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Symbol- und AbklUrzungsverzeichnis

Formelzeichen

Zeichen Einheit Bedeutung

a m? effektive Stoffiibertragungsflache

c mol/l, g/l Konzentration in Losung

¢ - kovalente Bindungsstéarke

C K stoffabhangige Konstante

d - sterischer Parameter

D m2/s Diffusionskoeffizient

e - ionische Bindungsstarke

E \ Halbzellenpotential

h - Lewis-Harteparameter

H mol/l/Pa Henry-Koeffizient

i - Komponente
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m gls Massenstrom
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1 - Desorption in die Gasphase




Vi

Abklrzungen
Zeichen Bedeutung
L, 11, IV,V, VI Oxidationszahlen
BRIICS Brasilien, Russland, Indien, Indonesien, China, Sudafrika
DBA Handelsname flr ein Gemisch verschiedener Dicarbonsauren
DeNOx Entstickung
E-Filter Elektro-Partikelabscheider
Gew.-% Konzentration bezogen auf die Masse
Gl. Gleichung
HSAB harte und weiche Sauren und Basen
IEA International Energy Agency
OECD Organisation fur wirtschaftliche Zusammenarbeit und Entwicklung
REA Rauchgasentschwefelungsanlage
Redox Reduktions- / Oxidationspotential
Regavo regenerativer Gasvorwarmer
SCR selektiv-katalytische Reduktion
STP Normbedingungen (0 °C, 1,013 bar)
Vol.-% Konzentration bezogen auf das Volumen
Indizes
Hochgestellt Bedeutung Tiefgestellt Bedeutung
Abluft Austritt Sumpfbeltftung A Lewis-Saure
aus Austritt B Lewis-Base
ein Eintritt e Elektron
n Anzahl ges gesamt
m lonenladung i Komponente
T gesamt n Anzahl
0 Standard RG Rauchgas
: m Gleichgewicht  sre Standardbedingungen
wasser- und aschefreier
waf Zustand
@ in der Gasphase

(aq) in Losung




\1

Chemische Verbindungen

Neutrale Geladene
Verbindungen Stoff Verbindungen Stoff
Al Aluminium AZ- zv_ve"ifach deprotonierte
Disaure
BaSOq4 Bariumsulfat Br Bromid-Anion
Br Brom Ca?* Calcium(ll)-Kation
CaCOs Calciumcarbonat CHsCOO- Acetat-Anion
CaO Calciumoxid Cl Chlorid-Anion
Ca(OH): Calciumhydroxid [CISO2] ﬁgg’gfo's('woxo'
CaSO03 Calciumsulfit COs?* Carbonat-Anion
CaSO0s4 Anhydrit F Fluorid-Anion
CaS0:2H:0  Gips HA- einfach deprotonierte
Disaure
Cl Chlor HCOs Hydrogencarbonat-Anion
CO2 Kohlenstoffdioxid HsO" Oxonium-lon
CuFeS: Chalkopyrit Hg2?* Quecksilber(l)-Kation
CusS Kupfersulfid Hg?* Quecksilber(ll)-Kation
FeCls Eisen(lll)Chlorid [Hg(S03)2]* Disulfitomercurat(ll)
F Fluor [Hg(SO4)2]* Disulfatomercurat(Il)
Fe Eisen [HgBr]* Bromidoquecksilber(ll)
FeS Pyrit [HgBrs] Tribromidomercurat(ll)
HCOOH Ameisensaure [HgBra]* Tetrabromidomercurat(Il)
H2SO3 Schweflige Saure [HgBrClo]* a'ggl:':;‘fgg":h'or'do
Hg Quecksilber [HoClJ* Chloridoquecksilber
HgBr2 Quecksilber(1)Bromid [HgCls] Trichloridomercurat(Il)
Hg2Br2 Quecksilber(l)Bromid [HgCla]* Tetrachloridomercurat(ll)
HgC204 Quecksilber(Il)Oxalat [Hg(CISO2)4]* ;?It\r/?gzéorgg?w rat(ll)
HgCl2 Quecksilber(ll)Chlorid  [HgCl2SO4J? a'gl‘clﬁ:g?ﬁ)“'f'to
Hg2Cl2 Quecksilber(l)Chlorid [HgF]* Fluoridoquecksilber(I1)
Hgzl2 Quecksilber(l)lodid [Hol]* lodidoquecksilber
Hagl2 Quecksilber(ll)lodid [Hals] Triiodidomercurat(ll)
Hg(NO3)2 Quecksilber(Il)Nitrat [Hgla)> Tetraiodidomercurat(ll)
HgO Quecksilber(1)Oxid HS Hydrogensulfid-Anion
Hg(OH)2 Quecksilber(l)Hydroxid HSOsz Hydrogensulfit-Anion
Hg2(OH)2 Quecksilber(l)Hydroxid  Me™ Metall(n)-Kation
HgOHCI Sygfoﬁgﬁleorr(ilg Mn?2* Mangan(ll)-Kation
HgS Quecksilber(11)Sulfid Mn#* Mangan(IV)-Kation
HgSOs3 Quecksilber(I1)Sulfit NO3s Nitrat-Anion
HgSO4 Quecksilber(ll)Sulfat OH- Hydroxid- Anion
Hg2SO4 Quecksilber(l)Sulfat S? Sulfid-Anion
H2A zweiprotonige Saure SO3* Sulfit-Anion




VIli

H20
HCI

HBr
HI

I

KCI
MgSO4-H20
MgSOa4-7H20
MnO:
N2
NaCl
NaOH
Na2S
NiS
NH3
NOx
02
PbS

S

SOz
SOs3
SOx
Se
TiO2
ZnS
V205

Wasser S04%

Chlorwasserstoff S203%

Sulfat-Anion
Thiosulfat-Anion

Bromwasserstoff
lodwasserstoff
lod

Kaliumchlorid
Kieserit

Bittersalz
Braunstein
Stickstoff
Natriumchlorid
Natriumhydroxid
Natriumsulfid
Nickelsulfid
Ammoniak
Summe Stickoxide
Sauerstoff
Bleisulfid
Schwefel
Schwefeldioxid
Schwefeltrioxid
Summe Schwefeloxide
Selen

Titandioxid
Zinksulfid
Vanadium(V)Oxid




Abstract

The wet flue gas desulfurization process enables the removal of sulfur dioxide (SO2)
and water soluble mercury compounds (e.g. HgCl2) from coal derived flue gas. The
aim of this work is to improve the state of science about the absorption of these com-
pounds and their subsequent reactions in the liquid phase of the slurry. For that pur-
pose, experiments are carried out on a continuously operated lab-scale wet flue gas

desulfurization test-rig.

The removal rate of SO: is strongly dependent on the concentration gradient in the
liquid boundary layer. Thus, measures leading to a decrease in concentration of
physically dissolved SOz promote its absorption rate. In this context, the addition of
dicarboxylic acids to the slurry enhances the SO2 removal rate significantly. For op-
erating conditions of the test-rig which enable high SOz removal rates, gaseous
HgCl2 is absorbed almost completely.

As a consequence of redox reactions in the liquid phase of the slurry, the reemission
of elemental mercury is observed. Within this work, the interaction of HgCl> with gyp-
sum particles, ligands and reducing agents is investigated in detail. Formation con-
stants, inert redox character and volatility of halogenidomercurate(ll)-complexes in-
crease in the order CI- < Br < I'. The interaction of HgCI2 with dissolved sulfite is di-
verse. For low sulfite-concentrations, the share of reactive HgCl. and thus the
reemission of elemental mercury are decreased due to the formation of sulfitomercu-
rate(ll)-complexes and particle bound mercury compounds. In contrary, for elevated
concentrations and pH-value, sulfite acts as an effective reducing agent for HgClz,
promoting reemissions of elemental mercury. For pH-values higher than pH 8, the
chemical reducing of HgCl2 by the hydroxide ion is gaining increasing importance.
The addition of organic acids to the slurry leads to decreasing redox-potentials and
subsequent increasing reemissions of mercury. The reducing strength of organic ac-

ids depends on their functional groups and the chain length.
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Kurzfassung

Die nasse Rauchgasentschwefelung ermdglicht die Abscheidung von Schwefeldioxid
(SO2) und wasserléslichen Quecksilberverbindungen (z.B. HgCl2) aus Rauchgasen
fossil befeuerter Kraftwerke. Diese Arbeit soll zu einem verbesserten Verstandnis der
Vorgange wahrend der Absorption dieser Schadstoffe und ihrer Folgereaktionen in
der wassrigen Phase der Suspension beitragen. Hierfur werden experimentelle Un-
tersuchungen an einer kontinuierlich betriebenen Rauchgasentschwefelungsanlage

im Labormal3stab durchgefiihrt.

Der SO2-Abscheidegrad wird wesentlich vom treibenden Konzentrationsgefalle in der
Phasengrenzschicht bestimmt. Folglich wird er durch jede MalRnahme erhdht, die zu
einer Verringerung der Konzentration von physikalisch geléstem SOz in der Phasen-
grenzschicht fuhrt. Aus diesem Grund kann durch Zusatz von Dicarbonsauren zur
Suspension eine deutliche Erhohung des SO2-Abscheidegrades erzielt werden. Fir
Betriebsparameter, die einen hohen SO2-Abscheidegrad erlauben, wird HgCl2 eben-

falls nahezu quantitativ aus der Gasphase abgeschieden.

Als Folge von Redoxreaktionen in der flissigen Phase kann die Reemission von
elementarem Quecksilber aus der Suspension ausgelost werden. Im Rahmen dieser
Arbeit wird die Wechselwirkung von HgClz> mit Gipspartikeln sowie Komplexliganden
und Reduktionsmitteln detailliert untersucht. Die Bildungskonstanten, der inerte Re-
dox-Charakter und die Flichtigkeit der Halogenidomercurat(ll)-Komplexe nimmt in
der Reihenfolge CI" < Br < I zu. Gel6ste Sulfite konnen konzentrationsabhangig auf
vielfaltige Art mit HgCl2 wechselwirken. Fur geringe Sulfit-Konzentrationen werden
der Anteil von reaktivem HgCl2 und damit die Hg°-Reemission durch die Bildung von
Sulfitomercurat(ll)-Komplexen und partikelgebundenen Quecksilberverbindungen
gesenkt. Andererseits ist das Sulfit-Anion insbesondere fiir héhere Konzentrationen
und pH-Werte ein effektives Reduktionsmittel und bewirkt signifikante Quecksilber-
Reemissionen. Ahnliches gilt fir das Hydroxid-Anion, das fir pH-Werte tiber pH 8 die
Rolle des dominanten Reduktionsmittels fur HgCl2 Gbernimmt. Organische S&auren
beeinflussen in Abhéangigkeit ihrer funktionellen Gruppen und Kettenlange das Re-
doxpotential der Suspension und hierzu proportional die Reemission von Quecksil-
ber.
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1 Einleitung

Der Primarenergietrager Kohle ist eine der wichtigsten Saulen fir die Deckung des
weltweiten Energiebedarfs. Die Bedeutung der Kohle fur die Energieversorgung wird
vor dem Hintergrund der Zunahme des Energieverbrauchs im asiatischen Raum in
den kommenden Jahrzehnten deutlich anwachsen. Hieraus resultiert eine erwartete
Zunahme der thermischen Verwertung von Kohle um tber 20 % bis zum Jahr 2035
[1]. Der bedeutendste Verwertungspfad von Kohle ist ihre Umwandlung zu elektri-
scher Energie. Fossil befeuerte Kraftwerke bilden aktuell das Ruckgrat der Stromer-
zeugung, wobei Uber 40 % des globalen Stromverbrauchs allein durch die thermi-
sche Umsetzung von Kohle in Kraftwerken gedeckt werden. Studien zeigen, dass
trotz umfangreicher Bemihungen den Anteil der Stromerzeugung aus erneuerbaren
Quellen auszubauen, deren weltweite Bedeutung in den kommenden Jahrzehnten
die der Kohleverstromung nicht einholen wird [1], [2]. Die Verbrennung fossiler
Brennstoffe setzt in Abhangigkeit ihrer chemischen Zusammensetzung Schadgase
wie Schwefeldioxid (SO2) und das Schwermetall Quecksilber (Hg) frei. Die Emission
dieser Rauchgaskomponenten ist verantwortlich fir zahlreiche 6kologische und wirt-
schaftliche Schaden. Aus diesem Grund werden weltweit Bestrebungen unternom-

men, diese Schadstoffe weitestgehend aus dem Rauchgas abzutrennen.

