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Vorwort 

 

Die vorliegende Arbeit entstand im Zeitraum von November 2008 bis Juni 2012 am Helm-

holtz-Zentrum für Umweltforschung – UFZ, Leipzig in Zusammenarbeit mit dem Fachbereich    

Lebensmittel- und Umweltchemie des Instituts Chemie der Martin-Luther-Universität Halle-

Wittenberg. 

 

Die vorliegende Dissertation wurde in kumulativer Form angefertigt und basiert auf den    
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H., Daus, B., 2011. Sorption of aqueous antimony and arsenic species onto akaganeite. 

Journal of Colloid and Interface Science 357, 460-465. 

II: Kolbe, F., Weiss, H., Wennrich, R., Lorenz, W.G., Daus, B., 2011.  Remobilization of 

pentavalent antimony and vanadium from a granular iron hydroxide material – A 

comparative study of different leaching systems. Talanta 85, 2089-2093. 

III: Kolbe, F., Weiss, H., Wennrich, R., Mattusch, J., Sorkau, E., Lorenz, W.G., Daus, B., 

2012. Analytical investigations of antimony-EDTA complexes and their use in speci-

ation analysis. Fresenius Environmental Bulletin, 21, 3453-3458. 

 

Diese Publikationen sind bereits in internationalen Fachzeitschriften erschienen und sind der 

vorgelegten Arbeit mit Genehmigung der jeweiligen Herausgeber beigefügt. Im Mittelpunkt 

dieser Arbeit steht die Zusammenfassung der einzelnen wissenschaftlichen Veröffentlichun-

gen.  
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Abkürzungsverzeichnis 

 

Neben den gemäß der deutschen Rechtschreibung im Duden gebräuchlichen Abkürzungen 

und den internationalen Einheiten wurden folgende Abkürzungen verwendet: 

 

ANC24   Säurenneutralisationskapazität nach 24 h 

As(III)   As(OH)3  

As(V)   H2AsO4
-
/HAsO4

2-
  

AES   Atomemissionsspektrometrie 

BCR   Community Bureau of Reference 

BioFe   mikrobiologisch gebildetes Eisenmineral  

BNC24   Basenneutralisationskapazität nach 24 h 

C   ätzend 

ceq   Gleichgewichtskonzentration 

DIN   Deutsches Institut für Normung 

DMA(V)  (CH3)2AsOOH/(CH3)2AsOO
-
  

EC   Extraktionszelle 

ESI   Elektrospray Ionisation 

EXAFS  extended X-Ray absorption fine structure 

GEH   granuliertes Eisenhydroxid (GEH 101
®
, Fa. GEH Wasserchemie) 

GOE   Goethit (Sicotrans Gelb L 1916, Fa. BASF) 

HG-AFS  Hydride generation atomic fluorescence spectrometry 

HPLC   Hochleistungsflüssigkeitschromatographie 

HPLC-ICP/MS Hochleistungsflüssigkeitschromatographie gekoppelt mit einem induk-

tiv gekoppelten Plasma und massenspektrometrischer Detektion 

ICP-AES Induktiv gekoppeltes Plasma mit Atom-Emissions-Spektrometrie 

ICP-MS  Induktiv gekoppeltes Plasma mit massenspektrometrischer Detektion 

KL   Langmuir Konstante [l mg
-1

] 

KMU   kleine und mittlere Unternehmen 

m/z   Masse-Ladungs-Verhältnis 

MS   Massenspektrometrie 

N   umweltgefährlich 

N2-BET-Messung Analyseverfahren zur Bestimmung der spezifischen Oberfläche mittels 

Stickstoffadsorption; benannt nach Brunauer, Emmett und Teller 
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NWG   Nachweisgrenze 

pHpzc   Ladungsneutralpunkt bzw. isoelektrischer Punkt 

q   Sorptionskapazität [mg g
-1

], Größe der Langmuir-Isotherme  

qmax   Maximalbeladung [mg g
-1

], Größe der Langmuir-Isotherme 

RCC   rotating coiled columns, Planetenzentrifuge 

RFA   Röntgenfluoreszenzanalyse 

Sb(III)   Sb(OH)3  

Sb(V)   [Sb(OH)6]
-
  

SCM   Oberflächenkomplexierungsmodell 

SynA   Synthetisiertes Akaganeit (β-FeOOH) 

T   giftig 

TCLP   toxicity characteristic leaching procedure 

TMAs(V)  (CH3)3As(OH)2  

TMSb(V)  (CH3)3Sb(OH)2  

Xn   gesundheitsschädlich 

XRD   Röntgendiffraktometrie 
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1. Einleitung und Zielsetzung 

 

„Wasser ist keine übliche Handelsware, sondern ein ererbtes Gut, das geschützt, verteidigt 

und entsprechend behandelt werden muss“, heißt es in der europäischen Wasserrahmen-

richtlinie und spiegelt damit die essentielle Bedeutung dieses Moleküls für Mensch und Natur 

wider (Bliefert, 2002). 

Die Gesamtwasservorräte der Erde betragen 1409∙10
6
 km

3
, wobei 97 % durch die Weltmeere 

repräsentiert werden. Aufgrund eines mittleren Salzgehaltes von 35 g l
-1

 sind diese aber ohne 

eine kostenintensive Aufbereitung nicht für den Menschen verfügbar. Bei den nutzbaren Res-

sourcen handelt es sich neben den bisher unangetasteten Eis der Polarkappen um Grund- und 

Oberflächenwasser. Der tägliche Bedarf eines erwachsenen Menschen an Trinkwasser beträgt      

35 g kg
-1

Körpergewicht und führt bei fehlender Versorgung nach 5-6 Tagen zum Tod (Bliefert, 

2002).  

Die Qualität des für den Gebrauch genutzten Wassers wird jedoch nicht ausschließlich durch 

den vorherrschenden Salzgehalt bestimmt, sondern auch durch mögliche Kontaminationen. In 

Deutschland wird die Qualität entsprechend der Trinkwasserverordnung von 2011 (TrinkwV, 

2011) überprüft und mittels Grenz- und Indikationswerten für chemische und biologische Pa-

rameter bewertet. In dieser Verordnung sind ebenfalls die von der Europäischen Union (EU) 

und der Weltgesundheitsorganisation (WHO) als Kontaminanten höchster Priorität angesehe-

nen Elemente Arsen und Antimon enthalten.  

In wässriger Lösung liegen diese Elemente je nach Milieu des Gewässers als Spezies der Oxi-

dationszahl +III als Arsenit bzw. Antimonit oder +V als Arsenat bzw. Antimonat vor. In strikt 

anaeroben Gewässern, wie sie z.B. auf Deponien oder in anaeroben Grundwasserleitern vor-

zufinden sind, ist eine Methylierung der jeweiligen Spezies möglich. Die vorhandenen 

Hydroxylgruppen können durch Methylgruppen zu den jeweiligen mono-, di- und trimethy-

lierten Spezies substituiert werden. Die einzelnen Spezies unterscheiden sich dabei in ihren 

physiko-chemischen Eigenschaften und ihrer toxikologischen Wirkung.  

Die Trinkwasserverordnung betrachtet im Rahmen der Grenzwertfestlegung jedoch nicht die 

einzelnen Spezies, sondern die Gesamtkonzentrationen der jeweiligen Elemente. Entspre-

chend des nationalen und europäischen Rechts ist ein Grenzwert für Arsen von 10 µg l
-1

 und 

für Antimon von 5 µg l
-1

 festgesetzt. Diese Angaben gehen mit den Empfehlungen der WHO 

konform.  

Die tatsächlichen Rohwasserkonzentrationen können diese Gehalte regional übersteigen. Es 

können Metalloidkonzentrationen von bis zu mehreren mg l
-1

 vorliegen (As: Smedley et al., 



Einleitung und Zielsetzung   2 

2002; Sb: Filella et al., 2002). Während es sich bei Antimon meist um eine lokale Ausdeh-

nung der Wasserbelastung  handelt (keine Abbildung), ist, wie in Abbildung 1 dargestellt, die 

Grundwasserbelastung mit Arsen ein globales Problem mit meist geogenen Ursachen. Das 

belastete Wasser dieser Grundwasserleiter muss, insofern es als Trinkwasserressource ver-

wendet werden soll, aufgereinigt werden. Die Folgen einer Verwendung von arsenbelasteten 

Grundwasser als Trinkwasser ohne vorherige Aufreinigung sind besonders drastisch in Bang-

ladesh zu beobachten. Es wird geschätzt, dass etwa 35 der 130 Millionen Einwohner Bangla-

deshs einem erhöhten Gesundheitsrisiko durch arsenbelastetes Trinkwasser ausgesetzt sind 

(Mudhoo et al, 2011).  

 

 

Abb. 1:  Arsenbelastete Grundwasserleiter weltweit (Smedley et al., 2002). 

 

Ein längerfristiger menschlicher Konsum von arsenbelasteten Wasser kann bei günstigem 

Verlauf zu Hautirritationen, in den schlimmsten Fällen zu einem Versagen von Leber und 

Niere bis hin zum Tod führen. Ähnliche Langzeiteffekte werden auch bei einer dauerhaften, 

erhöhten Belastung des Trinkwassers mit Antimon beobachtet. 

Eine Wasseraufbereitung von arsen- und antimonbelasteten Wasserressourcen ist daher für 

die Verwendung als Trinkwasser unabdingbar. Etablierte Techniken für die Metalloidentfer-

nung aus dem Wasser sind: Präzipitation und Koagulation, Ionenaustausch und die Sorption 

an geeigneten Oxiden bzw. Hydroxiden (DeMarco et al., 2003). Alle drei Verfahren zeichnen 

sich durch eine hohe Effektivität aus, die jedoch in Abhängigkeit der zu sorbierenden Spezies 



Einleitung und Zielsetzung   3 

variiert. Ein prinzipieller Unterschied liegt ihrer ökonomischen Bewertung und somit in ihren 

Einsatzbereichen. Als besonders effektiv und kostengünstig, ist die Sorption der Metalloide 

mittels Eisenmineralen in der Literatur  beschrieben (As: Zhang et al., 2008, Sb: (Martinez-

Llado et al., 2008)). 

Das BMBF/DFG-Verbundprojekt "MICROACTIV" im Rahmen der Ausschreibung „Geo-

technologien“ hatte das Ziel die bestehende Wasseraufbereitungstechnologie des Praxispart-

ners GEH Wasserchemie GmbH & Co. KG für die Arsen- und Antimonfixierung zu optimie-

ren. In das Projekt waren neben dem Praxispartner vier Arbeitsgruppen beteiligt:  Prof. Dr. M. 

Kersten des Geowissenschaftlichen Instituts der Johannes-Gutenberg-Universität Mainz (Ver-

bundprojektleitung), Prof. Dr. A. Kappler vom Zentrum für Angewandte Geowissenschaften 

(ZAG) der Eberhard-Karls-Universität Tübingen, Prof. Dr. H. Stanjek der Ton- und Grenzflä-

chenmineralogie der RWTH Aachen und Dr. B. Daus des Departments Grundwassersanie-

rung des Helmholtz-Zentrums für Umweltforschung (UFZ). Der Praxispartner stellte das gra-

nulierte Eisenhydroxid, im Folgenden als GEH bezeichnet (kommerzielle Name GEH
®
101), 

zur Verfügung. Das Teilprojekt des UFZ, das den Rahmen dieser wissenschaftlichen Arbeit 

darstellte, ist in die folgenden drei Teilgebiete unterteilt.  

Das verwendete GEH hat eine hohe Sorptionseffizienz bezüglich Arsen. In der Praxis traten 

vorzeitige Durchbrüche bei den Reinigungsfiltern auf, die schwer zu erklären waren. Es sollte 

untersucht werden, ob die Spezies einen signifikanten Einfluss auf die Sorption haben. Neben 

den im Wasser zu erwartenden As(III), As(V) und Sb(V) sollten die methylierten Spezies  

DMA(V) und TMSb(V) mit in die Untersuchungen einbezogen werden, da Methylierungs-

prozesse in den Filtern nicht ausgeschlossen werden konnten. Die Hypothese war, dass Unter-

schiede in der Sorptionseffizienz in Abhängigkeit der vorliegenden Spezies auftreten und 

Umwandlungsprozesse zwischen den Spezies, insbesondere einer Methylierung, eine Redu-

zierung dieser Effizienz zur Folge hätte. Außerdem wurde im Labor hergestelltes reines Aka-

ganeit (im Folgenden SynA bezeichnet; von Prof. Stanjek (RWTH Aachen) zur Verfügung 

gestellt) im Vergleich getestet, um für den Praxispartner mögliche Verbesserungen für seinen 

Eisenadsorber zu diskutieren. Ein dritter Faktor war die Sorption von anderen Oxoanionen, 

die um gleiche Bindungsplätze des Sorptionsmaterials konkurrieren. Auch diese Einflüsse 

sollten unter dem Aspekt der Effizienzminderung diskutiert werden. 

Vor dem Durchbruch eines Reinigungsfilters bzw. vor der Überschreitung der Metalloidkon-

zentration des aufbereiteten Wasser übern den Grenzwert wird das verwendete GEH aus dem 

Festbettreaktor mit Wasser heraus gespült und durch neues unbeladenes GEH ersetzt. Je nach 

Größe des verwendeten Reaktors resultiert daraus eine Entsorgungsmenge an beladenem 
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GEH von einigen Hundert Kilogramm bis zu mehreren Tonnen. Daher bestand der zweite 

Schwerpunkt der Arbeit darin, die Beständigkeit von beladenen Eisenhydroxiden unter variie-

renden umweltrelevanten chemischen Bedingungen durch Leachingexperimente zu untersu-

chen. Durch diese Experimente sollte eine Abschätzung auf die Remobilisierungsgefahr von 

As(V) und Sb(V) während einer Deponierung ermöglicht werden. Aus praxisrelevanten As-

pekten wurde das Leachingverhalten von Vanadium(V)-beladenen Eisenadsorbern zusätzlich 

in die Untersuchungen mit einbezogen. Aufgrund der in der Literatur beschriebenen hohen 

Affinität von Arsen (Ladeira et al., 2004) und Antimon (Wilson et al., 2010) zu Eisenhydro-

xiden, war zu vermuten, dass die Metalloide nicht mittels konventionellen Leachings mit 

Wasser oder Säuren remobilisiert werden können und damit eine geringe Gefahr von belade-

nen Adsorbern ausgeht. Es wurde davon ausgegangen, dass ein sequentielles Verfahren, be-

stehend aus mehreren Einzelschritten erforderlich ist, um die sorbierten Metalloide erneut zu 

remobilisieren. Zusätzlich sollte neben dem Batch-Leaching, zwei dynamische Systemen: die 

Extraktionszelle (EC) und die rotating coiled columns (RCC, Planetenzentrifuge) getestet 

werden, um die Kinetik des Leachings verfolgen zu können. Desweiteren sollte die Hypothese 

überprüft werden, dass eine höhere Leachingeffektivität im Vergleich zum Batch-Leaching 

mit diesen dynamischen Systemen erzielt werden kann, wie es beim Leaching mit der EC und 

RCC von Arsen aus Böden beschrieben wurde. 

