den mangan- und eisenhaltigen Sickerwässern nicht so auf-
fällig wird wie beim Arsen, Bor und auch Ammonium (NH4), welch letzteres die in der Abfallablage-
rung stattfindende Nitratreduktion signalisiert [182: Tab. 6-1]. 

Dass bereits in den von Altablagerungen unbeeinflussten Anstromwässern häufig erhöhte Eisen- und 
Mangangehalte vorkommen, signalisiert, dass in solchen Grundwässern von ihrer Herkunft her hypo-
xische Bedingungen herrschen können, die der Mobilität von Arsen Vorschub leisten. Zwar sind die 
Sauerstoffgehalte der An- und Abstromwässer der von Brill et al. (1986) einbezogenen Altablagerun-
gen nicht bestimmt worden, aber die Eh-Werte. Diese lagen im unbeeinflussten Anstrom zwischen +15 
und +350 mV (Mittelwert +180 mV), im beeinflussten Abstrom zwischen -8 und +490 mV (Mittelwert 
+177 mV). Ein Unterschied ist nicht zu erkennen, auch nicht am pH-Wert, der im unbeeinflussten An-
stromwasser zwischen 5,5 und 7,4 lag, im beeinflussten Abstromwasser breiter gefächert zwischen 4,2 
und 8,9, aber die Mittelwerte lagen gleichauf bei pH 6,7 bzw. 6,8 [182: Tab. 6-1]. 

Auch diese Eh-Werte signalisieren das Vorherrschen schwach reduzierender Bedingungen in den be-
treffenden Grundwässern, was bedeutet, dass keine Mechanismen erkennbar sind, welche Arsen im 
Grundwasserleiter festlegen könnten. Arsen kann unter solchen Bedingungen nicht durch 'Selbstreini-
gungsvorgänge' aus dem kontaminierten Grundwasser entfernt sondern nur durch Verteilungs- und 
Verdünnungsvorgänge im Grundwasserabstrom unauffällig werden. 

Es ist noch anzumerken, dass Brill et al. (1986) in ihren Daten keine signifikanten Korrelationen von 
Arsen mit anderen gelösten Inhaltsstoffen der durch Altablagerungen beeinflussten Grundwässer aus-
gemacht haben, auch nicht mit Eisen und Mangan [182: S. 160]. 

Als Nachfolgestudie zum oben zitierten WaBoLu-Bericht von 1986 haben Kerndorff et al. (1990) ihre 
Untersuchungen auf 101 unterschiedliche Abfallablagerungen ausgedehnt und zum Vergleich Wasser-
proben von 153 Wasserwerken herangezogen, welche ausschließlich Grundwasser aus Lockerge-
steinswasserleitern fördern. Erklärtes Ziel dieser außerordentlich aufwändigen Datenerhebung war, 
zuerst einmal Orientierungswerte zur Charakterisierung natürlicher Stoffgehalte in Grundwässern an 
die Hand zu bekommen, um daran dann die Stoffgehalte in anthropogen beeinflussten Abstromwäs-
sern von Altablagerungen zu messen [183: S. 17 und 47]. Diese Bemühungen, einen Maßstab für die 
Beurteilung von Grundwasserkontaminationen durch anthropogene Stoffe zu bekommen, war im 
Grunde genommen der Beginn der späteren Festlegung von Geringfügigkeitsschwellen für einzelne 
Kontaminanten zur einheitlichen Bewertung von Grundwasserschäden durch Altlasten. 

Die auf diese Weise ermittelten Orientierungswerte für alle analysierten Stoffe und Parameter in den 
Wasserwerksproben sind von Kerndorff et al. (1990) dann den Analysenwerten der Grundwässer im 
Abstrombereich der herangezogenen Altablagerungen gegenübergestellt worden, an Stelle von Analy-
senwerten von Wässern aus dem Anstrombereich derselben Standorte. Für Arsen in den 153 Wasser-
werksproben (472 Messwerte) ergab sich ein Durchschnittsgehalt von nur 0,0005 mg/l, maximal 
0,0183 mg/l [183: Tab. 4-5]. 
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Im Vergleich dazu lagen die Arsengehalte in durch Altablagerungen kontaminierten Grundwässern 
wesentlich höher, im Durchschnitt bei 0,061 mg/l, maximal 4 mg/l [183: Tab.4-7]. Daraus errechnete 
sich ein Kontaminationsfaktor KF 122, der höchste aller untersuchten Kontaminanten vor Ammonium 
(KF 65,5) und Bor (KF 21,6) [Tab. 4-8 und S. 55]. Von den 253 Messwerten wiesen 155 Überhöhungen 
ihrer Arsengehalte über dem Orientierungswert auf [Tab. 6-1]. Ein Vergleich mit Daten von Grundwas-
serverunreinigungen durch Altablagerungen in den USA hat gezeigt, dass auch dort Arsen die Spitzen-
position unter den Grundwasserkontaminanten einnimmt [Tab. 4-10 und S. 57]. 

Kerndorff et al. (1990) sind noch einen Schritt weiter gegangen und haben die Hauptkontaminanten 
bewertet. Mit Blick auf den Wasserpfad als wichtigstem Emissionspfad von Stoffen aus Altablagerun-
gen durch den Untergrund ins Grundwasser und die mögliche Gefährdung seiner Nutzung für die 
Trinkwassergewinnung haben die Autoren den Kontaminanten Toxizitäts-, Transfer- und Persistenz-
potentiale zugeschrieben [183: S. 30]. Dazu haben sie ihre (1) Nachweishäufigkeit, (2) Emissionskon-
zentration und (3) Toxizitätspotentiale herangezogen und diese normiert, d.h. auf einer Skala von Be-
wertungszahlen (BZ) von 1 bis 100 eingeordnet. Die Nachweishäufigkeit einer anorganischen Konta-
minante wurde definiert als die prozentuale Anzahl der Überhöhungsnachweise über dem Orientie-
rungswert. Für Arsen ergab sich eine Nachweishäufigkeit von 61,3 %. In der aufgestellten Rangfolge 
der Nachweishäufigkeiten, in der Bor und Hydrogencarbonat an der Spitze standen und deshalb die 
Bewertungszahl 100 erhielten, kam Arsen auf eine BZ von 72 [Tab. 6-1]. Die Emissionskonzentration 
einer anorganischen Kontaminante wurde als Differenz zwischen den Mittelwerten der beeinflussten 
und der unbeeinflussten Grundwässer berechnet (mittlere Emissionskonzentration). Sie betrug für 
Arsen 0,113 mg/l und erreichte eine BZ von 34 [Tab.6-2]. In der Rangfolge der Toxizitätspotentiale der 
anorganischen Hauptkontaminanten wurde Arsen von allen das höchste Potential zugeschrieben und 
an die Spitze gesetzt (BZ 100) [Tab. 6-8]. 

