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Einleitung
In den neunziger Jahren des 20. Jahrhunderts mussten aus öko-
nomischen oder politischen Gründen europaweit zahlreiche
Bergwerke schließen, wovon insbesondere die Kohlenindustrie
in Großbritannien und die Bergbaubetriebe in Ostdeutschland
betroffen waren (POWELL 1993, WOLKERSDORFER 1995, KUYUMCU &
HARTWIG 1998). Diese Grubenschließungen verursachten flu-
tungsbedingt eine Kontamination von Grund- und Oberflächen-
wasser, wofür in Großbritannien vor allem die staatliche Koh-
lenindustrie verantwortlich war (NATIONAL RIVERS AUTHORITY

1994, YOUNGER 1993). Öffentlicher und politischer Druck seitens
der nationalen und europäischen Behörden führten dazu, dass
in Deutschland und Großbritannien intensive Forschungsarbei-
ten begannen, die alle das Ziel hatten, die Gewässerverunreini-
gungen signifikant zu minimieren. Einer der Forschungsschwer-
punkte lag dabei auf Systemen, die mit möglichst geringem
Energie- und Personalaufwand auch längerfristig zuverlässig
arbeiten können.
Grubenwässer können oftmals für Jahrzehnte, ja sogar Jahr-
hunderte hohe Schadstofffrachten aufweisen (GATZWEILER &
MAGER 1993, WOLKERSDORFER 1995, YOUNGER 1997a). Um diese
Grubenwässer preiswert reinigen zu können, begannen sich
die verantwortlichen Behörden für Alternativen zu den bishe-
rigen kostenintensiven Reinigungssystemen zu interessieren.
1994 veröffentlichte das „US Bureau of Mines“ ein Handbuch
zur Behandlung verunreinigter Grubenwässer aus dem Koh-
lenbergbau (HEDIN et al. 1994), das von den verantwortlichen
Behörden in Großbritannien mit großem Interesse aufgenom-

Passive Grubenwassereinigung
als Alternative zu aktiven
Systemen

Kurzfassung
Um kontaminiertes Grubenwasser langfristig kostengün-
stig reinigen zu können, sind Methoden mit geringstmög-
lichen Investitions- und Unterhaltungskosten nötig. Dazu
wurden in Großbritannien und Deutschland in den zu-
rückliegenden Jahren unterschiedliche passive Reinigungs-
systeme in Betrieb genommen (z. B. Anoxische Karbonat-
kanäle, konstruierte Feuchtgebiete, reaktive Barrieren,
Großoberflächenfilter).
Solche Systeme reinigen teilweise schon seit mehr als acht
Jahren erfolgreich kontaminiertes Grubenwasser, wobei
Flächen von bis zu 6 ha in Anspruch genommen wurden.
In den Fällen, in denen das Grubenwasser zu stark mit
Schwermetallen verunreinigt ist, muss eine Kombination
von aktiven und passiven Techniken eingesetzt werden.
Dies gewährleistet stets eine Reinigung des Grubenwasser
auf das behördlicherseits geforderte Niveau.
Da derzeit nicht alle Prozesse, die in passiven Reiniguns-
systemen ablaufen, bis ins letzte Detail verstanden sind,
sollen aktuelle Forschungsprojekte (z. B. das EU-Projekt
PIRAMID) dazu beitragen, offene Fragen zu klären.

Christian Wolkersdorfer, Paul L. Younger

Abstract
For the treatment of contaminated mine waters, reliable
treatment methods with low investment and operational
costs are essential. Therefore, passive treatment systems
recently have been installed in Great Britain and in Ger-
many (e. g. anoxic limestone drains, constructed wetlands,
reactive barriers, roughing filters) and during the past
eight years such systems successfully treated mine waters,
using up to 6 ha of space. In some cases with highly conta-
minated mine water, a combination of active and passive
systems should be taken into account, as by all time the
water quality has to reach the limits. Because not all the
processes of passive treatment systems are understood in
detail, current research projects (e. g. EU-project PIRAMID)
had been established to clarify open questions.
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men wurden (YOUNGER 1995, YOUNGER & HARBOURNE 1995,
YOUNGER 1997b). Ende 1997 liefen in Großbritannien bereits
acht passive Wasserreinigungsanlagen (Tab. 1, Abb. 1, YOUNGER

1997b), die als die ersten passiven Systeme in Europa gelten.
Seitdem hat die Anwendung und Akzeptanz dieser Systeme
signifikant zugenommen und heute sind 28 dieser Anlagen,
davon fünf experimentelle, in Betrieb. Abgesehen von zwei Sys-
temen (Lokalität 23: Craigenbay Quarry; Lokalität 28: Foss
Mine) sind alle an gefluteten Bergwerken installiert.
In diesem Artikel sollen die britischen Erfahrungen mit Syste-
men zur passiven Grubenwasserreinigung zusammengefasst
sowie die neuesten Forschungsergebnisse vorgestellt werden.
Einleitend werden die Mechanismen vorgestellt, die in passi-
ven Reinigungssystemen ablaufen. Intensive Forschungen zur
Optimierung passiver Reinigungstechnologien im Bergbausek-
tor werden derzeit im EU-Projekt PIRAMID (Passive in-situ
Remediation of Acid Mine/Industrial Drainage) durchgeführt,
an dem auch die Universitäten Freiberg/Sachsen und Jena be-
teiligt sind (SAUTER & WOLKERSDORFER 2000; Einzelheiten unter
http://www.piramid.org).

Tab. 1: Passive Behandlungssysteme für Grubenwässer in Großbritannien (2001). Mengenangaben in mg l–1, bei Ra in Bq l–1 und bei Alkalität und Aci-
dität in mg l–1 CaCO

3
-Äquivalenten. Sofern keine anderen Angaben vorhanden sind, baute das Bergwerk auf Kohle ab. Aci: Acidität, Alk: Alkalität.

Nummer Name der
Lokalität

Fertigstellung Art des Grubenwassers Art des passiven Systems Fläche,
ha

Einlaufkonzen-
trationen, mg l–1

Auslaufkonzen-
trationen, mg l–1

1 Wheal Jane
(Cornwall)
Zinn und Zink

Dezember 1994 Stark acidisches Schacht-
wasser einer Zinnmine

Pilotanlagen aus aeroben Feucht-
gebieten, geschlossenen anae-
roben Systemen und aeroben
„Steinfiltern“ mit drei unter-
schiedlichen Vorbehandlungen
(HAMILTON et al. 1997)

2,4 Fe 141
Zn 79
Cu 0,4
Mn 24
As 2,7
pH 4,0

Fe 19
Zn 45
Cu 0,2
Mn 20
As 0,01
pH 3,6

2 Pelenna I
(South Wales)

Oktober 1995 Schwach acidisches
Stollenwasser

Kompostfeuchtgebiet
(EDWARDS et al. 1997)