Die nasse Rauchgasentschwefelung mit Kalkstein als Absorptionsmittel (REA) ist
heute Stand der Technik in Kohlekraftwerken fir die Abtrennung von SO:2 aus
Rauchgasen. Diese Technologie bietet den Vorteil, neben SO: weitere wasserlosli-
che Schadstoffe aus dem Rauchgas zu entfernen. Zu diesen Schadstoffen gehéren
auch bestimmte gasférmige Hg-Verbindungen. Aufgrund ihrer unterschiedlichen
chemischen Eigenschaften sind die fir die Abscheidung von SO2 bekannten Mecha-
nismen jedoch nicht ohne weiteres auf Hg Ubertragbar. Die Optimierung der nassen
REA fiur die Abscheidung von SOz und Hg erfordert daher ein weiterfihrendes Ver-
standnis der Wechselwirkung zahlreicher Komponenten der Gas- und Flussigphase.
Die erwiunschte stoffliche Verwertung des abgeschiedenen SO: als Wertstoff setzt
eine ganzheitliche Bilanzierung aller ein- und austretenden Stoffstrome voraus.
Dadurch ricken auch Folgereaktionen von Hg- und Schwefelverbindungen in der

Gips- und Abwasseraufbereitung der REA in den Fokus der Aufmerksamkeit.
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1.1 Motivation fur die vorliegende Arbeit

Die zuverlassige Versorgung der Menschheit mit elektrischer Energie ist ein unent-
behrlicher Faktor fur die wirtschaftliche und technologische Entwicklung und gesell-
schaftlichen Wohlstand. Grol3e Anteile der Weltbevolkerung hatten bisher keinen,
oder nur beschrénkten Zugang zu dieser Energieform. Aus dem rapiden wirtschaftli-
chen Wachstum ehemaliger Schwellen- und Entwicklungslander und dem Streben
der Gesellschaft nach einem besseren Lebensstandard resultiert ein stetig steigen-
der globaler Energiebedarf. Als Konsequenz daraus wird trotz Bemihungen zur Ein-
sparung von Energie durch Effizienzsteigerung eine Erhéhung des globalen Energie-

verbrauchs um rund 33 % im Zeitraum von 2013 bis 2035 erwartet.
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Abbildung 1.1: Stromerzeugung durch Kohlekraftwerke im Jahr 2010 und Prognose
nach dem ,New Policies Scenario® der IEA im Jahr 2035 (Zahlen aus [1])

Fur die in Abbildung 1.1 dargestellte globale Stromerzeugung durch kohlebefeuerte
Kraftwerke wird bis zum Jahr 2035 ein Zuwachs von 37 % im Vergleich zum Jahr
2010 prognostiziert. Wahrend fur die Wirtschaftsregionen der EU und der USA ein
Ruckgang der Kohleverstromung erwartet wird, nimmt die Stromerzeugung aus Koh-
le in Asien und im nicht-OECD Raum uberproportional zu [1]. Um den global steigen-
den Energiebedarf zu decken, werden unterschiedliche Energieumwandlungstechno-
logien und Energietrager ihren Beitrag leisten missen. Dies fuhrt zu einer verander-
ten globalen Energielandschaft, in der die thermische Umwandlung des Primarener-
gietragers Kohle zur Erzeugung von Warme und elektrischer Energie eine wesentli-
che Saule darstellen wird. Der Brenn- und Rohstoff Kohle wird weiterhin auch in in-
dustriellen Prozessen, wie der Stahl- und Schwerindustrie unverzichtbar bleiben [3].

Bedingt durch den weltweit hoheren Energiebedarf und der raumlichen Verlagerung
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von Lagerstatte und Verwertung entsteht in zunehmendem Mal3e ein globaler Markt
fur Kohlen mit hohem kalorischem Heizwert. Diese Entwicklung fuhrt zu stetig stei-
gender Anforderung an die Flexibilitdt von steinkohlebefeuerten Verbrennungsanla-
gen beziglich der Qualitat und Zusammensetzung des eingesetzten Brennstoffes.
Fur Braunkohlen gilt dies nur eingeschrankt, da aufgrund ihres geringeren spezifi-
schen Energiegehaltes der Transport zumeist nicht wirtschaftlich ist. Aus Abbildung
1.2 wird die Zunahme der Steinkohleimporte im Vergleich zu konstant niedrigen, bzw.
sogar Nettoexporten von Braunkohle der Bundesrepublik Deutschland seit dem Jahr
1990 deutlich.
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Abbildung 1.2: Entwicklung der Nettoimporte von Stein- und Braunkohlen der Bun-
desrepublik Deutschland von 1992 bis 2012 (Zahlen aus [3])

Vor dem Hintergrund des durch den Ausstold an Treibhausgasen vorangetriebenen
Klimawandels, zu dem die Verbrennung von fossilen Energietragern einen signifikan-
ten Beitrag leistet, ist der Ausbau und die Integration von erneuerbaren Energiequel-
len in den Energiemix winschenswert. Die daraus resultierende dezentrale Einspei-
sung von volatilem erneuerbarem Strom in das Stromnetz muss folglich durch eine
angepasste Fahrweise konventioneller Kraftwerke kompensiert werden. Hieraus
ergibt sich eine weitere Forderung nach Flexibilisierung von Kohlekraftwerken bezig-
lich der Kraftwerkslast, also der erzeugten elektrischen Leistung und der Lastande-
rungsgeschwindigkeit [4],[5].

Mit der thermischen Verwertung von Kohle sind stets Emissionen von Schadstoffen
verbunden. Hierzu zahlen nicht nur Emissionen in die Luft, sondern auch die im
Kraftwerksprozess anfallenden festen Nebenprodukte und Abwéasser. Aus der prog-

nostizierten zukinftigen Entwicklung der globalen Energielandschaft lassen sich drei
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wesentliche Argumente fur die Weiterentwicklung der Minderungsmalinahmen dieser

Schadstoffe ableiten:

Zum ersten erfordert die weltweit steigende verfeuerte absolute Menge an Kohle und
anderen fossilen Energietragern effizientere Verfahren zur Emissionsminderung um
die Belastung der Umwelt nicht im gleichen Mal3e zu erhdhen. Vielmehr ist es anzu-
streben, durch verbesserte Abscheidetechnologien auch die derzeit emittierten
Schadstofffrachten zu reduzieren.

Zum zweiten mussen technische Verfahren und Anlagen zur Emissionsminderung
aus emissionsrechtlichen und wirtschaftlichen Grinden die zukinftigen Anforderun-
gen nach verbesserter Brennstoff- und Lastflexibilitat erfullen. Dies bedeutet, dass
geltende Emissionsgrenzwerte auch im Schwachlastbetrieb, bei dynamischen Uber-
gangszustanden und fir Brennstoffe mit geringerer Qualitat eingehalten werden
mussen. Dies gilt insbesondere fur Energieversorgungskonzepte mit einem hohen

Anteil an volatilen erneuerbaren Energietragern.

Die dritte Herausforderung ergibt sich aus der o6ffentlichen Wahrnehmung fur die
Nachhaltigkeit von technischen Prozessen und dem stetig wachsenden 6kologischen
Bewusstsein in der Gesellschaft. Fur im Wettbewerb stehende Betreiber von techni-
schen Feuerungsanlagen wird neben der zunehmenden Verscharfung der gesetzli-
chen Emissionsgrenzwerte auch die nachgewiesene Umweltvertraglichkeit des er-
zeugten Produktes zu einem Qualitatsmerkmal und damit zu einem entscheidendem

Faktor fur den Markterfolg.

Der bestehende Stand des Wissens uber die Reinigung und Aufbereitung von Kraft-
werkshaupt- und Nebenproduktstromen kann die Auswirkungen dieser neuen Her-
ausforderungen nicht vollstandig abbilden. Zur Beantwortung der resultierenden ak-
tuellen und zuklnftigen Fragestellungen bei der Emissionsminderung kohlebefeuer-
ter Kraftwerke soll die vorliegende Arbeit einen Beitrag leisten. Der Fokus der Unter-
suchungen wird auf die Abscheidung von SOz und Hg, zwei wesentliche Schadstoffe
in kohlestammigen Rauchgasen, durch das nasse Rauchgasentschwefelungsverfah-
ren gelegt. Das Ziel der Arbeit ist die Identifikation und Quantifizierung von Mecha-
nismen und Betriebsparametern, die unter Bertcksichtigung der zukinftigen Anforde-
rungen an Kraftwerke, die zuverlassige und effizienten Abscheidung und Rickhal-

tung dieser Schadstoffe erméglichen. Im Themenkomplex der Entschwefelung wird
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der Zusatz von Additiven zur Waschsuspension fiur eine Verfahrensoptimierung eva-
luiert. Bei der Abscheidung von Quecksilber durch Rauchgaswascher besteht vor
allem in der Vermeidung der Wiederfreisetzung von bereits abgeschiedenem Queck-
silber (Reemission) noch wesentliches Verbesserungspotential. In diesem Zusam-
menhang werden auch Folgereaktionen von aus dem Rauchgas abgeschiedenen

Quecksilberverbindungen in der Abwasseraufbereitung betrachtet.

1.2 Schadstoffe in kohlestammigen Rauchgasen

Neben den Hauptelementen Kohlenstoff, Wasserstoff, Stickstoff, Sauerstoff und
Schwefel enthalten Kohlen weiterhin inerte Bestandteile wie z.B. Wasser sowie mine-
ralische Substanzen und Spurenelemente. Die konkrete Zusammensetzung individu-
eller Kohlen hangt eng mit ihrer Entstehungsgeschichte zusammen. In einem konti-
nuierlichen Prozess Uber Zeitraume von Jahrmillionen wird die organische Aus-
gangssubstanz nach und nach zu Torf, Braunkohle, bitumindser Kohle, Steinkohle
bis hin zu Anthrazit umgewandelt [6]. Mit zunehmendem Inkohlungsgrad nehmen
dabei der Anteil an Kohlenstoff und der Heizwert zu, wahrend die Gehalte an Wasser

und fliichtigen Bestandteilen sinken.

Bei der Verbrennung von Kohle entstehen gasformige Verbrennungsprodukte sowie
feste Verbrennungsrtckstande. Die gasférmigen Hauptkomponenten der Rauchgase
sind Stickstoff (N2), Kohlenstoffdioxid (CO2), Sauerstoff (O2) und Wasser (H20). Zu-
satzlich enthalt kohlestdammiges Rauchgas in verfahrens- und brennstoffabhangiger
Konzentration Stickoxide (NOx), Schwefeloxide (SOx) und weitere Verunreinigungen.
Die festen Verbrennungsriickstande teilen sich in die Kesselasche und die mit dem

Rauchgas mitgetragene Flugaschefraktion auf.

Bedingt durch die Abklhlung der Rauchgase kommt es zu zahlreichen temperatur-
abhangigen Reaktions-, Adsorptions- und Kondensationsvorgdngen zwischen der
festen und gasformigen Phase. Eine Abschéatzung der Partitionierung der Spurenbe-
standteile des Brennstoffes auf die unterschiedlichen Stoffstrome im Kraftwerkspro-
zess wird durch den Vergleich ihrer individuellen Flichtigkeit ermdglicht [7]. Dabei
reichern sich schwerflichtige Brennstoffkomponenten vorzugsweise in der Kessela-
sche an, mittelflichtige lagern sich bei niedrigeren Temperaturen an der Flugasche
an, wahrend die leichtflichtigen auch bei niedrigen Temperaturen bevorzugt in der
Gasphase verbleiben. Die Gruppe der leichtflichtigen Schadstoffe verbleibt somit zu
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hohen Anteilen im Rauchgas und wird kaum in partikelgebundener Form aus dem

Kraftwerksprozess ausgeschleust.

Aufgrund seiner ausgepragt hohen Fluchtigkeit nimmt Quecksilber eine Sonderstel-
lung innerhalb der betrachteten Elemente ein. Hierin liegt seine umfassende Mobili-
sierung und bei hohen Temperaturen nahezu ausschlie3licher Partitionierung in die
Gasphase begrundet. Dies gilt in abgeschwéchter Form auch fir Selenverbindungen.
Ebenfalls zu den leichtflichtigen Spurenelementen werden die Halogene gezahlt.
Diese treten in Rauchgasen vor allem in Form von wasserloslichen Halogenwasser-

stoffen auf.

1.3 Anthropogene Schwefeldioxidemissionen

Schwefeloxide sind Oxidationsprodukte des Elementes Schwefel, das zu den
Chalkogenen, also der sechsten Hauptgruppe des Periodensystems gezéahlt wird. In
der Natur kommt Schwefel sowohl gediegen als auch in Form von anorganischen
Verbindungen vor. In seiner elementaren Form handelt es sich bei Schwefel um ei-
nen gelben, nichtmetallischen Feststoff, der eine Vielzahl allotroper Modifikationen
bildet. In der Erdkruste kommt Schwefel zu einem Anteil von 4,8-10-3 vor [8]. Haufige
mineralische Schwefelverbindungen sind die Sulfide FeS2 (Pyrit), PbS (Bleiglanz),
ZnS (Sphalerit), CuFeS2 (Chalkopyrit) und die Sulfate CaS0O4-2H20 (Gips), CaSOa4
(Anhydrit), MgSOa4-H20 (Kieserit), MgS0Oa4-7H20 (Bittersalz) und BaSO4 (Schwerspat)
[9]. Fur biologische Prozesse spielt Schwefel eine wichtige Rolle, da er als Bestand-
teil von bestimmten Aminosauren ein Baustein der Proteine von Lebewesen ist. Wei-
terhin verwenden bestimmte Mikroorganismen Schwefelverbindungen fiir biochemi-
sche anaerobe Energieumwandlungsprozesse. In Kohle liegt Schwefel als anorgani-
sches Metallsulfid (vor allem FeS2) im mineralischen Anteil und in der organischen
Phase, eingebaut in die hochmolekulare Struktur des Kohlenstoffgerustes vor. Der
Schwefelanteil in Kohlen liegt typischerweise zwischen 0,5 und 2 Gew.-%, wobei be-
sonders schwefelreiche Kohlen Gehalte bis 6 % aufweisen kénnen [10]. Bei der Ver-
brennung von Kohle in technischen Prozessen entsteht hauptsachlich gasférmiges
Schwefeldioxid in Konzentrationen in der Gré3enordnung von g/m3ste. SOz ist ein
wasserl6sliches, giftiges Schadgas [11], das in der Umwelt durch Oxidation in LO-
sung Schwefelsdure bildet. In geringeren Konzentrationen und in Abhangigkeit von

der Rauchgasatmosphéare und der Konfiguration der installierten Rauchgasreini-



Einleitung 7

gungsanlagen entsteht neben SO2 auch Schwefeltrioxid (SOs). SOs ist das Anhydrid
der Schwefelsdaure und eine stark hygroskopische, giftige Substanz, die heftig mit
Wasser unter Bildung von Schwefelsaure reagiert. Hohe Konzentrationen von SOz im
Rauchgas setzen den Sauretaupunkt herab. Dadurch wird an kalten Stellen im
Rauchgasweg die Korrosion von Anlagenkomponenten durch Kondensation von
Schwefelsaure beschleunigt. Die Summe beider Schwefeloxide in Rauchgasen wird
als SOx bezeichnet. Emissionen dieser Schadgase tragen zur Entstehung von sau-
ren Niederschlagen und Smog bei. Damit gefahrdet die Emission von Schwefeloxi-
den in erheblichem MalRRe die Umwelt und verursacht einen ernstzunehmenden
volkswirtschaftlichen Schaden [12]. Die weltweiten anthropogenen Emissionen von
SOz betrugen im Jahr 2011 insgesamt 101 Tg [13].
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Abbildung 1.3: Globale anthropogene SO2-Emissionen und lhre Aufteilung auf unter-
schiedliche Sektoren von 1990 bis 2011 (Zahlen aus [13])

Die Entwicklung der SO2-Emissionen im Zeitraum von 1990 bis 2011 und ihre Auftei-
lung auf die unterschiedlichen Sektoren ist in Abbildung 1.3 dargestellt. Den GroR3ten
Anteil nehmen dabei mit 42 % im Jahr 2011 Emissionen aus dem Energiesektor ein.
Wahrend in der EU und den USA als Folge von MinderungsmalRnahmen im betrach-
teten Zeitraum ein Rickgang der SO2-Emissionen erzielt wurde, stieg der Ausstol} in
Asien deutlich an. In den groRen aufstrebenden Volkswirtschaften Brasilien, Russ-
land, Indien, Indonesien, China und Sudafrika (BRIICS) ist aufgrund des prognosti-
zierten Wirtschaftswachstums und dem damit verbunden steigenden Energiebedarf
mit einer weiteren Zunahme des SO2-Austol3es zu rechnen. Bereits heute nimmt
China mit einem Beitrag von 30 % die Rolle des weltweit grof3ten SO2-Emittenten

ein.
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Das Basisszenario des OECD-Umweltausblicks sagt zunéchst einen kontinuierlichen
Ruckgang der SO2-Emissionen im OECD-Raum um 60 % bis zum Jahr 2050 voraus.
Dies wird jedoch tUberkompensiert durch einen Anstieg des SO2-Ausstol3es um 25 %
in den BRIICS-Staaten bzw. sogar um 70 % in der restlichen Welt. In der Summe ist
demnach mit einer Erh6hung der globalen anthropogenen SO2-Emissionen in der

GrofRenordnung von 10 bis 20% zu rechnen [12].