Nachdem für alle Hauptkontaminanten die notwendigen Parameter in normierter Form in Bewer-
tungszahlen zwischen 1 und 100 vorlagen, wurden diese für jeden einzelnen Stoff miteinander multi-
pliziert. Die Höhe des Produkts dieser drei Zahlen (Nachweishäufigkeit, Emissionskonzentration, Toxi-
zitätspotential) ist als Maß dafür genommen worden, welche Bedeutung einer Kontaminante auf sei-
nem Emissionspfad und hinsichtlich einer bestimmten Nutzung bzw. Exposition zukommt. So hat sich 
erwiesen, dass vor allen anderen anorganischen Kontaminanten Arsen den Spitzenplatz einnimmt, ge-
folgt von Bor, Nickel, Mangan und Chrom. Andere toxische Schwermetalle wie Blei, Cadmium und 
Quecksilber kommen an diese Spitzenreiter nicht heran [183: S. 104, Tab. 6-9]. 

In einem zweiten Schritt haben Kerndorff et al. (1990) die Transferpotentiale der Hauptkontaminan-
ten als ihre stoffspezifische Möglichkeiten zur Migration von der Kontaminationsquelle weg zum Ort 
der Wassernutzung hin abgeschätzt. Als maßgebender Parameter wurde die Anzahl der nachgewiese-
nen Grundwasserbeeinflussungen durch einen Stoff sowie die Intensität der Überhöhungen (Kontami-
nationsfaktoren KF) angesehen. Zur Normierung der KF wurde der höchste pfadspezifische KF gleich 
100 gesetzt. Das Transferpotential wurde als Produkt aus den Bewertungszahlen für die Nachweishäu-
figkeit und dem KF errechnet. Arsen wurde in beiden Fällen mit einer Bewertungszahl 100 angesetzt 
[183: S. 109]. 

Bei der Ermittlung eines Persistenzpotentials anorganischer Kontaminanten wurde allen nicht abbau-
baren Stoffen eine Bewertungszahl von 100 gegeben. Aus der Multiplikation der Bewertungszahlen für 
das Transferpotential und das Persistenzpotential eines Stoffes wurde sein Grundwassergängigkeits-
potential errechnet, das für Arsen mit 100 x 100 = 10.000 wiederum am höchsten von allen anorgani-
schen, nicht abbaubaren Kontaminanten ausfiel, gefolgt von Bor, Nickel und Chrom. Andere toxische 
Schwermetalle wie Cadmium (320) und Blei (300) blieben weit abgeschlagen, Quecksilber kam nicht 
weiter in Betracht [183: S. 113, Tab. 6-13]. 

Zur mutmaßlichen Herkunft von Arsen und Bor im Sickerwasser aus Altablagerungen ist anzumerken, 
dass Aschen aus Öfen und Herden der Haushaltungen, welche im 20. Jahrhundert noch den Inhalt der 
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Mülltonne beherrschten, sicherlich eine bedeutende Quelle von Arsen gewesen sind, vielleicht auch 
von Bor, das aber in erster Linie wohl aus abgelagertem Klärschlamm und nur untergeordnet aus 
Waschmittelverpackungen stammen dürfte (mündl. Mitteilg. Kerndorff vom 19.9.2002). 

Aus den Untersuchungsergebnissen und statistischen Berechnungen lassen sich folgende Schlüsse zie-
hen: 

1. Viele Altablagerungen aus dem 20. Jahrhundert erweisen sich als Quellen der Verunreinigung 
(Kontamination) von Grundwasser. 

2. Der sog. Kontaminationsfaktor (KF) eines Stoffs ist das Verhältnis des Mittelwerts der Stoffkon-
zentration im beeinflussten Grundwasser zum Mittelwert im unbeeinflussten Grundwasser als ein 
Maß für die Grundwasserbeeinflussung durch selbigen Stoff. Der KF gibt an, um das Wievielfache 
die Konzentration eines Stoffes über seiner natürlichen (geogenen) Hintergrundkonzentration 
liegt. 

3. Hohe Kontaminationsfaktoren für Bor und Ammonium im Grundwasser unterhalb von Altablage-
rungen geben einen starken Hinweis auf Abfälle mit hohen Hausmüllanteilen. 

4. Weil Arsenkonzentrationen in natürlichen, nicht anthropogen beeinflussten Grundwässern im All-
gemeinen an oder unterhalb der Nachweisgrenze liegen, können auch geringe Arsenkontaminatio-
nen (<1 mg/l) leicht zu hohen KF um das Hundertfache führen. 

5. Von allen in das Untersuchungsprogramm einbezogenen anorganischen Kontaminanten zeigt Ar-
sen auch die größte Grundwassergängigkeit. 

6. Wegen seiner vergleichsweise hohen Toxizität und Grundwassergängigkeit ist das Kontaminati-
onspotential von Arsen hoch. 

7. Die Arsenkontamination von Grundwasser unter Altablagerungen ist häufig genug nicht geringfü-
gig, da die Geringfügigkeitsschwelle (GFS) für Arsen so niedrig angesetzt ist (0,0026 mg/l). 

8. Mutmaßliche Quelle von Arsen in Altlablagerungen ist Asche aus häuslichen Kohleöfen und -her-
den. 

9. In Hausmüllablagerungen stellen sich infolge des mikrobiellen Abbaus von organsicher Substanz 
und der damit verbundenen Sauerstoffzehrung rasch hypoxische Bedingungen ein, die zur Mobili-
sierung von Mangan, Eisen und auch Arsen im Sickerwasser führen. 

10. Gelangt arsenkontaminiertes Sickerwasser in einen Grundwasserleiter, in dem bereits hypoxische 
Bedingungen vorherrschen, die sich durch hohe geogene Gehalte an Eisen und Mangan verraten, 
besteht keine Hoffnung, dass Arsen im Abstrombereich einer Abfallablagerung anders als durch 
Verdünnung und Verteilung im Grundwasserleiter unauffällig wird. 