0,09 Fe 20
pH 6,5

Fe 5
pH 7,3

3 Pelenna II August 1999 Acidisches Stollenwasser Mehrere Zellen in Serie: Aerobe
Zelle – RAPS – Aerobe Zelle –
RAPS – Aerobe Zelle

0,75 Fe 35
pH 5,5

Fe 1,5
pH 6,5

4 Pelenna III April 1998 3 stark netto-acidische
Stollenwässer

Zwei parallel arbeitende RAPS
mit nachfolgendem Aeroben
Feuchtgebiet (EDWARDS et al.
1997, YOUNGER 1998b)

1,0 Fe 69
Zn 0,034
Aci 125
pH 5,0

Fe 4,2
Zn 0,004
Aci 8,9
pH 7,2

5 Ynysarwed
(South Wales)

März 2000 Stark netto-acidisches
Schachtwasser

Aerobes Feuchtgebiet zur Nach-
reinigung des Wassers einer
aktiven Wasseraufbereitung
(RANSON & EDWARDS 1997,
YOUNGER et al. 1998)

1,0 nicht verfügbar nicht verfügbar

6 Gwynfi
(South Wales)

August 1998 Netto-alkalisches
Stollenwasser

Aerobes Feuchtgebiet
(Besitzer: Coal Authority)

0,08 Fe 7 Fe < 1,0

7, 8, 9 Nailstone
(Leicestershire)

September
1997

Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Kleines Kompostfeuchtgebiet
mit Oberflächenabfluss und ein
Aerobes Feuchtgebiet

0,25
(Summe
von 3
Gebieten)

Fe 46
Al 47
pH 4,9

Fe 14,6
Al 9
pH 5,6

10 Renishaw Park
(South Yorkshire)

November 1999 Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Reaktive Wand
(Besitzer: Coal Authority)

0,004 nicht verfügbar nicht verfügbar

11 Dodworth Pit Heap
(South Yorkshire)

September
1994

Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Aerobes Feuchtgebiet
(BANNISTER 1997)

0,25 Fe 30
pH 6,5

Fe < 1,0
pH 7,3

12 Woolley Colliery
(West Yorkshire)

Juli 1995 Gepumptes, alkalisches
Schachtwasser

Aerobes Feuchtgebiet, das Was-
ser einer aktiven Wasserauf-
bereitung (Fe von 40 auf 10 mg
l–1) nachreinigt (Besitzer: Coal
Authority; LAINE 1997, 1998).

1,4 Fe 10 Fe < 1

Abb. 1: Standorte von Syste-
men zur passiven Reini-
gung von Grubenwässern
in Großbritannien (2001).
Details in Tab. 1. An den
Lokalitäten 1, 14, 16, 17, 22
und 28 befinden sich Pilot-
anlagen und an den Lokali-
täten 5, 12, 13 und 25 reini-
gen passive Systeme Wässer
aus einer konventionellen
Grubenwasserbehand-
lungsanlage.
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Nummer Name der
Lokalität

Fertigstellung Art des Grubenwassers Art des passiven Systems Fläche,
ha

Einlaufkonzen-
trationen, mg l–1

Auslaufkonzen-
trationen, mg l–1

13 Old Meadows
Drift
(East Lancashire)

September
1999

Netto-acidisches
Stollenwasser

Aerobes Feuchtgebiet, das
Wasser einer aktiven Wasser-
aufbereitung (Fe von 50 auf
5 mg l–1) nachreinigt
(Besitzer: Coal Authority; LAINE
1998)

0,16 Fe 5 Fe < 1

14 Skinningrove
(Cleveland, N
Yorkshire); auf-
gelassenes Eisen-
steinbergwerk

Pilotanlage:
November 1999
Sommer 2000

Netto alkalisches
Schachtwasser

Großoberflächenfilter zur
Entfernung von Eisen.
Unterirdisches System in einem
steilen, bewohnten Tal, ohne
Platz für Feuchtgebeite.

0,25 nicht verfügbar nicht verfügbar

15 St Helen
Auckland
(South Durham)

August 1999 Netto alkalisches
Schachtwasser

Aerobes Feuchtgebiet
(Besitzer: English Partnerships)

0,25 Fe 3
Alk 500
pH 6,3

Fe 0,3
Alk 480
pH 6,7

16 Bowden Close
(West Durham)

September
1999

Acidisches Wasser einer
Abraumhalde, möglicher-
weise Stollenwasser

Pilotanlage mit RAPS und nach-
folgendem Aeroben Feucht-
gebiet (Besitzer: Durham
County Council)

0,1 Fe 20
Al 8
pH 5,0
Alk 4

Fe 3
Al 0,1
pH 7,2
Alk 225

17 Nenthead
(Cumbria);
aufgelassenes
Blei-Zink-
Bergwerk

Juli 1998 Zinkreiches alkalisches
Grubenwasser

Pilotanlage mit geschlossenem
Karbonatlösungsreaktor
(Abb. 4b; NUTTALL & YOUNGER
2000)

0,0007 Zn 8 Zn 3

18 Tailrace Level
(Durham); auf-
gelassenes Blei-
Zink-Bergwerk

Februar 2000 Zinkreiches alkalisches
Grubenwasser

Geschlossener Karbonat-
lösungsreaktor (Abb. 4b;
Besitzer: Environment Agency)

0,25 Zn 40 nicht verfügbar

19 Edmondsley
Yard Drift
(Central Durham)

September
1999

Netto alkalisches
Stollenwasser

Aerobes Feuchtgebiet
(Besitzer: Coal Authority).

1,25 Fe 27 Fe 0,1

20 Quaking Houses
(Northwest
Durham)

Pilotanlage:
Februar 1995
September
1997

Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Kompostfeuchtgebiet
(YOUNGER et al. 1997, JARVIS &
YOUNGER 1999, KEMP & GRIFFITHS
1999)

0,04 Fe 10
Al 53
pH 4,5

Fe 10
Al 53
pH 6,5

21 Oatlands
(West Cumbria)

September
1998

Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Aerobes Feuchtgebiet
(WARNER 1997)

0,16 Fe 85
pH 4,0

Fe 25
pH 3,1

22 Shilbottle
(Northumberland)

1995 Acidisches Wasser einer
Abraumhalde

Aerobes Feuchtgebiet
(Reaktive Wand in Bau)

0,3 Fe 100
pH 3,5

Fe 25
pH 3,0

23 Craigenbay
Quarry
(Galloway,
Schottland)

August 1998 Tagebauwasser 4 aerobe Feuchtgebiete,
2 davon mit vorgeschaltenem
RAPS (NORTON et al. 1998)

0,14 pH 3,5 pH 5,5

24 Dalquharran
(Ayrshire,
Schottland)

September
1994

Stollenwasser eines
Untertagebergwerks

Aerobes Feuchtgebiet
(MARSDEN et al. 1997)