Für die Realisierung der ersten beiden Schwerpunkte ist eine Bestimmung der As- und Sb-

Konzentration im wässrigen Medium erforderlich. Als analytischen Methoden eignen sich für 

die Bestimmung der Gesamtkonzentration eines Elementes je nach Konzentration die ICP-

AES (c >100 µg l
-1

) und die ICP-MS (c < 100 µg l
-1

). Für eine Speziation ist jedoch eine 

(chromatographische) Separation vor der Detektion erforderlich. Bei den HPLC/ICP-MS-

Analysen der jeweiligen Experimente wurden Unterschiede bei der Quantifizierung der Ar-

sen- und Antimonspezies festgestellt. Während die Bestimmung der angegebenen Arsenspe-

zies in den vergangenen Dekaden entwickelt und auch deren Trennmechanismus aufgeklärt 

worden ist (Daus et al., 2005; Pergantis et al., 2004), ist zwar die qualitative Separation der 

Antimonspezies geklärt, jedoch traten bei der Quantifizierung unterschiedliche Intensitäten 

von Sb(III) und Sb(V) bei identischen Konzentrationen auf. Dies steht im Gegensatz zur Ar-

senspeziation, obwohl mit der Anionenaustauschchromatographie das identische Trennverfah-

ren verwendet wurde. Daher lag der dritte Schwerpunkt auf der Aufklärung des Trennmecha-

nismus, der als Ursache für dieses Phänomen vermutet wurde. Durch Strukturaufklärung mit-

tels (HPLC)-ESI/MS sollte diese These überprüft und mögliche Unterschiede im Vergleich 

zur Arsenspeziation aufgedeckt werden. 
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2. Stoffspezifische Grundlagen 

 

Arsen- und Antimonspezies 

Arsen und Antimon sind ubiquitär verbreitete Spurenelemente, die in der Lithosphäre in einer 

Konzentration von ca. 5-6 mg kg
-1

 (As) bzw. 1 mg kg
-1

 (Sb) enthalten (Wedepol, 1995) und 

dabei meist in sulfidischer oder oxidischer Form gebunden sind. Über Verwitterungsprozesse 

oder Vulkanausbrüchen können beide Metalloide aus den Mineralien mobilisiert werden und 

in den Wasserkreislauf gelangen. Neben geogenen Eintragsquellen betrugen die anthropogen 

im Jahr 2010 in die Umwelt eingetragenen Mengen 135.000 tSb a
-1

 und 55.000 tAs a
-1

 (U.S. 

Geological Survey, 2010). Antimon wird dabei meist in der Automobilindustrie und als 

Flammschutzmittel verwendet, während anthropogen freigesetztes Arsen hauptsächlich aus 

der Aufarbeitung und Verhüttung von Nichteisenmetallen resultiert bzw. in der Halbleiterin-

dustrie und als Herbizid und Glasadditiv verwendet wird. Über unsachgemäße Deponierung 

und Auswaschung können die anthropogenen Produkte in den Wasserkreislauf gelangen. 

Im Wasserkreislauf liegen beide Elemente in den Oxidationsstufen +III und +V als vorwie-

gend anorganische Oxoverbindungen in Form von antimoniger Säure Sb(OH)3 (Sb(III)), 

Antimonsäure H[Sb(OH)6] (Sb(V)), arseniger Säure As(OH)3 (As(III)) und Arsensäure 

H3AsO4 (As(V)) vor. Die vorliegende Spezies wird sowohl vom pH-Millieu als auch vom 

Redoxpotential (Eh-Wert) beeinflusst. Eine Übersicht der Speziesgleichgewichte im wässri-

gen Medium ist in Abbildung 2 dargestellt. 

 

 

Abb. 2: Eh-pH-Gleichgewicht der anorganischen Arsen- und Antimonspezies (Takeno, 

2005). 
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Unter anaeroben Bedingungen, wie sie z.B. in Deponien oder in einigen Grundwasserleitern 

vorzufinden sind, kann durch mikrobiologische Prozesse eine Methylierung der anorgani-

schen Oxoverbindungen stattfinden. Durch Substitution der vorhandenen Hydroxyl- durch 

Methylgruppen kann dieser Vorgang für beide Spezies bis zu den trimethylierten Produkten 

erfolgen (Bentley et al., 2002; Michalke et al., 2000). Der mikrobiologische Vorgang der Me-

thylierung wird mit dem „Challenger-Mechanismus“ beschrieben, der auf einer alternierenden 

Reduktion und Methylierung beruht – siehe Abbildung 3. 

 

 

Abb. 3: Mechanismus der Umwandlung von As(V) zu TMAs(V) (Bentley et al., 2002). 

  

Eine Übersicht, der in der Studie berücksichtigten Spezies mit deren charakteristischen Eigen-

schaften, ist in Tabelle 1 dargestellt.    

 

Tab. 1: Eigenschaften der verwendeten Arsen- und Antimonspezies  

Eigen-

schaft 

As(V) As(III) DMA(V) Sb(V) Sb(III) TMSb(V) 

Summen-

formel 

H3O4As H3O3As C2H7O2As H6O6SbK SbCl3 

Sb2O3 

C3H9Br2Sb 

CAS- 

Nummer 

7778-39-4 36465-76-

6 

75-60-5 12208-13-

8 

10025-91-9 

1309-64-4  

5835-64-3 

Molmasse 

[g mol
-1

] 

141,94 125,94 138,00 262,90 228,11 

291,50 

326,67 

Gefahr-

stoffsymbol 

T, N T, N T, N Xn, N C, N 

Xn 

Xn, N 

 

pKs-Werte 

2,2 

6,9 

11,5 

9,2 

12,1 

12,7 

 

6,2* 

 

2,6 

 

11,8 

 

keine An-

gaben 

* Lafferty et al., 2005 
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3. Sorption von Arsen- und Antimonspezies an Eisenhydroxiden  

 

3.1. Einführung 

 

Zur Anreicherung von Chemikalien kennt man verschiedene Möglichkeiten. Neben Extrakti-

onstechniken haben sich vor allem verschiedene Varianten der Sorption in der Praxis bewährt.  

Unter Sorption versteht man die Anreicherung einer chemischen Verbindung an der Grenzflä-

che zwischen zwei Phasen, die in dieser Studie Flüssig- und Festphase darstellen. Dabei wird 

die feste Eisenphase als Adsorbens (Adsorber) und die zu adsorbierenden Arsen- und Anti-

monspezies, die sich vor der Sorption in der wässrigen Flüssigphase befinden, als Adsorptiv 

bezeichnet. Die Beladung bzw. die Sorptionskapazität eines Adsorbers wird mit dem Quotient 

aus adsorbierter Masse des Adsorptiv und eingesetzter Masse des Adsorbens beschrieben. Für 

die mathematische Beschreibung dieses Gleichgewichtszustandes bei konstanter Temperatur 

wurde die Langmuir-Adsorptionsisotherme verwendet, welche auf folgenden Annahmen be-

ruht: 

1. Der Adsorber enthält eine bestimmte Anzahl von gleichwertigen Bindungsstellen. 

2. Es findet nur monomolekulare Adsorption statt. 

3. Es existieren keine Wechselwirkungen zwischen adsorbierenden Teilchen. 

 

Dieses Modell beschreibt den Gleichgewichtszustand zwischen gleich schnell ablaufender 

Adsorption und Desorption gemäß Gleichung 1: 

1

L Max eq

L eq

K q c
q

K c

 


 
          (1) 

q Beladung im Gleichgewichtszustand [mg g
-1

] 

qmax Maximalbeladung [mg g
-1

] 

KL Langmuir-Konstante [l mg
-1

] 

ceq Gleichgewichtskonzentration des Adsorptivs [mg l
-1

] 

  

Die Langmuir-Adsorptionsisotherme wurde verwendet, da die theoretischen Annahmen nahe-

zu erfüllt sind und eine gute Anpassung bzw. Korrelation der ermittelten Sorptionsdaten mit 

der Langmuir-Isothermen erzielt werden konnte.  

Der Verlauf der Isotherme ist bei geringen Konzentrationen des Adsorptivs annährend linear. 

Mit Zunahme der Konzentration findet dann eine Sättigung des Adsorbers aufgrund der ge-

ringer werdenden Anzahl von Bindungsstellen statt. Das erreichte Sättigungsplateau wird als 
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Maximalbeladung (qmax) bezeichnet. Die Langmuir-Konstante ist ein Maß für die Bindungs-

stärke zwischen Adsorbens und Adsorptiv. 

Die Sorption zwischen Eisenmineralen und den Metal(loid)en beruht auf den Wechselwir-

kungen der jeweiligen terminalen Hydroxylgruppen. Mechanistisch kann das mit dem 

Oberflächenkomplexierungsmodell (SCM, surface complexation model) beschrieben werden. 

Nach diesem Model wird die Ionenadsorption als Komplexierungsreaktion analog zur Kom-

plexchemie in Lösung betrachtet. Es wird zwischen zwei verschiedenen Komplexen unter-

schieden: außersphärischen und innersphärischen.  

Außersphärische Komplexe werden aufgrund elektrostatischer Wechselwirkungen zwischen 

Adsorberoberfläche und Metal(loid)ionen gebildet. Entscheidende Parameter sind dabei die 

Säurekonstanten der Spezies (pKs) und der Ladungsneutralpunkt (pHpzc) des Adsorbens, wel-

cher die Oberflächenladung beschreibt. Bei Betrachtung der elektrostatischen Wechselwir-

kungen können Kationen nur oberhalb und Anionen nur unterhalb des pHpzc sorbieren. Der 

Abstand zwischen Adsorberoberfläche und hydratisierten Ion ist groß genug, dass sich Was-

sermoleküle dazwischen anlagern können. Aufgrund des größeren „Abstandes“ spricht man 

von außersphärischen Komplexen. Diese Komplexe sind weniger stabil als die innersphäri-

schen und stellen eine Form der Physisorption dar (Stumm, 1992). 

  

Bei innersphärischen Komplexen werden zwischen 

den terminalen Hydroxylgruppen und Me-

tal(loid)ionen stabile σ-Bindungen gebildet – man 

spricht von einer spezifischen Sorption, die wesent-

lich stabiler ist und eine Chemisorption darstellt. 

Innersphärische Komplexe können je nach Bin-

dungsform in monodentat, bidentat, mononuklear, 

binuklear und bidentat  mononuklear (Sigg, 1996) 

eingeteilt werden - siehe Abbildung 4. Die Bestim-

mung der Art der Oberflächen-komplexe kann ent-

weder direkt über spektroskopische Verfahren, wie 

EXAFS, oder indirekt durch Methoden wie der  po-

tentiometrischen Titration erfolgen. 

 

Abb. 4: Darstellung von inner- und außersphärischen Oberflächenkomplexen (Sigg et 

al., 1996). 
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Durch Aufklärung des Bindungsmechanismus ist es möglich sowohl eine Abschätzung über 

das Sorptions- als auch über das Desorptionsverhalten einer jeweiligen Spezies mit dem Eise-

nadsorber treffen zu können. 

  

 

3.2. Charakterisierung der verwendeten Eisenmineralphasen 

 

Für die Studien im Rahmen der Sorptionsexperimente wurden zwei Eisenhydroxide verwen-

det: das kommerzielle Produkt GEH und synthetisches Akaganeit (SynA), welches vom Pro-

jektpartner Prof. Stanjek (Grenz- und Tonflächenmineralogie der RWTH Universität Aachen) 

präpariert und zur Verfügung gestellt wurde. Für die im Kapitel 4 folgenden Leachingexperi-

mente wurden außerdem das kommerzielle Produkt Sicotrans Gelb L 1916 der Fa. BASF 

(GOE, Goethit, α-FeOOH) und ein mikrobiologisch gebildetes Eisenmineral (BioFe) verwen-

det, die beide zwecks Übersichtlichkeit ebenfalls mit in diesem Kapitel aufgeführt werden. 

GEH und SynA wurden auf ihre wichtigsten chemischen und physikalischen Eigenschaften in 

Bezug auf ihr Sorptionsvermögen bei genannten Spezies untersucht. Hierbei wurden die che-

mische Zusammensetzung, die Mineralogie, die spezifische Oberfläche und der Ladungsneut-

ralpunkt (pHpzc) betrachtet. Eine Übersicht der Ergebnisse ist in Tabelle 2 dargestellt. Die 

Angaben für GOE sind dem Herstellerzertifikat entnommen. 

 

Tab. 2: Chemische und physikalische Parameter der verwendeten Eisenhydroxide 

Parameter GEH SynA GOE 

Elementare        

Zusammensetzung 

79 % Fe2O3
*1 

2 % Cl 

77 % Fe2O3
*1 

6 % Cl 

Nicht Verfügbar 

Mineralogie 41 % Akaganeit
*1 

59 % Ferrihydrit 

~ 100 % Akaganeit
*1 

~ 100 % Goethit 

Spezifische      

Oberfläche 

~ 300 m
2
 g

-1 *1 
160 m

2
 g

-1 *1
 80 m

2
 g

-1 

pHpzc 7,4
*1 

5,8*
2
-7,2*

3 
7,5-9,4*

2 

 *
1
 Kolbe et al., 2011a 

*2
 Mohapatra et al., 2010  *

3
 Cornell et al., 2003 

 

Die elementare Zusammensetzung wurde mittels energiedispersiver Röntgenfluoreszenz-

analyse (RFA, X-LAB 2000) bestimmt. Als Hauptbestandteile der Adsorber GEH und SynA 

konnten Eisen und Chlor bestimmt werden. Während die Eisengehalte mit ca. 78 % nahezu 
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identisch waren, war ein signifikanter Unterschied im Chlorgehalt zu erkennen. Dieser Um-

stand kann mit der Struktur der beiden Eisenhydroxide erklärt werden. Akaganeit besitzt eine 

Tunnelstruktur, die durch kleine Anionen, wie Chlorid, stabilisiert wird (Deliyanni et al., 

2001). Der höhere Akaganeitanteil des SynA gegenüber des GEH ist mit einem höheren 

Chloranteil verbunden. Weitere Spurenanteile sind der Publikation (Kolbe et al., 2011a) zu 

entnehmen. (Kolbe et al., 2011a). 

Die mineralogische Zusammensetzung der Materialien wurde mittels Röntgendiffraktometrie 

(XRD, Huber Diffraktometer MC423) bestimmt. Die Quantifizierung der mineralogischen 

Zusammensetzung des GEH erfolgte über eine Kalibrierung mit ZnO als internen Standard. 

Es wurde ein Verhältnis Akaganeit/Ferrihydrit von etwa 50 %/50 % ermittelt. Dieses Ergebnis 

konnte in weiteren Studien des gleichen Materials von 41 %/59 % mittels 
57

Fe-Mössbauer 

Spektroskopie annähernd bestätigt werden (Kleinert et al., 2011). 

Die Bestimmung der spezifischen Oberfläche und des Ladungsneutralpunktes als wichtige 

Sorptionsparameter erfolgte mittels N2-BET-Messungen (BELSORP-miniII; BEL Japan Inc.) 

bzw. potentiometrischer Titration (Inolab Level 2P pH-Meter (WTW) ausgestattet mit einer 

kombinierten Elektrode (SenTix81)). Die spezifische Oberfläche spiegelt die freien Bin-

dungsstellen eines Adsorbers in Bezug auf das Gewicht wider: Je größer dieser Wert, desto 

größer die Anzahl der terminalen Hydroxylgruppen, die die Sorption ermöglichen. Der Unter-

schied in Bezug auf die ermittelten spezifischen Oberflächen zwischen beiden Eisenmineralen 

ist in der mineralogischen Zusammensetzung zu finden. Während es sich bei Ferrihydrit um 

ein amorphes Mineral handelt, ist reines Akaganeit vollständig kristallin. Die höhere Ordnung 

der Kristallstruktur bedingt eine Verminderung der spezifischen Oberfläche. Dementspre-

chend wurde für GEH mit einen amorphen Ferrihydritanteil von etwa 50 % mit 300 m
2
 g

-1
 

eine höhere spezifische Oberfläche als für kristallines SynA (160 m
2
 g

-1
) ermittelt. Als La-

dungsneutralpunkt konnte für GEH ein Wert von 7,4 bestimmt werden, der mit Literaturdaten 

übereinstimmt (Cornell et al., 2003). Für reines Akaganeit ist aus der Literatur ein Spanne von 

5,8 (Mohapatra et al., 2010) bis 7,2  (Cornell et al., 2003) angegeben. 

Das biogene Material wurde durch Nitrat-reduzierende, Fe(II)-oxidierende Bakterien 

(Acidovorax sp. BoFeN1) von dem Projektpartner Prof. Kappler (ZAG, Eberhard-Karls-

Universität Tübingen) präpariert und zur Verfügung gestellt. Eine umfassende Charakterisie-

rung des Materials konnte aufgrund der geringen Probemenge nicht vorgenommen werden. 