11. Als Kontaminant von Grundwasser unter Altablagerungen hat sich Arsen als Problemstoff ersten 
Ranges herausgestellt. 

Christensen et al. (2001) haben einen Überblicksartikel über die Verschmutzung von Grundwasser 
durch Sickerwässer aus Siedlungsabfallablagerungen ohne Sohlabdichtung über kiesigsandigem Un-
tergrund verfasst. In solchen homogenen Porengrundwasserleitern bilden sich in Abstromrichtung 
Kontaminationsfahnen, die normalerweise nicht breiter als der Ablagerungsplatz und nicht mehr als 
einen Kilometer lang sind. Wegen des Salzgehalts der Sickerwässer und dadurch ihrer größeren Dichte 
sinken diese in den Grundwasserleiter ein, ohne dass es zur intensiven Vermischung mit dem Grund-
wasser kommt, sondern eher zu seiner Verdrängung. Da das Sickerwasser mit gelösten organischen 
Stoffen befrachtet und stark reduzierend ist, etabliert sich im Abstrombereich eine Abfolge von Redox-
Zonen. Die Konzentrationen von Kohlendioxid (CO2) und Hydrogencarbonat (HCO3-) sind hoch, was 
erhöhte Calcium- und Magnesiumkonzentrationen zur Folge hat. Die pH-Werte liegen meistens im 
neutralen Bereich [184]. 

Im Grundwasserleiter sind Anionenaustauschplätze dünn gesät, viel weniger als für Kationen. Die ver-
fügbaren Plätze für Anionen sind mutmaßlich durch die Übermacht von Chlorid- und Hydrogencar-



UBA Texte     Arsen in Abfällen 

 

 90 

 

 

bonationen belegt, welche sogar Sulfat (SO42-) aus solchen Plätzen verdrängen könnten [184]. Man 
müsste hinzufügen, demzufolge auch Arsenoxoanionen. 

Christensen et al. (2001) nehmen an, dass unter den stärksten reduzierenden Bedingungen in der 
Nähe der Abfallablagerung die Reduktion von Sulfat (SO42-) zu Sulfid (HS-) Platz greift, gepaart mit der 
Ausfällung von Eisensulfid (FeS). Andererseits erwägen die Autoren die Möglichkeit, wenn in sandig-
kiesigen, zumeist durch Flüsse abgelagerten Sedimenten im Untergrund große Mengen an reduzierba-
ren Eisenoxiden vorkommen, dass diese bevorzugt reduziert werden, bevor sulfatreduzierende Bakte-
rien zum Zuge kommen [184]. 

Während anoxisch-sulfidische Bedingungen zu einer entsprechenden Abnahme der Konzentrationen 
von Eisen und Sulfat führen müssten und auch Arsen als Sulfid mitgefällt werden könnte, würden hy-
poxisch-hydrogencarbonatische Bedingungen im betroffenen Grundwasserleiter zu einem Nebenei-
nander von gelöstem Sulfat, Eisen und ggf. Arsen führen. Vielleicht kann man erwarten, dass von Fall 
zu Fall und von Ort zu Ort und von Zeit zu Zeit mal die einen, mal die anderen Verhältnisse vorherr-
schen, wobei man sich darüber im Klaren sein muss, dass anoxisch-sulfidische Bedingungen in einem 
durchflossenen Grundwasserleiter nicht von Dauer sind, da im Anstrom ständig neues, nicht kontami-
niertes Grundwasser nachgeliefert wird und auch im Abstrombereich frisches Niederschlagswasser in 
den Untergrund versickert und das Grundwasser anreichert. Das wird zu einer Reoxidation von Sulfi-
den im Grundwasserleiter führen, wie es am Beispiel des Altstandorts Zinkhütte Nievenheim gezeigt 
werden konnte. Dabei wird dann Eisen und ggf. damit verbundenes Arsen abermals in Lösung ge-
bracht. Darüber hinaus wird es für eine Ausfällung von Eisenhydroxid in einem Porengrundwasserlei-
ter an Sauerstoff mangeln. 

Kim et al. (2000) halten es für möglich, dass im Grundwasser unter reduzierenden Bedingungen bei 
hohen Gehalten an Hydrogencarbonat (HCO3-) dreiwertiges Arsen Carbonatkomplexe bilden kann von 
der Art As (CO3)2-, As(CO3)(OH)2- und AsCO3+, welche im Grundwasser stabil seien und dass, unter Bil-
dung solcher löslicher Komplexe, Arsen durch Hydrogencarbonat sogar aus sulfidischen Mineralbil-
dungen herausgelöst werden könne [185]. 

Übrigens sind Kim et al. (2000) der Meinung, dass die Rolle vielleicht unterschätzt wird, welche Arsen-
sulfide wie Auripigment (As2S3) und Realgar (AsS) sowie Sulfosalze des Arsens in anoxischen Grund-
wasserleitern möglicherweise spielen. Denn chemisch gesehen macht es einen Unterschied, ob Arsen 
in positiv dreiwertigem (kationischen) Zustand vorliegt, wie in den genannten Arsensulfiden, oder in 
negativ dreiwertigem (anionischen) Zustand wie im Arsenkies (FeAsS) bzw. als Nebenbestandteil im 
Pyrit (FeS2), wo Arsen für Schwefel substituiert und gemischte Arsenid-Sulfide bildet. Verglichen mit 
solchen Arseniden, die selbst starke Reduktionsmittel darstellen und erst oxidiert werden müssten, 
wäre bei Auflösung von Arsensulfiden eine Oxidation des Arsens nicht erforderlich. Das Reaktions-
schema wäre einfacher [185]. 

Kim et al. (2000) weisen darauf hin, dass sich Grundwässer mit erhöhten Arsenkonzentrationen häufig 
durch niedrige Redoxpotenziale und geringen Sauerstoffgehalt (<0,5 mg/l) auszeichnen, gepaart mit 
hohen Konzentrationen an gelöstem Eisen und Mangan bei Vorherrschen von As(III) in Lösung, und 
dass derartige Grundwässer oft durch hohe Alkalinität charakterisiert sind [185] - was gleichbedeu-
tend mit hohen Hydrogencarbonatkonzentrationen ist. 

Im Umkehrschluss könnte das bedeuten, dass die Bildung von Arsensulfiden in Grundwässern mit ho-
hen Hydrogencarbonatkonzentrationen erschwert ist, weil Arsen in Form von Carbonatkomplexen in 
Lösung bleibt. Andererseits böte dies den Vorteil, dass solche geladenen Komplexe besser als die unge-
ladene arsenige Säure (H3AsO4) an Mineraloberflächen adsorbiert werden könnten, vorzugsweise an 
der positiv geladenen Oberfläche von Eisenoxidhydrat. 

In Hinblick auf Arsen lassen sich nun folgende Schlüsse ziehen: 
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1. Im Abstrombereich des Grundwassers unter einer nicht sohlgedichteten Altablagerung etabliert 
sich eine Abfolge von Redox-Zonen. 