0,095 Fe 200 Fe 50

25 Monktonhall
Colliery
(East Lothian,
Schottland)

Juli 1998 Grubenwasser eines aktiven
Untertagebergwerks

Aerobes Feuchtgebiet, das
Wasser einer aktiven Wasser-
aufbereitung nachreinigt

0,5 Fe 10 Fe < 1

26 Minto Colliery
(Ore Valley, Fife)

April 1998 Schachtüberlauf Aerobes Feuchtgebiet
(Besitzer: Coal Authority)

1 Fe 18 Fe < 1

27 Mains of
Blairingone
(Clakmannan
Kohlenmine)

November 1995 Stollenwasser eines
verfüllten Tagebaus

Aerobes Feuchtgebiet
(MARSDEN et al. 1997, YOUNGER
2001)

6,2 Fe 38 Fe 2,3

28 Foss Mine
(Aberfeldy); Baryt
in pyritischem und
sphaleritischem
Erzkörper

August 1998 Abgepumptes Gruben-
wasser eines bestehenden
Untertagebergwerks

Pilotanlage mit RAPS-System
und nachfolgendem aeroben
Feuchtgebiet und ALD

0,005 Fe 2
Mn 14
Al 8
Zn 32
pH 5,4

Fe 0,4
Mn 12
Al 1,5
Zn 25
pH 5,8
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Planung zur Reinigung von Gruben-
wasser – der hydrogeologische
Zusammenhang

Grubenwässer sind oftmals mit Schwermetallen belastet oder
weisen niedrige pH-Werte auf (HELMS 1995). Sie müssen daher
vor der Ableitung in die Vorflut auf ein ökologisch annehmba-
res Maß gereinigt werden, wobei intensive hydrogeologische
und hydrogeochemische Untersuchungen Grundlage aller Pla-
nungen von Grubenwasserreinigungsanlagen sind. Aus den
Ergebnissen dieser Untersuchungen lassen sich Entscheidun-
gen ableiten, um das Grubenwasser zu handhaben oder Tage-
baurestseen zu fluten (z. B. YOUNGER 1997a, 1998a, WOLKERSDOR-
FER et al. 1997, WOOD et al. 1999, WINKLER 2001, KLAPPER 1994).
Basierend auf geologischen, petrographischen sowie stratigra-
phischen Informationen ist die Entwicklung des pH-Wertes
sowie der künftigen Eisengehalte des Grubenwassers vorher-
sagbar, wobei hauptsächlich der Disulfidgehalt eine Rolle spielt
(WOLKERSDORFER 1995, YOUNGER 2000b).

Die beiden am häufigsten beobachtbaren Szenarien fasst Ab-
bildung 2 zusammen. Im ersten Szenario (Abb. 2a) folgt dem
raschen Anstieg der Acidität bis zu einem lokalen Maximum
(„First Flush“; WOOD et al. 1999, YOUNGER 1997a) des Gruben-
wassers eine längere Phase, die auf eine Gleichgewichtseinstel-
lung mit relativ niedriger Acidität hinweist. Der „First Flush“
kann durch zwei nach der Grubenflutung auftretende Prozesse
erklärt werden:
� Schnelle Lösung von Hydroxosulfaten während des Flutungs-

vorganges. Diese leicht löslichen Minerale bildeten sich im
Grubengebäude durch Disulfidoxidation an den durch Luft-
feuchtigkeit und Luftsauerstoff zugänglichen Stellen (NORD-
STROM 1977, WOLKERSDORFER 1996, YOUNGER 1998a).

� Allmähliche Auswaschung der Mineralphasen und Anreiche-
rung im ansteigenden Grubenwasser während des Flutungs-
vorganges durch frisch in das Grubengebäude einsickernde
Sickerwässer. Dies ließ sich exemplarisch bei der Flutung des
Uranbergwerks Niederschlema/Alberoda beobachten (WOL-
KERSDORFER 1996).

Vorgenannte Verhältnisse werden sich immer dann einstellen,
wenn die Menge des vorhandenen oxidierbaren Disulfids im
Grubengebäude durch die Menge an neutralisierenden Mine-
ralphasen in der gesättigten Zone weit übertroffen wird (z. B.
Calcit, Dolomit, aber auch zahlreiche Silikate; STRÖMBERG & BAN-
WART 1994). Bei den meisten Grubenflutungen in Großbritanni-
en sowie bei den Flutungen der Uranlagerstätten Pöhla und
Niederschlema/Alberoda war dieser Effekt zu beobachten.
Ein anderes Bild ist zu erwarten, wenn die Menge der neutrali-
sierenden Phasen begrenzt ist (Abb. 2b). In diesem Fall wird
der „First Flush“ ähnlich dem ersten Fall eintreten und danach
ein netto-alkalisches Grubenwasser aus dem Grubengebäude
austreten. Nach DIN 38 409 T 7 von 1979 sind streng genom-
men die Begriffe „Säurekapazität pH 4,2“ K

S 4,2
 und „Basekapa-

zität pH 8,2“ K
S 8,2

 zu verwenden. In der Literatur über Berg-
bauwässer wird jedoch üblicherweise von „Acidität“ und „Al-
kalität“ geschrieben und die Einheit mg l–1 CaCO

3
 verwendet,

wobei 1 mmol ca. 50 mg l–1 CaCO
3
 entsprechen. Daneben exi-

stiert die EN ISO 9963-1, in der die „Gesamtalkalität“ pH 4,5
und „Zusammengesetzter Alkalität“ pH 8,3 definiert wird so-
wie die Bezeichnungen „m-Wert“ und „p-Wert“ nach „Deut-
sche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlamm-
untersuchung H 7/8“ von 1971. Ein Grubenwasser ist „netto-
alkalisch“, wenn dessen Alkalität höher ist als die Acidität.
Sobald die neutralisierenden Mineralphasen aufgebraucht sein
werden, wird die Säureproduktion infolge der Disulfidoxidati-
on im Bereich des fluktuierenden Grubenwasserspiegels die
Neutralisation erneut überschreiten. Auf lange Sicht betrachtet
führt dies dazu, dass die Acidität des Grubenwassers erneut
ansteigt. Wie das Flutungsexperiment Königstein zeigte, muss
gerade dem letztgenannten Szenario besondere Aufmerksam-
keit geschenkt werden (ZIMMERMANN & SCHREYER 1995). For-
schungsarbeiten, die beide Prozesse untersuchen und bereits
im Vorfeld eine Prognose erlauben, sind Teilschwerpunkt der
deutschen PIRAMID-Forschung.
Im Hinblick auf die Folgen des „First Flush“ und die damit ver-
bundene zeitliche Änderung im Schadstoffgehalt von Gruben-
wässern konnten Reinigungstechnologien entwickelt werden,
die auf die veränderlichen Schadstoffgehalte im Flutungswas-
ser abgestimmt sind (JAKUBICK & LEVINS 1997). Beispielsweise
wurde in Ynysarwed (South Wales, Lokalität 5, Abb. 1, Tab. 1)
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Abb. 2: Prinzip langfristiger Änderungen in der Grubenwasserchemie
nach der Flutung von Bergwerken. Oben: vorhandene Pufferkapazität
der Minerale (vor allem Calcit und Domomit) und Gesteine ist größer
als die Aciditätsbildung; unten: Acidität wird nicht abgepuffert. t
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: Zeitdauer des Grubenwasseranstiegs (nach