Aus Studien ist jedoch bekannt, dass es sich diesem Eisenhydroxid größtenteils um Ferrihyd-

rit handelt (Hohmann et al., 2010; Kleinert et al., 2011). 
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3.3. Ergebnisse 

 

Bestimmung der Pufferkapazität des GEH 

Der pH-Wert ist bekanntlich eine entscheidende Einflussgröße für die Sorption von Metalloi-

den an Eisenmineralien. Daher wurde für GEH die Pufferkapazität als zusätzliche stoffspezi-

fische Größe ermittelt. Zur Bestimmung der Säurenneutralisationskapazität nach 24 h 

(ANC24) wurde eine Suspension von 200 mL destilliertem Wasser und 20 g GEH mit 0,1 N 

Schwefelsäure auf pH-Wert 4 titriert. Analog wurde das Verfahren zur Bestimmung der 

Basenneutralisationskapazität (BNC24) bei pH 11 mit 1 M Natronlauge durchgeführt. Das 

Feststoff-Lösungsmittel-Verhältnis wurde an die Bedingungen der DIN 38414-S4 (Methode 

zur Bestimmung des säurelöslichen Anteils eines Bodens) mit 1:10 angepasst.  

Der Verlauf einer Titration mit Natronlauge ist in Abbildung 5 zu sehen. Es wird ein kontinu-

ierlicher Verbrauch an Natronlauge verzeichnet (blaue Kurve), um den pH-Wert der wässri-

gen GEH-Suspension auf elf einzustellen (schwarze Kurve). Als Ergebnisse (Mittelwert ± 

Standardabweichung) konnten ACN24 = 67,4  ± 1,3 mmol [H
+
] kg

-1
 und BCN24 = 558,3 ± 

17,3 mmol [OH
-
] kg

-1 
ermittelt werden. Die geringeren Standardabweichungen im Vergleich 

zu Bodenproben von sdrel,ACN = 1,9 % bzw. sdrel,BCN = 3,1 % sind in der hohen Homogenität 

des Adsorbermaterials begründet. Im Vergleich zu Goethit (Paschke et al., 1999) besitzt GEH 

einen kleineren ACN24-Wert (120 mmol [H
+
] kg

-1
) und einen größeren BCN24-Wert (330 

mmol [OH
-
] kg

-1
). 

 

Abb. 5: Messung des pH-Verlaufs einer Titration einer wässrigen GEH-Suspension mit 

NaOH (1 M) mittels pHStat-Apparatur (Fa. WiCo). 
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Die Pufferung des Materials hat einen Einfluss auf den Gleichgewichts-pH-Wert (pHeq) und 

damit vor allem auf die Sorption von Arsen- und Antimonspezies (siehe nächstes Kapitel). 

Deshalb wurde der Einfluss der Pufferkapazität auf den pH-Wert für GEH getestet. Dafür 

wurden die initialen pH-Werte von 1 g GEH in 50 ml Lösung mit HNO3 bzw. NaOH einge-

stellt und die Probe anschließend 24 h im Horizontalschüttler (150 rpm) equilibriert. Ab-

schließend wurde der pHeq gemessen. Die Ergebnisse der Doppelbestimmung sind in Tabelle 

3 dargestellt. 

Wie bereits anhand des hohen ACN24-Wertes zu erwarten war, puffert das GEH stark im sau-

ren pH-Bereich. Dies hat vor allem einen positiven Effekt auf die Arsenatentfernung mit 

GEH-Filtern, wie im folgenden Kapitel zu sehen ist. 

 

Tab. 3: Einfluss der Pufferkapazität von 1 g GEH auf einen eingestellten pH-Wert (Mit-

telwert ± Standardabweichungen; 2 Parallelbestimmungen) 

pH0 pHeq 

2 2,15 ± 0,04 

2,5 2,69 ± 0,02 

3 3,22 ± 0,01 

9,5 4,30 ± 0,28 

10 4,85 ± 0,54 

10,5 6,55 ± 0,73 

   

 

Einfluss des pH-Wertes auf die Sorption von As- und Sb-Spezies an GEH 

In Vorversuchen wurden zunächst wichtige Rahmenbedingungen für die Sorptionsunter-

suchungen bestimmt: Als Adsorber-Lösungsmittelverhältnis wurde 2 g l
-1

 (100 mg Eisenmi-

neral, 50 ml wässrige Lösung) festgelegt, um wasserwerksrelevante Sorptionskapazitäten von 

einigen mg Metalloid pro g eingesetzten Adsorber ermitteln zu können. Der Adsorber wurde 

vor den Versuchen zunächst Luft- und anschließend bei 105 °C für 1 h getrocknet und homo-

genisiert, um Korngrößeneffekte (GEH: 0,3-2,0 mm) bei der Sorption auszuschließen. Nach 

der Zugabe der Metalloide und des wässrigen Mediums in 60 ml Polyethylengefäße wurde die 

Probe für 24 h bei Raumtemperatur im Horizontalschüttler (150 rpm) equilibriert. Die Sorpti-

onszeit von 24 h wurde aufgrund der Vergleichbarkeit mit anderen Studien (z.B. Daus et al., 

2004) gewählt, obwohl bereits nach vier Stunden eine Sorptionseffizienz von ca. 90 % er-

reicht wurde. Nach der Anreicherung wurde die Probe zentrifugiert (3000 rpm, 10 min) und 
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die flüssige Phase je nach zu erwartetem Metalloidgehalt mittels ICP-AES oder ICP-MS un-

tersucht.  

Die Sorption von Oxyanionen an Eisenmineralen beruht auf den attraktiven Wechsel-

wirkungen zwischen den funktionellen Hydroxylgruppen der beiden Komponenten (siehe 

Einführung). Der pH-Wert beeinflusst sowohl den Protonierungsgrad der Spezies, gemäß sei-

nes pKs-Wertes, als auch die Oberflächenladung des Adsorbers (pHpzc). Somit können sowohl 

attraktive Wechselwirkungen zwischen Spezies und Adsorber auftreten, was zur Sorption 

führt, als auch repulsierende Wechselwirkungen, die zur Abstoßung führen und eine schlechte 

bzw. keine Sorption zur Folge haben. 

Der Einfluss des pH-Wertes auf die Sorption wurde für die sechs Metalloidspezies, mit Aus-

nahme von Sb(III) aufgrund der geringeren Löslichkeit von ca. 15 mg l
-1

 im Vergleich zu 

mehreren g l
-1 

der fünf verwendeten Spezies, in Batchsorptionsreihen bei drei verschiedenen 

pH-Werten (2,2, 4,4 und 7,0) durchgeführt. Die maximale Ausgangskonzentration der Spezies 

lag bei 1 g l
-1

 für die anorganischen und 0,1 g l
-1

 für die methylierten Spezies. Die jeweiligen 

Maximalbeladungen wurden mittels Langmuir-Gleichung ermittelt und sind in Tabelle 4 dar-

gestellt.   

 

Tab. 4: Maximalbeladungen (qmax) der jeweiligen Metalloidspezies an GEH 

Spezies  qmax [mg g
-1

]  

 pH 2,2 pH 4,4 pH 7,0 

As(V) 108,3 42,2 29,1 

As(III) 45,5 74,2 94,1 

DMA(V) 15,4 21,2 11,9 

Sb(V) 450,4 94,7 80,9 

TMSb(V) 2,0 (experimentell ermittelt, keine Langmuir-Anpassung) 

 

Für Arsenat wurde eine Zunahme der Sorption bei sinkendem pH-Wert festgestellt. Dieser 

Trend war bereits an anderen Eisenmineralen beobachtet worden: GFH (granular ferric 

hydroxide; dt. GEH, Guan et al., 2008), Goethit (Matis et al., 1999) und Ferrihydrit (Grafe et 

al., 2002). Grund dafür ist, dass bei niedrigen pH-Werten As(V) als negativ-geladene Spezies 

(H2AsO4
-
 bzw. HAsO4

2-
) vorliegt und damit elektrostatisch eine starke attraktive Wechselwir-

kung mit der positiv-geladenen Oberfläche des Adsorbers (pH < pHpzc) besteht. Aufgrund der 

gleichbleibenden Anzahl freier Bindungsplätze des GEH und variierender Konzentrationen an 

sorbiertem As(V) in Abhängigkeit des pH-Wertes ist bei niedrigen pH-Werten die Bildung 
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von monodentaten Komplexen bevorzugt, während bei pH-Werten > 6 zunehmend auch stabi-

lere bidentate-binukleare Komplexe ermittelt wurden (Guan et al., 2008). Die quantitative 

Einordnung der ermittelten Maximalbeladungen erweist sich aufgrund unterschiedlicher Fest-

stoff-Lösungsmittelverhältnisse, pH-Werte und initialer Konzentrationen bzw. fehlender An-

gaben als schwierig. Die Maximalbeladung von 108,3 mg g
-1

 deckt sich mit Ergebnissen von 

einer anderen Studien für reines Akaganeit: 120 mg g
-1

 (Deliyanni et al., 2003). GFH zeigte 

mit 100 mg g
-1

 im sauren pH-Bereich zwar ähnliche Werte, fiel aber im Vergleich zu dieser 

Studie im neutralen Bereich mit 60 mg g
-1

 weniger stark ab (Guan et al., 2008). Dies könnte 

z.B. die Folge eines unterschiedlichen Puffervermögens der beiden Adsorber sein. Im Ver-

gleich zum Goethit wurden bei pH 5 dagegen höhere Sorptionskapazitäten (Faktor 2) ermit-

telt, was eine Folge der geringeren spezifischen Oberfläche des verwendeten Goethits sein 

sollte (132 m
2
 g

-1
, Matis et al., 1999). Für Ferrihydrit mit einer ähnlichen spezifischen Ober-

fläche von 253 m
2
 g

-1 
konnten dagegen auch ähnliche Sorptionskapazitäten ermittelt werden 

(Grafe et al., 2002). 

Arsenit liegt mit einem pKs1-Wert von 9,2 im kompletten pH-Bereich der Untersuchung als 

neutrales Molekül (As(OH)3) vor. Dementsprechend wurde ein Maximum der Sorption bei 

neutralem pH-Wert erzielt, da dieser in etwa dem isoelektrischen Punkt des Adsorbers ent-

spricht. Eine tendenzielle Zunahme der Sorption von As(III) mit steigendem pH-Wert an Ei-

senmineralen ist bereits bekannt (Sharma et al., 2009). Die Art der Bindung hängt ebenso wie 

bei As(V) von der Konzentration der Spezies ab. Bevorzugt werden aber bidentate-binukleare 

Oberflächenkomplexe gebildet (Kersten et al., 2009). Für reines Akaganeit wurde mit           

84 mg g
-1

 (Deliyanni et al., 2006) eine ähnliche Beladung ermittelt wie für GEH. Für Goethit 

wurde eine geringere Sorptionskapazität (26 %, Grafe et al., 2001) und für Ferrihydrit eine 

höhere Kapazität bei geringeren Initialkonzentrationen (Grafe et al., 2002) erhalten. Der 

Grund ist erneut in der spezifischen Oberfläche zu finden. Während Goethit nur ein Drittel der 

Oberfläche besitzt, hat das verwendete Ferrihydrit eine annähernd identische Oberfläche wie 

GEH.   

Die Affinität von DMA(V) zu GEH ist durch die Substitution zweier Methylgruppen anstelle 

zweier Hydroxylgruppen im Vergleich zu den anorganischen Arsenspezies herabgesetzt, was 

bereits für Eisenhydroxide (Ferrihydrit und Goethit) beschrieben wurde (Lafferty et al., 2005). 

Die Folge der verringerten Affinität äußert sich sowohl in geringeren Sorptionskapazitäten als 

auch in einem veränderten Bindungsmechanismus. So konnten bei der Analyse der 

Oberflächenkomplexierung von sorbiertem DMA(V) an Goethit neben außersphärischen nur 

stabile bidentate-binukleare Komplexe bestimmt werden (Adamescu et al., 2010) - 
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monodentate Komplexe wurden nicht ermittelt. Die effektivere Sorption im sauren Milieu 

wurde sowohl für Goethit (Zhang et al., 2007) als auch für Ferrihydrit (Lafferty et al., 2005) 

mit ähnlichen Sorptionskapazitäten des Ferrihydrits mit einer unbekannten spezifischen Ober-

fläche beobachtet. Mit dem verwendeten Goethit (spezifische Oberfläche: 27 m
2
 g

-1
) wurden 

dagegen deutlich kleinere Sorptionskapazitäten erzielt. Die bessere Sorption im sauren pH-

Bereich ist mit attraktiven Wechselwirkungen zwischen negativ-geladener DMA-Spezies 

((CH3)2AsOO
-
,  pKs = 6,2)  und positiv-geladener Adsorberoberfläche zu erklären.  

Sb(V) liegt im getesteten pH-Bereich größtenteils als negativ-geladenes Anion vor 

([Sb(OH)6]
-
). Daher wurde eine bevorzugte Sorption bei niedrigeren pH-Werten ermittelt, bei 

denen der Adsorber eine positive Oberflächenladung besitzt. Der Trend der effektiveren 

Sb(V)-Sorption mit sinkenden pH-Werten wurde bereits für Ferrihydrit (Tighe et al., 2005) 

und Goethit (Martinez-Llado et al., 2008) beobachtet. Über den kompletten pH-Bereich wird 

dabei von einer Kombination von innersphärischen und außersphärischen Komplexen ausge-

gangen (Leuz et al., 2006). Quantitativ wurden für GEH ähnliche Sorptionskapazitäten wie 

für Goethit ermittelt. Während Leuz et al. (2006) bei einer Ausgangskonzentration von ca.   

20 mg l
-1

 und saurem pH Wert (pH 3) eine etwas höhere Sorptionskapazität (17 mg g
-1

) erziel-

te als wir für GEH (11 mg g
-1

), waren die Sorptionskapazitäten, die von Martinez-Lladó et al. 

(2008) für eine Gleichgewichtskonzentration von etwa 1 mg l
-1

 bei pH 4 erhalten wurden, 

minimal geringer (27 mg g
-1

 Goethit < 32 mg g
-1

 GEH). Ein Vergleich mit Ferrihydrit konnte 

nicht getroffen werden, da die verwendeten Ausgangskonzentrationen an Sb(V) von Tighe et 

al. (2005) so gering waren, dass nahezu 100 % des Sb(V) an Ferrihydrit sorbiert worden ist. 

Während für die bisher beschriebenen Spezies ein Sättigungsplateau erreicht wurde, wurde 

für die trimethylierte TMSb(V)-Spezies nur ein linearer Anstieg der Sorptionskapazität mit 

einem experimentellen Maximalwert von 2,0 mg g
-1

 (für alle drei untersuchten pH-Werte) 

ermittelt. Wie bereits bei DMA(V) zu sehen war, ist durch die Substitution der Hydroxyl-

gruppen an Sb(V) durch Methylgruppen die Sorptionskapazität im Vergleich zu den anorgani-

schen Spezies deutlich herabgesetzt. Dabei wurde für die methylierten Arsenspezies auch eine 

Abnahme der Sorption mit Zunahme des Methylierungsgrades beobachtet (Lafferty et al., 

2005). Dementsprechend war mit der minimalen Sorption der trimethylierten Spezies 

TMSb(V) zu rechnen. Referenzwerte für TMSb(V) konnten in der Literatur nicht gefunden 

werden. 
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Einfluss von Konkurrenzspezies auf die Sorption von As- und Sb-Spezies an GEH 

Wie bereits im vorherigen Kapitel erwähnt, sorbieren auf der Adsorberoberfläche nicht nur 

die arsen- und antimonhaltigen „Zielspezies“ sondern auch Konkurrenzverbindungen wie z.B. 