2. In der am stärksten reduzierenden Zone zunächst der Abfallablagerung sind anoxisch-sulfidische 
Bedingungen möglich. 

3. Dort könnte die Ausfällung von Eisen- und auch Arsensulfiden eine Immobilisierung von Arsen mit 
sich bringen. 

4. Solch anoxisch-sulfidische Bedingungen sind in einem wasserdurchflossenen Grundwasserleiter 
dennoch nicht von Dauer, sodass einmal gebildete Sulfide reoxidiert und daran gebundenes Arsen 
remobilisiert wird. 

5. Denkbarerweise wird in Anwesenheit von festen Eisenoxiden im Grundwasserleiter die Sulfatre-
duktion eingeschränkt, bis zuvor die Eisenoxide reduktiv aufgelöst sind. 

6. Möglicherweise spielen hohe Hydrogencarbonatkonzentrationen im Grundwasser eine bedeut-
same Rolle bei der Remobilisierung von Arsen. 

7. Die Chemie des Arsens im Grundwasser ist keineswegs wohlverstanden. 

Ein ganz außergewöhnlicher Fall scheint die Arsenkontamination im Grundwasser unter dem Depo-
niekomplex Gallenbach (Bayern) zu sein. Der Deponiekomplex besteht aus einem "Alten Müllberg" in 
der Mitte des Geländes, der die höchste Erhebung bildet, daran anschließend nördlich eine Siedlungs-
abfalldeponie (Hausmülldeponie Mannert) und südlich eine Sonderabfalldeponie (SAD der GSB), an 
deren Ostrand noch eine Altablagerung (Altlast Blankenauer) vorgefunden worden ist [186: S. 12]. 

Erhöhte Arsenkonzentrationen (>1 mg/l) im Bereich der Deponie wurden zuerst im Grundwasser der 
Tiefendrainage festgestellt. Auf Grund zahlreicher Untersuchungen ist der "Alte Müllberg", der im Ge-
gensatz zu den anderen, jüngeren Deponiebereichen keine Basisabdichtung hat, eindeutig als Ursache 
der Arsenbelastung ausgemacht worden. In einem umfangreichen Gutachten der Landesgewerbean-
stalt Bayern (LGA) hat Bayer (1997) die Vorgeschichte des Deponiekomplexes sowie alle Beobachtun-
gen, durchgeführten Erkundungen und Untersuchungen akribisch Schritt für Schritt dokumentiert, 
auch mit Photographien, Kartenskizzen und Lageplänen [186]. 

Der Deponiekomplex liegt am östlichen Talhang der Paar, die nach Nordosten fließt und nahe In-
golstadt in die Donau mündet. Der Untergrund der Deponien besteht aus Lockergesteinen des Tertiärs, 
einer Wechsellagerung von fluviatilem Sand, Kies, Schluff und Ton der Oberen Süßwassermolasse. Im 
näheren Umfeld der Deponien sind in diese Sedimentabfolge oberflächennah zwei Ton-Schluff-Hori-
zonte eingelagert, die wasserstauend wirken. Dazwischen liegt der Obere Grundwasserleiter, der gut 
16 m Mächtigkeit erreicht und aus Fein- und Mittelsanden besteht. Das Grundwasser strömt darin von 
Osten nach Westen auf die Paar zu und ist nicht gespannt. Der Obere Ton-Schluff-Horizont, welcher als 
geologische Barriere das Grundwasser gegen Infiltrationen aus dem Deponiebereich schützen könnte, 
ist zumeist vorhanden, doch in Aufschlussbohrungen am Südwestrand des "Alten Müllbergs" nicht an-
getroffen worden [186: S. 65, 70 und 73]. 

Wasserproben aus einer Anzahl von Grundwassermessstellen im Anstrombereich östlich der Depo-
nien zeigten sich nicht arsenbelastet; die Arsengehalte lagen unter der Nachweisgrenze (<0,02 mg/l). 
Auch das Grundwasser unter dem Ostteil des "Alten Müllbergs" war nicht arsenbelastet [186: S. 76]. 
Demgegenüber lagen die Arsengehalte im Grundwasser unter dem Westteil des "Alten Müllbergs" und 
in seinem Abstrombereich über 1 mg/l, maximal bei 5 mg/l [S.16], d.h. der Ursprung der Kontamina-
tionsfahne konnte innerhalb des "Alten Müllbergs" eingegrenzt werden, von wo sie sich nach Westen 
auf die Tiefendränage zubewegt [S. 80]. 

Diesem Befund entsprachen Messungen des Sauerstoffgehalts und Redoxpotentials im Grundwasser. 
Lag im Anstrombereich (Osten) des "Alten Müllbergs" der Sauerstoffgehalt einigermaßen hoch (5,8 
bzw. 8,0 mg/l) und das Redoxpotential im oxidierenden Bereich (Eh +228 bzw. +441 mV) bei nicht 
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nachweisbaren Arsen- und geringen Eisengehalten im Grundwasser, so lag im Abstrombereich (Wes-
ten) der Sauerstoffgehalt unter 0,1 mg/l und das Redoxpotential im reduzierenden Bereich (Eh +44 bis 
-158 mV) bei nachweisbaren Arsen- und deutlich erhöhten Eisengehalten. Daraus folgt, dass unter 
dem "Alten Müllberg", wo die Sperrschicht des Oberen Ton-Schluff-Horizonts im Untergrund fehlt und 
der Müll nur 1,5-2 m über dem Grundwasserspiegel lagert, das Grundwasser durch Eintrag von Müllsi-
ckerwasser hoch mineralisiert und stark reduziert ist und erhöhte Eisen- und Arsengehalte aufweist 
[186: S. 186]. 

Bestand der Verdacht, dass unmittelbar am Fuß des "Alten Müllbergs" in einem ehemaligen Talein-
schnitt arsenhaltige Insektizidabfälle abgelagert worden seien [186: S. 19], so erbrachten die Erkun-
dungsarbeiten Hinweise, dass natürliche Arsenanreicherungen in den Sedimenten des Untergrunds 
ebenfalls als Quelle des Arsens in Betracht kommen könnten, die durch die reduzierende Einwirkung 
des Müllsickerwassers erst mobilisiert werden. Diese Spur hat Bayer (1997) aufgenommen; das LGA-
Gutachten ist als Indizienbeweis für diese Hypothese aufgebaut. 