YOUNGER 2000b).
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eine aktive Reinigungsanlage installiert, um während der Pha-
se des „First Flush“ die geforderten Grenzwerte einhalten zu
können. Erst nach dieser Phase wird ein einfaches aerobes
Feuchtgebiet die Langzeiteffektivität garantieren (RANSON &
EDWARDS 1997). Grundsätzlich wird in Großbritannien heute
einer vollständig passiven Grubenwasserreinigung der Vorzug
gegeben, wenn die hydrogeochemische Prognose eine solche
Möglichkeit erlaubt und das notwendige Land zu Verfügung
steht, um das Grubenwasser langfristig reinigen zu können.
Auf welche Weise diese Systeme arbeiten, wird im Folgenden
Abschnitt dargelegt.

Methoden zur passiven Reinigung
von Grubenwässern

Derzeit lassen sich sechs Methoden, die bereits alle in Großbri-
tannien erprobt sind, als geeignet zur passiven Grubenwasser-
reinigung bezeichnen:
� Aerobe Feuchtgebiete („Konstruierte Pflanzenreinigungsan-

lage“; „Phytoremediation“) mit Oberflächenabfluss (z. B. LAI-
NE 1997; Abb. 3a)

� Anaerobe Kompostfeuchtgebiete mit signifikantem Oberflä-
chenabfluss (z. B. EDWARDS et al. 1997, JARVIS & YOUNGER 1999;
Abb. 3b)

� Gemischte Kompost/Karbonatsysteme mit signifikantem
Untergrundabfluss („reduction and alcalinity producing sy-
stems“: RAPS-Systeme, z. B. KEPLER & MCCLEARY 1994,
YOUNGER 1998b, YOUNGER 2000b; Abb. 3c)

� Reaktive Barrieren im Untergrund zur Behandlung von sau-
ren, metallreichen Grundwässern (Abb. 4a)

� Geschlossene Karbonatlösungssysteme für die Entfernung
von Zink aus alkalischen Wässern (NUTTALL & YOUNGER 2000,
Abb. 4b)

� Großoberflächenfilter („roughing filter“) für die aerobe Be-
handlung eisenhaltiger Grubenwässer

Die ersten drei Typen von Reinigungssystemen wurden in der
Literatur bereits eingehend dokumentiert (z. B. HEDIN et al.
1994, WALTON-DAY 1999) und die Grundlagen auf denen ihre
Verwendung beruht, werden daher hier nicht wiederholt. Reak-
tive Barrieren im Untergrund zur Reinigung von sauren Wäs-
sern wurden erstmals in Kanada entwickelt (BENNER et al. 1997)
und werden in zunehmendem Maße in Europa eingeführt (das
erste davon in Renishaw Park, UK). Die beiden letzten Typen
obiger Auflistung sind, soweit bisher bekannt, ausschließlich in
Großbritannien installiert.
Geschlossene Karbonatlösungssysteme (Abb. 4b) ähneln in
ihrer Form, nicht hingegen in ihrer Wirkungsweise, den anoxi-
schen Karbonatkanälen („anoxic limestone drains“: ALD, HEDIN

et al. 1994). Besondere Schwierigkeiten ergaben sich in Groß-
britannien bei dem Versuch, netto alkalische Grubenwässer mit
erhöhten Zinkgehalten zu reinigen (bis zu 40 mg l-1). Solche
Wässer sind in den ehemaligen Pb-Zn-Fördergebieten in den
Nördlichen Pennines relativ häufig und verursachen dort öko-
logisch signifikante Schäden in den Vorflutern (NUTTALL &
YOUNGER 1999). Üblicherweise lassen sich diese Wässer nicht

Einlauf

Einlauf

Einlauf

Auslauf

Auslauf

Auslauf

Flaches Wasser mit Schilf und Binsen

Flaches Wasser mit Schilf und Binsen
über einem anoxischen Substrat aus Kompost

Grobstückiger
Kalkstein

Kompost

a: aerobes Feuchtgebiet mit Schilf

b: Kompostfeuchtgebiet mit Oberflächenabfluss

c: RAPS-System (Reduktions- und Alkalitätproduktionssystem)

Abb. 3: Schematische Darstellung der Typen von passiven Systemen,
die in Großbritannien für die Reinigung von Bergwerkswässern ver-
wendet werden (aus YOUNGER 2000b).

Einlauf
Belüftungskaskade
und Absetzbecken

Auslauf

Undurchlässige Abdichtung

Geschlossenes
System 1

Geschlossenes
System 2

Grobstückiges Karbonat

Reaktive Wand

Basis des Grundwasserleiters

Grundwasseroberfläche Geländeoberfläche

Verunreinigtes
Grundwasser

weniger
verunreinigtes
Grundwasser

a: Reaktive Wand

b: Geschlossenes Karbonatlösungssystem

Abb. 4: Schema einer reaktiven Wand für saures, metallreiches Grund-
wasser, wie es im Umfeld von Bergwerken vorkommt (a) und eines
geschlossenen Karbonatlösungssystems für alkalische, zinkreiche Gru-
benwässer (b; nach YOUNGER 2000b).
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direkt in Kompostfeuchtgebieten „Sulfidisieren“ (YOUNGER

1997c), da ZnS bei neutralen pH-Werten nicht ausfällt. Durch
Laborexperimente ließ sich feststellen, dass geschlossene Kar-
bonatlösungssysteme mit gleichzeitiger Ausfällung von Zink-
karbonaten eine Möglichkeit zur passiven Reinigung solcher
Wässer darstellen könnten (NUTTALL & YOUNGER 2000). Dies ist
durch luftdicht verschlossene Karbonatbettungen erreichbar, in
denen Zink als das Karbonat Smithonit (ZnCO

3
) ausfällt, sofern

der CO
2
-Partialdruck über dem der Atmosphäre liegt. Beim

Kontakt mit Luftsauerstoff können diese geschlossenen Systeme

erneut Zink abscheiden, wobei das hydratisierte Zinkkarbonat
Hydrozinkit (Zn

2
CO

3
(OH)