1.4 Der globale Quecksilberkreislauf

Das Metall Quecksilber bt aufgrund seiner ungewoOhnlichen physikalisch-
chemischen Eigenschaften schon seit Jahrtausenden eine besondere Faszination
auf den Menschen aus. Die besonderen Merkmale dieses Elements und seiner Ver-
bindungen machte man sich u.a. in der Medizin, als Farbpigment, in der Allchemie
und in der Gewinnung von Edelmetallen zunutze. Der Quecksilberanteil in der Erd-
hille betragt 4-10° Gew.-%, damit zahlt es zu den selteneren Elementen [8]. Queck-
silber ist das einzige Metall, das bei Raumtemperatur flissig ist. Es wird charakteri-
siert durch einen hohen Dampfdruck und ist auf der Erde aufgrund seiner Mobilitat
ubiquitar verteilt. Quecksilber besitzt eine sehr hohe Oberflachenspannung und ist
nicht benetzend, sondern bildet linsenformige Tropfen. Wie alle Metalle ist es
elektrisch leitfahig. Das haufigste nattrlich vorkommende Quecksilbersalz ist Zinno-
ber (HgS). Als Folge seiner Fluchtigkeit gibt es weltweit sehr wenig reiche Erzlager-

statten.

Quecksilber besitzt keinerlei essentielle Funktion fir biologische Organismen. Viel-
mehr gehen von Hg und seinen Verbindungen schwerwiegende Gefahren fir
Mensch und Umwelt aus [14]. In Organismen verursachen chronische Quecksilber-
vergiftungen eine Schadigung des Gehirns, des Stoffwechsels und des Erbgutes.
Hierfur verantwortlich ist die Fahigkeit von Quecksilberverbindungen die Blut-Hirn-
sowie die Plazentaschranke zu passieren [15]. Die Giftigkeit verschiedener Quecksil-
berspezies ist dabei sehr unterschiedlich. Elementares Quecksilber ist oral aufge-
nommen praktisch ungiftig, wahrend organische Quecksilberverbindungen die hochs-
te Humantoxizitat aufweisen. In der Umwelt wird Quecksilber als Folge von anorgani-
schen und biologischen Folgereaktionen zu verschiedenen Verbindungen umgesetzt.

Hervorzuheben ist das aul3erst toxische Methylquecksilber, das sich in der Nah-
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rungskette aquatischer Systeme anreichert und damit auch fir den Menschen zur

unmittelbaren Gefahr wird.

Nach Bekanntwerden der groRen von Quecksilber ausgehenden Gefahren in der Of-
fentlichkeit ist seine industrielle Nutzung seit den 1970er Jahren ricklaufig. GroR3-
technische Produktionsprozesse, bei denen Quecksilber als Hilfsmittel eingesetzt
wurde, konnten weitestgehend durch alternative Verfahren ersetzt werden. Hierzu
zahlt beispielsweise die Chloralkali-Elektrolyse nach dem Amalgamverfahren, bei
dem Quecksilber als Kathode eingesetzt wurde. Dieses Verfahren wurde durch das
guecksilberfreie Membranverfahren weitestgehend abgel6st [16]. Auch andere tech-
nische Anwendungsbereiche wurden aufgrund verscharfter Regulierung in den ver-

gangenen Jahrzehnten auf Alternativverfahren umgestellt [17].

Der globale, jahrlich in die Atmosphare freigesetzte Quecksilbermassenstrom wird
auf Werte zwischen 6100 und 8900 Mg/a abgeschatzt [18]—-[21]. Grol3e Anteile dieser
Emissionen resultieren aus Wiederfreisetzungsprozessen innerhalb des globalen
Quecksilberkreislaufes. Dem gegeniber stehen Depositions- und Absorptionspro-
zesse, die zu einer Verringerung des Hg-Inventars der Atmosphare fuhren. Dieser
Hg-Massenstrom wird auf Werte zwischen 6900 und 8300 Mg/a beziffert. In der
Summe lasst sich somit auf eine netto Zunahme des Hg-Inventars der Atmosphére
schlieen. Diese Zunahme wird hauptsachlich durch menschliche Aktivitaten verur-
sacht. Anthropogene Hg-Emissionen betragen zwischen 2000 bis 2200 Mg/a. Natr-
liche Emissionen stammen beispielsweise aus vulkanischer Aktivitat, ihre Grof3en-
ordnung entspricht Werten zwischen 80 und 900 Mg/a. Emissionen aus naturlichen
Hg-Quellen fuhren aufgrund der Flichtigkeit und der globalen Verteilung des
Schwermetalls kaum zu hohen lokalen Konzentrationen. Anthropogene Quecksilbe-
remissionen kénnen jedoch aufgrund der teilweise sehr hohen Konzentration in den
Stoffstromen zu ortlich starker Beeintrachtigung von Okosystemen fiihren. In Abbil-
dung 1.4 ist der globale Quecksilberkreislauf in Anlehnung an [21], [22] dargestellt. In
[23] wird festgestellt, dass seit Beginn der Industrialisierung die Emission von Hg in
die Atmosphare um den Faktor drei angestiegen ist. Studien gehen davon aus, dass
diese Emissionen im Zeitraum von 1950 - 1970 ihren Hochpunkt hatten und seither
ricklaufig sind. Der zukinftig erwartete Ausbau der kohlebasierten Energieversor-
gung legt jedoch nahe, dass fur die nachsten Jahrzehnte wieder mit héheren Hg-
Emissionen zu rechnen ist [24]. Als Konsequenz des Hg-Inventars der Atmosphare
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hat sich die Hg-Konzentration der Ozeane bis zu einer Tiefe von 100 m im Verlauf
des letzten Jahrhunderts verdoppelt. Durch die Akkumulation von Hg in der Nah-
rungskette hat sich die Belastung von arktischen Saugetieren um den Faktor 10 im
selben Zeitraum erhoht. Aufgrund des langsamen Transports von Hg in der Atmo-
sphéare werden die in Vergangenheit ausgestofienen Hg-Frachten selbst ohne den
Beitrag aktueller Hg-Emissionen noch Jahrhunderte lang zu steigender Kontaminati-
on der Béden und Ozeane fuhren [25].
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Abbildung 1.4: Globaler Quecksilberkreislauf fir das Jahr 2020 mit Angabe der Hg-
Massenstrome in [Mg/a] (adaptiert nach [21])

Die hierfur verantwortlichen Prozesse lassen sich in zwei Kategorien einteilen. Die
erste Kategorie umfasst Aktivitaten und Prozesse, bei denen gezielt Quecksilber als
Hilfs- oder Rohstoff eingesetzt wird. So wird beispielsweise im handwerklich geprag-
ten Goldbergbau nach wie vor bewusst die hohe Flichtigkeit dieses Schwermetalls
ausgenutzt und dieses in groRen Mengen (727 Mg/a) freigesetzt. Aber auch in grof3-
technischen Prozessen bei denen Quecksilber direkte Verwendung findet, kann es
zu unkontrollierten oder unbemerkten Hg-Emissionen kommen. Die zweite Kategorie
der anthropogenen Hg-Emissionen umfasst Prozesse, bei denen es zur Hg-
Freisetzung bei der Verarbeitung von Rohstoffen, die Quecksilber als Verunreinigung
enthalten kommt. Haufig handelt es sich um Verfahren, bei denen Rohstoffe einer
erhohten Temperatur ausgesetzt werden und das im Feststoff gebundene Hg auf
diese Weise in die Gasphase emittiert wird. Somit kann die Freisetzung von Queck-
silber durch die Verbrennung von Kohle fur die Strom- und Warmeerzeugung eben-

falls zu dieser Kategorie gezahlt werden. Kohlebefeuerte Prozesse stol3en insgesamt
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474 Mg Quecksilber pro Jahr aus, wobei allein durch Kohlekraftwerke 316 Mg/a an
Quecksilber in die Atmosphare emittiert werden. Vergleicht man die anthropogenen
Emittenten der zweiten Kategorie untereinander, so fallt nach Abbildung 1.5 der

grofte Anteil mit 39 % auf kohlebefeuerte Anlagen.
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Abbildung 1.5: Anthropogene Hg-Emissionen der zweiten Kategorie (Daten aus [22])

Auf die zukunftige Entwicklung der Hg-Emissionen durch kohlebefeuerte technische
Verbrennungsanlagen nehmen zwei gegenlaufige Mechanismen Einfluss [26]. Vor
dem Hintergrund verscharfter Emissionsrichtlinien wird die Hg-Abscheidung aus
Rauchgasen durch die weltweit vorangetriebene Installation von Rauchgasreini-
gungsanlagen zunéchst stetig verbessert [27]. Die Strategie, die zur Emissionsmin-
derung von Kraftwerken verfolgt wird hangt von standortspezifischen Gegebenheiten
ab [28]. Hierzu z&hlen der gulltige Emissionsgrenzwert, die Konfiguration der beste-
henden Rauchgasreinigung und die Zusammensetzung des verfeuerten Brennstof-
fes. Weiterhin sind Verwertungspfade und damit verbundene Anforderungen an die
Qualitat der Kraftwerksnebenprodukte fur die Wahl der optimalen Minderungsstrate-
gie entscheidend. Bei hoher geforderter Hg-Abscheideleistung reichen Synergieef-
fekte durch installierte Rauchgasreinigungsanlagen nicht mehr aus. Vor allem bei
Anlagen, deren Rauchgasreinigung nicht dem Stand der Technik entsprechen, ist die
Anwendung von spezifischen Reinigungsverfahren fur Quecksilber erforderlich. Der
Konzentrationsminderung in Abgasen stehen der global wachsende Energiebedarf
und die damit verbundene Zunahme der installierten Leistung kohlebefeuerter Ver-
brennungsanlagen gegeniber. Aus dem grof3en relativen Beitrag von Kohlekraftwer-
ken zu den anthropogenen Hg-Emissionen wird die Notwendigkeit von weiterfiihren-

den MalRnahmen zur Emissionsminderung dieser Hg-Punktquellen deutlich.
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1.5 Zielstellung und Methodik der vorliegenden Arbeit

Im Zentrum dieser Arbeit steht die ganzheitliche Betrachtung der Abscheidung von
SO:2 und Quecksilber durch das nasse Rauchgasentschwefelungsverfahren. Dabei
wird durch experimentelle Forschungsarbeiten zunéchst die Absorption dieser
Schadstoffe in einer Versuchsanlage betrachtet. Weiterfuhrende Untersuchungen der
wassrigen und festen Phase ermdglichen die Identifikation der relevanten Redox-
und Komplexbildungsreaktionen der resultierenden geldsten Spezies. Nach der Cha-
rakterisierung des Referenzbetriebes wird der Einfluss unterschiedlicher physikali-
scher und chemischer Parameter auf die Abscheidung der Schadstoffe aus der Gas-
phase beleuchtet. Die Untersuchungen zum Hg-Verhalten in der REA zielen vor al-
lem auf die Identifikation von Mechanismen, die zur unerwiinschten Wiederfreiset-
zung von zuvor abgeschiedenen Hg-Verbindungen fihren. Auf diesen Erkenntnissen
aufbauend werden MalRBnahmen zur Verbesserung der Abscheideleistung des Wa-
schers durch Modifikation der Betriebsparameter und durch Zusatz von chemischen
Hilfsstoffen diskutiert. Neben der Betrachtung von stationaren Betriebszustanden
wird die Dynamik des Prozesses und der ablaufenden Reaktionen als Folge von Be-
triebszustandsanderungen untersucht. Fir die Bilanzierung der ablaufenden Prozes-
se werden umfangreiche Konzentrationsmessungen in der gasformigen, flissigen
und festen Phase durchgefuhrt. Hierfir werden teilweise spezifische Mess- und Ana-
lysenverfahren entwickelt. Diese Instrumente erlauben die Konzentrationsbestim-
mung der relevanten chemischen Verbindungen und die Charakterisierung der ab-

laufenden Reaktionen.
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2 Rauchgaskomponenten und Emissionsminderungsmalinahmen

Rauchgase durchlaufen wahrend ihrer Gesamtverweilzeit im Rauchgasweg ein brei-
tes Temperaturband sowie umfangreiche Konzentrationsdnderungen ihrer Kompo-
nenten. Die Ausgangskonzentrationen im Kessel werden wesentlich vom verfeuerten
Brennstoff und der Feuerungsart festgelegt. Wahrend auf die NOx-Konzentration
durch die Verbrennungsparameter Einfluss genommen werden kann, wird die SOx-
Konzentration im Wesentlichen vom Schwefelgehalt des Brennstoffs vorgegeben.
Der grofdte Anteil der durch den Brennstoff eingetragenen Schwefelfracht gelangt in
Form von SO: in die Gasphase. In Abhangigkeit von der Feuerraumtemperatur wird
ein geringerer Anteil zu SOs umgewandelt oder kondensiert in Form von Metallsulfa-
ten auf den Aschepartikeln [29]. Fur Staubfeuerungsanlagen kann aus diesem Grund
aus der Elementaranalyse des Brennstoffes nédherungsweise auf die zu erwartende

SO:2-Rohgaskonzentration geschlossen werden.