In Aufgrabungen und Aufschlussbohrungen auf dem Deponiegelände ist nämlich entdeckt worden, 
dass sowohl über dem Oberen Ton-Schluff-Horizont als auch über dem Unteren Ton-Schluff-Horizont 
der Sand auffällig rotbraun verfärbt ist. Diese beiden eisenschüssigen Horizonte - daher rührt ihre Ver-
färbung - enthalten nicht nur hohe Eisengehalte, sondern können auch erhöhte Arsengehalte haben, 
im höheren Horizont bereichsweise bis 790 mg/kg, bei Eisengehalten zwischen 7200 und 50.800 
mg/kg, bezogen auf Trockensubstanz [186: S.34], im tieferen, unter dem Grundwasserspiegel liegen-
den Horizont Arsengehalte zwischen 55 und 320 mg/kg, sowohl im Grundwasseranstrom- wie im -
abstrombereich [S. 72, 76, 81 und 82]. 

Des Weiteren konnten beim Ausbau der Sonderabfalldeponie der GSB (Bauabschnitt IV) in der freige-
legten Baugrube rostbraun gefärbte Sand- und Kiesbänder im natürlichen Untergrund beprobt wer-
den. Sieben Schürfproben ergaben Arsengehalte zwischen 41 und 1900 mg/kg Trockensubstanz [186: 
S. 107]. Wie sich herausstellte, kommen derartige eisenschüssige Horizonte nicht nur im Untergrund 
des Deponiegeländes Gallenbach vor, sondern auch in der näheren und weiteren Umgebung, so in ei-
ner Sandgrube bei Oberneul etwa 500 m nördlich des Deponiekomplexes. Dort wurde ein rostfarbener 
Kiessand aus der natürlichen Grubenböschung beprobt. Sein Arsengehalt wurde mit 180 mg/kg be-
stimmt [S. 82]. Zwei Sandproben aus der Sandgrube Klingen über 6 km nordöstlich des Deponiekom-
plexes wiesen Arsengehalte von 140 bzw. 210 mg/kg auf [S. 119]. 

Um die Mobilisierbarkeit von Arsen aus solchen Anreicherungshorizonten zu prüfen, wurden mit ge-
eigneten Sandproben diverse Auslaugversuche gemacht. Ihr Arsengehalt wurde im Feinkornanteil 
(<2 mm) bestimmt und lag in der Sandprobe Klingen bei 130 mg/kg, bei der Probe aus dem Bauab-
schnitt IV der GSB-Deponie bei 210 mg/kg [186: S.153]. Zum einen wurden Schüttelversuche in Anleh-
nung  an das Dt. Einheitsverfahren S4 (DIN 38 414) gemacht, Flüssigkeits/Feststoff-Verhältnis 10:1, 
sowohl mit deionisiertem Wasser wie mit Regenwasser, mit deponieunbeeinflusstem Grundwasser, 
mit deponiebeeinflusstem Grundwasser, mit Deponiesickerwasser der HMD Mannert und mit Depo-
niesickerwasser der SAD der GSB [S. 152]. Die Elutionsdauer für jeden einzelnen Versuch betrug vier 
Wochen. Während der Versuchsdauer wurden in Intervallen Eluatproben zur Analyse auf pH-Wert, 
Redoxpotential, Leitfähigkeit und Arsengehalt entnommen [S. 155]. 

Bei Auslaugung mit deionisiertem Wasser der Sandprobe Klingen war nach vier Wochen der Arsen-
gehalt im Eluat auf 0,11 mg/l angestiegen. Bei der GSB-Probe war ein Anstieg erst zwischen der zwei-
ten und vierten Woche auf 0,57 mg/l zu verzeichnen, der mit leicht steigendem pH-Wert (von 8,6 auf 
9,7) und leicht sinkendem Eh-Wert (von +475 auf +353 mV) einherging [186: S. 164]. Bei Auslaugung 
der beiden Sandproben mit Regenwasser und auch mit unbelastetem Grundwasser blieb der Arsen-
gehalt der Eluate minimal [S. 168]. 
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Ganz anders sah es bei Auslaugung der beiden Sandproben mit deponiebeeinflusstem Grundwasser 
aus einer Messstelle unter dem "Alten Müllberg" aus, das selbst schon einen Arsengehalt von 0,36 
mg/l mitbrachte, doch den Sandproben im Lauf von vier Wochen kontinuierlich Arsen entnahm, so-
dass die Arsenkonzentrationen in den beiden Eluaten am Ende auf 0,63 bzw. 0,68 mg/l angestiegen 
waren, ohne dass sich eine Sättigung bzw. ein Gleichgewicht eingestellt hatte [186: S. 169]. Müllsicker-
wasserbelastetes Grundwasser, wie unter dem Westteil des "Alten Müllbergs" vorhanden, ist in der 
Lage, aus natürlichen Sedimentproben Arsen zu eluieren [S. 170]. 

Bayer (1997) hat aus seinen Befunden den Schluss gezogen, dass natürliche (geogene) Arsenanreiche-
rungen in Sedimenten des Untergrunds des Deponiekomplexes Gallenbach durch den Einfluss von 
Müllsickerwasser mobilisiert werden und so zur Arsenkontamination im Grundwasser beitragen kön-
nen [186: S. 230]. 

Die Tiefendrainage am westlichen Rand des Deponiegeländes, ursprünglich zur Absenkung des Grund-
wasserspiegels angelegt, in deren Wasser 1979 erstmals erhöhte Arsenkonzentrationen festgestellt 
worden waren, hat die nach Westen abströmende Kontaminationsfahne zum Teil abgefangen. Das ab-
gepumpte Grundwasser wurde jahrelang in den Vorfluter, die Paar, eingeleitet, bis 1988 eine proviso-
rische Arsenausfällungsanlage und 1996 schließlich eine neue Grundwasserfassungsanlage und eine 
moderne Reinigungsanlage in Betrieb genommen werden konnten. Die Fassungsanlage besteht aus 
einem mit Quarzsand befüllten Drängraben (35 m lang, 3,5 m breit, 10-11 m tief) mit einer unterstro-
mig vorgesetzten Dichtwand, davor einem Kiesflächenfilter und einem zentralen Hebeschacht. Die 
Grundwasserreinigungsanlage ist als zweistufige Fällungs-Flockungsanlage mit nachgeschalteter Sedi-
mentationsstufe ausgelegt [187]. 

Nach Huber & Gaag (2003) ist im Rohwasser kein As(III) nachweisbar, was die Arsenabscheidung er-
leichtert. Die Arsenbelastung des Grundwassers hat im Lauf der Zeit nicht abgenommen. Sie lag in den 
Betriebsjahren 1996 bis 2003 im Jahresmittel bei 0,54-0,962 mg/l. Das Rohwasser wird mit Ei-
sen(III)chlorid versetzt. Das ausflockende Eisenhydroxid wird durch Zugabe von Polyelektrolyten nie-
dergeschlagen und über Plattenabscheider abgetrennt. Der anfallende Eisenhydroxidschlamm wird in 
einer Kammerfilterpresse teilentwässert und auf der benachbarten Sonderabfalldeponie der GSB ab-
gelagert, das gereinigte Wasser kontrolliert in die Paar eingeleitet [187]. 