2
) ausfällt. In der Praxis benötigen

solche Systeme nach einigen Stunden Reaktionszeit eine Durch-
lüftung, um den CO

2
-Partialdruck wieder auf ein aggressives

Niveau anzuheben. Dadurch unterscheidet sich deren Konstruk-
tion auffallend von üblichen ALD-Systemen (Abb. 4b).
Die Verwendung von Großoberflächenfiltern („roughing filter“)
zur Entfernung von Eisen aus Grubenwässern ist eine Techno-
logie, die dort verwendet werden sollte, wo einfachere Systeme
(z. B. Aerobe Feuchtgebiete) aufgrund des Platzangebots nicht
installiert werden können. In diesen Systemen fließt das sauer-
stoff- und eisenhaltige Grubenwasser in offenen Gerinnen über
Medien mit hoher spezifischer Oberfläche, die in Gabionen
gepackt sind. Der Behandlungsprozess beruht somit auf der
Oxidation von Fe(II) auf den Oberflächen der eingebrachten
Medien (JARVIS & YOUNGER 2000). Eine Pilotanlage dieses Typs
arbeitet derzeit in Skinningrove, Cleveland (Abb. 5; Lokalität
14, Abb. 1, Tab. 1). Dort sollen die konstruktiven und operati-
ven Parameter für eine endgültige Anlage festgelegt werden,
die im Frühjahr 2002 in Betrieb gehen wird.
Jede der oben genannten Methoden passt nur zu einem spezi-
ellen Grubenwassertyp oder für spezielle hydraulische Bedin-
gungen. Inwieweit diese Technologien als „Stand der Technik“
bezeichnet werden können, lässt sich aus der Reihenfolge obi-
ger Auflistung ablesen. Die Zuverlässigkeit dieser Reihung er-
gibt sich aus den beobachteten Reinigungsraten von zwölf aero-
ben Feuchtgebieten, drei RAPS, drei anaeroben Feuchtgebieten,
einer reaktiven Untergrundbarriere und einem installierten
geschlossenen Karbonatlösungssystem für Zink. In Deutsch-
land befinden sich derzeit fünf passive Systeme zur Gruben-
wasserreinigung in Betrieb oder in der Konstruktionsphase:
Lehesten/Thüringen, Pöhla/Sachsen, Helmsdorf/Sachsen,
Straßberg/Harz und Paitzdorf/Sachsen (Tab. 2).
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Abb. 5: Eisenkonzentrationen des Grubenwassers am Einlauf und Aus-
lauf des Großoberflächenfiltersystems Skinningrove, Cleveland, Groß-
britannien (Lokalität 14, Abb. 1, Tab. 1) zwischen November 1999 und
März 2000.

Nummer Name der
Lokalität

Fertigstellung Art des Grubenwassers Art des passiven Systems Fläche
[ha]

Einlaufkonzen-
trationen
[mg l–1]

Auslaufkonzen-
trationen
[mg l–1]

1 Lehesten
(Thüringen)
Dachschiefer

Dezember
1997

Netto Acidisches, Al-reiches
Wasser einer Abraumhalde

Anoxischer Karbonatkanal mit
Absetzbecken und aerobem
Feuchtgebiet (derzeit nicht in
Funktion; JANNECK & KRÜGER 1999)

0,13 pH ~ 4,5
Al 13,9
Mn 3,43
Zn 1,24

pH 7–8
Al 0,035
Mn 0,113
Zn 0,042

2 Pöhla
(Sachsen)
Uran

Juli 1998 Stollenwasser eines
Untertagebergwerks

Aerobes und anaerobes Feucht-
gebiet in einem umgebauten
Betonabsetzbecken (Kiessig &
Hermann 2000)

0,3 pH ~ 6,9
U ~ 0,1
As ~ 2,5
Ra ~ 5
Fe ~ 10
Mn ~ 1
SO42– ~ 5

U 0,1
As 0,34
Ra 1,3
Fe 0,3
Mn 0,3

3 Helmsdorf
(Sachsen)
Uran

n.n. Acidisches Wasser aus einem
Damm mit Aufbereitungs-
rückständen

Angepasstes natürliches Feucht-
gebiet (Kiessig & Hermann 2000)

n.n. n.n. n.n.

4 Straßberg
(Sachsen-
Anhalt)
Flußspat

Laufendes
Verfahren

Zirkumneutrales
Schachtwasser

Pilotanlage: Anaerobes und aero-
bes Feuchtgebiet (WINKLER 2001)

1,7 pH ~ 6,5
Fe ~ 25
Mn ~ 8
F ~ 8

n.n.

5 Paitzdorf
(Sachsen)
Uran

Laufendes
Verfahren

n.n. Pilotanlage: Anaerobes Feucht-
gebiet (KIESSIG & HERMANN 2000)

n.n. n.n. n.n.

Tab. 2: Zusammenfassung der passiven Behandlungssysteme für Grubenwässer in Deutschland im April 2001. Mengenangaben in mg l–1,
bei Ra in Bq l–1; n.n.: keine Daten verfügbar.
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Biogeochemische und hydraulische
Prozesse in passiven Systemen

Im Rahmen dieses Artikels ist es nicht möglich, eine vollstän-
dige Beschreibung aller biochemischen und hydraulischen
Prozesse zu geben, die dazu beitragen, dass passive Systeme für
Grubenwasser optimal arbeiten. Eine Zusammenfassung der
Prozesse, die derzeit für wichtig gehalten werden, finden sich
z. B. in HEDIN et al. 1994, SKOUSON et al. 2000 oder WALTON-DAY

1999. In den folgenden Absätzen sollen beispielhaft einige neue
Erkenntnisse beschrieben werden, die derzeit in wissenschaft-
lichen Studien passiver Behandlungssysteme in Großbritanni-
en erkennbar sind. Neben den physikalischen oder physikoche-
mischen Prozessen liegt das Hauptgewicht der Untersuchungen
auf den biologischen Prozessen. Drei besondere Themenkreise
müssen dazu bearbeitet werden:
� Schwankungen in der „Reinigungsleistung“, wie sie charakte-

ristisch für lebende, konstruierte Feuchtgebiets-Ökosysteme
sind (vgl. Abb. 7);

� Einfluss der Vegetation auf die Eisenfällung in aeroben
Feuchtgebieten;

� Bedeutung des Protonenverbrauchs gegenüber einer Erhö-
hung der Alkalität bei der Anhebung des pH-Werts in Kom-
post-Feuchtgebieten, in denen bakterielle Sulfatreduktion
stattfindet.

Schwankungen der Reinigungsleis-
tung konstruierter Ökosysteme

Bei der konventionellen, aktiven Behandlung von Grubenwas-
ser wird die Reinigungsleistung künstlich kontrolliert, indem
die Durchflussmengen eingestellt, Chemikalien dosiert und die
physischen Betriebsparameter angepasst werden (HELMS 1995).
In passiven Reinigungssystemen hingegen sind regelmäßige
Eingriffe kaum möglich und Schwankungen in der Reinigungs-
leistung daher charakteristisch.