Phosphat, die in den Gewässern ebenfalls enthalten sein können. Da Vanadium in hoher Kon-

zentration (1820 mg kg
-1

) auf einem untersuchten Wasserwerksfilter des KMU-Partners, der 

zur Arsenentfernung (5060 mg kg
-1

) verwendet wurde, bestimmt wurde, ist zusätzlich zu den 

As- und Sb-Spezies das Verhalten von Vanadium in den Konkurrenzsorptionsexperimenten 

untersucht worden. Der Anteil von Antimon lag bei diesem Filter dagegen unterhalb der 

RFA-Nachweisgrenze von 2 mg kg
-1

. 

Es wurden As(V), As(III), Sb(V) und V(V) mit einer Konzentration von jeweils 10 mg l
-1

 als 

Primärspezies vorgelegt. Die Konzentration entspricht für Arsenat einer Beladung von etwa   

5000 mg kg
-1

 und damit einem realistischen Wert bei Wasserwerksfiltern. Da die Affinität der 

methylierten Spezies im Vergleich zu ihren anorganischen Pendants deutlich herabgesetzt ist 

(siehe Maximalbeladungen) und die methylierten Spezies in geringeren Konzentrationen vor-

liegen, wurden sie nicht als Primärspezies vorgelegt. Die Konzentration der Konkurrenzspezi-

es (As(V), As(III), Sb(V), (NH4)2HPO4 und V2O5) wurde von 1 - 100 mg l
-1

 variiert. Die Re-

sultate sind in Abbildung 6 dargestellt. 

 

 

Abb. 6: Einfluss der Konkurrenzverbindungen auf die Sorption der Primärverbindun-

gen As(V), As(III), Sb(V) und V(V). 
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Der Einfluss des Phosphates als Konkurrenzspezies zur Sorption des Arsenats ist hinlänglich 

bekannt. Es verdrängt bereits sorbiertes Arsenat von Eisenhydroxiden (Zhang et al., 2007) 

bzw. eisenhaltigen Böden (Smith et al., 2002), was auf die analoge Struktur und ähnliche 

pKs-Werte zum Arsenat zurückzuführen ist. Einen größeren Einfluss als Phosphat besitzt je-

doch Vanadat, das die Arsenatsorption bei einem 10-fachen Überschuss um 23 % verringert. 

Vanadat besitzt eine große Affinität zu Eisenhydroxiden, welche in der Literatur sogar höher 

als die des Phosphats eingestuft wird (Blackmore et al., 1996). Die hohe Maximalbeladung 

von 111 mg g
-1

 an Ferrihydrit resultiert aus der Bildung von bidentaten-binuklearen Oberflä-

chenkomplexen (Naeem et al., 2007). Aufgrund des geringeren Vorkommens von Vanadium 

im Grundwasser, gibt es keine Studien über die Konkurrenz von Vanadium bei der Arsen- 

bzw. Antimonsorption an Eisenhydroxiden. 

Die Sorption von Antimonat wird am stärksten von den Konkurrenzverbindungen beeinflusst. 

Die Beladung sinkt um 9,5 % bei der Zugabe von Vanadat und um bis zu 30,7 % (bei der Zu-

gabe von Arsenat) bei einem 10-fachen Überschuss der jeweiligen Konkurrenzverbindung. 

Anhand von Berechnungen mittels der Langmuir-Isothermen würde man bei einer Rohwas-

serkonzentration von 1,4 µg l
-1

 Antimon eine Gleichgewichtsbeladung von 72 mg kg
-1

 für den 

genannten Wasserwerksfilter erwarten. Das Rohwasser des Wasserwerkfilters enthielt aber 

auch 130 µg l
-1

 Phosphat und 16,8 µg l
-1

 Arsenat, was einem Verhältnis von 93:1 bzw. 12:1 

zu Antimon entspricht. Dieser Überschuss ist höher als die gewählten Bedingungen der Kon-

kurrenzexperimente und könnte eine Erklärung sein warum auf dem Filter kein Antimon 

nachweisbar war (NWG < 2 mg kg
-1

). Theoretisch wäre, wie in Tabelle 4 dargestellt,  für An-

timon bei neutralem pH-Wert ein Maximalwert von 80,9 mg g
-1

 möglich. 

Die Sorption von Arsenit und Vanadat als Primärspezies ist im Vergleich zu Arsenat und An-

timonat bei der Zugabe von Konkurrenzspezies weniger stark herabgesetzt. Die Gründe dafür 

sind in den physiko-chemischen Eigenschaften der jeweiligen Spezies zu finden. Arsenit ist 

die einzige Verbindung der untersuchten Spezies, die  bei neutralem pH-Wert als ungeladenes 

Molekül vorliegt (As(OH)3) und somit elektrostatisch nicht von den Konkurrenzspezies be-

einflusst wird. Bei Vanadium ist zwar eine pseudo-Vanadat-Struktur bekannt, die der des 

Phosphats und Arsenats ähnelt, jedoch ist die Chemie des Vanadiums wesentlich komplexer. 

So ist die Bildung von Decavanadaten (V10O28
6-

) bei neutralem pH-Wert möglich (Hollemann 

et al., 1985), die keinerlei strukturelle Ähnlichkeiten mit Phosphat und Arsenat besitzen. Dies 

könnte eine mögliche Ursache für gleichbleibende Sorptionsrate für Vanadat und Arsenit als 

Primärspezies sein. 
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Mit diesen Ergebnissen konnte für die Praxis gezeigt werden, dass eine Analyse des Rohwas-

sers auf mögliche Konkurrenzverbindungen essentiell ist, um eine Filtereffizienz für eine je-

weilige Spezies trotz bekannter theoretischer Sorptionskapazität als alleinige Primärspezies 

vorhersagen zu können. Bereits bei einem Verhältnis Konkurrent/Spezies von 10:1 wurde 

eine Sorptionsabnahme von bis zu 30 % beobachtet. Der Überschuss von Konkurrenzverbin-

dungen kann in der Realität noch höher sein, wie es für Antimon an diesem Wasseraufberei-

tungsstandort gezeigt wurde, wodurch die Sorptionskapazität der Primärspezies deutlich her-

abgesetzt wurde. Daher ist speziell für die Entfernung von Antimon mit GEH auf eine genaue 

Analyse von Konkurrenzspezies innerhalb des Rohwassers zu achten, da es trotz guter Sorp-

tionskapazitäten bei Einzelbeladungen die geringste Affinität der untersuchten Spezies bei 

Anwesenheit von Konkurrenzverbindungen aufwies. Die Ergebnisse zeigten weiter, dass eine 

Analyse von Vanadium im Rohwasser einen wichtigen Parameter darstellt.  

 

Vergleich der Sorption zweier Eisenadsorber: GEH und SynA 

Desweiteren sollte die Frage geklärt werden, ob mit steigendem Akaganeitanteil höhere Sorp-

tionskapazitäten erzielt werden können, da dieser Anteil je nach Präparation vom KMU-

Partner beeinflusst werden kann. Daher wurden Sorptionsisothermen der genannten As- und 

Sb-Spezies für zwei Eisenminerale gestestet: GEH mit 41 % und synthetisch reines Akaganeit 

(SynA, 100 %) für einen Metalloidkonzentrationsbereich von 1 – 100 mg l
-1

 bei neutralem 

pH-Wert aufgenommen. Die Ergebnisse sind in Abbildung 7 dargestellt. 

 

 

Abb. 7: Vergleich der Sorptionsisothermen an GEH (schwarz) und SynA (weiß) bei 

neutralem pH-Wert (Kolbe et al., 2011a). 
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Es konnten für die fünf untersuchten Spezies ähnliche Sorptionsisothermen an beiden Eisen-

mineralen ermittelt werden. Dies ist aufgrund der fast doppelt so hohen spezifischen Oberflä-

che des GEH (300 m
2
 g

-1
) gegenüber SynA (160 m

2
 g

-1
) und geringerem pHpzc überraschend. 

Der mögliche Grund könnte in einer unterschiedlichen Pufferkapazität beider Eisenminerale 

zu finden sein. Mit einer höheren Pufferkapazität des SynA könnten die initalen pH-Werte 

stärker ins saure Milieu verschoben werden, wodurch die Sorption von As(V), DMA(V) und 

Sb(V) begünstigt wäre. Aufgrund der aufwendigen Synthese von SynA und der hohen Menge 

(1 g pro Messung) zur Bestimmung der Säurenneutralisationskapazität konnte diese nicht er-

mittelt werden. 

Die Sorption der neutralen As(III)-Spezies ist am effektivsten am Ladungsneutralpunkt des 

Eisenminerals. Da dieser bei SynA herabgesetzt ist (5,8 (Mohapatra et al., 2010) bis 7,2 (Cor-

nell et al., 2003)), könnte dies die geringere spezifische Oberfläche kompensieren und in einer 

ähnlichen Sorptionskapazität resultieren.  

Bei der geringen Sorption von TMSb(V) sollten sowohl bei GEH als auch bei SynA ausrei-

chend terminale Hydroxylgruppen zur Verfügung stehen. Daher spielt die spezifische Ober-

fläche nur eine untergeordnete Rolle. Es lässt sich jedoch vermuten, dass TMSb(V) im pH-

Bereich der beiden isoelektrischen Punkte der beiden Eisenhydroxide den gleichen Protonie-

rungsgrad besitzt, da durch zusätzliche elektrostatische Wechselwirkungen eine effektivere 

Sorption resultieren würde. 

Eine Erhöhung der Sorptionseffektivität konnte mit Erhöhung des Akaganeitanteils somit 

nicht realisiert werden. 
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4. Leaching beladener Adsorber  

 

4.1. Einführung 

 

Unter Leaching versteht man das Extrahieren einer Substanz mit einem Lösemittel aus einem 

Feststoff(gemisch). Unter umweltspezifischen Gesichtspunkten bedeutet dies das Extrahieren 

von Kontaminanten aus Matrizes wie Böden oder Schlamm aber auch von industriellen Rest-

stoffen wie beladenen Feststoffadsorbern. Über die Ermittlung der Mobilisierbarkeit der Kon-

taminanten unter definierten Bedingungen kann das Gefährdungspotential der Matrix durch 

mögliche Umwelteinflüsse beurteilt werden.   

Zu den gängigen Methoden zur Bewertung von Böden bzw. adsorbierende Materialien zählen 

in Deutschland die Mobilisierung von Kontaminanten mit Wasser (DIN 38414-S4) und mit 

Säuren (DIN 38414-S7). Die Ergebnisse dieser Leachingmethoden besitzen jedoch nur eine 

beschränkte Aussagekraft, da sie nicht die Vielfalt möglicher Umwelteinflüsse widerspiegeln. 

Für eine realistischere, praxisnahere Einschätzung wurden sequentielle Leachingprozeduren 

entwickelt. Bei den aus mehreren aufeinanderfolgenden Einzelschritten bestehenden sequenti-

ellen Prozeduren werden Reagenzien mit unterschiedlich chemischen Eigenschaften verwen-

det. Die in Europa häufig verwendete BCR-Prozedur (Community Bureau of Reference of 

European Commission) besteht aus drei Leachingschritten mit CH3COOH, NH2OH∙HCl, 

H2O2/CH3COONH4 und einem abschließenden Mikrowellenaufschluss mit HCl und HNO3 

(Quevauviller et al., 1994; Larner et al., 2006). Mit dieser Prozedur können die extrahierbaren 

Kontaminanten in vier Fraktionen eingeteilt werden: einer schwachen Säure extrahierbaren, 

einer reduzierbaren, einer oxidierbaren und einer Rückstandsfraktion.       

Aufgrund der in dieser Studie vorliegenden Spezies und Matrix wurde sich jedoch gegen die 

BCR-Prozedur entschieden und stattdessen die Wenzel-Prozedur verwendet, die speziell für 

das Leaching von Arsen aus (eisenhaltigen) Böden entwickelt worden ist (Wenzel et al., 

2001). Diese Prozedur hat den Vorteil, dass zwischen außersphärisch und innersphärisch ge-

bundenem Arsen unterschieden werden kann. Die Prozedur besteht aus fünf Schritten: einem 

für Arsenat unspezifischen und spezifischen Ionenaustausch mit Sulfat (Schritt 1) und Phos-

phat (Schritt 2), der den leicht mobilisierbaren Arsenanteil widerspiegelt (außersphärische 

Komplexe). Im Folgenden wird die Elutionskraft mit Oxalsäure als dritten und einer Kombi-

nation aus Oxalsäure und Ascorbinsäure als vierten Schritt deutlich erhöht. Diese Redukti-

onsmittel greifen spezifisch die Eisenadsorbermatrix an und remobilisieren damit auch das 

stärker gebundene Arsen (innersphärische Komplexe). Als abschließender Schritt wird bisher 
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nicht remobilisiertes Arsen mittels Mikrowellenaufschluss in Salpetersäure gelöst. Die Proze-

dur wurde (wie auch die BCR-Prozedur) als stufenweises Verfahren im Batch-Modus (mit 

Abtrennung des jeweilig ungelösten Anteils der Probe nach jedem Schritt und anschließender 

Behandlung des Rückstandes mit dem nachfolgenden Reagenz) entwickelt. Die komplette 

Prozedur ist in Tabelle 5 dargestellt. 

 

Tab. 5: Sequentielle Leachingprozedur nach Wenzel et al. (2001) 

Schritt Leachingreagent Bedingungen 

1 0,05 M (NH4)2SO4  4 h Schütteln 

2 0,05 M (NH4)H2PO4 16 h Schütteln 

3 0,2 M NH4-oxalatpuffer; pH 3,25  4 h Schütteln 

4 0,2 M NH4-oxalatpuffer + 

0,1 M Ascorbinsäure; pH 3,25 

30 min Schütteln bei 96 °C 

5 HNO3/H2O2 (60 %/ 30 %, V/V) Mikrowellenaufschluss 

 

Ein prinzipieller Schwachpunkt von statischen Batch-Leachingverfahren ist, dass nach der 

einmaligen Einstellung des Metalloidgleichgewichts zwischen fester (Eisenadsorber) und 

flüssiger Phase (Leachingreagent) der Leachingverlauf nicht mehr verfolgt und somit der ma-

ximal mögliche Anteil einer jeweiligen chemischen Fraktion unterschritten werden kann, un-

abhängig von der gewählten Leachingprozedur.  

Daher wurden neben dem klassischen Batchverfahren mit einer Extraktionszelle (EC) und mit 

der rotating coiled coumns (RCC) zwei neue dynamische Verfahren eingesetzt, die einen na-

türlichen Leachingprozess realistischer nachvollziehbar machen. Durch die kontinuierliche 

Zufuhr von neuem Leachingreagent findet eine kontinuierliche Neueinstellung des Gleichge-

wichts zwischen fester und flüssiger Phase statt. Ein weiterer Vorteil liegt in der Bestimmung 

des kinetischen Verlaufs des Gesamtprozesses, womit eine (kinetische) Abschätzung des Ge-

samtprozesses bzw. eine Bilanzierung über diesen möglich ist.  

Die Leachingexperimente wurden für drei verschiedene GEH-Adsorber durchgeführt: ein mit 

As(V) beladener Wasserwerksfilter und zwei im Labor mit Sb(V) bzw. V(V) beladene GEH-

Adsorber. Vanadium wurde aufgrund seiner hohen Sorptionskapazität in die Untersuchungen 

mit einbezogen. Für die im Labor beladenen Adsorber wurden jeweils 15 g GEH vorgelegt 

und einzeln mit 40 ml K[Sb(OH)6] bzw. V2O5 je 1 g l
-1

 bei pH 7 für 24 h im Horizontalschütt-

ler (150 rpm, Raumtemperatur) behandelt. Anschließend wurde die Lösung abdekantiert und 

der beladene Adsorber zunächst an der Luft vorgetrocknet und schließlich bei 105 °C für 1 h 
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im Ofen getrocknet. Die Gesamtgehalte der jeweiligen Elemente wurde mittels Röntgenfluo-

reszenzanalyse bestimmt. Es ergaben sich folgende Beladungen: 5060 mg kg
-1

 As,            

2100 mg kg
-1

 Sb und 3100 mg kg
-1

 V. 