Eine erste Partitionierung der Spurenbestandteile der Kohle findet schon bei den ho-
hen Temperaturen im Feuerraum statt. Fur die Freisetzung von Schwermetallen ist
vor allem die Prozesstemperatur von Bedeutung. Spurenelemente mit geringer
Flichtigkeit binden sich wahrend der Verbrennung an mineralische Partikel und wer-
den mit der Asche ausgetragen. Quecksilber wird aufgrund seiner hohen Fluchtigkeit
zunachst unabhangig von anderen Komponenten des Rauchgases im Kessel in ele-

mentarer Form (Hg°) freigesetzt.

Der Hg-Gehalt von Kohlen hangt stark von der Kohlelagerstatte ab und umfasst tbli-
cherweise Konzentrationen von 60 bis 600 pg/kgwar [30], [31]. Hieraus resultieren
Gasphasenkonzentrationen im unteren ein- bis oberen zweistelligen pg/m3stp Be-
reich. In [30], [32] wird berichtet, dass das Quecksilber sowohl unter oxidierenden als
auch unter reduzierender Atmosphare im Kessel als metallischer Hg®-Dampf vorliegt.
Seine Ausgangskonzentration und -speziation kénnen deshalb nicht durch die Bren-
nerkonfiguration oder feuerungsseitige MafRRnahmen beeinflusst werden. Vielmehr
wird sein weiteres Verhalten und Partitionierung im Rauchgasweg entscheidend
durch homogene Gasphasenreaktionen und heterogene Reaktionen mit Ascheparti-
keln bei der Abkihlung und in der Rauchgasreinigung bestimmt. Aufgrund der zu-
nehmenden Verschiebung der Lage des thermodynamischen Gleichgewichtes wéh-

rend der Abkuhlung des Rauchgases auf die Seite von oxidierten Hg-Spezies laufen
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Reaktionen mit Beteiligung von HgP als Reduktionsmittel ab. Sowohl thermodynami-
sche Berechnungen [33], als auch Ergebnisse von umfangreichen Messkampagnen
in verschiedenen groRtechnischen Anlagen zeigen, dass Hg° und Quecksil-
ber(Il)Chlorid (HgCl2) die dominierenden Verbindungen in kohlestammigen Rauchga-
sen sind [34]-[36]. Der Umsatz der Oxidation von Hg® durch Chlorverbindungen
héngt u.a. vom Chlorgehalt des Brennstoffes und die daraus resultierende maximale
Chlorwasserstoffkonzentration im Rauchgas ab. Auch die Halogene Brom und lod
sind in der Lage Hg® zu den entsprechenden Quecksilber(ll)Halogeniden (HgBro,
Hgl2) umzusetzen [37]-[40]. Die Hg®-Oxidation durch Bromverbindungen ist im Ver-
gleich zu Chlor schon bei héheren Temperaturen thermodynamisch begunstigt, zu-
dem ist die Kinetik dieser Reaktion schneller [41]. Der Gehalt von Kohlen an Brom
und lod ist typischerweise deutlich niedriger als der an Chlor. Die Bedeutung der an-
deren Halogene fur das Hg-Verhalten wird demnach vor allem durch die kunstliche
Zugabe von Halogenidverbindungen zum Brennstoff signifikant. In [37] wird ein
bromgestiutztes Verfahren patentiert, dass inzwischen in zahlreichen US-
amerikanischen Kraftwerken zum Einsatz kommt [38]. In der Literatur werden ver-
schiedene Reaktionswege von Chlorverbindungen mit Quecksilber beschrieben.
Gemal [42] verlauft der Hauptbildungsweg zu HgClz bei hohen Temperaturen Uber
die Reaktion mit HCI. Fir niedrigere Temperaturen Ubernimmt zunehmend das nach
dem Deacon-Gleichgewicht [43] gebildete molekulare Chlor die Rolle des dominan-

ten Oxidationsmittels fir Hg°.

Nach der Ubertragung der firr den Kraftwerksprozess nutzbaren Warmeleistung wird
das Rohgas in Abhangigkeit von lokalen Emissionsgrenzwerten und Rahmenbedin-
gungen unterschiedlichen, komponentenspezifischen Rauchgasreinigungsverfahren
unterzogen. Der Fokus der MinderungsmalRnahmen wird typischerweise auf die
Rauchgaskomponenten Flugasche, Stickoxide und Schwefeldioxid gelegt. Hierflr
wurden zahlreiche Technologien entwickelt, von denen einige im Folgenden be-
schrieben werden. Der Schwerpunkt der in dieser Arbeit vorgestellten Technologien
wird auf spezifische Reinigungsverfahren fur die Komponenten SOz und Quecksilber

gelegt.



Grundlagen 15

2.1 Rauchgasreinigungsverfahren fossil befeuerter Kraftwerke

Nach dem Stand der Technik erfolgt die Rauchgasreinigung steinkohlebefeuerter
Kraftwerke durch drei aufeinanderfolgende Prozessschritte. Die erste Stufe bildet in
der typischen Konfiguration die heterogen katalysierte Entstickung durch die SCR-
DeNOx-Anlage. Anschliel3end erfolgt die Abscheidung von Flugaschepartikeln durch
Gewebe- oder Elektrofilter (E-Filter). Zuletzt wird in der Rauchgasentschwefelungs-
anlage SOz aus dem Rauchgas entfernt [44]. Gleichzeitig werden im Wascher auch
andere wasserlosliche Rauchgaskomponenten abgeschieden. Die Behandlung der
entstehenden Abwasser erfolgt in der REA-Abwasseraufbereitung. Die Anordnung
der Rauchgasreinigungsstrecke nach dem Stand der Technik in steinkohlebefeuerten

Kraftwerken wird in Abbildung 2.1 veranschaulicht.

Kamin

SCR-
DeNOy
Kessel

REA
E-Filter ‘=g

Abbildung 2.1: Konfiguration der Rauchgasreinigungsstrecke steinkohlebefeuerter
Kraftwerke nach dem Stand der Technik

Erfahrungen mit dem Betrieb von SCR-DeNOx-Versuchsanlagen in Braunkohlekraft-
werken gaben Hinweise auf starke Erosions- und Verschmutzungseffekte des Kata-
lysators. Zudem enthalten Rauchgase aus Braunkohlefeuerungen brennstoffbedingt
geringere NOx-Konzentrationen, so dass sich fur den Brennstoff Braunkohle feue-
rungsseitige NOx-Minderungsmaflinahmen durchgesetzt haben. Demzufolge besteht
die Rauchgasreinigungsstrecke in Braunkohlekraftwerken nach dem Stand der

Technik lediglich aus Anlagen zur Entstaubung und Entschwefelung [45].
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2.1.1 Rauchgasentstickung und Nebenreaktionen am SCR-DeNOx-Katalysator

Auch bei konsequentem Einsatz s&mtlicher primdren MalRnahmen zur Vermeidung
der Entstehung von Stickoxiden konnen die geltenden Emissionsgrenzwerte in
Steinkohlekraftwerken haufig nicht eingehalten werden. Dies macht den Einsatz von
sekundaren Maflinahmen notwendig, die im Gegensatz zu den priméaren nicht darauf
abzielen, die NOx-Bildung zu minimieren, sondern die Funktion haben, im Rauchgas
vorhandene Stickoxide in harmlose Verbindungen zu uberfiihren. In Steinkohlekraft-
werken hat sich hierfir das SCR-DeNOx-Verfahren durchgesetzt. Bei diesem Verfah-
ren werden durch Zugabe des Reduktionsmittels Ammoniak (NH3) unter Einwirkung
eines Katalysators Stickoxide im Rauchgas zu molekularem Stickstoff und Wasser
umgesetzt. PrimarmalRnahmen fur die Minderung der Entstehung von Stickoxid und
andere Verfahren zur Rauchgasentstickung stehen nicht im Fokus dieser Arbeit und

werden nicht weiter ausgefuhrt.

In der Kraftwerkstechnik wird der DeNOx-Katalysator als durchstromte Platten- oder
Wabenkonstruktion ausgefiihrt. Durch die Kombination mehrerer Blécke in einer
Ebene, bzw. durch Reihenschaltung dieser Ebenen wird das Gesamtkatalysatorvo-
lumen der SCR-DeNOx-Anlage gebildet. Die Katalysatorausfuihrungsvarianten sind
mit spezifischen Vor- und Nachteilen verbunden. Ein grof3er Vorteil der Wabenaus-
fuhrung liegt in der hoheren spezifischen Oberflache der Katalysatorelemente, be-
dingt durch die Geometrie ihres Querschnitts. Hieraus resultiert aber gleichzeitig eine
hohere Gefahr der Verstopfung der Kanale durch Flugaschepartikel. Wahrend fiur die
mechanische Stabilitat der Plattenkatalysatoren die Metalltragermatrix zustandig ist,
besteht bei der Wabenausfuhrung die gesamte Kanalwand aus Katalysatormaterial.
Hieraus resultieren im Vergleich zu Plattenkatalysatoren hohere Wandstarken bei
den Wabenelementen. Die Wandstarke, bzw. der Volumenanteil des katalytisch akti-
ven Materials ist fur Umsatz und Selektivitat bezuglich der mdglichen katalysierten
Reaktionen von entscheidender Bedeutung, da der Transport der beteiligten Stoffe
durch das Katalysatormaterial mit unterschiedlicher Diffusionsgeschwindigkeit erfolgt.
Fur bestimmte Geschwindigkeitsverhaltnisse von Diffusion zu Konversion erfolgt die
Katalyse nicht nur auf der Katalysatoroberflache, sondern im gesamten Katalysator-
material. Erste Kriterien fur die Auswahl der Elemente sind Temperatur und Fest-
stoffanteil des Rauchgases und somit die Position der SCR-DeNOx-Anlage innerhalb
der Rauchgasreinigungsstrecke.
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Dabei unterscheidet man drei mogliche Varianten:

e High-Dust-Schaltung:
Die SCR-DeNOx-Anlage ist die erste Reinigungsstufe, das staubbeladene
Rauchgas enthalt alle Verbrennungsprodukte
e Low-Dust-Schaltung:
Entstickung erfolgt nach dem Partikelfilter, aber vor der Entschwefelung
e Tail-End-Schaltung:
Die SCR-DeNOx-Anlage ist die letzte Reinigungsstufe

Aufgrund des geringsten Energieaufwandes fir den Betrieb, ist die in Kraftwerken
vorherrschende Konfiguration die High-Dust-Schaltung. Die Rauchgastemperatur
liegt bei dieser Variante ohnehin in dem fir die SCR-DeNOx-Reaktion erforderlichen
Temperaturbereich von 300 bis 400 °C, somit muss das Rauchgas im Gegensatz zu
den anderen Schaltungen nicht wiederaufgeheizt werden. Aufgrund der Beladung
des Rauchgases mit Aschepartikeln missen die eingesetzten Katalysatorelemente in
der High-Dust-Schaltung einen hohen Widerstand gegen abrasiven Verschleif3 bieten
um moglichst lange Standzeiten zu erreichen. Gleichzeitig ist sicherzustellen, dass
es zu keinen Ablagerungen oder Verstopfungen in den Stromungskanélen des Kata-
lysators kommt, die die Funktionalitat beeintréchtigen konnen. Als Katalysator eignen
sich Metalloxidverbindungen, wobei V205 als katalytisch aktive Verbindung bezuglich
der Aktivitat und der Selektivitat fur die DeNOx-Reaktion die gunstigsten Eigenschatf-
ten besitzt. [46]. Haufig erfolgt zur Steigerung von Aktivitat und Resistenz gegen De-
aktivierung eine zusatzliche Dotierung des Katalysatorsystems mit Wolframoxid oder

anderen Promotoren [47].

Die heterogen katalysierte Oxidation von SO2 zu SOs (SO2-Konversion) in der SCR-
DeNOx-Anlage durch den Rauchgasrestsauerstoff stellt eine unerwiinschte Nebenre-
aktion bei der Reduktion der Stickoxide in der Rauchgasreinigung dar. Die Unterdri-
ckung dieser Nebenreaktion unter Beibehaltung der Aktivitat des Katalysators bezig-
lich der Stickoxidreduktion ist daher zentrale Aufgabe des Katalysatordesigns. Un-
verbrauchtes NH3 kann mit dem gebildeten SO3 zu Ammoniumsalzen reagieren, die
sich in den Kanalen des Katalysators, bzw. auf den folgenden Komponenten des
Rauchgasweges ablagern konnen. Diese Ablagerungen flihren zu Korrosion, Beein-

trachtigung der Funktion von Warmetauschern und zu erhéhtem Druckverlust der
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Anlage. Eine weitere Konsequenz von hohen SOz-Konzentrationen ist die Erhéhung
des Schwefelsauretaupunktes im Rauchgas. Bei Taupunktunterschreitung erfolgt die
Kondensation von Schwefelséure, die zu Korrosionseffekten an Anlagenkomponen-
ten fuhrt. Untersuchungen an TiO2/V20s-Katalysatorsystemen weisen einen linearen
Zusammenhang zwischen SO2-Konversion und Vanadium-Gehalt des Katalysators
nach [48]. Der Mechanismus der heterogen katalysierten SO2-Oxidation ist Gegen-
stand zahlreicher Forschungsarbeiten und soll hier nicht weiter vertieft werden [49]-
[52]. In der Literatur werden durchschnittliche SO2-Konversionsgrade zwischen 1 und
5 % der SO2-Fracht Uber die gesamte Rauchgasstrecke genannt, wobei die Oxidati-

on am SCR-DeNOx-Katalysator hierzu einen entscheidenden Teil beitragen kann.