In den Abbildungen 6 und 7 sind solche Schwankungen der
Reinigungsleistung für zwei unterschiedliche Feuchtgebietsty-
pen illustriert. Die Einlauf-Auslauf-Kurven für Eisen in Abbil-
dung 6 beziehen sich auf das aerobe Feuchtgebiet von St. Helen
Auckland (Lokalität 15, Tab. 1, Abb. 1) und demonstrieren die
Änderungen der Reinigungsleistung über einen Zeitraum von
einigen Tagen im Winter 1999–2000. Veränderungen der Eisen-
konzentrationen am Einlass dieser Lokalität weisen auf kompli-
zierte Wechselwirkungen zwischen flachen und tiefen Grund-
wässern hin, die durch das darunter liegende und aufgelassene
Kohlebergwerk fließen. Etwas schwieriger zu erklären sind die
Schwankungen in der fixierten Eisenmenge, während das Was-
ser durch das Feuchtgebiet fließt. Zum Beispiel zeigen die Kur-
ven in der Periode vom 19. bis 22. Dezember sowohl beim Ein-
lauf als auch beim Auslauf einen geringfügigen Anstieg der
Konzentration, wohingegen vom 29. Dezember bis 2. Januar die
Eisenkonzentration am Einlauf ansteigt aber am Auslauf ab-
fällt. Solch ein Zusammenhang im Verhältnis der Einlauf- und
Auslaufkonzentrationen während einer relativ kurzen Zeit ist
nur schwer erklärbar. Wahrscheinlich spiegelt dieses Verhalten
die komplizierten Verhältnisse der beteiligten und miteinander
gekoppelten hydraulischen, geochemischen und biologischen
Prozesse wider. Eine Erhöhung der Einlaufmenge zum Beispiel
wird im Allgemeinen zu einer Reduzierung der Aufenthaltszeit
im Feuchtgebiet führen, jedoch kann es dabei zur Überflutung
weiterer Bereiche im Feuchtgebiet kommen, als normalerweise
zur Behandlung aktiv sind. Die bei der Eisenoxidation ablau-
fenden kinetischen Reaktionen erster Ordnung lassen im All-
gemeinen erwarten, dass höhere Eisengehalte im Einlauf auch
höhere Eisengehalte im Auslauf bedingen. Ob diese allein das
Verhalten während der Periode 29. Dezember bis 2. Januar er-
klären können, ist noch unklar. Wie weiter unten gezeigt wird,
ist unser Verständnis der ablaufenden Reaktionen bei der pas-
siven Reinigung von Grubenwasser in einem verhältnismäßig
einfachen aeroben Feuchtgebiet bislang noch begrenzt.
Abbildung 7 zeigt die prozentuale Erniedrigung der Acidität
des Grubenwassers, das von November 1997 bis Mai 1999 durch

Abb. 6: Eisenkonzentrationen des Grubenwassers am Einlauf und Aus-
lauf des aeroben Feuchtgebiets St. Helen Auckland, Grafschaft Dur-
ham, Großbritannien (Lokalität 15, Abb. 1, Tab. 1) zwischen Dezember
1999 und Januar 2000.

Abb. 7: Erniedrigung der Acidität aus dem Grubenwasser im Feuchtge-
biet Quaking Houses, Grafschaft Durham, Großbritannien (Lokalität
20, Abb. 1, Tab. 1) zwischen November 1997 und Mai 1999.
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das Feuchtgebiet Quaking Houses floss. Das passive System
Quaking Houses (Lokalität 20, Tab. 1, Abb. 1) ist ein Kompost-
Feuchtgebiet mit oberflächlichem Wasserabfluss, in dem der
hauptsächliche Reinigungsprozess vermutlich durch bakteriel-
le Sulfatreduktion hervorgerufen wird (YOUNGER et al. 1997, JAR-
VIS & YOUNGER 1999, KEMP & GRIFFITHS 1999).
Während die ungleiche Zeitskala einen direkten Vergleich mit
Abbildung 6 ausschließt, ist dennoch klar, dass das Kompost-
Feuchtgebiet von Quaking Houses eine hohe Variabilität in der
Leistung aufweist. Zum Teil kann diese Variabilität bei Quaking
Houses durch die Veränderlichkeit der chemischen Zusammen-
setzung des zufließenden Grubenwassers erklärt werden.
Gleichzeitig reagiert dieses Grubenwasser mit weit größeren
Schwankungen auf Niederschläge, als jenes von St. Helen Auck-
land. Grund dafür mag sein, dass der Zufluss in das Feuchtge-
biet von Quaking Houses aus einer nahen Abraumhalde kommt,
wohingegen das Grubenwasser von St. Helen Auckland einem
tiefen, gefluteten Bergwerk entstammt. Neben Verdünnungsef-
fekten gibt es in den Daten von Quaking Houses Anzeichen
dafür, dass kinetische Reaktionen erster Ordnung ablaufen.
Dies zeigt sich durch hohe Erniedrigungsraten bei hohen Mas-
senkonzentrationen im einlaufenden Wasser (d. h. während der
trockeneren Monate des Jahres März bis August) und niedriger
Raten bei geringeren Massenkonzentrationen, die durch Ver-
dünnungseffekte während der Herbst- und Winterniederschlä-
ge bedingt sind (in den Monaten September bis Februar). Bis-
lang ist noch unklar, in welchem Ausmaß die kühlen Herbst-
und Wintertemperaturen die Vitalität der sulfatreduzierenden
Bakterien im Substrat des Feuchtgebiets beeinflussen.

Die Rolle der Vegetation
in aeroben Feuchtgebieten

Aerobe Feuchtgebiete sind hauptsächlich dort zu empfehlen,
wo das Grubenwasser netto alkalisch ist. In jenen Fällen, wo
ungeeigneterweise ein aerobes Feuchtgebiet für ein netto acidi-
sches Grubenwasser benutzt wurde, fällt der pH-Wert oft im
gesamten Feuchtgebiet ab, da die Hydrolyse von Eisen(III) Pro-
tonen freisetzt:

(1) Fe3+ + 3 H
2
O → Fe(OH)

3
 + 3 H+.

Die Erniedrigung des pH-Werts, ausgedrückt durch die drei
Protonen auf der rechten Seite von Gleichung 1, erhöht die
Löslichkeit der meisten problematischen Metalle und sorgt
schließlich dafür, dass diese im Feuchtgebiet nicht fixiert wer-
den. Beispiele für solche Fehlanwendung von aeroben Feucht-
gebieten sind die Lokalitäten 1, 21 und 22 in Tabelle 1. Obwohl
dort noch Metallfixierung stattfindet, führt die pH-Wert-Er-
niedrigung dazu, dass die Eisenkonzentrationen des Abflusses
noch über denen liegen, die in ähnlich großen aeroben Feucht-
gebieten zur Behandlung netto alkalische Grubenwasser auf-
treten (z. B. Lokalitäten 6, 12, 15, 19, 26 und 27, Tab. 1).
Wo aerobe Feuchtgebiete zur Behandlung netto alkalischer
Grubenwässer angewendet werden, ist der anfängliche pH-Wert
des Grubenwassers üblicherweise recht hoch (gewöhnlich > 6).
Obwohl bei die Ausfällung von Eisenhydroxiden Protonen frei
werden (Gleichung 1), steigt der pH-Wert innerhalb des Feucht-
gebiets oft an. Dies liegt daran, dass stark alkalische Gruben-
wässer bei ihrem Austritt an die Atmosphäre oft pH-Werte unter