 

 

4.2. Ergebnisse 

 

Batch-Leaching 

Für das Leaching wurden je 300 mg des gemahlenen und homogenisierten Adsorbermaterials 

verwendet. Diese Masse entspricht nicht der Vorschrift von Wenzel et al. (1 g), sondern ist 

auf die Größe der „Probereservoire“ der dynamischen Systeme EC (Buanuam et al., 2010) 

und RCC (Fedotov et al., 2005) angepasst. Für die Batchexperimente wurde diese Masse da-

her adaptiert. Die Prozedur wurde nach Wenzel et al. (2001) durchgeführt – siehe Tab. 5. 

Die Ergebnisse des Batch-Leachings sind in Abbildung 8 dargestellt. Beim ersten Leaching-

schritt handelt es sich um einen unspezifischen Ionenaustausch mit Sulfat. Wie aus der Gra-

phik ersichtlich wird, konnte damit weder As(V) noch Sb(V) und V(V) remobilisiert werden. 

Dieser positive Aspekt wurde bereits von Ladeira et al. (2004) beobachtet, die ebenfalls kein 

Arsen mittels unspezifischen Ionenaustausches mit Sulfat, Nitrat und Chlorid von Goethit 

remobilisieren konnten.  

 

 

Abb. 8: Ergebnisse des Batch-Leachings für die mit As(V), Sb(V) und V(V) beladenen 

GEH-Adsorber. 
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 Im zweiten Schritt wurde das „spezifisch gebundene“ Arsen remobilisiert. Phosphat ist auf-

grund seiner ähnlichen physiko-chemischen Eigenschaften zum Arsenat (tetraedrische Struk-

tur, sowie ähnliche pKs-Werte von 2,1, 7,2 und 12,4) in der Lage bis zu 20 % des sorbierten 

Arsenats zu remobilisieren. Dieser Wert kann in Abhängigkeit der Adsorbermatrix (eisenhal-

tige Böden) und den Leachingbedingungen, wie z.B. einer erhöhten Temperatur, bis auf 35 % 

ansteigen (Pantuzzo et al., 2010). Für Sb(V) mit 1,4 % und Vanadium, das nicht detektiert 

werden konnte, ist der Ionenaustausch mit Phosphat im Gegensatz zum As(V) unspezifisch 

und uneffektiv. Dies wurde von Wilson et al. (2010) ebenfalls für Antimon bestätigt. 

Leachingstudien von Vanadium beladenen Eisenadsorbern existieren bisher nicht. 

In den Schritten 3 und 4 findet eine Remobilisierung der Metal(loid)e mit Oxalsäure            

(E° = 0,49 V) bzw. einer Kombination aus Oxalsäure und Ascorbinsäure (E° = 0,06 V) statt. 

Diese ist auf eine Reduktion des Fe(III)-Minerals zu löslichem Fe
2+

 zurückzuführen. Während 

die Oxalsäure lediglich den amorphen Anteil des Minerals löst (Gleichungen 2 und 3), ver-

mag eine Kombination aus Oxal- und Ascorbinsäure ebenfalls eine Reduktion des kristallinen 

Anteils des Minerals zu lösen (Gleichungen 4 und 5). 

 

Fe(OH)3 (amorph) + 3 H
+
 + e

-
Fe

2+
 + 3 H2O E° = 0,98 V (2, Wilson et al., 2010) 

FeOOH (amorph) + 3 H
+
 + e

-
Fe

2+
 + 2 H2O E° = 1,06 V    (3, Vodyanitskii, 2010) 

α-FeOOH + 3 H
+
 + e

-
Fe

2+
 + 2 H2O  E° = 0,77 V (4, Wilson et al., 2010) 

β-FeOOH + 3 H
+
 + e

-
Fe

2+
 + 2 H2O  E° = unbekannt (5) 

 

Der Gesamtanteil des remobilisierten Arsens dieser beiden Fraktionen lag bei ca. 40 % des 

Gesamtgehaltes. In der Literatur sind Werte von 30 % (Jessen et al., 2005) bis 80 % (Pantuzzo 

et al., 2010) zu finden, die je nach Zusammensetzung des behandelten Materials und verwen-

deten Leachingprotokolls variieren. Für Antimon konnte mit 84 % des Gesamtgehaltes sogar 

eine höhere Effizienz erzielt werden. Dieser Anteil übersteigt die Angaben der Literaturdaten 

von 30-50 % von Böden mit unterschiedlichen Anteilen von Eisenhydroxiden (Tighe et al., 

2007). Dies resultiert aus den höheren Mobilisierungsraten beim (un)spezifischen Ionenaus-

tausch und folglich geringeren Anteile der reduzierbaren Fraktion bei Böden im Vergleich zu 

(reinen) Eisenhydroxiden.  

In der abschließenden 5. Fraktion wurde die Restfraktion durch eine Mischung aus Salpeter-

säure und Wasserstoffperoxid mittels Mikrowellenaufschluss in unserem Fall komplett gelöst 

und die mobilisierten Metal(loid)e analytisch bestimmt. Der As-Anteil lag mit ca. 35 % (Jes-
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sen et al., 2005; Shan et al., 2010) ebenso im Rahmen der Literatur wie der des Antimons mit 

19 % (Wilson et al., 2010). 

Bei der Bilanzierung der ermittelten Metal(loid)-Beladung mittels RFA konnten Wiederfin-

dungsraten in einer Spannweite von  93-112 % ermittelt werden, was für eine Mehrschrittex-

traktion einen guten Wert darstellt. 

 

Extraktionszelle (EC) 

Die Extraktionszelle (Abbildung 9) wurde von Buanuam et al. (2006) für das Leaching von 

Schwermetallen aus Böden entwickelt. Die zu behandelnde Boden- bzw. Adsorberprobe wird 

in der EC durch zwei Membranfilter fixiert, sodass kontinuierlich Leachingreagenz über die 

Probe geleitet und anschließend fraktioniert werden kann. 

Für das Leaching wurden 300 mg in den Probenbehälter eingewogen und das jeweilige 

Leachingreagenz mit einem Fluss von 3 ml min
-1

 bei Raumtemperatur hindurch gepumpt. 

Aufgrund des zu vernachlässigbaren Anteils von Sulfat bei der Batchextraktion wurden vier 

Subfraktionen der Sulfatfraktion sowie jeweils zehn Subfraktionen der Phosphat-, Oxalat- und 

Oxalat/Ascorbinsäurefraktion gesammelt. Jede Subfraktion umfasste ein Volumen von         

15 ml. Da die Apparatur nicht auf 96 °C erwärmt werden konnte, wurde der 4. Schritt eben-

falls bei Raumtemperatur durchgeführt. Abschließend wurden nicht mobilisierte Metal(loid)e 

analog zum Batch-Leaching durch eine Mischung aus Salpetersäure und Wasserstoffperoxid  

mittels Mikrowellenaufschluss gelöst. 

 

 

Abb. 9: Schematischer Aufbau einer dynamischen, sequentiellen Extraktion mittels EC 

(Buanaum et al., 2006). Die Extraktionszelle besteht aus folgenden Einheiten: Extraktions-

kappe (1), Silikondichtring (2), Membranfilter (3) und  Probenbehälter (4). 
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Die Ergebnisse des EC-Leachings sind in Abbildung 10A dargestellt. Wie bereits beim Batch-

Leaching zu sehen war, konnten auch mit der EC keine Metal(loid)e mittels unspezifischem 

Sulfataustausch remobilisiert werden. Der spezifische Ionenaustausch mit Phosphat brachte 

mit 23 % eluierten Arsens einen ähnlichen Wert wie beim Batch-Leaching, während für 

Sb(V) und V(V) keine Remobilisierung realisiert werden konnten. 

Lediglich der Anteil des mit Reduktionsmitteln eluierbaren Arsens (3. und 4.Schritt) lag mit 

ca. 60 % höher als der des Batch-Leachings. Die Anteile von Antimon und Vanadium lagen 

dagegen bei 35 % und 45 %. Die geringeren Gehalte der reduzierenden Fraktionen könnten 

eine Folge der geringeren Temperatur des 4. Schritts im Vergleich zum Batch-Leaching 

(96°C vs. Raumtemperatur) sein. Ein weiterer Grund könnte die geringere Kontaktzeit zwi-

schen Adsorber und Leachingreagent (4,5 h vs. 1,7 h) sein. Zur Überprüfung der möglichen 

Ursachen wurde der Leachingprozess des 3. und 4. Schritts des Sb(V)- und V(V)-Leachings 

zeitlich aufgelöst. Die Ergebnisse sind in Abbildung 10B dargestellt. 

 

 

Abb. 10: Ergebnisse des EC-Leachings der mit As(V), Sb(V) und V(V) beladenen GEH-

Adsorber (A) und die Leachingkinetik von Sb(V) und V(V) des 3. und 4. Schritts (B). 

   

Dabei sind deutliche Unterschiede im Vergleich zu einem üblichen Verlauf mit hohen 

remobilisierten Metal(loid)gehalten zu Beginn eines Leachings mit kontinuierlicher Abnahme 

zu beobachten. Die Leachingkinetik (B) zeigt einen konstanten Verlauf des remobilisierten 

Anteils, der bereits beim 3. Leachingschritt zu sehen ist und damit kein Resultat der vermin-

derten Temperatur des 4. Leachingschritts ist. Die Ursache hierfür scheint eine Agglomeration 

des Eisenadsorbers während des Leachingprozesses zu sein. Diese verhindert eine optimale 

Verteilung zwischen Leachingreagenten und Adsorber. Bevorzugte Flusspfade (Kanalbil-

dung) durch die Probe verhindern eine optimale Remobilisierung der Metal(loid)e in die flüs-

sige Phase, wie es beim Leaching von Böden mit der Folge von höheren Leachingraten beo-
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bachtet wurde (Buanuam et al., 2010). Daher ist die Verwendung der EC für das Leaching 

von Eisenadsorbern nicht empfehlenswert. Bei der Bilanzierung mit den ermittelten Gesamt-

beladungen mittels RFA konnten erneut gute Wiederfindungsraten von 98-106 % bestimmt 

werden. 

 

Rotating coiled columns (RCC) 

Die RCC ist ein Leachingverfahren, bei dem eine Planetenzentrifuge in Kombination mit ei-

nem Durchflusssystem benutzt wird. Sie hat sich für das Leaching von (Schwer)metallen 

(Schreiber et al., 2005) und Metal(loid)en wie Arsen (Fedotov et al., 2005; Rosende et al., 

2009) aus Böden und Schlämmen  bewährt hat. In der RCC (Abbildung 11) wird die Probe 

(300 mg) als stationäre Phase in einen PTFE-Schlauch (ID = 1,5 mm, IV = 20 ml) einge-

bracht, der sich im Inneren der Zentrifuge befindet. Die Leachingreagenzien werden während 

der Rotation der Zentrifuge (750 rpm, Raumtemperatur) über eine peristaltische Pumpe 

(Fluss: 2 ml min
-1

, optimiert für eine online Kopplung mit der ICP-AES) über die Probe gelei-

tet und anschließend als Fraktion gesammelt.  

 

Zur Vergleichbarkeit der Ergebnisse wurden wiede-

rum Subfraktionen von 15 ml gesammelt und die An-

zahl der Subfraktionen wie bei der EC variiert: vier 

Fraktionen für Sulfat und jeweils zehn Fraktionen für 

Phosphat, Oxalsäure, Oxalsäure und Ascorbinsäure. 

Schritt vier konnte ebenso wie bei der EC nicht bei  

96 °C sondern bei Raumtemperatur durchgeführt 

werden. Ein Mikrowellenaufschluss mit Säure war 

mit dieser Technik nicht erforderlich, da das komplet-

te Material nach dem 4. Schritt gelöst war.  

Abb. 11: Foto einer RCC-Apparatur. 

 

Die Ergebnisse des RCC-Leachings (A) sowie dessen kinetischer Verlauf (B) von Sb(V) und 

V(V) sind in Abbildung 12 dargestellt. Ebenso wie beim Batch-Leaching und beim EC-

Leaching konnte auch mit der RCC kein Arsen, Antimon und Vanadium mittels Sulfat remo-

bilisiert werden. Der Anteil des spezifisch austauschbaren Arsens betrug ca. 20 %. Da diese 

beiden Gehalte mit allen drei Leachingsystemen, darunter auch den dynamischen, erzielt wor-

den sind, ist davon auszugehen, dass es sich dabei um den maximalen Anteil des 
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ionenautauschbaren Arsens an GEH handelt. Für Antimon und Vanadium konnten erneut kei-

ne signifikanten Mengen remobilisiert werden.   

Unter reduzierenden Bedingungen konnten nicht nur die restlichen Gehalte (As: 70 %,        

Sb: 103 %, V: 93 %) mit Wiederfindungsraten von über 90 % remobilisiert werden, sondern 

der komplette Adsorber reduziert und aufgelöst werden. Dies bestätigt der kinetische Verlauf 

der Remobilisierung, in dem der Anteil der Metal(loid)e kontinuierlich abnimmt (analog einer 

Reaktionskinetik zweiter Ordnung). Der Anteil der letzten Subfraktion des 4. Leachingschritts 

konnte nicht mehr mittels ICP-AES detektiert werden. 

Durch die Zentrifugalkräfte in der Planetenzentrifuge wird der Adsorber in Schwebe gehalten, 

sodass Kontakte zum PTFE-Schlauch minimiert werden. Dies verursacht ein optimales Ver-

hältnis Adsorberoberfläche/Adsorbervolumen und resultiert in einer optimaler Verteilung 

zwischen Adsorberoberfläche des GEH und der Leachingreagentien.  Agglomeration und be-

vorzugte Leachingpfade, wie sie bei der EC vorzufinden sind, können ausgeschlossen werden. 

Durch die optimale Verteilung zwischen fester und flüssiger Phase ist die RCC das geeignete 

System für Matrizes, die dazu neigen zu agglomerieren, wie z.B. Eisenhydroxide. 

 

 

Abb. 12: Ergebnisse des RCC-Leachings der mit As(V), Sb(V) und V(V) beladenen 

GEH-Adsorber (A) und die Leachingkinetik von Sb(V) und V(V) des 3. und 4. Schritts 

(B). 

 

Für alle drei Adsorber konnte ein ähnliches Leachingmuster mit nahezu 100 % Wiederfin-

dungsrate ermittelt werden. Der einzige Unterschied der jeweiligen Spezies untereinander ist, 

wie schon beim Batch- und EC-Leaching erwähnt, der Phosphat-eluierbare Anteil. 

Abschließend lässt sich sagen, dass beladene GEH-Filter vor allem gegen ein reduktives Mili-

eu zu schützen sind. Die Gefahr einer Remobilisierung von As, Sb oder V durch pH-

Schwankungen oder durch einen unspezifischen Ionentausches ist als gering einzustufen. Le-
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diglich Phosphat mit chemisch ähnlichen Eigenschaften zum Arsenat vermag dieses teilweise 

zu remobilisieren. 

 

Stabilitätsvergleich GOE vs. BioFe mittels RCC-Leachings 

Für den Vergleich des Remobilisierungsverhaltens von As(V) an unterschiedlichen Materia-

lien wurden zusätzlich zwei weitere Eisenminerale mit dem bereits beschriebenen Wenzel-

Protokoll mit dem effektivsten Leachingsystem, der RCC, untersucht. Dabei handelt es sich 

um Goethit (GOE) und um ein biogen gebildetes Eisenmineral (BioFe). Goethit wurde aus-

gewählt, da es sich um das bisher am häufigsten untersuchte und verwendete Eisenhydroxid 

zur Arsensorption handelt. Das biogene Material wurde verwendet, da die mikrobiologische 

Bildung solcher Eisenphasen an bestehenden Eisenphasen durch eine Kombination von Re-

duktion und Oxidation beobachtet wurde (Hohmann et al., 2010), und  daher sowohl auf Goe-

thit und GEH entstehen könnte. Die Charakterisierung der beiden Minerale ist Kapitel 3.2. zu 

entnehmen. 