Im Zusammenhang mit dem Verhalten von Quecksilber in der SCR-DeNOx-Anlage
wird in zahlreichen Veré6ffentlichungen von einer heterogen katalysierten Oxidation
von Hg® am Katalysator berichtet [53]-[56]. Dabei wurde neben dem Einfluss des
NH3/NO-Verhéltnisses eine Abhangigkeit von der Temperatur sowie von der Brenn-
stoff- und Rauchgaszusammensetzung gezeigt [57]. Von wesentlicher Bedeutung
fur den Umsatz der heterogen katalysierten Oxidation sind der Vanadiumgehalt des
Katalysators sowie die Konzentration des Oxidationsmittels HCI. Die Hauptreakti-
onswege der Hg®%-Oxidation am SCR-DeNOx-Katalysator verlaufen nach Gl. (2.1) und
Gl. (2.2), wobei dem Reaktionsweg nach Gl. (2.2) die Bildung von molekularem Chlor

nach dem Deacon-Gleichgewicht vorausgeht.
2Hg® + 4HCl + 0, = 2HgCl, + 2H,0 Gl. (2.1)
Hg® + Cl, = 2HgCl, Gl. (2.2)

Von [56] wurde eine Ad- und Desorption von Hg-Verbindungen an SCR-DeNOx Ka-
talysatoren beobachtet. Die Richtung dieses Gleichgewichtsprozesses ist durch An-
derungen in der Rauchgaszusammensetzung umkehrbar. Die Erh6hung der Ammo-
niakkonzentration fiihrt zu einer Freisetzung von zuvor gespeichertem Quecksilber

am Katalysator.

Eine Vielzahl von Studien an DeNOx-Anlagen in grof3technischen Kohlekraftwerken
haben die zum Teil aus Laborexperimenten abgeleiteten Zusammenhange bestatigt.
So zeigt sich in der ersten Katalysatorlage, bei entsprechend hoher Konzentration
des Reduktionsmittels Ammoniak, keine signifikante Hg®-Oxidation. Dies wird durch

die Konkurrenz zwischen HCI und NHs bei der Adsorption an den aktiven Zentren



Grundlagen 19

des Katalysators erklart. In den folgenden Lagen, also fir zunehmenden Verbrauch
von NHs durch die DeNOx-Reaktion nimmt die Hg%-Oxidation stetig zu. In der letzten
Katalysatorlage ist praktisch kein NHs mehr in der Gasphase vorhanden, so dass die

HgP-Oxidation mit maximaler Geschwindigkeit ablaufen kann [58]-[60].

Die Speziation des Quecksilbers im Rauchgas ist von wesentlicher Bedeutung fir
seine Abscheidung durch Rauchgasreinigungsanlagen. Oxidierte Hg-Verbindungen
zeigen zum einen eine hohere Adsorptionsneigung auf Flugaschepartikeln, zum an-
deren koénnen sie aufgrund ihrer guten Wasserloslichkeit durch Rauchgaswascher
aus der Gasphase absorbiert werden [61]. Die HgP-Oxidation an SCR-DeNOx-
Katalysatoren in High-Dust und Low-Dust-Schaltung tragt somit maf3geblich zur Co-

Abscheidung von Quecksilber aus Rauchgasen bei.
2.1.2 Staubabscheidung in kohlebefeuerten Kraftwerken

Zur Abscheidung der Flugasche aus kohlestammigen Rauchgasen werden in Kraft-
werken elektrische (E-Filter) oder mechanische Staubabscheider (Gewebefilter) ein-
gesetzt. Bei elektrischen Staubabscheidern werden die Flugaschepartikel in einem
elektrischen Feld aufgeladen. Das Feld wird zwischen der negativen Hochspan-
nungsspruhelektrode und der geerdeten Niederschlagselektrode durch Anlegen einer
Gleichspannung von 40 - 100 kV gebildet. Die im Rauchgas vorhandenen Flug-
aschepartikel werden durch die freiwerdenden Elektronen elektrostatisch aufgeladen
und wandern entlang der Feldlinien zu den Niederschlagselektroden. Die Nieder-
schlagselektroden sind als Platten ausgefuhrt und werden durch regelmaliges Ab-
klopfen abgereinigt. Die Wahrscheinlichkeit der Aufladung durch Anlagerung von
Elektronen steigt proportional zum Partikeldurchmesser. Aus diesem Grund sinkt die
Abscheideeffizienz von Elektroabscheidern fir abnehmende Partikelgrof3en. Da die
Platten parallel zur Rauchgasstromungsrichtung angeordnet sind, zeichnen sich

Elektroabscheider durch einen sehr niedrigen Druckverlust aus [6].

Fur die Entstaubung von Rauchgasen werden ebenfalls Gewebefilter in Form von
Schlauchfiltern verwendet. Die Filtration findet bei diesem Verfahren in zylindrischen
Schlauchen statt, deren Filtergewebe vom Rauchgas durchstromt werden. Dabei
bleiben die Staubpartikel an der Anstromseite haften. Der entstehende Filterkuchen
ermdglicht sehr hohe Abscheideleistungen auch fir feine Flugaschefraktionen.

Gleichzeitig wéchst mit der Dicke des Filterkuchens auch der Druckverlust bei der
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Durchstromung. Aus diesem Grund werden die Filterschlauche durch Druckluftimpul-

se regelmaliig abgereinigt.

Zusammen mit der Flugasche werden im Staubabscheider auch partikelgebundene
Spurenbestandteile des Rauchgases abgeschieden. Diese Rauchgaskomponenten
reichern sich bei Unterschreitung ihres Kondensationspunktes auf der Oberflache
von Feststoffen an. Die im Rauchgas mitgefihrten Flugaschepartikel verfiigen Uber
eine von ihrem Durchmesser abhangige, in der Summe sehr grol3e Oberflache [62].
Neben der Kondensation spielen ebenfalls temperaturabhangige Adsorptionsprozes-
se eine wichtige Rolle fur die Anreicherung der Flugaschepartikel mit Spurenelemen-
ten [63]. Studien zeigen, dass oxidierte Verbindungen des Hg bevorzugt adsorbiert
werden. Teilweise wird Hg® auch in die partikelgebundene Form uberfiihrt, wobei der
Adsorption eine durch die Partikeloberflache heterogen katalysierte Oxidation vo-
rausgeht [64]. Hierbei ist neben dem Partikeldurchmesser auch der Kohlenstoffgehalt
und die Zusammensetzung des mineralischen Anteils der Flugasche von Bedeutung
[65]. Der Temperaturbereich, bei dem die Entstaubung stattfindet, ist fur die Sorption
von Quecksilberverbindungen entscheidend. Bei Temperaturen oberhalb von 300 °C
ist nahezu keine Quecksilbersorption zu erwarten, wahrend fur Temperaturen zwi-
schen 130 °C und 170 °C von erhdhter Hg-Adsorption berichtet wird [44], [56], [66].

2.1.3 Verfahren zur Minderung von SO2-Emissionen

In der Kraftwerkstechnik wurden in der Vergangenheit zahlreiche Verfahren zur Min-
derung von SO2-Emissionen entwickelt. Konzepte zur Entschwefelung von Kohlen
vor der Verbrennung haben sich als ungeeignet erwiesen, da mit diesen Aufberei-
tungsverfahren nur anorganische Sulfide aus der Kohlematrix entfernt werden kon-
nen [67]. Daher hat sich in der Kraftwerkstechnik die Entfernung der bei der Verbren-
nung gebildeten SOx-Verbindungen durch spezifische Rauchgasreinigungsprozesse
fur die Emissionsminderung durchgesetzt. Hierbei wird zwischen trockenen, semi-
trockenen und nassen Rauchgasentschwefelungsverfahren differenziert. Die Direk-
tentschwefelung als trockenes Verfahren sowie die semi-trockene Spruhabsorption
sind von untergeordneter Bedeutung und werden hier nicht weiter ausgeftihrt. Die am
weitesten verbreitete Technologie in Deutschland ist die nasse Rauchgasentschwe-
felung nach dem Kalk- oder Kalksteinverfahren mit einem Anteil von 95 % [68]. Die

Vorteile dieses Verfahrens liegen in seinen ginstigen Betriebskosten sowie der stoff-
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lichen Nutzung des abgeschiedenen SOz in Form von Gips, der in der Baustoffin-
dustrie Verwendung findet [69]. Fur die Erzeugung eines hochwertigen Gipsproduk-
tes ist der Eintrag von Flugasche in den Wascher weitestgehend zu vermeiden. Dies
setzt eine entsprechende Effizienz des Partikelabscheiders voraus. Ein hoher Anteil
an CaSO4 - 2H20 (Gips) im Feststoffprodukt erfordert eine moglichst vollstéandige
Oxidation des absorbierten SOz und seiner gelosten Dissoziationsprodukte durch das
Oxidationsmittel Sauerstoff. Der Restsauerstoffgehalt des Rauchgases reicht hierflr
in der Regel nicht aus, daher wird die Konzentration von Oz in der flissigen Phase
durch Beluftung der Suspension erhéht (Zwangsoxidation). Bis zum Beginn der
1980er Jahre wurden Kalkstein-REAs zwingend mit Rauchgaswiederaufheizung rea-
lisiert, um geforderte Mindesttemperaturen an der Kaminmundung einzuhalten. Hier-
fur wurden zumeist regenerative Gasvorwarmer (Regavo) eingesetzt. Mit dieser
Technologie waren Nachteile wie erhdhter Druckverlust, Rohgasschlupf, Ablagerun-
gen an den Warmeubertragerflachen und Transport von Spurenstoffen durch Sorpti-
onsprozesse verbunden. Seit der Einfihrung von Schaltungsvarianten mit Ableitung
der gereinigten Rauchgase Uber den Nasskihlturm bzw. des nassen Kamins seit
Ende der 1980er Jahre, wird bei Neubauprojekten keine Wiederaufheizung des
Reingases mehr vorgenommen. Die Prozessvereinfachung vollzog sich auch auf
weiteren Ebenen. Die ursprungliche Vielfalt an verfahrenstechnischen Ausfiihrungen
der Wascher mit sauren Vorwaschern, Zwei-Kreis-Verfahren, externen Oxidations-
behaltern und unterschiedlichen Absorberkonfigurationen wurden konsequent in
Richtung eines einfachen Einkreis-Sprihwaschers vereinfacht. Hierfur sind vor allem
wirtschaftliche Argumente, verbesserte Zuverlassigkeit und geringerer Wartungsauf-
wand verantwortlich. Auch das zunachst verwendete Neutralisationsmittel Kalk
(Ca(OH)2) wurde vom kostengunstigen und verfugbaren Rohstoff Kalkstein (CaCO3)
abgel6st [68]. Die Bruttoreaktion des Verfahrens verlauft nach Gl. (2.3).

250, + 2CaC05 + 0, + 2H,0 — 2CaS0, - 2H,0 + 2C0, Gl. (2.3)

Die Zwischenschritte dieser Reaktion sowie weitere Nebenreaktionen und chemisch-
physikalische Vorgange in der nassen Rauchgasentschwefelung sind Kernbestand-
teil dieser Arbeit und werden in Kapitel 2.2 detailliert diskutiert. Das Verfahrenssche-
ma der nassen Rauchgasentschwefelung nach dem Kalksteinverfahren ist in Abbil-

dung 2.2 dargestellt.
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Abbildung 2.2: Sprihwascher zur Rauchgasentschwefelung nach dem Kalksteinver-
fahren