6,5 besitzen. Grund dafür ist ein beträchtlicher Überschuss an
gelöstem CO

2 
gegenüber der atmosphärischen Gleichgewichts-

konzentration. Während solche Grubenwässer durch ein Feucht-
gebiet fließen steigt der pH-Wert durch Ausgasen von über-
schüssigem CO

2 
oft an, wie das Beispiel im Feuchtgebiet St. He-

len Auckland zeigt (Grafschaft Durham: Lokalität 15, Tab. 1).
Dort erhöht sich der pH-Wert von 6,3 auf 6,7 und gleichzeitig
erniedrigt sich das gelöste CO

2
 (ausgedrückt durch die Alkali-

tät) von 500 auf 480 mg l–1. Innerhalb des pH-Wert-Bereichs
der typisch für Grubenwässer wie das von St. Helen Auckland
ist (z. B. jenen an Lokalitäten 6, 12, 19, 26 und 27, Tab. 1), liegt
die Rate der abiotischen Eisen(III)-Oxidation weit über der der
bakteriell katalysierten (HEDIN et al. 1994). Da die Eisen(III)-
Oxidation der geschwindigkeitsbestimmende Schritt in der
passiven Fällung des Eisens aus der Lösung ist (z. B. HEDIN et al.
1994, TARUTIS et al. 1999), würde man erwarten, dass aerobe
Feuchtgebiete unabhängig von der darin vorhandenen Intensi-
tät biologischer Aktivität stets gleich leistungsfähig arbeiten.
Die derzeitigen Erfahrungen in Großbritannien zeigen jedoch,
dass dicht mit Schilf bewachsene Feuchtgebiete Eisen weit effi-
zienter fixieren, als pflanzenfreie Wasserbecken ähnlicher Flä-
chensausdehnung. So betrug am aufgelassenen Kohlenberg-
werk Woolley (Lokalität 12, Tab. 1) die Effizienz der Eisenfäl-
lung im aeroben Feuchtgebiet nach der ersten Anpflanzung
70 %; wuchs mit dem Pflanzenwachstum stetig an, um schließ-
lich anhaltend Raten über 95 % zu erreichen, nachdem das
Feuchtgebiet eine ausgewachsene und dichte Vegetation auf-
wies (pers. Komm. David Laine 1997). Noch sind die Ursachen
dafür nicht völlig verstanden, aber mögliche Erklärungen, von
denen keine als Alleinige angesehen werden kann, schließen
folgendes ein:
� Stämme, Blätter und Pflanzenabfälle, die mit der dichten Ve-

getation in einem Feuchtgebiet einhergehen, stellen eine viel
größere spezifische Oberfläche dar, als es ein nacktes, zwei-
dimensionales Wasserbecken bietet;

� Pflanzen begünstigen die Aktivitäten von bislang noch unbe-
kannten Mikroorganismen, welche die Bildung von Eisenhy-
droxiden an den Wurzeln und Stämme der Makrophyten
katalysieren;

� Humin- und Fulvinsäuren, die von den Pflanzen freigesetzt
werden, dienen als Liganden, welche den Niederschlag von
Eisenhydroxiden begünstigen.

Prozesse zur pH-Wert-Erhöhung
in Kompost-Feuchtgebieten

Gegenüber aeroben Feuchtgebieten kommen kompostbasierte
Systeme mit einem größeren pH-Bereich und einem Cocktail
von schädlichen Schwermetallen im zufließenden Grubenwas-
ser zurecht. Es kann keinen Zweifel daran geben, dass die Pro-
zesse zur Entfernung der Schadstoffe in Kompostfeuchtgebie-
ten vorwiegend mikrobiologisch sind (z. B. HEDIN et al. 1994,
WALTON-DAY 1999). Die bakterielle Sulfatreduktion wird als der
Hauptprozess betrachtet, der sowohl die Entfernung der Metal-
le bewirkt, die unter atmosphärischen Temperaturen und
Drücken Sulfide bilden (z. B. Fe2+, Zn2+, Cu2+, Mn2+) als auch die
Erhöhung des pH-Werts hervorruft. Die Kopplung von Sulfat-
reduktion und Hydrogenkarbonatproduktion kann wie folgt
beschrieben werden:
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(2) 2 CH
2
O + SO

4
2– → H

2
S + 2 HCO

3
–.

Durch die Reaktion des Hydrogenkarbonats mit den im Wasser
vorhandenen Protonen erfolgt ein Anstieg des pH-Werts:

(3) 2 HCO
3

– + 2 H+ → 2 H
2
O + 2 CO

2
 .

Dieser Anstieg des pH-Werts trägt dazu bei, dass jene Metalle
die keine Sulfide bilden (z. B. Al3+ und Fe3+) als Hydroxide aus-
fallen. Die Gleichungen 2 und 3 stellen die allgemeinste For-
mulierung der Reaktionen dar, die bei der Wasserbehandlung
in einem Kompostfeuchtgebiet ablaufen (z. B. HEDIN et al. 1994,
WALTON-DAY 1999). Jedoch zeigen erste Studien im Feuchtgebiet
Quaking Houses (Lokalität 20, Tab. 1), dass diese Prozesse nicht
so stark zur Pufferung des pH-Werts beitragen (und folglich
zur gesamten Reinigungsleistung) als bisher angenommen. Im
Substrat des Feuchtgebiets fanden sich aktive sulfatreduzieren-
de Bakterien. Die Beimischung von Kalkstein dolomitischer
Zusammensetzung zum Kompost, führte zu einem starken An-
stieg des pH-Werts, der durch die beobachtete Aktivität der
Sulfatreduzierer (belegt durch die Veränderungen der SO

4
2–-

Konzentrationen im Wasser) und/oder die Kalksteinauflösung
(nachgewiesen durch Veränderungen in den Ca2+- und Mg2+-
Konzentrationen) nicht erklärt werden konnte. Analysen von
Bohrkernen im Substrat von Feuchtgebieten ergaben, dass sich
der Gesamtschwefel in drei Formen aufteilt (Bohrkerne vor
Ort tiefgefroren; Methode nach LOTTER et al. 1997):
FeS: 35 %; FeS

2
: 31 %; S0: 34 %

Aufgrund dieser Beobachtungen wird postuliert, dass der be-
obachtete Anstieg des pH-Werts hauptsächlich durch H+-Ver-
brauch, weniger durch HCO

3
–-Produktion bedingt ist. Die

gleichzeitige Entfernung von Eisen aus der Lösung (eindeutig
demonstriert durch die Daten der Tab. 1; JARVIS & YOUNGER