Das biogene Material (1 g) wurde mit 2 ml eines Arsenat-Standards (1 g l
-1

) bei einem Lö-

sungsvolumen von 40 ml beladen. Beim Goethit (15 g) wurden 30 ml des Arsenat-Standards 

(1 g l
-1

) bei identischem Lösungsvolumen (10 ml Wasser hinzugefügt) verwendet. Die Unter-

schiede kamen aufgrund der geringen Probemenge des biogenen Materials zustande. Die Ar-

sengehalte konnten wegen der geringen Probemenge von BioFe nur für GOE mittels RFA 

ermittelt werden. Es wurde eine Sorptionskapazität von 2460 mg kg
-1

 ermittelt. Für das bio-

gene Material wurde die Summe der einzelnen Leachingschritte als Arsengesamtgehalt defi-

niert. Bei einer Gesamtmasse (Summe der Produkte aus gemessenen Konzentrationen und 

Fraktionsvolumen) von 469 µg entspricht dies, bei einer Probemenge von 300 mg, einer Be-

ladung von 1560 mg kg
-1

. Die geringere Arsenadsorption des biogenen Materials im Ver-

gleich zu GEH ist ebenfalls als Ergebnis der Tübinger Projektpartner im Verbundprojekt 

MicroActiv ermittelt worden (Kleinert et al., 2011). Die Ergebnisse des Leachings (A) und 

deren kinetische Verläufe (B) sind in Abbildung 13 dargestellt. 

Für beide Adsorber konnte, wie bereits beim GEH, kein Arsen mit Sulfat remobilisiert wer-

den. Ein unspezifischer Ionenaustausch scheint von Eisenmineralen generell nicht möglich, 

wie es auch in der Literatur berichtet wird (Pantuzzo et al., 2010; Shan et al., 2010). Der spe-

zifisch austauschbare Gehalt mit Phosphat liegt beim kristallinen Goethit im Bereich des GEH 

während der höhere Gehalt des biogenen Materials (32 %) für einen prozentual höheren An-

teil einer amorphen Eisenphase spricht. Der höhere, remobilisierbare As(V)-Anteil mit Phos-

phat wurde bereits für Ferrihydrit gezeigt (Jessen et al., 2005). Eine Differenzierung in amor-
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phe und kristalline Phase liefern die Leachingschritte 3 und 4. Das biogene Material kann 

über das Leaching als fast vollständig amorph beschrieben werden. Dies deckt sich mit Möss-

bauer-spektroskopischen Untersuchungen des biogenen Materials, das in der Literatur als Fer-

rihydrit beschrieben wurde (Kleinert et al., 2011). Beim Goethit ist dagegen, wie zu erwarten 

war, fast ausschließlich an kristallinen Phasen gebundenes Arsen gefunden worden. Die ge-

ringe Anwesenheit einer amorphen Phase kann auf eine Verunreinigung des Industriepro-

dukts, welches für diesen Versuch zwecks Vergleichbarkeit mit dem Industrieprodukt GEH 

ebenfalls nicht vorher aufgereinigt wurde, zurückgeführt werden.  

 

 

Abb. 13: Ergebnisse des RCC-Leachings der mit As(V) beladenen BioFe- und GOE-

Adsorber (A) und deren Leachingkinetik (B). 

 

Unter den verwendeten Bedingungen konnte Goethit jedoch nicht vollständig aufgelöst wer-

den, sodass ein Mikrowellenaufschluss mit einer Mischung aus Salpetersäure und Wasser-

stoffperoxid notwendig war. Dies scheint jedoch ein kinetischer Effekt zu sein – so nimmt der 

remobilisierte Arsengehalt der kristallinen Phase zwar kontinuierlich ab (analog zum GEH 

mit einer Reaktion zweiter Ordnung), jedoch enthält die letzte Subfraktion noch über 2 % 

Arsen des Gesamtanteils. Bei Verlängerung der Methode sollte der Goethit ebenso wie das 

darauf sorbierte Arsen in Lösung gehen.       

Durch die Bilanzierung mit dem ermittelten RFA-Gehalt konnte für das Leaching des Goe-

thits mit der RCC eine gute Wiederfindung von 87 % ermittelt werden. 

Die verwendete Leachingprozedur kann somit nicht nur zur Einschätzung des Gefährdungs-

potentials eines Minerals verwendet werden, sondern liefert ebenso einen Anhaltspunkts über 

den amorphen und kristallinen Anteil des untersuchten Eisenadsorbers. 
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5. Analytische Bestimmung von Antimonspezies mittels HPLC-ICP/MS und ESI-MS 

 

5.1. Einführung 

 

Unter Speziationsanalytik versteht man die Identifizierung und Quantifizierung von einer oder 

mehreren chemischen Bindungsformen eines Elementes in einer Probe (Templeton et al., 

2000). Klassische Beispiele für Speziation sind Oxidationsgleichgewichte (gleicher Elemente) 

und Dissoziationsstufen von Säuren und Basen. Die Speziationsanalytik stellt eine wichtige 

Maßnahme zur Beurteilung einer wässrigen Lösung eines Elementes dar, da je nach vorlie-

gender Spezies das Element unterschiedliche physikalische und chemische Eigenschaften, 

und somit unterschiedliche Wirkungen, wie variierende Toxizität, unterschiedliche Mobilität 

und somit auch differenzierendes Sorptionsverhalten (wie in Kapitel 3 beschrieben) aufweisen 

kann. 

Für die Bestimmung der vorliegenden Bindungsformen eines jeweiligen Elements muss zu-

nächst eine Separation aller Bindungsformen erfolgen. Dies kann aufgrund der untereinander 

unterschiedlichen physikalischen und chemischen Eigenschaften bei (anorganischen) 

Analyten mit Trennverfahren, wie der Hochleistungsflüssigkeitschromatographie (über Pola-

rität oder Molekülladung) oder der Kapillarelektrophorese (über Molekülladung oder Mole-

külgröße), erfolgen (Cammann, 2001; Harris, 2002).  

Nach der Separation erfolgt die Bestimmung der Spezies im Spurenbereich über leistungs-

starke Detektoren, wie dem induktiv gekoppelten Plasma mit Atom-Emissions-Spektrometer 

(ICP-AES) und dem induktiv gekoppelten Plasma mit massenspektrometrischer Detektion 

(ICP-MS). Bei der ICP-AES wird ein Plasma durch die Ionisierung von Argon mittels Induk-

tionsspule eines Hochfrequenzgenerators in der sog. torch erzeugt. Durch die resultierenden 

Temperaturen des Plasmas von 6000-8000 K werden die Analyte, die mit einem Trägergas 

ebenfalls in die torch transportiert werden, in einen angeregten Zustand versetzt. Bei der Re-

laxation werden charakteristische Wellenlängen (Emissionsspektrum; As: 189,042 nm und 

Sb: 206,833 nm) gemessen (Otto, 2000), womit As- und Sb-Nachweisgrenzen von ca.        

100 µg l
-1

 erreicht werden. Bei geringeren Konzentrationen kann die Bestimmung mittels 

ICP-MS erfolgen. Die Entstehung des Plasmas erfolgt analog zur ICP-AES. Die im Plasma 

erzeugten Analytionen werden anschließend über ein Interface elektrostatisch zu einem Mas-

senspektrometer beschleunigt, das die eintretenden Ionen nach ihrem Masse-Ladungs-

Verhältnis (m/z; 
75

As (100 %), 
121

Sb (57,4 %) und 
123

Sb (42,6 %)) trennt (Hein et al., 1995).  
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Eine Aussage über die chemische Struktur der ermittelten Bindungsform kann mit diesen bei-

den Detektoren nicht getroffen werden. Eine Identifizierung bzw. eine Zuordnung der Spezies 

erfolgt nur über den Vergleich von Retentionszeiten mit entsprechenden Referenzstandards. 

Bei einer unbekannten Spezies bzw. einer Spezies mit unbekannter Retentionszeit ist eine 

Strukturaufklärung erforderlich, um eine Aussage über die Bindungsform treffen zu können. 

Dies kann mittels Elektrospray Ionisation mit massenspektrometrischer Detektion (ESI-MS) 

erfolgen. Bei der ESI-MS werden die Analyte durch eine Metallkapillare geleitet, an die eine 

Spannung angelegt ist. Die Analyte bewegen sich durch die Entstehung eines elektrischen 

Feldes Richtung Gegenelektrode zu, wodurch an der Spitze der Metallkapillare ein feines Ae-

rosol entsteht. Dieses wird beim Austreten aus der Kapillare durch ein Trägergas verdampft 

bis es zur Coulomb-Explosion (Abstoßung von gleichgeladenen Teilchen) kommt. Die gela-

denen Ionen gelangen in die Gasphase und werden ins Massenspektrometer geleitet. Die ESI-

MS stellt eine sanfte Art der Ionisation dar, bei der Quasi-Molekül-Ionen und charakteristi-

sche Fragmente entstehen. Über das m/z-Verhältnis der Fragmente und den Fragmentie-

rungsmustern sowie Isotopenmustern können Aussagen über die Molekülstruktur getroffen 

werden kann.   

Antimon liegt in wässriger Lösung in den Oxidationsstufen +III und +V hauptsächlich als 

Oxoverbindungen (Sb(III) und Sb(V)) vor, die unter anaeroben Bedingungen (partiell) 

methyliert werden können (siehe Kapitel 2), wie z.B. zu TMSb(V).  

Die ersten Versuche der Speziation von Antimon aus wässriger Lösung begannen in den 

1990ern hauptsächlich mittels HPLC-Separation (Krachler et al., 2001). Aufgrund der gerin-

gen Gehalte von Antimon in der Umwelt wurde die Separation mit einem ICP-MS oder mit 

einer HG-AFS gekoppelt. Analog zum Arsen wurden ebenfalls Anionenaustauschsäulen zur 

Separation verwendet, jedoch war ein Komplexbildner, wie Tartrat, Phthalsäure oder EDTA, 

als mobile Phase notwendig, um Sb(III) eluieren zu können (Miravet et al., 2010). Bei der 

Abwesenheit eines Komplexbildners retadierte diese Spezies vollständig auf der Säule.  

Ziel der Untersuchung in dieser Arbeit war die Erarbeitung einer Analysenmethode zur quan-

titativen Bestimmung von Sb(V) und Sb(III) ohne oder mit Hilfe von Komplexbildnern in 

geringen Konzentrationen, da durch den Zusatz von organischem Kohlenstoff die (Lang-

zeit)stabilität der ICP-MS-Messung aufgrund von Rußablagerungen herabgesetzt wird. Eine 

Methode ohne Komplexbildner konnte jedoch nicht entwickelt werden, sodass zur Separation 

und Quantifizierung von Sb(III) und Sb(V) auf EDTA, basierend auf der Methode von 

Lintschinger et al. (1997), zurückgegriffen werden musste.  

 



Analytische Bestimmung von Antimonspezies mittels HPLC-ICP/MS und ESI-MS  32 

5.2. Ergebnisse 

 

Methodenoptimierung 

Nach der Originalmethode von Lintschinger et al. (1997) und der optimierten Methode nach 

Foster et al. (2005) wurden die beiden anorganischen Antimonspezies sowie TMSb(V) unter 

Verwendung der Anionenaustauschsäule Hamilton PRP-X100 (150 mm × 4,2 mm, 10 µm)  

und einem 20 mM EDTA-Eluenten bei einem Fluss von 1,5 ml min
-1

 separiert.  

Der Optimierungsansatz für das Herabsetzen des Kohlenstoffeintrags in das ICP-MS lag in 

der Reduzierung des Flusses durch das Verwenden einer chromatographischen Trennsäule mit 

geringerem Durchmesser: Hamilton PRP-X100 (150 mm × 2,1 mm, 10 µm). Durch die Ver-

ringerung der Trennstrecke bzw. des Trennvolumens sollte eine gute Separation bei kleineren 

Flussraten möglich sein Neben der Flussrate (Abbildung 14) wurde ebenso die EDTA-

Konzentration (Abbildung 15) variiert. 

0 100 200 300 400 500

0

200000

400000

600000

800000

1000000

1200000

1400000

1600000

1800000

2000000

0,7 mL min
-1

0,6 mL min
-1

0,5 mL min
-1

0,4 mL min
-1

In
te

n
s
it
ä

t 
[c

o
u

n
ts

 s
-1
]

t [s]

0,3 mL min
-1

Sb(V)

Sb(III)

 

Abb. 14: Variation der Flussrate des 20 mM EDTA-Eluentens (Konzentration Sb(V) 

und Sb(III) je 20 µg l
-1

) bei der ICP-MS-Detektion (Geräteparameter: Tabelle 8, An-

hang). 

 

Während bei der Originalmethode nach Foster et al. (2005) ein Fluss von 1,5 ml min
-1

 ver-

wendet wurde, konnte durch die Verwendung der neuen Säule die Flussrate auf 0,4 ml min
-1
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bei guter Auflösung der beiden Spezies Sb(III) und Sb(V) (R = 1,6) reduziert werden. Dieser 

Fluss wurde gewählt, da er sowohl den optimalen Arbeitsbereiches des gewählten MicroMist 

Zerstäubers als auch der verwendeten Trennsäule darstellte. Durch das Herabsetzen des Flus-

ses konnte der Kohlenstoffeintrag um einen Faktor von ca. zwei reduziert werden.  

Die in der Originalmethode beschriebene EDTA-Konzentration von 20 mM als Optimum 

konnte für die neuen Säulendimensionen, wie erwartet, bestätigt werden. Mit Reduzierung der 

EDTA-Konzentration steigt nicht nur die Retentionszeit, es ist ebenso eine Verminderung der 

Peakfläche von Sb(III) zu beobachten. Für Sb(V) ist dagegen kein Einfluss der EDTA-

Konzentration zu erkennen. Der Grund dafür ist in den verschiedenen Mechanismen der 

Komplexbildung der beiden Antimonspezies sowie in deren Retentionsverhalten mit der ver-

wendeten Anionenaustauschsäule zu sehen. Um diesen Mechanismus aufzuklären, wurden 

ESI-MS Spektren sowie kombinierte HPLC-ICP-MS- und HPLC-ESI-MS-Chromatogramme 

von Sb(III) und Sb(V) in der Gegenwart von EDTA aufgenommen.   
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Abb. 15: Variation der EDTA-Konzentration des Eluentens (Konzentration Sb(V) und 

Sb(III) je 20 µg l
-1

; Kolbe et al., 2012). 
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Bildung von Sb(III)-EDTA-Komplexen 

Wie aus der Literatur bekannt ist, ist es nicht möglich Sb(III) ohne Komplexbildner zu 

eluieren. Deshalb ist davon auszugehen, dass bei der Verwendung von EDTA als Eluent ein 

Sb(III)-EDTA-Komplex gebildet wird, welcher eluierbar ist. Sb(III) ist bekannt dafür sehr 

stabile Komplexe mit Zitrat (Zheng et al., 2001), Tartrat (Fillela et al., 2005) und EDTA (An-

deregg et al., 1970) zu bilden. ESI-MS-Spektren des Sb(III)-EDTA-Komplexes existieren 

jedoch nicht. Es ist lediglich bekannt, dass Sb(III)-EDTA-Komplexe auch in der Gegenwart 

von Zitrat und Tartrat gebildet werden. Dies konnte mittels eines Chromatogramms  mit ESI-

Detektion bei m/z-Verhältnis von 409-411 gezeigt werden (Hill, 2007). 

In dieser Arbeit wurden die Strukturen dieser Komplexe für die erhältlichen Sb(III)-

Verbindungen: Sb2O3, SbCl3 und K2[Sb2(C4H2O6)2]∙3H2O (je 5 mg l
-1

) gelöst in EDTA       

(20 mM) im Scan-Modus (m/z: 300-800) aufgenommen (Geräteparameter: Tabelle 9, An-

hang). Das ESI-MS-Spektrum von SbCl3 in 20 mM EDTA ist in Abbildung 16 dargestellt. 