Pro Jahr werden zwischen 123.000 und 157.000 Kubikmeter Rohwasser behandelt. Dabei sind bis 
Ende 2002 schon 228 Tonnen Hydroxidschlamm angefallen. Der mittlere Arsengehalt in der Trocken-
substanz beträgt ca. 8200 mg/kg. Bis Ende 2002 wurden insgesamt etwa 850.000 Kubikmeter Roh-
wasser behandelt und etwa eine halbe Tonne Arsen daraus entfernt [187]. 

Nach Daunderer (2004) konnten mit der zuvor betriebenen provisorischen Ausfällungsanlage bereits 
1,5 Tonnen Arsen aus dem Grundwasser abgeschieden werden [188]. 

Die Regierung von Schwaben als Bauträger und Betreiber der Fassungs- und Reinigungsanlagen hat 
die Baukosten mit rd. 900.000 Euro und die Betriebskosten mit rd. 150.000 Euro pro Jahr angegeben2. 

Lehrreich an diesem Beispiel ist: 

1. Auf Grund seiner organischen Belastung wirkt Müllsickerwasser sauerstoffzehrend, reduzierend 
und ist in der Lage, Arsen in abgelagerten Abfällen zu mobilisieren. 

2. Infiltration von Müllsickerwasser ins Grundwasser kann dort zu reduzierenden Verhältnissen und 
damit zur Mobilisierung von im Untergrund geogen vorhandenem Arsen führen. 

 

 
2  https:///www.regierung.schwaben.bayern.de/Aufgaben/Bereich_5 02.10.2014 
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3. Die sich im belasteten Grundwasser einstellenden Redoxverhältnisse sind im vorliegenden Fall of-
fenkundig nicht negativ genug, um Arsenat zur dreiwertigen Form zu reduzieren und das gelöste 
Eisen und Arsen als Sulfide zu demobilisieren. 

4. Gängige Praxis der Behebung von Grundwasserschäden durch Arsen im Abstrom einer Altlast be-
steht im Abriegeln des Grundwasserstroms mit einer Dichtwand und Abpumpen des Wassers zur 
Behandlung (engl. pump and treat). Dabei fällt arsenhaltiger Eisenhydroxidschlamm als Abfall zur 
Beseitigung an. 

5. Der erforderliche Aufwand ist technisch anspruchsvoll und kostentreibend. 

 

3.19 Sickerwasser 
Sickerwasser ist im Wesentlichen das Niederschlagswasser, das in eine Abfallablagerung eindringt, 
diese durchsickert, dabei mit löslichen Abfallinhaltsstoffen befrachtet wird und an der Basis der Ab-
fall-ablagerung austritt, wo es entweder in einer Sickerwasserdrainage gesammelt werden kann oder 
in den Untergrund versickern kann oder, wenn der Untergrund nicht wasserdurchlässig ist, an den 
Flanken der Ablagerung den Weg ins Freie suchen kann. 

Schon im Wasserhaushaltsgesetz von 1957 (BGBl. I, S. 1110) gab es zwei Paragraphen, welche die 
Reinhaltung der Gewässer forderten, nämlich § 26, wo in Absatz 2 festgelegt war, dass Stoffe an einem 
Gewässer nur so gelagert oder abgelagert werden dürfen, dass eine Verunreinigung des Wassers oder 
eine sonstige nachteilige Veränderung seiner Eigenschaften ….. nicht zu besorgen ist, und im selben 
Sinne § 34, wo es im Absatz 2 hieß, dass Stoffe nur so gelagert oder abgelagert werden dürfen, dass 
eine schädliche Verunreinigung des Grundwassers oder eine sonstige nachteilige Veränderung seiner 
Eigenschaften nicht zu besorgen ist. Das Versickernlassen von Abwasser aus Abfallablagerungen ist 
und war ungesetzlich. So gesehen hätte es eigentlich gar nicht zu Grundwasserschäden durch Abfallab-
lagerungen kommen dürfen, sind doch die meisten Ablagerungen, welche heute auf der Liste der Alt-
lasten stehen, eher erst nach 1957 angelegt und beschickt worden. Auf dem Abfallgebiet war Deutsch-
land ein Entwicklungsland. 

Das erste Abfallbeseitigungsgesetz der Bundesrepublik Deutschland ist überhaupt erst 1972 erlassen 
worden, und man hat begonnen, mit Abdichtungen der Sohlen von Abfallablagerungsplätzen zu expe-
rimentieren. Endlich sind in der TA Abfall von 1991 und in der TA Siedlungsabfall von 1993 für neu zu 
errichtende Ablagerungsplätze an der Erdoberfläche Basisabdichtungen mit Sickerwasserdrainage 
und -behandlung vorgeschrieben worden. Seit es Sickerwasserfassungen gibt, ist es möglich gewor-
den, Sickerwässer aus Abfallablagerungen zu beproben und zu analysieren. 

Korn (1977) hat Sickerwasserproben von vierzehn Deponien analysiert, auf denen vorwiegend Haus-
müll abgelagert worden ist. In Sickerwässern mit pH-Werten >7 lagen die Arsenkonzentrationen im 
Mittel bei 0,192 mg/l, in Sickerwässern mit pH-Werten <7 lagen sie im Mittel bei 0,416 mg/l [189: 
Tab. 32]. 

Ehrig (1980) hat an dreizehn Mülldeponiestandorten in Nordwestdeutschland zahlreiche Sickerwas-
serproben analysiert. Der niedrigste Arsengehalt lag bei 0,008 mg/l, der höchste bei 1,02 mg/l [190: 
Tab. B46]. 

Götz (1984) hat Analysen von Sickerwasser der Hamburger Deponie Georgswerder veröffentlicht. Die 
Arsengehalte waren mit nur 0,002-0,02 mg/l vernachlässigbar gering. Das ist insofern bemerkens-
wert, als auf jener von 1948-1979 betriebenen Großdeponie nicht nur Hausmüll, Sperrmüll und haus-
müllähnliche Gewerbeabfälle abgelagert worden sind, sondern ab 1967 auch zunehmend Sonderab-
fälle aus Gewerbe und Industrie, zudem ab 1970 dort auch große Becken mit flüssigen Abfällen und 
nicht entwässerten Schlämmen beschickt worden sind und nach 1974 noch etwa 50.000 Fässer á 200 
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Liter mit Chemieabfällen eingebaut worden sind. Auf die Arsenkonzentration im Sickerwasser hat das 
alles keinen Einfluss gehabt, jedenfalls damals, Anfang der achtziger Jahre noch nicht [191]. 