1999) und die Bildung bedeutender Mengen elementaren
Schwefels S0 lässt sich widerspruchsfrei mit den beiden folgen-
den miteinander gekoppelten Reaktionen erklären:

(4) 2 H+ + FeOOH+ + HS– → Fe2+ + S0 + 2 H
2
O

(5) Fe2+ + H
2
S + 2 HCO

3
– → FeS + 2 H

2
CO

3

Die Gleichungen 4 und 5 erklären, wie ein Nettoverbrauch von
H+ durch bakterielle Sulfatreduktion und teilweiser Rückoxida-
tion bis zum S0 hervorgerufen wird, während nur eine sehr
kleine Auswirkung auf die Konzentrationen der Alkalität be-
steht. Sofern diese Interpretation realistisch ist, dann ist das
entstehende Bild einer passiven Behandlungstechnologie weit-
aus komplizierter (und deshalb vielleicht ausgewogener) als
bislang angenommen wurde.
Ein Weg, den möglichen Problemen eines solchen schwer kon-
trollierbaren Schwefel-Redox-Systemes zu entgehen, besteht
darin, die Alkalität im Feuchtgebiet durch andere Mittel zu er-
höhen. Zumeist wird dies durch die Lösung von Calcit in
anoxischen Karbonatkanälen („Anoxic Limestone Drains“:
ALD) oder RAPS-Systemen (s. o.) erreicht:

(6) CaCO
3
 + H+ → Ca2+ + HCO

3
–

In Großbritannien (Wheal Jane: Lokalität 1, Tab. 1) und Deutsch-
land (Lehesten/Thüringen: JANNECK & KRÜGER 1999) wurde bis-
lang jeweils nur ein Versuch mit einem ALD durchgeführt. Bei-
de waren letztlich nicht besonders erfolgreich, da Al(OH)

3
 die

ALDs blockierte (HAMILTON et al. 1997). RAPS-Systeme haben
eine breitere Anwendung erfahren, wobei derzeit drei Vollsys-

teme (Lokalität 3, 4 und 23, Tab. 1) und zwei Pilotsysteme (Lo-
kalität 16 und 28, Tab. 1) existieren. Obwohl für diese Systeme
bisher nur wenige Daten vorliegen, weisen alle Anzeichen dar-
auf hin, dass die Entwicklung von Alkalität groß ist (beispiels-
weise > 200 mg l-1 an Lokalität 16, Tab. 1). Gleichzeitig ist die
gesamte Reinigungsleistung höher und stabiler als in Kompost-
Feuchtgebieten ohne RAPS-Systeme.

Künftige Forschungsschwerpunkte
Wie bisher gezeigt, gibt es noch einen erheblichen Forschungs-
bedarf um die dominierenden biogeochemischen Prozessen in
Feuchtgebieten zur Grubenwasserreinigung zu klären. Dazu
sind die folgenden drei Schwerpunkte für die Endanwender
solcher Systeme von besonderer Bedeutung:
� Hydraulische Verhältnisse in passiven Behandlungssystemen:

Obwohl Einlauf- und Auslaufmengen im Allgemeinen gut
durch technische Einrichtungen erfassbar sind, bleibt die
interne Hydrodynamik unklar. Dies gilt besonders in Syste-
men, wo der Wasserfluss sowohl auf als auch innerhalb des
Substrats passiert.

� Handbuch zum Entwurf passiver Systeme: TARUTIS et al. (1999)
schildern eindrucksvoll, dass die Berechnungsmodelle für
die Größe von aeroben Feuchtgebieten, die auf kinetischen
Reaktionen nullter Ordnung basieren, unrealistisch sind. Um
angemessene Größen für aerobe Feuchtgebiete zu erhalten,
müssen Berechnungen künftig auf der Grundlage von Reak-
tionen erster Ordnung erfolgen. Obwohl TARUTIS et al. (1999)
keine Kompostfeuchtgebiete betrachteten, weisen die Daten
des Kompostfeuchtgebiets von Quaking Houses darauf hin,
dass vermutlich auch dort kinetische Reaktionen erster Ord-
nung ablaufen. Folglich wird eine ähnliche Vorgehensweise
zur Revidierung der bisherigen Flächenberechnung von
Kompostfeuchtgebieten möglich sein.

� Langzeitverhalten passiver Systeme: Eines der Hauptbedenken
von Eigentümern und Investoren passiver Behandlungssys-
teme ist die bislang noch unzureichend beantwortete Frage
nach der Langlebigkeit solcher Systeme. Einfache Berechnun-
gen der Langlebigkeit aerober Feuchtgebiete gehen von der
Annahme aus, dass die nutzbare Fläche stetig durch das An-
sammeln von Hydroxiden aufgebraucht wird. Schwierigere
Fragen hingegen, wie z. B. die Diagenese der Hydroxide, die
Remobilisation von Eisen oder gar deren Berücksichtigung
in Richtlinien für das Management von Feuchtgebieten, müs-
sen noch im einzelnen studiert werden. Die ungeklärten Fra-
gen bei anaeroben kompostbasierten Systemen übertreffen
die der aeroben sogar nochmals um eine Größenordnung.
Beispielsweise müssen die Raten erforscht werden, mit denen
der frei verfügbare organische Kohlenstoff von sulfatredu-
zierenden Bakterien verbraucht wird oder die Rate, mit der
dieser durch das jahreszeitlich bedingte Absterben der Ma-
krophyten ergänzt wird. Weiterhin ist noch ungeklärt, welche
Prozesse mit welcher Geschwindigkeit die Poren des Substrats
durch die gebildete Sulfidausfällungen verstopfen.

Forschungen auf diesen und verwandten Themengebieten wer-
den gegenwärtig in Großbritannien und anderen EU Mitglieds-
staaten unter dem Dach des Projektes PIRAMID (Passive in-
situ Remediation of Acid Mine/Industrial Drainage) der Euro-
päischen Kommission durchgeführt. Innerhalb des 5. Rahmen-
programms der Europäischen Kommission hat PIRAMID eine
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Laufzeit von drei Jahren (März 2000 –Februar 2002) und wird
mit einem Gesamtetat von •  1,5 Millionen gefördert. Beteiligt
sind neun Forschungseinrichtungen aus fünf EU-Mitglieds-
staaten und einem Beitrittsland (Großbritannien, Spanien,
Frankreich, Deutschland, Schweden und Slowenien). Neben
dieser bedeutenden internationalen Initiative laufen mehrere
nationale Forschungsprojekte an weiteren Lokalitäten (z. B.
LAINE 1998, WINKLER 2001). Beträchtliche Förderprogramme
wurden kürzlich am Wheal Jane Pilotfeuchtgebiet in Großbri-
tannien, am Feuchtgebiet „Suderholz“/Harz und bei der Wis-
mut GmbH/Chemnitz begonnen. Innerhalb dieser Projekte be-
steht ein beträchtliches Interesse an biogeochemischen Experi-
menten.
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