Für alle drei Verbindungen konnte in Gegenwart von EDTA ein identisches ESI-Spektrum 

aufgenommen werden. Während die Antimonsalze Sb2O3 und SbCl3 komplexiert wurden, 

fand beim Sb(III)-Tartrat eine Umkomplexierung aufgrund der höheren Stabilität des EDTA-

Komplexes statt (log K ([Sb(III)-EDTA]
-
) = 24.80

 
(Bhat et al., 1965) > log K ([Sb(III)-

Tartrat]
-
) = 9.41 (Filella et al., 2005)). 
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Abb. 16: ESI-MS-Spektrum (6130 Quadrupole LC/MS, Agilent Technologies, negativer 

Modus) von SbCl3 (5 mg l
-1

) gelöst in 20 mM EDTA (Kolbe et al., 2012). 
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Die Zuordnung der Signale erfolgte über das Isotopenverhältnis von Antimon (
121

Sb/
123

Sb) 

und die Kalkulation der Struktur über die m/z-Fragmente. Es konnten drei Signale mit einem 

typischen Isotopenmuster von Antimon ermittelt werden. Dabei wurde eine maximale Abwei-

chung von 8 % vom theoretischen Wert 1,347 des Isotopenverhältnisses 
121

Sb (57,4 %)/ 
123

Sb 

(42,6 %) ermittelt. Neben den Sb(III)-EDTA-Komplexen wurden auch freie EDTA-Addukte 

im m/z Bereich 600-650 detektiert. 

Die Anzahl der Kohlenstoffatome wurde über das [M]/[M+1]-Verhältnis kalkuliert, das das 

natürliche Isotopenverhältnis von 
12

C/
13

C (98,9 %/1,1 %) widerspiegelt. Aufgrund der gerin-

geren Häufigkeiten der [M+1]-Fragmente stellt die ermittelte Anzahl der Kohlenstoffatome 

jedoch nur einen groben Anhaltspunkt dar. In Tabelle 6 sind die registrierten Signale mit de-

ren relativen Häufigkeiten, das Sb-Isotopenverhältnis, die Anzahl der kalkulierten Kohlen-

stoffatomen sowie die postulierte Struktur zusammengefasst. 

  

Tab. 6: Charakteristika der ausgewählten Signale des ESI-MS-Spektrums der Sb(III)-

EDTA- Komplexe (Abb. 16) 

Nr. Signal 

m/z 

Relative 

Häufigkeit 

 

Sb-Isotopen-

Verhältnis 

Anzahl der    

kalkulierten       

Kohlenstoffatome 

Postulierte    

Struktur
*
 

1 409 411 32.4 24.9 1.301 - [SbY]
- 

409 410 32.4 4.5 - 12.5 

411 412 24.9 2.7 - 9.7 

2 701 703 4.1 3.3 1.242 - [SbY2 + 4 H
+
]

- 

701 702 4.1 1.1 - 24.1 

703 704 3.3 0.8 - 21.8 

3 723 725 7.3 5.9 1.237  [SbY2 + Na
+
 + 3 

H
+
]

- 
723 724 7.3 1.7 - 20.9 

725 726 5.9 1.3 - 19.8 

*
 Y steht für das deprotonierte, vierfach negativ geladene EDTA

4-
.  

Sb ist im dreiwertigen Zustand. 
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Die Anzahl der kalkulierten Kohlenstoffatome ist im guten Einklang für die Komplexe mit 

einem (zehn C-Atome) bzw. zwei EDTA-Molekülen (20 C-Atome). Für alle drei Signale 

konnten eindeutige Strukturen ermittelt werden: Sb
3+

 wird koordiniert von einem (Signal 1) 

bzw. zwei EDTA-Molekülen (Signal 2 und 3). Bei Signal 3 wurde ein Proton der ermittelten 

Struktur von Signal 2 ([SbY2 + 4 H
+
]

-
) durch ein Natriumion, das laut Herstellerzertifikat mit 

einem Gehalt von 500 mg kg
-1

 im EDTA enthalten ist, zu [SbY2 + 3 H
+ 

+ Na
+
]

- 
substituiert. 

Obwohl alle drei Signale mittels ESI-MS detektiert wurden, ist lediglich die quantitative Bil-

dung des [SbY]
-
-Komplexes in wässriger Lösung auf der Anionenaustauschsäule wahrschein-

lich: ohne die Zugabe von EDTA wird Sb(III) bei der Speziation mittels HPLC-ICP/MS voll-

ständig retardiert. Dagegen wird ein Anstieg der Sensitivität von Sb(III) bei einem EDTA-

Zusatz beobachtet. Die Bildung von Antimonkomplexen mit zwei EDTA-Molekülen hätte 

dagegen (zwei) zusätzliche Peaks bei der Antimonspeziation bei höheren Retentionszeiten zur 

Folge, wie es bei der Bildung eines Sb(V)-Zitrat-Komplexes beobachtet wurde (Hansen et al., 

2006). Zusätzliche Peaks mit EDTA konnten jedoch nicht detektiert werden, so wie es auch in 

der Literatur beschrieben wurde (Hansen et al., 2011). Daher sind Antimon(III)-Komplexe 

mit zwei EDTA-Molekülen auf die Bildung während des Ionisationsprozesses im Massen-

spektrometer zurückzuführen.         
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Bildung von Sb(V)-EDTA-Komplexen 

Im Gegensatz zu Sb(III) hatte der EDTA Eluent keinen Einfluss auf die Chromatogramme 

bzw. die Speziation von Sb(V). Es konnte weder eine Veränderung der Retentionszeit noch 

der Empfindlichkeit von Sb(V) in der Gegenwart bzw. Abwesenheit von EDTA beobachtet 

werden. Daher war davon auszugehen, dass im Kontrast zu Sb(III) keine EDTA-Komplexe 

gebildet werden. 

Sb(V)-Komplexe sind jedoch für α-Hydroxysäuren, wie z.B. Zitronensäure, belegt (Guy, 

1998). Informationen über Sb(V)-EDTA-Komplexe sind dagegen bisher nicht erwähnt wor-

den. Ob eine Bildung stattfindet, wurde mittels ESI-MS-Spektrum der Sb(V)-Verbindung 

K[Sb(OH)6] (5 mg l
-1

) gelöst in 20 mM EDTA überprüft (Abbildung 17). 
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Abb. 17: ESI-MS-Spektrum (6130 Quadrupole LC/MS, Agilent Technologies, negativer 

Modus) von K[Sb(OH)6] (5 mg l
-1

) gelöst in 20 mM EDTA. 

 

Es konnten vier Signale mit dem typischen Isotopenmuster von  
121

Sb/
123

Sb ermittelt werden. 

In Tabelle 7 sind die registrierten Signale mit deren relativen Häufigkeiten, das Sb-

Isotopenverhältnis, die Anzahl der kalkulierten Kohlenstoffatome sowie die postulierte Struk-

tur zusammengefasst worden. Die Auswertung des Spektrums erfolgte analog zu den Sb(III)-

EDTA-Komplexen. 
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Tab. 7: Charakteristika der ausgewählten Signale des ESI-MS-Spektrums der Sb(V)-

EDTA- Komplexe (Abb. 17) 

Nr. Signal 

m/z 

Relative 

Häufigkeit 

 

Sb-Isotopen-

Verhältnis 

Anzahl der    

kalkulierten       

Kohlenstoffatome 

Postulierte   

Struktur
*
 

1 461 463 7.4 5.3 1.396 - [SbO2Y + 2 H
+
 

H2O]
- 

461 462 7.4 0.9 - 10.9 

463 464 5.3 0.6 - 10.2 

2 479 481 9.3 7.2 1.292 - [SbO2Y + 2 H
+
 + 2 

H2O]
- 

479 480 9.3 1.2 - 11.6 

481 482 7.2 0.9 - 11.2 

3 735 737 18.4 15.2 1.211 - [SbY2 + 2 H
+
 2 

H2O]
- 

735 736 18.4 4.4 - 21.5 

737 738 15.2 3.5 - 20.7 

4 757 759 3.4 2.5 1.360 - [SbY2 + Na
+
 + H

+
 

+ 2 H2O]
- 

757 758 3.4 0.8 - 21.2 

759 760 2.5 0.6 - 21.6 

*
 Y steht für das deprotonierte, vierfach negativ geladene EDTA

4-
. 

  Sb ist im fünfwertigen Zustand. 

 

Die Diskussion über die Bildung von Sb(V)-EDTA-Komplexen muss generell unter dem As-

pekt des Bildungsortes geführt werden. Wie bereits erwähnt, ist sowohl die Retentionszeit als 

auch die Peakfläche von Sb(V) bei der Speziation mittels HPLC-ICP/MS unbeeinflusst von 

der Konzentration des EDTA im Eluenten. Bei der Bildung - der im ESI-MS-Spektrum detek-

tierten - Komplexe in wässriger Lösung, müssten zusätzliche Peaks bei höheren Retentions-

zeiten bei gleichzeitiger Abnahme der Peakfläche von nicht komplexierten Sb(V) beobachtet 

werden. Dies konnte nicht bestätigt werden. Zusätzlich gibt es in der Literatur keine Informa-

tionen über einen Sb(V)-EDTA-Komplex und nur ein Beispiel eines fünfwertigen Zentralions 
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(Vanadium), das mit EDTA koordiniert ist. Der angegebene VO2
+
-EDTA-Komplex (Chen et 

al., 2007) ist vergleichbar mit SbO2
+
-EDTA-Komplexen (Signal 1 und 2).  

SbO2
+
 wird nur unter sehr aciden Bedingungen gebildet: pKs = -0,05 (kalkuliert aus           

∆G° = - 65.5 cal mol
-1

; Pitman et al., 1957). Bei pH 4,5 ergäbe das eine Gleichgewichtkon-

zentration von nur 2 ng l
-1

, was für eine Detektion mittels ESI-MS nicht ausreichend wäre. 

Durch eine Verschiebung des Gleichgewichts (großer Überschuss von EDTA) durch die 

Komplexbildung gemäß den Gleichungen 6 und 7 können diese Komplexe jedoch detektiert 

werden. Ebenso ist es theoretisch denkbar, dass ein Sb
5+

-Ion von zwei EDTA-Molekülen ko-

ordiniert wird (Signal 3 und 4). 

 

[Sb(OH)6]
-
 + 2 H

+
  SbO2

+
 + 4 H2O                  (6)  

SbO2
+
 + H4Y → [H2SbO2Y]

-
 + 2 H

+
        (7) 

 

Eine Bildung von Sb(V)-EDTA-Komplexen in wässriger Lösung ist also theoretisch möglich. 

Dennoch weisen die Fakten eher auf eine Bildung dieser Komplexe während des Ionisie-

rungsprozesses im Elektrospray hin, die für die chromatographische Trennung unerheblich ist.  

 

Parallele HPLC-ICP-MS und HPLC-ESI-MS Detektion von Sb(III), Sb(V) und deren 

Komplexe 

Die Antimonisotopenmuster der in EDTA gelösten Sb(III)- und Sb(V)-Fragmente im ESI-

MS-Spektrum war ein klarer Anhaltspunkt für das Vorhandensein von Antimon in diesen 

Fragmenten. Eine Überprüfung dieser Hypothese ist über eine parallele elementspezifische 

(ICP-MS) und molekülspezifische Detektion (ESI-MS) nach einer chromatographischen Se-

paration möglich. In Abbildung 18 ist ein Chromatogramm eines Sb(III)- und Sb(V)-

Standards (je 5 mg l
-1

) gelöst in 20 mM EDTA zu sehen.  

Durch die simultane Detektion durch einen Split des Eluenten nach der chromatographischen 

Trennung kann die Annahme, dass Antimon in den beiden am häufigsten vorkommenden 

Sb(III)- und Sb(V)-Fragmenten (m/z = 409 ([Sb(III)Y]
-
) und m/z = 479 [Sb(V)O2Y + 2H2O]

-
) 

vorhanden ist, bestätigt werden. Die jeweiligen Fragmente haben identische Retentionszeiten 

mit ihren korrespondierenden Antimonspezies. Damit ist eindeutig bewiesen, dass in beiden 

Fragmenten Antimon enthalten ist, nicht jedoch dass beide Komplexe außerhalb des MS ge-

bildet werden (wie bereits im vorherigen Kapitel diskutiert worden ist). 
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Abb. 18: Chromatogramm eines Sb(III)- und Sb(V)-Standards (je 5 mg l
-1

) gelöst in     

20 mM EDTA; ICP-MS: m/z = 121, linke Skala; ESI-MS SIM-Modus: m/z = 409 und 

479, rechte Skala; Split 1:1 (Kolbe et al., 2012). 

 

Einfluss der Probenmatrix und Probenvorbehandlung 

Ein Problem der Antimonspeziation stellen die unterschiedlichen Peakflächen für Sb(III) und 

Sb(V) bei identischen Konzentrationen dar. Dies ist sowohl in den Abbildungen 14 und 15 zu 

sehen, als auch in anderen Studien dokumentiert (Potin-Gautier et al., 2005; Müller et al., 

2009).  

Dieses Phänomen könnte zwei Ursachen haben: Die Komplexbildung des Sb(III)-EDTA-

Komplexes ist unvollständig (nicht komplexiertes Sb(III) wird retardiert mit der Folge einer 

geringeren Peakfläche) oder ein Unterschied in der Sensitivität der ICP-MS-Detektion der 

beiden Spezies. Um die erste Hypothese zu testen, wurde der Komplexbildner direkt zu der 

Probe (vor der Messung) als Additiv hinzugeben. Dies erhöht die Reaktionszeit zwischen 

Zentralion (hier Sb(III)) und dem Liganden EDTA, was eine Erhöhung der Peakfläche bei 

eventuell unvollständiger Komplexbildung zur Folge hätte. Der Einfluss der Probenvorbe-

handlung mit 20 mM EDTA im Vergleich zur wässrigen Lösung auf die Peakflächen der bei-

den Spezies bei der Anwendung der optimierten Methode ist in Abbildung 19 dargestellt. 
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 Wie bereits in den vergangen Kapiteln beschrieben, wird die Sensitivität von Sb(V) nicht 

durch die Gegenwart von EDTA beeinflusst. Es wurden identische Kalibriergeraden erhalten. 

Bei Sb(III) ist jedoch ein Anstieg der Sensitivität im Vergleich zur wässrigen Probe durch den 

Vorbehandlungsschritt mit 20 mM EDTA zu beobachten: Es liegen keine signifikanten Unter-

schiede in den Kalibrationsdaten zwischen den beiden Spezies mehr vor. Damit konnte die 

Hypothese der unvollständigen Komplexbildung bestätigt werden. Ein genereller Unterschied 

der Sensitivität beider Spezies kann bei vollständiger Komplexbildung ausgeschlossen wer-

den. 
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Abb. 19: Kalibriergeraden (zehn äquidistante Punkte, drei Parallelbestimmungen) von 

Sb(III) und Sb(V) gelöst in Wasser und 20 mM EDTA (Kolbe et al., 2012). 

 

Es stellte sich jedoch die Frage, welche Mindestreaktionszeit vor einer jeweiligen Messung 

erforderlich ist, um eine vollständige Komplexierung von Sb(III) zu gewährleisten. Daher 

wurde die Kinetik der Komplexbildung überprüft. Es konnte eine vollständige Komplexbil-

dung nach bereits zwei Minuten (Minimalzeit vom Transport des Vials vom Autosampler bis 

zur Injektion) ermittelt werden, wie es für Komplexbildungsreaktionen zu erwarten war. 