Verfahrensbedingt entstehen bei der nassen Rauchgasentschwefelung Abwasser.
Bei braunkohlebefeuerten Kraftwerken resultiert aus dem geringen Halogengehalt
des Brennstoffes eine niedrige Halogenidkonzentration des REA-Abwassers. Dieses
kann somit teilweise zur Befeuchtung der Flugasche aus dem Partikelabscheider
verwendet werden. Durch diese interne stoffliche Verwertung des Abwassers ist eine
abwasserlose Fahrweise mdglich. In steinkohlebefeuerten Kraftwerken ist dieser
Verwertungspfad aufgrund der im Vergleich héheren Chloridkonzentration des REA-
Abwassers nicht realisierbar. Daraus resultiert ein weit groRerer anfallender Abwas-
serstrom. Steinkohletrockenaschen werden zum grof3ten Teil in der Baustoffindustrie
bzw. im Strallenbau verwendet. Dieser stoffliche Verwertungspfad der Steinkohle-
flugasche schliel3t seine Befeuchtung mit REA-Abwasser aus. Die Ableitung der
REA-Abwasser macht ihre Behandlung durch Abwasseraufbereitungsprozesse erfor-
derlich. Abwasser aus Rauchgaswéschern enthalten eine Vielzahl an Komponenten.
Hierzu zéhlen alle wasserloslichen Rauchgaskomponenten und ihre Reaktionspro-
dukte in wassriger Losung. Eine wichtige Rolle spielen in diesem Zusammenhang die
Halogenwasserstoffe HCI, HBr, HI und HF. Aufgrund der Wasserldslichkeit von be-
stimmten flichtigen Schwermetallen reichern sich diese ebenfalls in der Suspension
an. Im Fokus dieser Arbeit steht vor allem die Abscheidung von Quecksil-
ber(ll)Halogeniden, die zu signifikanten Konzentrationen von gelésten Quecksilber-

verbindungen im REA-Abwasser fihrt. Weitere Spurenbestandteile des Brennstoffes
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kénnen durch den Eintrag und der Eluierung von Feinstduben, die nicht vom Parti-
kelabscheider zurtickgehalten werden in das REA-Abwasser gelangen [70]. Die Auf-
bereitung dieser Abwasser erfolgt in ein- oder zweistufigen Verfahren. Die Prozess-
kette umfasst die Einzelschritte Alkalisierung, Fallung, Flockung und Sedimentation.
Der aus dem Hydrozyklon abgezogene REA-Abwasserstrom gelangt zunachst in den
Alkalisierungsbehalter. Dort erfolgt durch die Zugabe von Ca(OH)2 oder NaOH eine
pH-Wert Erh6hung. Als Folge fallen zahlreiche schwerldsliche Schwermetallhydroxi-
de als Feststoff aus. Fur die Erzielung von noch niedrigeren Metallkonzentrationen
werden in einem zweiten Schritt Fallungsmittel auf sulfidischer Basis (Naz2S oder Or-
ganosulfide) zugesetzt. Das Loslichkeitsprodukt vieler Schwermetallsulfide (z.B. ZnS,
NiS, PbS, CuS und HgS) ist um mehrere Zehnerpotenzen kleiner als das der ent-
sprechenden Hydroxide, so dass durch die sulfidische Fallung sehr niedrige Konzent-
rationen im abzuleitenden Abwasser erzielt werden kdnnen. Die Sedimentation der
ausgefallten Partikel wird durch Flockungsmittel (z.B. FeCls3) und Polyelektrolyte als
Hilfsstoffe unterstitzt [71]. Im Unterschied zum einstufigen Prozess erfolgt beim
zweistufigen Aufbereitungsverfahren eine Zwischenausschleusung des bei der Alka-
lisierung entstehenden Schlammes vor dem sulfidischen Fallungsschritt. Dieses
Konzept ermdglicht eine Fraktionierung der Schwermetalle und unterschiedliche
Verwertungskonzepte fur die anfallenden Schlamme. Bedingt durch den geringen
Hg-Gehalt des festen Rickstandes aus der Hydroxidfallung kann dieser in die Feue-
rung zuruckgefihrt werden. Der Massenstrom des zu deponierenden Schlammes

aus der sulfidischen Fallung wird hierdurch erheblich reduziert.
2.1.4 Uberblick zur Quecksilberabscheidung aus Rauchgasen

Insbesondere flr Betreiber von Kohlekraftwerken, deren installierte Rauchgasreini-
gung nicht dem Stand der Technik entspricht, sind Adsorptionsverfahren fur die
Quecksilberabscheidung von Interesse. Hierbei werden dem Rauchgasstrom Additi-
ve in Partikelform zugesetzt. Die Adsorption von Hg erfolgt im Flugstrom. Insbeson-
dere in den USA kommt diese Technologie zur Hg-Emissionsminderung zum Einsatz
[61]. Adsorbierte Quecksilberfrachten werden in partikelgebundener Form zusammen
mit der Flugasche abgeschieden. Hochpordse, kohlenstoffhaltige Sorbentien werden
hierbei als Adsorptionsmittel genutzt [72]. Auf dem Markt ist eine Vielzahl kommerzi-
eller Sorbentien verfuigbar. Diese Sorbentien unterscheiden sich in ihrer spezifischen

Oberflache, ihrer Dotierung (z.B. Schwefelverbindungen, Halogenverbindungen) und
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der Mischung mit Kalkhydraten [73]-[76]. Die zum Teil sehr hohe Gleichgewichtsbe-
ladung der Sorbentien wird aufgrund der kurzen Kontaktzeit beim Flugstromadsorpti-
onsverfahren kaum erreicht. Ist ein Gewebefilter zur Partikelabscheidung installiert,
verbleiben die Sorbentien fur langere Kontaktzeiten im Filterkuchen, wodurch ihre
Kapazitat besser genutzt werden kann. Grundséatzlich hat sich der Einsatz von aktiv-
kohlebasierten und mineralischen Sorbentien als effektives Verfahren zur Quecksil-
berabscheidung bewahrt. Ihre Anreicherung im Partikelabscheider kann jedoch die
stoffliche Verwertbarkeit der Flugasche einschranken. Aul3erdem tragt die Zugabe
von Additiven als Verbrauchsmittel zu erhdhten Betriebskosten bei. Die adsorptive
Hg-Abscheidung im Flugstrom bietet sich als Retrofit-Technologie mit geringen In-
vestitionskosten bei bestehenden Anlagen an und ist dynamisch zuschaltbar.

Ein anderes Retrofit-Verfahren fur die Hg-Emissionsminderung ist die bromgestttzte
Verbesserung der HgP-Oxidation und die damit verbundene optimierte Hg-
Abscheidung an Partikeln und in Rauchgaswaschern. Dieser Ansatz wird vor allem
bei der Verfeuerung chlorarmer Kohlen verfolgt. Bei diesem patentierten Verfahren
erfolgt eine Zugabe einer bromidsalzhaltigen Losung direkt zum Brennstoff [37].
Dadurch wird die Konzentration an Bromwasserstoff im Rauchgas erhoht. HBr ist ein
sehr effektives Oxidationsmittel fir Hg® [41]. Dies gilt sowohl fur die homogene Gas-
phasenreaktion, als auch fir die heterogen katalysierte Hg°-Oxidation an SCR-
DeNOx-Katalysatoren [77]. Die ad- und absorptive Abtrennung von Hg wird durch
den resultierenden hohen Anteil an HgBr. an der Gesamtquecksilberfracht im
Rauchgas begunstigt. Es existieren zahlreiche positive Erfahrungen mit dieser Tech-
nologie [78]-[80]. Die erhthte eingetragene Bromfracht wirft jedoch auch Fragen in
Bezug auf den Bromid- und Quecksilbergehalt von Kraftwerksnebenprodukten,
Emissionen von Bromverbindungen in die Luft und mit dem Abwasser, Bildung von
Organohalogeniden im Abwasser und einer mdglicherweise verstarkten Korrosion im

Rauchgasweg auf [81].

Eine umfassende Hg®-Oxidation auch in Rauchgasen mit niedriger Halogenwasser-
stoffkonzentration wird durch den Einsatz von neuartigen SCR-DeNOx-Katalysatoren,
die spezifisch zu diesem Zweck optimiert wurden, ermdglicht [82], [83]. Auch die Er-
weiterung der SCR-DeNOx-Anlage um eine zuséatzliche Lage fiihrt zu einer Erhéhung

des oxidierten Hg-Anteils im Rauchgas.
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Die maximale Hg-Abscheidung durch die nasse REA wird vom oxidierten Hg-Antell
(Hg?") im Rauchgas vorgegeben. Insofern zielen MaBnahmen zur Optimierung der
Hg-Abscheidung durch die REA auf die Vermeidung der chemischen Reduktion von
Hg?* in der wassrigen Phase. Durch diesen Mechanismus gebildetes Hg® desorbiert
in den Reingasraum des Waschers (Hg%-Reemission). Eine mogliche Strategie zur
Vermeidung von Hg°-Reemissionen beruht auf der Komplexierung von geléstem
Hg?* durch geeignete Liganden [84], [85]. Bereits groRtechnisch eingesetzt wird die
Zudosierung von Bromidverbindungen zum Brennstoff oder in die Suspension [41],
[78]. Aus der héheren HBr-Konzentration im Rauchgas stellen sich héhere stationare
Bromidkonzentrationen in der Suspension ein, wodurch die Rickhaltung von gel6s-
tem Hg?* verbessert wird. Ein weiteres Verfahren zur Senkung der Aktivitat des Hg?*
in der Suspension beruht auf der Bildung von schwerldslichem HgS, das als Feststoff
ausfallt und folglich nicht mehr fir Redoxreaktionen zur Verfigung steht [86], [87]. In
[88] wird der positive Effekt der Dotierung der Suspension mit NazS, HI und einem
kommerziellen Organosulfid auf die Hg-Rickhaltung der REA aufgezeigt. In [77] wird
ein Verfahren untersucht, bei dem Aktivkohlepartikel der Suspension zugesetzt wer-
den, die gelostes Hg?* adsorptiv binden konnen. Weiterhin ist die Konzentration von
potentiellen Reduktionsmitteln in der Suspension fiir Hg°-Reemissionen von Bedeu-
tung. Durch die kontinuierliche Absorption von SOz wird der Suspension ein stetiger
Stoffstrom von Schwefelverbindungen, in denen Schwefel in der Oxidationsstufe +IV
vorliegt (S(1V)), zugefuhrt. S(1V)-Verbindungen kénnen unter bestimmten Umsténden
als Reduktionsmittel wirken und geloste Hg?*-Verbindungen zu Hg° reduzieren. Auf-
grund der Komplexitat der Reaktionen des Hg?* mit S(IV)-Verbindungen nimmt die
Gruppe dieser Verbindungen eine Schlusselrolle fur das Hg-Verhalten in REAs ein.
Durch die Eluierung von partikelgebundenen Spurenbestandteilen aus der Flugasche
oder aus dem Kalkstein gelangen weitere Reduktionsmittel in die wassrige Phase der
Suspension [89]. Neben der Verringerung der Konzentrationen der Edukte kann auch
durch die REA-Betriebsparameter pH-Wert, Temperatur und Bellftungsvolumen-
strom Einfluss auf die Reaktionsgeschwindigkeit der Hg?*-Reduktion genommen
werden [90]-[93].
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2.2 Detaillierte Betrachtung der ablaufenden Prozesse bei der Rauch-

gasentschwefelung
2.2.1 Stoffubergang und Reaktionen im Spriuhnebel

Die nasse Rauchgasentschwefelung ist ein Gegenstromabsorptionsprozess, bei dem
das Rauchgas im Sprihabsorber in intensiven Kontakt mit einer feststoffhaltigen
wassrigen Suspension gebracht wird. Die Suspension wird durch Sprihdisen, die in
mehreren Sprihebenen angeordnet sind, zerstaubt. Wasserlosliche Rauchgaskom-

ponenten werden in den angestromten Tropfen absorbiert.

S A 8q)

Yi® .
Yie)

Gas Ci(aq) Flussigkeit

Ciaq)

\

Richtung des Stofftransports
Abbildung 2.3: Konzentrationsverhaltnisse entsprechend der Filmtheorie (nach [94])

Der Stoffiibergang bei der Absorption kann vereinfachend mit der Filmtheorie be-
schrieben werden. Dabei wird von der Existenz dinner laminarer Grenzschichten auf
beiden Seiten des in Abbildung 2.3 veranschaulichten Zweiphasensystems ausge-
gangen. Der Stofftransport in den Grenzschichten erfolgt durch Diffusion. Aul3erhalb
der Grenzschicht besteht in beiden Phasen eine gleichverteilte Konzentration der
betrachteten gasférmigen bzw. gelésten Komponente. Die physikalische Loéslichkeit
von Gasen in Wasser fir verdinnte Losungen wird vom Henry-Gesetz beschrieben.
Jedem Partialdruck einer Komponente in der Gasphase Uber der wassrigen Phase
kann eine proportionale Gleichgewichtskonzentration in der Flissigkeit nach Gl. (2.4)

zugeordnet werden.

Citaq) = Hi(T) " yi(q) Gl. (2.4)
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Die Proportionalitat wird ausgedrickt durch den temperaturabhéangigen Henry-
Koeffizienten. Die Temperaturabhéangigkeit wird durch eine Exponentialfunktion nach
Gl. (2.5) beschrieben.

H,(T) = Hy(8) - exp (Ci : (1—1)> Gl. (2.5)

Der Koeffizient H; fur die Referenztemperatur 6 und die stoffabhangige Konstante C;
sind in der Literatur vielfach dokumentiert, z.B. in [95]. In Abbildung 2.4 wird die
Gleichgewichtskonzentration in der flissigen Phase von physikalisch gelostem SO:2
als Funktion der Temperatur fur unterschiedliche SO2-Konzentrationen in der Gas-

phase dargestellt.
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Abbildung 2.4: Gleichgewichtskonzentration von physikalisch geldstem SO:

Durch Anwendung des ersten Fickschen-Gesetzes auf den durch die Grenzschichten
transportierten Stoffstrom ergibt sich unter der Voraussetzung linearer Konzentrati-

onsgradienten die Beziehung nach Gl. (2.6).

. Ci(aq) ~ Ci(aq) Yi(g) ~ Yig)
ny= —Dygpa——Fr———— = —Di,(g)aT
g

Gl. (2.6)
S(aq)

Die flussigkeits- und gasseitigen Stoffibergangskoeffizienten werden nach Gl. (2.7)

aus dem Quotienten aus Diffusionskoeffizienten und Grenzschichtdicke erhalten.

bzw. Big) = — Gl. (2.7)

Fur den Gesamtstoffiibergangskoeffizienten gilt die Beziehung nach Gl. (2.8). Gas-
seitige Diffusionskoeffizienten nehmen typischerweise Werte in der Grof3enordnung



28 Grundlagen

von 10 m?/s an, wahrend flussigkeitsseitige Diffusionskoeffizienten in einer Grolzen-

ordnung von 10° m#/s liegen [96].