Demgegenüber hat v.Beckerath (1985) für Sickerwasser der Sonderabfalldeponie Gallenbach eine Ar-
senkonzentration von 6,4 mg/l angegeben [192]. v.Beckerath (1988) hat für Sickerwasser der Sonder-
abfalldeponie Schwabach eine Arsenkonzentration von 6,47 mg/l als Mittelwert von fünf Analysen der 
Jahre 1985/86 angegeben, doch für Sickerwasser der Sonderabfalldeponie Gallenbach nur noch 0,09 
mg/l als Durchschnitt von vierzehn Analysen [193]. 

In einer Sammlung von Beiträgen verschiedener Autoren zur Deponiesickerwasserbehandlung von 
1987 sind Tabellen mit Sickerwasseranalysen veröffentlicht worden. In einer der Tabellen ist die 
Schwankungsbreite der Arsenkonzentrationen von Spurengehalten bis 0,1 mg/l angegeben [198: 
S. 110], in einer anderen Tabelle zur Beschaffenheit von Sickerwasser aus  Hausmüllablagerungen ist 
eine Spannbreite der Arsenkonzentrationen von <0,01-1 mg/l angegeben, im Mittel 0,02 mg/l [S. 148], 
in einer dritten Tabelle für Sickerwasser aus Hausmüllablagerungen ein Bereich von 0,02-0,03 mg/l 
und für Sickerwasser aus einer Sonderabfalldeponie 0,02 mg/l [S.358], für Sickerwasser aus der In-
dustrieabfalldeponie Sprendlingen eine Arsenkonzentration von maximal 3,9 mg/l [S. 497]. 

Eine Umfrage der Abwassertechnischen Vereinigung (ATV) bei Deponiebetreibern von 1988 erbrachte 
für 21 Deponien eine Spannbreite der Arsenkonzentrationen im Sickerwasser von <0,002-0,24 mg/l 
(Medianwert 0,034 mg/l) [195]. Hertig (1994), zitiert von Ehrig & Hagedorn (1996), hat Arsenkon-
zentrationen in Sickerwässern aus Hausmülldeponien mit 0,0053-0,11 mg/l angegeben (Mittelwert 
0,0255 mg/l) [197]. 

Matthes (1988) hat für Sickerwässer aus vierzehn typischen Sonderabfalldeponien Arsenkonzentrati-
onen als arithmetrischen Mittelwert von 76 Messwerten mit 0,28 mg/l angegeben, maximal 17,2 mg/l 
[194]. 

Ehrig (1988) hat für Sickerwässer aus Abfallablagerungen einen Bereich der Arsenkonzentrationen 
von 0,005-1,6 mg/l angegeben, bei einem 97,5-Perzentilwert von <0,68 und einem Mittelwert von 0,16 
mg/l, für Sickerwasser aus Industrie- und Sonderabfalldeponien 0,002-0,071 mg/l und für übrige De-
ponien <0,002-0,24 mg/l, im Mittel 0,051 mg/l [196]. 

Wie aus all den zitierten Analysedaten zu erkennen, fallen die Arsenkonzentrationen in Deponiesicker-
wässern eher moderat aus, doch ist die Streubreite groß. Selbst die angegebenen Mittelwerte bzw. Me-
dianwerte sagen nicht viel. Eine Vorhersage scheint nicht möglich zu sein. 

Drainagevorrichtungen von Ablagerungsbereichen bestehen aus der Basisabdichtung, auf der ein Bett 
aus Filterkies (Flächendrainage) liegt, in den ein Netz von geschlitzten Drainrohren eingebettet ist, 
welche das Sickerwasser sammeln und nach außen abführen. Bei vielen Drainagesystemen haben sich 
schon nach wenigen Betriebsjahren Verkrustungen (sog. Inkrustationen) in Rohren und Teilen der an-
grenzenden Flächendrainagen eingestellt, die den Querschnitt und die Wasserzutrittsöffnungen einen-
gen und so die wirksame Entwässerung einschränken. Daran können Ockerniederschläge (Verocke-
rungen) und Kalkkrustenbildungen (Versinterungen) beteiligt sein, und sie können durch Nieder-
schläge von Eisenmonosulfid (FeS) geschwärzt sein. Verockerung bildet sich bei Zuritt von Außenluft 
in Drainagerohre, wodurch das im Sickerwasser in zweiwertiger Form gelöste Eisen und Mangan oxi-
diert und als Hydroxid ausgefällt wird. Durch Installation von Siphonen an den Austrittsstellen von 
Drainagerohren kann Verockerung unterbunden werden, nicht jedoch die Versinterung. Kalkinkrusta-
tionen bestehen hauptsächlich aus Calciumcarbonat (CaCO3) mit Anteilen von Eisencarbonat (Siderit 
FeCO3) [199]. 
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Es ist durchaus denkbar und beim Eisensulfid eher wahrscheinlich, dass an solchen Mineralneubildun-
gen auch andere zweiwertige Schwermetalle sowie Arsen mitgefällt werden, doch sind solche Bildun-
gen nicht auf ihren Spurenelementgehalt untersucht worden, ausgenommen Zink, das von Düllmann 
(1988) erwähnt, aber keiner identifizierten Mineralphase zugeordnet worden ist [199]. 

Turk (1996) hat die Bildung solcher Inkrustationen mit dem unvollständigen Abbau von organischem 
Material in der frühen Phase der sauren Gärung von verdichtet eingebautem Müll in Verbindung ge-
bracht, wobei ein Überschuss an organischen Säuren (Fettsäuren) erzeugt wird, der zur Versäuerung 
des Sickerwassers führt; der pH-Wert sinkt auf 5,5-6,5. Das saure Sickerwasser löst auf seinem Weg 
durch die Ablagerung zum Drainagesystem vor allem Metalle und Erdalkalimetalle aus dem Abfall. Im 
Drainagesystem kommt organisch hoch belastetes Sickerwasser mit hohen Calcium- und Eisengehal-
ten an (Calcium 1000-4000 mg/l, Eisen 100-500 mg/l). Im Entwässerungssystem angesiedelte Me-
thanbakterien vermehren sich stark unter den für sie günstigen Verhältnissen. An deren Zellwänden 
herrschen alkalische Bedingungen, was die Ausfällung vornehmlich von Calcium und Eisen als carbo-
natische und sulfidische Verbindungen fördert. Es handelt sich also um biogene Bildungen. So entste-
hen mitunter innerhalb von Monaten feste Krusten in Drainrohren, die nicht mehr durch Spülen ent-
fernbar sind, sondern herausgefräst werden müssen. Dadurch gerät die Flächenentwässerung in Ge-
fahr, ihre Wasserdurchlässigkeit zu verlieren, was langfristig unweigerlich das teilweise oder völlige 
Versagen des Systems zur Folge hat. Das würde dann zum Wassereinstau in der Abfallablagerung und 
seitwärtigem Austritt von Sickerwasser führen [200]. 