Die Nachweisgrenzen der optimierten Methode inklusive Probenvorbehandlung wurden mit-

tels 3-σ-Kriterium bestimmt. Mit Nachweisgrenzen von 39 ng l
-1

 für Sb(V) und 41 ng l
-1

 für 

Sb(III) erweist sich die Methode als sensitiv genug, um Antimonspezies im Spurenbereich 

detektieren zu können. 
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7. Zusammenfassung der Dissertation 

 

In der vorliegenden Arbeit wurden Sorptions- und Leachinguntersuchungen von Arsen- und 

Antimonspezies zur Optimierung einer Wasseraufbereitungstechnologie basierend auf Eisen-

mineralphasen durchgeführt. Bei diesen Eisenmineralphasen handelte es sich um granuliertes 

Eisenhydroxid (GEH), synthetisiertes Akaganeit (SynA), Goethit (GOE) und ein biogen ge-

bildetes Eisenmineral (BioFe). Die für die Sorption und das Leaching entscheidenden physi-

ko-chemischen Eigenschaften wurden für GEH und SynA mittels XRF, XRD, N2-BET-

Messungen und potentiometrischen Titrationen bestimmt und deren Ergebnisse mit den Lite-

raturwerten von GOE und BioFe verglichen.   

 

Durch die Aufnahme der Sorptionsisothermen von As(V), As(III), DMA(V), Sb(V) und 

TMSb(V) an GEH konnte gezeigt werden, dass die Sorptionskapazitäten an dieser Mineral-

phase nicht allein vom Element, sondern, wie in der Hypothese vermutet, signifikant von der 

vorliegenden Spezies und vom pH-Wert abhängt. Es konnten hohe Maximalbeladungen für 

die anorganischen Spezies ermittelt werden, die zum Teil höher waren als die in der Literatur 

bestimmten Werte für Goethit und Ferrihydrit. Dies ist die Folge der hohen spezifischen 

Oberfläche des GEH (> 300 m
2
 g

-1
) und dessen Wechselwirkung mit den terminalen Hydro-

xylgruppen der Spezies. Durch Substitution der Hydroxylgruppen der Arsen- bzw. Antimon-

spezies mit Methylgruppen wurde eine Abnahme der Sorptionskapazität von anorganischer 

Spezies zu dimethyliertem DMA(V) zu trimethyliertem TMSb(V) beobachtet. Speziesum-

wandlungsprozesse konnten innerhalb von 24 Stunden jedoch nicht nachgewiesen werden, 

sodass der folgende negative Effekt der Abnahme der Sorptionskapazität in diesem Zeitrah-

men ausgeschlossen werden kann. 

Als möglicher Optimierungsansatz zur Verbesserung der Sorptionseffizienz der jeweiligen 

Spezies an GEH galt die Erhöhung des Akaganeitanteils des GEH, der je nach Präparation 

vom KMU-Partner variiert werden kann. Die Erhöhung des Akaganeitanteils hatte jedoch 

keine Erhöhung der Sorptionskapazitäten zur Folge. Dies wurde durch die erstmalige Auf-

nahme der nahezu identischen Sorptionsisothermen der Arsen- und Antimonspezies an GEH 

(~50 % Akaganeit) und SynA (100 % Akaganeit) bewiesen.  

Im Gegensatz zum Akaganeitanteil erwies sich die Rohwasserzusammensetzung jedoch als 

wichtiger Parameter für die Optimierung der Sorptionsprognose. Für Sb(V) konnte als Pri-

märspezies die höchste Maximalbeladung erzielt werden – bei der Zugabe von As(V), As(III) 

oder Phosphat als Konkurrenzverbindung ist jedoch auch die größte Abnahme der Sorption 
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von Sb(V) von ca. 30 % von allen getesteten Spezies zu beobachten. Dies erklärt die in der 

Praxis bestehenden Probleme der Antimonentfernung aus Wässern, in denen meist ein großer 

Überschuss an Sorptionskonkurrenten vorhanden ist. Eine Abnahme der Sorption der anorga-

nischen Arsenspezies an GEH ist bei Zugabe von Konkurrenzverbindungen ebenfalls zu be-

obachten, jedoch in geringerem Maße von ca. 15 %. (As(V)) bzw. 10 % (As(III)). Eine deutli-

che Verringerung der Sorption der Arsen- und Antimonspezies konnte außerdem durch die 

Anwesenheit von Vanadat nachgewiesen werden. Vanadat wurde in hohen Konzentrationen 

auf GEH-Wasserfiltern bestimmt und erwies sich gegenüber Konkurrenzverbindungen mit 

einer Abnahme der Sorptionseffizienz von ca. 5 % als relativ unempfindlich. Als „neue“ 

wichtige Einflussgröße wurde Vanadat daher auch in die Leachinguntersuchungen mit aufge-

nommen. 

 

In den Leachingexperimenten wurde die Hypothese bestätigt, dass durch das Extrahieren mit 

Wasser (DIN 38414-S4) und mit Säuren (DIN 38414-S7) weder Arsen noch Antimon von 

beladenen Eisenadsorbern remobilisiert werden kann. Daher wurde ein sequentielles Verfah-

ren verwendet, das für das Leaching von Arsen aus (eisenhaltigen) Böden entwickelt worden 

ist – die sequentielle Extraktion nach Wenzel. Mit diesem Verfahren konnte nahezu kein 

(un)spezifisch gebundenes Antimon remobilisiert werden, jedoch ließen sich ca. 20 % des 

gebundenen Arsens mittels spezifischen Ionenaustausches mit Phosphat remobilisieren. Für 

Vanadium konnte dagegen erstmals gezeigt werden, dass sowohl mit Sulfat als auch Phosphat 

kein Ionenaustausch stattfindet. Das größte Gefährdungspotential von Metal(loid)-beladenen 

Eisenhydroxiden besteht unter reduzierenden Bedingungen also in Gegenwart von Redukti-

onsmitteln. Mit ihnen ist es möglich die FeO(OH)-Adsorber zu reduzieren und damit auch die 

auf ihnen sorbierten Spezies vollständig zu remobilisieren. Durch die Differenzierung zwi-

schen den Reduktionsmitteln Oxalsäure und Oxalsäure/Ascorbinsäure war es zusätzlich mög-

lich eine Abschätzung über den amorphen bzw. kristallinen Anteil des untersuchten Eisenma-

terials zu treffen. 

Für die dynamischen Systeme Extraktionszelle (EC) und den rotating coiled columns (RCC) 

konnten die guten umweltrelevanten Leachingbedingungen durch die Neueinstellung des 

Gleichgewichts zwischen flüssiger und fester Phase nur für die RCC bestätigt werden. Es 

konnte erstmals gezeigt werden, dass aufgrund bevorzugter Fließpfade des Eluentens die EC 

für eine Eisenhydroxidmatrix ungeeignet ist. Mit der RCC lag dagegen ein optimales Verhält-

nis zwischen Oberfläche und Volumen des zu behandelnden Adsorbers vor, sodass eine opti-

male Verteilung zwischen Adsorberoberfläche und den Leachingreagenzien möglich war. 
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Daher ist die Effektivität des Leachings im Vergleich zum Batchverfahren deutlich angeho-

ben, wie es aus der Literatur bereits für das Leaching von Metal(loid)en aus Böden mit dieser 

Technik bekannt war. 

 

Für die Realisierung der Speziation der Sorptions- und Leachingexperimente wurde eine 

HPLC-ICP/MS-Methode entwickelt, bei der die anorganischen Antimonspezies durch die 

Verwendung des Komplexbildners EDTA chromatographisch separiert werden konnten. Der 

Trennmechanismus beruht auf der Komplexierung der neutralen Sb(OH)3-Spezies zu einem 

negativ geladenen [Sb(III)-EDTA]
-
-Komplex, dessen Struktur erstmals mittels Elektrospray-

Ionisation-Massenspektrometrie (ESI-MS) gezeigt werden konnte und dessen Bildung unab-

hängig von der verwendeten Ausgangsverbindung (Sb2O3, SbCl3 und 

K2[Sb2(C4H2O6)2]∙3H2O) war. Antimon(V) blieb während der Speziation dagegen unbeein-

flusst von EDTA. Zwar konnte mittels ESI-MS ebenfalls erstmals ein [Sb(V)-EDTA]-

Komplex nachgewiesen werden, jedoch scheint dieser Komplex während des Ionisierungs-

prozesses im Elektrospray gebildet zu werden - Retentionszeit und Peakfläche von Sb(V) wa-

ren bei den HPLC-ICP/MS-Messungen von der Gegenwart bzw. Abwesenheit von EDTA 

unbeeinflusst.  

Für die Quantifizierung war die vollständige Komplexierung von Sb(III) notwendig, die durch 

die Zugabe von EDTA (20 mM) als Additiv zu Proben, Standards und Blindwerten mit einer 

Reaktionszeit von mindestens zwei Minuten vor der analytischen Messung gewährleistet 

wurde. Mit der entwickelten Methode ist es möglich eine Antimonspeziation im umweltrele-

vanten Spurenbereich durchzuführen. Es wurden Nachweisgrenzen von 39 ng l
-1

 für Sb(V) 

und 41 ng l
-1

 für Sb(III) mittels 3-σ-Kriterium (x̄  + 3σ) bestimmt. 
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8. Summary 

 

In this work, sorption and leaching studies of arsenic and antimony species for the 

optimization of a water treatment technology based on iron mineral phases have been carried 

out. These iron mineral phases were granulated ferric hydroxide (GFH), synthesized 

akaganeite (SynA), goethite (GOE), and a biogenic formed iron mineral (BioFe). The 

physico-chemical properties of GEH and SynA, which are critical for sorption and leaching, 

were determined via XRF-, XRD- and N2-BET measurements and potentiometric titrations. 

The results were classified with literature values of GOE and BioFe. 

 

By determining the sorption isotherms of As(V), As(III), DMA(V), Sb(V) and TMSb(V) on 

GFH it could be shown, that sorption capacities on this mineral phase depend not alone on the 

sorbed element, but how in the hypothesis suggested significantly on the present species and 

the pH-value. High maximum loadings were determined for the inorganic species; some of 

them were even higher than the values given in the literature for goethite and ferrihydrite. 

This is the consequence of the high specific surface area of the GFH (> 300 m
2
 g

-1
) and its 

interaction with the terminal hydroxyl groups of the species. By substitution of the hydroxyl 

groups of the arsenic and antimony species with methyl groups a decrease of the sorption 

capacities of inorganic species to dimethylated DMA(V) to trimethylated TMSb(V) was 

observed. Species conversion processes could be excluded within 24 hours, so that the 

negative effect of the decreasing of the sorption capacity in this time frame does not affect. 

A possible optimization approach to improve the sorption efficiency of each species on GFH 

was to increase its akaganeite content which can be vary depending on the preparation of the 

SME partners. However, no increase of the sorption capacities was achieved. This was 

accomplished by the first determining of the almost identical sorption isotherms of the arsenic 

and antimony species proved on GFH (~ 50 % akaganeite) and SynA (100 % akaganeite). 

In contrast to the akaganeite content, the raw water composition was proven to be an 

important parameter for the optimization of the sorption prediction. The highest maximum 

loadings could be achieved for Sb(V) as primary species - but through the addition of As(V), 

As(III) or phosphate as a competitive species also the largest decrease in the sorption of about 

30 % was observed of all species under investigation. This explains the current problems in 

practice of antimony removal from waters, where usually a large excess of competitors is 

present. A decrease in sorption of inorganic arsenic species on GFH is observed upon the 

addition of competitors as well, but to a lower extent of about 15 % (As(V)), respectively     
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10 % (As(III)). A significant reduction in sorption of arsenic and antimony species could also 

be detected in the presence of vanadate. It was determined in high concentrations on GFH-

water filters and was proven to be relatively insensitive to competitors with a decrease in 

sorption efficiency of less than 5 %. Therefore, vanadate as a "new" important factor was 

included in the leaching investigations. 

 

In the leaching experiments, the hypothesis was confirmed that neither arsenic nor antimony 

could be remobilized from loaded iron adsorbents by the extraction with water (DIN 38414-

S4) and acids (DIN 38414-S7). Therefore, a sequential procedure was used, which has been 

developed for the leaching of arsenic from (ferrous) soils - the sequential extraction according 

to Wenzel. By applying this process no (un)specifically bounded antimony could be 

remobilized, while 20 % of the bounded arsenic was remobilized via specific ion exchange 

with phosphate. However, for vanadium could be shown for the first time that no ion 

exchange with sulfate and phosphate takes place. The greatest hazard potential of metal(loid)-

loaded iron hydroxides is under reducing conditions - in the presence of reducing agents. By 

using them, it is possible to reduce the FeO(OH)-adsorbent and remobilize the sorbed species 

onto it completely. By differentiation between the reducing agents oxalic acid and oxalic acid 

/ ascorbic acid, it was also possible to make an estimate of the amorphous and crystalline 

content of the examined iron materials. 

For the dynamic systems extraction cell (EC) and rotating coiled columns (RCC), the good 

environmental leaching conditions due to the readjustment of the equilibrium between liquid 

and solid phase were only confirmed for RCC. It was demonstrated that EC is unsuitable for 

iron hydroxide matrices due to the formation of preferential flow paths. The RCC is the one 

with optimal balance between surface and volume of the adsorbent, resulting in an optimal 

distribution between the adsorbent surface and the leaching reagents. Therefore, the 

effectiveness of this leaching process compared to batch mode is increased significantly, as it 

was already reported in the literature for the leaching of metal(loid)s from soils with this 

technique. 

 

For the realization of the sorption and leaching experiments, a HPLC-ICP/MS-method was 

developed, in which the inorganic antimony species were separated chromatographically 

using the chelating agent EDTA. The separation mechanism is based on the complexation of 

the neutral Sb(OH)3 species to a negatively charged [Sb(III)-EDTA]-complex, whose 

structure was firstly determined via electrospray ionization mass-spectrometry (ESI-MS). Its 
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formation was independent with respect to the initial compound (Sb2O3, SbCl3 and 

K2[Sb2(C4H2O6)2]∙3H2O). However, antimony(V) remained unaffected by EDTA during 

speciation. A [Sb(V)-EDTA]-complex could be detected firstly via ESI-MS, but this complex 

seems to be formed during the ionization process in the electrospray - retention time and peak 

area of Sb(V) from the HPLC-ICP/MS measurements are unaffected on the presence or 

absence of EDTA. 

For quantification, the complete complexation of Sb(III) was necessary, which was ensured 

by the addition of EDTA (20 mM) as an additive to samples, standards, and blanks with a 

reaction time of at least two minutes before the analytical measurements. Using the developed 

method it is possible to perform antimony speciation at environmental trace levels. Detection 

limits of 39 ng l
-1

 for Sb(V) and 41 ng l
-1

 for Sb(III) were determined using 3-σ-criterion (x̄  + 

3σ). 
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12. Anhang 

 

Tab. 8: Gerätespezifische Parameter der ICP-MS-Messungen 

Parameter Wert 

Gerätebezeichnung ICP-MS, Agilent Technologies 7700 Series 

RF-Power 1550 W
 

Ar-Plasma Gasfluss 15 l min
-1 

Ar-Zerstäuber Gasfluss 1 l min
-1 

Ar-Hilfsgasfluss 0,9 l min
-1 

Zerstäuber MicroMist (Agilent) 

Detektion m/z: 121 und 123 

Injektionsvolumen 50 µl 

 

 

Tab. 9: Gerätespezifische Parameter der ESI-MS-Messungen 

Parameter Wert 

Gerätebezeichnung 6130 Quadrupole LC/MS, Agilent Technolo-

gies 

Trockengas-Fluss (Stickstoff) 10  l min
-1 

Trockengas-Temperatur 350 °C 

Kapillarspannung - 3000 V 

Messmodus negativer Modus; Scan (m/z: 300-800) und 

SIM (m/z: 409 und 411 für Sb(III)-EDTA, 

und 479 und 481 für Sb(V)-EDTA) 

Fragmentorspannung 100 V (Scan), 80 V (SIM) 

Injektionsvolumen 10 µl (Scan), 4 µl (SIM) 
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