11 H;
ﬁi,ges ﬁi,(aq) ﬂi,(g)

Gl. (2.8)

Damit ist nach Gl. (2.7) der gasseitige Stoffibergangskoeffizient um mehrere Zeh-
nerpotenzen grol3er als der flussigkeitsseitige. Die Beziehung fur den Gesamtstoff-

Ubergangskoeffizienten nach Gl. (2.8) vereinfacht sich dadurch zu:
.Bi,ges ~ .Bi,(aq) Gl. (2.9)

SchlieRlich ergibt sich hieraus die vereinfachte Transportgleichung fir die Absorption

aus der gasformigen in die flissige Phase nach Gl. (2.10).
n; = ,Bi,(aq)a(Hiyi,(g) - Ci,(alﬂ) Gl. (2.10)
Der absorbierte Stoffstrom einer Gasphasenkomponente wéchst demnach fur:

e Vergrol3erung der Phasengrenzflache
e GrolRe Werte des Henry-Koeffizienten
e Hohe Gasphasenkonzentration der Komponente

e Niedrige Konzentration in der flissigen Phase

Die beiden erstgenannten Einflussgrof3en werden bei nassen REAs u.a. durch die
Art und Konfiguration der Zerstduberdisen und durch die Temperatur der REA-
Suspension bestimmt. Die Gasphasenkonzentration der zu absorbierenden Kompo-
nenten wird wesentlich vom Brennstoff vorgegeben. Fir die gezielte Maximierung
des treibenden Konzentrationsgefalles bei bestehenden Anlagen ist demnach die
Senkung der Konzentration der abzuscheidenden Komponente in der fliissigen Pha-
se von entscheidender Bedeutung. Grundsatzlich erhéht jeder Mechanismus, der zu
einer Verringerung der Konzentration der absorbierten Komponenten fihrt, den ab-
sorbierten Stoffstrom. Hierzu zahlen Saure-Basen-, Redox-, Fallungs- und Komplex-

bildungsreaktionen.
2.2.2 Reaktionen des geldsten SO in der REA-Suspension

Absorbiertes SO: bildet in Folgereaktionen mit Wasser Schweflige Saure (H2SO3)
und durch Dissoziation deren konjugierte Basen Hydrogensulfit- (HSO3s’) und Sulfita-

nionen (SO3%). Bei dieser zweistufigen Protolysereaktion agiert H2SOs3 als zweipro-
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tonige Brensted-Saure. Die Speziesverteilung ist folglich eine Funktion des pH-
Wertes der Losung und kann mithilfe der temperaturabhangigen Saurekonstanten
(pKs) von H2SOs berechnet werden. In Abbildung 2.5 werden die Anteile der jeweili-
gen Spezies an der Gesamtkonzentration von Schwefelverbindungen mit der Oxida-
tionsstufe +IV (S(IV)) als Funktion des pH-Wertes bei einer fir Rauchgaswascher
relevanten Temperatur von 60°C dargestellt. Die hierflr eingesetzten Saurekonstan-
ten berechnen sich Uber die Gibbs-Energie aus thermodynamischen Stoffdaten der
Reaktanten in Gl. (2.11) zu pKs1 = 1,57 und pKs2 = 6,46 [9].
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Abbildung 2.5: Speziesverteilungsdiagramm einer wassrigen Losung von H2SOs

Die zweistufige Protolysereaktion von H2SOs erfolgt nach Gl. (2.11) unter Abgabe

von bhis zu zwei Protonen.
S0, + 3H,0 = HSO3 + H;0%+ H,0 = SO5™ + 2H;0% Gl. (2.11)

Bei Ublichen Betriebs-pH-Werten von Einkreis-REAs (4 < pH < 5,6) liegt die Schwef-
lige Saure in der wassrigen Phase folglich vorwiegend als Hydrogensulfit vor. Da die
gebildeten Hydrogensulfit- und Sulfitanionen als geladene Molekile nicht im Gleich-
gewicht mit der Gasphase nach dem Henry-Gesetz stehen, ist die reale Gleichge-
wichtskonzentration von S(IV)-Verbindungen in Suspensionen von REAs zunachst
direkt vom pH-Wert abhangig. Fur dbliche pH-Werte von REA-Suspensionen ist sie
zudem um GroRenordnungen hoher als die in Abbildung 2.4 dargestellte Konzentra-
tion von rein physikalisch geléstem SO:. Hierdurch erfolgt eine Erhéhung des trei-
benden Konzentrationsgefalles, wodurch der Stoffiibergang bei der Absorption von

SO:2 aus der Gasphase fir ansteigende pH-Werte beschleunigt wird.
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Die Absorption von SOz und anschlieRende Protolyse von H2SOs fihrt zu einer pH-
Wert Absenkung im Absorbersumpf. Durch die Dissoziation gebildete Oxoniumionen
werden durch die Zudosierung von Kalksteinsuspension nach Gl. (2.12) neutralisiert,

so dass der pH-Wert im Sumpf kontinuierlich auf einen definierten Wert geregelt wird.
CaC0; + 2H;0* = Ca**+ CO, + 3H,0 Gl. (2.12)

Hierflr muss festes CaCOs zunéachst in Losung gehen, daher ist die Geschwindigkeit
dieser Reaktion stark abhangig von der Reaktivitat des verwendeten Kalksteins. Die-
se wird vom pH-Wert und der chemischen Zusammensetzung der wassrigen Phase,
der Reinheit des verwendeten Kalksteins sowie von physikalischen Eigenschaften
der Kalksteinpartikel wie PartikelgroRe und Partikelporositat bestimmt [97]. Da die
Absorption von SO:2 deutlich schneller ablauft als die Kalksteinauflésung, kommt es
in den fallenden Tropfen im Gegenstromabsorber zu einem kontinuierlichen Abfall
des pH-Wertes und zur Ausbildung eines pH-Wert-Gradienten Uber die Absorberho-
he. Dieser wirkt sich im unteren Bereich des Absorbers bei niedrigen pH-Werten

nachteilig auf den Stoffiilbergang von SO: aus.
2HSO3 + 0, + 2H,0 = 2S0;~ + 2H;0% Gl. (2.13)

Das erwlnschte Endprodukt des Gesamtprozesses ist Gips mit hoher Reinheit, d.h.
mit einem moglichst hohen Gehalt an Calciumsulfat-Dihydrat (CaSO4 - 2H20) im
Feststoff. Dies setzt eine vollstdndige Oxidation der absorbierten S(IV)-Fracht mit
geldstem Sauerstoff nach Gl. (2.13) zu Sulfaten (S(VI)) voraus. Der fur die Reaktion
erforderliche Sauerstoffeintrag erfolgt teilweise aus dem Restsauerstoffgehalt des
Rauchgases (natirliche Oxidation). Bei hoheren S(IV)-Frachten ist die resultierende
Gleichgewichtskonzentration von O: in der Suspension jedoch zu gering, so dass
diese durch Einblasen von Oxidationsluft in den Sumpf der Anlage erhoht wird
(Zwangsoxidation). Der Mechanismus der Sulfitoxidation ist eine metallkatalysierte
radikalische Kettenreaktion. Demnach ist die Konzentration von gelosten mehrwerti-
gen Metallen fir die Reaktionskinetik von Bedeutung. In der Literatur wird von einer

Inhibierung der Reaktion durch geldstes lodid (1) berichtet [98].

Die Oxidation zu SO4? bildet die Senke fuir S(IV)-Verbindungen im REA-Prozess. Sie
lauft grundsatzlich mit allen S(IV)-Spezies ab, in der Literatur wird jedoch von einer
héheren Reaktionsrate des HSOzs berichtet [97]. Kinetik und Umsatz dieser Reaktion

sind von essentieller Bedeutung fir den REA-Prozess. Zunachst Ubt die S(IV)g)-
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Konzentration einen Einfluss auf das treibende Konzentrationsgefélle fur die Absorp-
tion von SOz aus. Weiterhin ist sie entscheidend fur den Anteil von festem Calci-
umsulfit im Gipsprodukt. Niedrige pH-Werte der Suspension begunstigen aufgrund
der pH-Wert-Abhéangigkeit von Gl. (2.12) und Gl. (2.13) die Gipsqualitat durch gerin-
gere Gehalte an Kalkstein und Calciumsulfit im gebildeten Feststoff. Bei pH-Werten
unter pH 5 ist der produzierte Gips grof3tenteils frei von ungeléstem Kalkstein [45].
Dies ist auch gleichzeitig der pH-Wert Bereich (3 < pH < 5) in dem S(IV) nahezu voll-
standig in Form von HSOs" vorliegt. Der Einfluss der S(IV)@g-Konzentration auf die
Co-Abscheidung von Quecksilber durch die REA wird in Kapitel 2.2.6 ausftuhrlich dis-

kutiert.

Als Zwischenprodukt der S(IV)-Oxidationsreaktion existieren kurzlebige, hochreaktive
S(IV)-Radikale in der Lésung. Diese Radikale sind starke Oxidationsmittel. Ihre Kon-
zentration wird von der individuellen Zusammensetzung der Suspension und den
Reaktionsbedingungen in REAs festgelegt. Hohe Konzentrationen dieser Radikale
auliern sich in Form von hohen Redoxpotentialen. Unter solchen Bedingungen sind
sie in der Lage, die geldsten Halogenide I- und Br- zu den molekularen Halogenen zu
oxidieren. Hierdurch wird einerseits die S(VI)-Bildung inhibiert, andererseits ergeben
sich weitere negative Auswirkungen fir den REA-Betrieb. Hierzu zéhlen Emissionen
der Halogene und unerwiinschte Redoxreaktionen von Spurenbestandteilen der
Suspension. Wird z.B. Mn?* zu Mn** oxidiert, fallt festes MnO: (Braunstein) aus und
verleiht dem Gipsprodukt eine dunkle Farbe. Auch eine mdgliche Oxidation von
Se(lV) ist unerwiinscht, da dabei gebildete Se(VI)-Verbindungen bei der Behandlung

der Abwasser wesentlich schwieriger zu entfernen sind [99].
2.2.3 Verbesserung der SO»>-Abscheidung durch Additive

Um die Absorption von SO: Uber die gesamte Hohe des Wéaschers zu beschleuni-
gen, werden der Suspension in gro3technischen REAs teilweise Additive zugesetzt
[45], [97]. Diese Zusatzstoffe lassen sich in die zwei Hauptkategorien mineralische

und organische Additive eingliedern.

Mineralische Additive sollen die Reaktivitdt des Neutralisationsmittels erhdéhen, so
dass die Nachlosung der festen Partikel und die Neutralisation der Suspension be-
reits im fallenden Tropfen ablaufen kénnen. Hierfir wird dem Kalkstein gebrannter

(CaO) bzw. geldschter Kalk (Ca(OH)2) zugesetzt. Diese Calciumverbindungen sind
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wesentlich reaktiver als Kalkstein, zudem verfiigen sie Uber eine bessere Ldslichkeit
auch bei hoheren pH-Werten [100]. Industriell wird gebrannter Kalk in einem thermi-
schen Prozess aus CaCOs gewonnen [101]. Damit ist die Verwendung von Calci-
umoxid im Vergleich zu Kalkstein als Absorptionsmittel im REA-Prozess teurer. Der
Wartungsaufwand der REA bei CaO-Addition ist aufgrund verstarkter Neigung zu
Ablagerungen aufwendiger. Diesen Nachteilen stehen hohere SO2-Abscheidegrade,
niedrigere Investitionskosten durch kleinere erforderliche Volumina der Wascher, ho-
he Flexibilitdt beim Einsatz verschiedener Kohlen und hoher Weil3grad des erzeugten
Gipses gegenuber [102]. Der wesentliche Vorteil calciumbasierter Additive liegt darin
begriindet, dass kein Eingriff in die netto Reaktion der Gipsbildung erfolgt und keine
zusatzlichen Verbindungen in den REA-Prozess eingebracht werden. Somit entste-
hen auch keine besonderen Anforderungen an die nachgelagerten Prozessschritte,

wie z.B. die Abwasseraufbereitung der Rauchgasentschwefelungsanlage.

Im Gegensatz dazu verandern organische Additive die chemische Charakteristik der
REA-Suspension. Hierbei handelt es sich um organische Séuren, die dem Prozess in
geringen Konzentrationen kontinuierlich zugesetzt werden [45], [103]. Grof3technisch
werden hierfir héufig Ameisensaure und Adipinsaure verwendet [104]. In den USA
wird ebenfalls ein Gemisch aus mehreren Dicarbonsauren mit dem Handelsnamen
DBA eingesetzt [105], [106]. Der zugrunde liegende Mechanismus liegt in der pH-
Pufferwirkung dieser schwachen Sauren begrindet. In der wassrigen Phase der
Suspension koexistieren die geloste Saure und ihre konjugierten Basen. Werden als
Folge der Absorption von SO2 durch die Protolyse der Schwefligen Saure Protonen
freigesetzt, erfolgt keine unmittelbare Absenkung des pH-Wertes, da die konjugierten

Basen des Additivs die freiwerdenden Protonen gemaf Gl. (2.14) aufnehmen.
H,A+ 2H,0 = HA™ + H,0 + H;0" = A% + 2H;0% Gl. (2.14)

Die Pufferwirkung hangt dabei von den Saurekonstanten der organischen Sauren
und dem tatséchlichen pH-Wert der Suspension ab. Aus der Henderson-Hasselbalch
Gleichung lasst sich ableiten, dass die maximale Pufferwirkung dann vorliegt, wenn
der pH-Wert der Suspension und der pKs-Wert des Additivs nah beieinander liegen
[107]. Die Aufnahme von Protonen durch deprotonierte Sauren in der Phasengrenz-
schicht der fallenden Tropfen fuhrt zu einer Beschleunigung der SO2-Diffusion durch
die Grenzschicht [108]. Gleichzeitig bildet sich kein ausgepragter pH-Gradient tUber
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die Hohe des Absorbers aus. Die Beschleunigung der SO2-Absorption durch die Um-
lagerung zu (Hydrogen-)Sulfit-Anionen findet also auch im unteren Absorbersegment
bei hoher S(1V)@q)-Konzentration in den Tropfen noch statt. Der beschleunigte Trans-
port von Protonen durch die Phasengrenzschicht fliissig/fest wirkt sich ebenfalls posi-

tiv auf die Geschwindigkeit der Auflésung der Kalksteinpartikel aus [104].
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Abbildung 2.6: Speziesverteilungsdiagramm als Funktion des pH-Wertes in einer
wassrigen Losung von Adipinsaure

In Abbildung 2.6 werden die Anteile der jeweiligen Spezies an der Gesamtkonzentra-
tion des Additivs Adipinsaure als Funktion des pH-Wertes dargestellt (pKs1 = 4,43;
pKsz = 5,52 fur T =25 °C [9]). Aus dieser Abbildung wird deutlich, dass die grof3te
Pufferwirkung dieses Additivs sich im fir den REA-Prozess relevanten pH-Band ein-
stellt. Die Verteilungskurven anderer organischer Sauren verhalten sich analog, wo-
bei die Wendepunkte der Kurven und damit ihr optimaler Einsatzbereich jeweils zu
den individuellen pKs-Werten der Séauren verschoben werden. Einprotonige S&uren
wie die Ameisensaure (pKs-Wert: 3,77) verfugen entsprechend nur tber einen Wen-
depunkt und damit tber ein schmaleres Band fir das pH-Optimum der Pufferwirkung.
Neben dem pH-Wert wird die Pufferkapazitat der Additive weiterhin durch ihre abso-

lute Konzentration und die Temperatur der Lésung beeinflusst.