Man muss sich darüber im Klaren sein, dass Minerale wie Eisensulfid und Siderit, in denen das Eisen in 
zweiwertiger Form vorliegt, nur unter hypoxischen und anoxischen Bedingungen gebildet und erhal-
ten werden können. In der Spätphase der Entwicklung einer Siedlungsabfallablagerung, wenn alles ab-
baubare Material mineralisiert ist und sich neuerlich oxische Verhältnisse einstellen, werden solche 
intermediären Mineralbildungen oxidiert, letzten Endes zu Eisenhydroxid, das als Sorbenz für Schwer-
metalle und Arsen geeignet wäre, soweit solche Spurenelemente nicht längst mit dem Sickerwasser 
ausgewaschen worden sind. 

Indessen schreitet die Entkalkung (Decarbonatisierung) der Abfallablagerung von oben nach unten 
voran. Während in der sauren Phase organische Abfallbestandteile zuerst nur unvollständig zu niede-
ren Fettsäuren (z.B. Essigsäure CH3COOH) abgebaut werden, erfolgt in der Phase der Methangärung 
der vollständige Abbau, vereinfacht, von Fettsäuren hin zu Methan (CH4) und Kohlendioxid (CO2). So 
entsteht sog. Deponiegas, das brennbar und energetisch verwertbar ist: 

CH3COOH → CH4 + CO2 

Erhöhte Konzentrationen von gelöstem CO2 im Sickerwasser reagieren mit Calciumcarbonat (CaCO3), 
etwa aus mitabgelagertem Bauschutt, und bringen weiterhin Calcium und Hydrogencarbonat in Lö-
sung: 

CaCO3 + CO2 + H2O → Ca2+ + 2HCO3
- 

Dieses Carbonatpuffersystem erlaubt dann den Wiederanstieg des pH-Werts auf 8, was der Immobili-
sierung einiger Schwermetalle (z.B. Zink) förderlich wäre, doch nicht unbedingt der Immobilisierung 
von Arsen. 

Erreicht die Decarbonatisierungsfront schließlich die kalkverkrustete Flächendrainage, könnte die 
Entkalkung auch dort ansetzen. Sollte jedoch der Filterkies kompakt mit Kalk zementiert und dadurch 
wasserundurchlässig geworden sein, könnte sich dieses Bett als steinhart und verwitterungsbeständig 
erweisen, während das Sickerwasser seitwärts austritt. 

Nienhaus (1997) schätzt, dass die Sickerwasserbehandlung als Teil der Nachsorgemaßnahmen von 
Altdeponien, welche vor 2005 errichtet und betrieben worden sind, nicht nur einige Jahrzehnte, son-
dern jahrhundertelang erforderlich sein wird, bei langsam abnehmenden Stofffrachten [201]. 
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Sickerwasser gilt nicht als Abfall, sondern als Abwasser und muss vor seiner Ableitung in ein Gewässer 
gereinigt werden. Gebräuchliche Verfahren sind neben der biologischen Behandlung die Adsorption 
von bestimmten Stoffen an Aktivkohle, die Fällung und Flockung, die nasschemische Oxidation, die 
Umkehrosmose, die Verdampfung und Trocknung und das Stripping, mit dem Ziel der Ablagerung der 
salzhaltigen Behandlungsrückstände in einer Untertagedeponie. Solche technischen Verfahren waren 
schon in den neunziger Jahren des vergangenen Jahrhunderts Stand der Technik [202]. 

Da es bei Altdeponien, die vor 2005 errichtet und betrieben worden sind, auch solche, die sich in der 
Nachsorgephase befinden, vorrangig nicht um die Salzfracht geht, sondern um den Abbau der hohen 
organischen Belastung, werden in Deutschland praktisch alle Sickerwässer nach einer entsprechenden 
Vorbehandlung in kommunale Kläranlagen eingeleitet (Indirekteinleitung). Nur wo ein Anschluss an 
eine geeignete Kläranlage nicht möglich ist, wird die Vorbehandlung so weit getrieben, wie es eine Di-
rekteinleitung des gereinigten Abwassers in den Vorfluter erfordert. 

Nur wenige Reinigungsanlagen sind mit Umkehrosmose und Trocknung ausgerüstet, wobei der über-
wiegende Teil solcher Anlagen aus Kostengründen ohne die Trocknungsstufe betrieben und die Kon-
zentrate weitgehend in die Abfallablagerung an Ort und Stelle zurückgeführt werden. Der in den neun-
ziger Jahren vorgesehene Weg der Behandlungsrückstände in eine Untertagedeponie wird nicht wei-
terverfolgt. - In Hinblick auf die nicht abbaubaren Stoffe wie Salze, Schwermetalle und Metalloide (z.B. 
Arsen) läuft diese Praxis auf eine Verteilungs- und Verdünnungsstrategie hinaus. 

Folgende Schlüsse lassen sich ziehen: 

1. Bei Abfallablagerungen, die an der Sohle abgedichtet und mit einer Sickerwasserdrainage verse-
hen sind, wird das Sickerwasser kontrolliert abgezogen und gereinigt. 

2. Bei Altdeponien kann sich die Nachsorgephase, welche die Instandhaltung der Drainagevorrich-
tung und die Sickerwasserreinigung einschließt, Jahrzehnte und Jahrhunderte hinziehen. 

3. Unterdessen können sich Drainagesysteme durch Inkrustationen rasch zusetzen, was ihre Funkti-
onstüchtigkeit bedroht. 

4. Denkbar ist, dass Arsen und gewisse Schwermetalle in solchen Inkrustationen gespeichert werden, 
doch handelt es sich dabei um intermediäre Mineralbildungen, die nicht langzeitstabil sind. 

5. Sickerwasser gilt als Abwasser. In Deutschland wird solches Abwasser nach entsprechender Vor-
behandlung größtenteils in kommunale Kläranlagen eingeleitet. 

6. Diese Praxis entspricht einer Verdünnungs- und Verteilungsstrategie bzgl. der Salzfracht. Der Weg 
von Arsen und anderer problematischer Spurenstoffe bleibt unersichtlich. 
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