In Erganzung zur indirekten Saure-Basen-Wechselwirkung der organischen Additive
mit SO2 und seinen Dissoziationsprodukten wird in [109] ein Mechanismus zur Bil-
dung einer komplexen Verbindung zwischen HSO3™ und deprotonierten organischen
Sauren vorgeschlagen. Komplexbildungsmechanismen tragen zu einer zusatzlichen
Beschleunigung der SO2-Absorption durch VergréRerung des treibenden Konzentra-
tionsgefalles bei. Dieser Aspekt wird in Kapitel 2.2.5 weiter ausgefuhrt.
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2.2.4 Absorption von HgCl2 im REA-Prozess

Die Quecksilberabscheidung in der REA hangt zunachst von der Rohgasspeziation
des Quecksilbers am Eintritt des Absorbers ab. In Tabelle 2.1 sind die Ldslichkeiten
verschiedener Hg-Verbindungen aufgelistet. Die wichtigsten Hg-Verbindungen in
Rauchgasen sind Hg° und Dihalogenid-Verbindungen von Hg?*, insbesondere HgCl>.
Gasformiges Hg® wird aufgrund seiner sehr geringen Wasserloslichkeit kaum abge-
schieden. Dagegen wird HgCl2 bedingt durch seine um mehrere GroRenordnungen

hohere Loslichkeit durch die REA-Suspension absorbiert.

Tabelle 2.1: Léslichkeit einiger Hg-Verbindungen in Wasser bei 20-25 °C

Verbindung HgP Hg2Cl2 Hg2Br2 Hgzl2 Hg2S04
Loslichkeit [g/1] 6,1-10° 4-10°3 4-10% 2:10° 6-101
Quelle [110] [111] [111] [112] [111]
Verbindung HgCl2 HgBr2 Hglz HgS HgO
Loslichkeit [g/1] 68,1 6,1 55-102 25102  5.102
Quelle [111] [113] [113] [112] [111]

Das linear gebaute HgCl>-Molekul verfugt Uber ausgepragt kovalente Bindungen,
folglich dissoziiert HQClz2 in Lésung kaum [9]. Die in Kapitel 2.2.1 beschriebene
Transportgleichung der Absorption und ihre Abhangigkeiten gelten damit auch fur
HgCl2 [33], [114], [115]. Die physikalischen Eigenschaften von Hg® werden maRgeb-
lich von seiner hohen Fliichtigkeit bestimmt. Der Henry-Koeffizient des Hg® nach der
Definition in Gl. (2.4) nimmt folglich sehr kleine Werte an. Mit Ausnahme von HgCl2
sind in der Literatur nur wenige Henry-Koeffizienten von Reinstofflésungen anderer
Hg?*-Verbindungen angegeben. Zur Beschreibung des Hg-Verhaltens in der Atmo-
sphéare wird der Henry-Koeffizient von HgBr2 haufig per Definition auf den Wert des
HgCl. festgelegt [116]. Diese Vereinfachung ist jedoch nur eine grobe Naherung, wie
aus Ergebnissen experimenteller Untersuchungen von R. Kanefke [114] und Inter-
pretationen von M. Bittig [115] hervorgeht. Zu einigen Hg?*-Verbindungen sind keine

Daten verfugbar.



Grundlagen 35

Quellen: ma Bb dc

1,E+03
1,E+02 - 2,4E+01 3,2E+01
1,E+01 - 7’_9__E+(_)0
1,E+00 A
1,E-01 A
1,E-02 ~
1,E-03 -
1,E-04
1,E-05 ~
1,E-06

Henry-Koeffizient [mol/l/Pa]

Hg® Hg(OH)2 Hglz  HgBrz HgCl2 HgO

Abbildung 2.7: Henry-Koeffizienten von Hg-Verbindungen bei 25 °C (Zahlenwerte
aus: a: [116], b: zitiert in [117], c: Wert aus [116] multipliziert mit Faktor aus [118]
nach [115])

Die in Abbildung 2.7 aufgetragenen Henry-Koeffizienten wurden aus unterschiedli-
chen Quellen zusammengetragen und teilweise aus Proportionalitatsfaktoren be-
rechnet. Die logarithmisch dargestellten Werte sollen vor allem zum qualitativen Ver-
gleich der Flichtigkeit verschiedener Hg-Spezies dienen. Es wird deutlich, dass sich
die Henry-Koeffizienten der Hg?*-Verbindungen z.T. deutlich unterscheiden. Eine
besondere Rolle unter den Hg?*-Verbindungen mit Halogeniden nimmt das Hgl2 ein.
Seine Fluchtigkeit ist im Vergleich zu HgCl2 um mehrere Zehnerpotenzen erhoht. Fur
Hg(OH)2 wird in der Literatur ebenfalls ein hoher Wert des Henry-Koeffizienten ange-
geben. Diese Verbindung ist jedoch instabil und zerfallt zu HgO, das wiederum eine

vergleichsweise geringe Fluchtigkeit aufweist.

Fur das treibende Konzentrationsgefélle und die Konzentration der physikalisch ge-
l6sten Hg?*-Verbindungen sind Komplexbildungsreaktionen in der flissigen Phase
von entscheidender Bedeutung. Geladene komplexe Hg?*-Verbindungen in Losung
werden dem Phasengleichgewicht entzogen. Dadurch wird die Absorption ungelade-
ner Hg?*-Verbindungen aus der Gasphase beschleunigt.

2.2.5 Komplexbildung in REA-Suspensionen

Die Untersuchung der Mechanismen von Komplexbildungsreaktionen ist fur das Ver-
standnis des Verhaltens von Quecksilber in REA-Suspensionen unerlasslich. Bei ge-
nauer Betrachtung der Wechselwirkung von weiteren gelésten Verbindungen in REA-
Suspensionen zeigt sich, dass solche Mechanismen auch auf die Absorption von

SO:2 Einfluss ausiiben.
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Die Konzentration der individuellen Hg?*-Spezies hangt von den Bildungskonstanten
moglicher Koordinationsverbindungen (Komplexe) und von der Aktivitat in der LO-
sung vorhandener Liganden ab. Anstelle der Aktivitaten wird in der folgenden Dis-
kussion vereinfachend die Konzentration der beteiligten Spezies verwendet. Fir ideal
verdiinnte Reinstofflosungen kann die allgemeine Gleichgewichtsreaktion zur Bildung
einer Koordinationsverbindung, die aus dem Zentralteilchen Hg?* (Mercurat(ll)) und
dem Liganden L der Anzahl n mit der Ladung m aufgebaut sind nach Gl. (2.15) for-

muliert werden.
Hg?* + nL™ = [HgL,]*™™™ Gl. (2.15)

Die Gleichgewichtskonstante K dieser Reaktion ergibt sich nach dem Massenwir-
kungsgesetz aus dem Verhaltnis der Konzentrationen der Produkte zu den Edukten
in Gl. (2.16). Die Konstante K, wird als Komplexbildungs- oder Komplexstabilitéats-
konstante bezeichnet. Ihr Wert ist individuell verschieden fir jeden Liganden und die
Anzahl der ausgebildeten koordinativen Bindungen. Fir grofRe Werte von Ky liegt das
Gleichgewicht auf der Seite der Koordinationsverbindung, entsprechend wird ein sol-
cher Komplex als stabil bezeichnet.

[[HgL,]*™"™]

K = THg T

Gl. (2.16)

Die relevanten physikalisch-chemischen Einflussgrof3en und Mechanismen, die auf
die Stabilitat von Komplexen Einfluss ausiiben, werden im Folgenden diskutiert.

Nach der Molekulorbitaltheorie liegt die Triebkraft fur die Bildung der koordinativen
Verbindung im Bestreben des Zentralteilchens zusammen mit den Elektronenpaaren
der koordinativen Bindungen die Elektronenkonfiguration des nachsten Edelgases zu
erreichen (18-Elektronen-Regel) [8]. Das Hg?*-lon mit der Ordnungszahl 80 besitzt
78 Elektronen und erreicht mit 4 - 2 Elektronen aus koordinativen Bindungen zu sei-
nen Liganden die Elektronenkonfiguration von Radon. Aus der d°-Elektronen-
konfiguration von Hg resultiert eine tetraedrische Geometrie der Hg?*-Komplexe mit

der Koordinationszahl von 4.

Eine qualitative Vorhersage zur Stabilitat von Hg?*-Komplexen in REA-Suspensionen
kann mithilfe der Kriterien des HSAB-Prinzips nach R. G. Pearson (Hard and Soft
Acids and Bases) erfolgen. Hierbei handelt es sich um ein empirisches Konzept zum

relativen Vergleich der Stabilitdt von Lewis-Saure-Basen-Addukten. Als Lewis-
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Sauren werden elektrophile Elektronenpaarakzeptoren bezeichnet. Lewis-Basen sind
dementsprechend Elektronenpaardonatoren. Fur ihre Klassifizierung werden die
Lewis-S&uren und -Basen in die Kategorien ,hart” und ,weich® eingeteilt. Grundsatz-
lich bilden Lewis-Sauren mit Lewis-Basen aus derselben Kategorie stabile Komplexe
[119]. In [120] wird aufgezeigt, dass eine Korrelation zwischen Polarisierbarkeit,
AtomgroRRe, Elektronegativitdt und Harte bzw. Weichheit von atomaren, molekularen
und von Cluster-Systemen besteht. Grol3e, leicht polarisierbare Verbindungen zeigen
.weiche“ Eigenschaften, wohingegen schwerpolarisierbare Spezies mit geringen Ab-
messungen zur Gruppe der ,harten Lewis-Sauren bzw. Basen gezahlt werden. An-
steigende Elektronegativitat erhoht die Harte von Lewis-Basen und verringert die
Harte von Lewis-Sauren. In der Literatur findet sich eine umfangreiche Datensamm-
lung zur Klassifizierung zahlreicher Lewis-S&uren und -Basen. Potentielle Liganden
fur komplexe Verbindungen des Hg?* in REA-Suspensionen sind in Tabelle 2.2 quali-
tativ nach lhrer Harte aufgelistet. Der Ligand NHs besitzt die grof3te Harte, entspre-
chend ist das lodid-Anion die weichste Lewis-Base.

Tabelle 2.2: Qualitative Harte-Reihe relevanter Lewis-Basen in REA-Suspensionen
[119]

Hart — Weich

NH3 > H20 > OH> C0O3% > NO3 > SO4% > F > Cl > Br > SO3% > HS > S:03% > I

Grundsatzlich zeigen alle oxidierten Hg-Spezies aufgrund ihrer grof3en raumlichen
Ausdehnung, ihrer geringen Ladungsdichte und ihrer leichten Polarisierbarkeit ty-
pisch weiche Eigenschaften. Die Wechselwirkung des ebenfalls sehr weichen orga-
nischen Methyl-Quecksilbers mit Lewis-Basen wird aus diesem Grund haufig als Re-
ferenzgrof3e zur Klassifizierung der Harte von Lewis-Basen herangezogen [121]. Hie-
raus kann abgeleitet werden, dass die Stabilitat von Hg?*-Komplexen mit den in Ta-

belle 2.2 gefuhrten Liganden von links nach rechts zunimmt.

Bei der Vorhersage von Komplexbildungsreaktionen von S(IV)-Verbindungen muss
nach der individuellen Spezies differenziert werden. Das SOs?-Anion zeigt Eigen-
schaften einer typisch weichen Lewis-Base, wahrend das SO2-Molekiil zu den Lewis-

Sauren im Ubergangsbereich zwischen hart und weich gezahlt wird. Damit kénnen
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S(IV)-Verbindungen in koordinativen Verbindungen sowohl die Rolle eines Elektro-

nendonors, als auch die eines Elektronenakzeptors einnehmen [119].

Eine weiterfiUhrende systematische Untersuchung der Wechselwirkungen von Lewis-
Sauren und -Basen erlaubt die quantitative Abschatzung von Reaktionsenthalpien
und die Vorhersage von Komplexbildungskonstanten [122], [123]. Aus empirischen
Daten wird von R. S. Drago et al. ein Modell abgeleitet, das das Bestreben von
Lewis-Sauren und -Basen zur Ausbildung von ionischen und kovalenten Bindungen
in Koordinationsverbindungen quantitativ vorhersagt. Hierdurch kann der Harte von
Lewis-Sauren und -Basen ein absoluter Zahlenwert zugeordnet werden. Der Harte-
parameter hag ergibt sich aus dem Verhaltnis der Bindungsstarke zwischen dem io-
nischen (eas) und dem kovalenten (¢ag) Anteil der koordinativen Bindung. Der Pa-
rameter dag stellt ein Maf3 fir die rAumliche Ausdehnung der an der koordinativen
Bindung beteiligten Partner dar und beschreibt sterische Einflussfaktoren bei der
Komplexbildung. Die sterische Hinderung bei der Ausbildung von koordinativen Bin-
dungen ist zwischen Partnern mit &hnlicher Grol3e am geringsten. Die entgegenge-
setzte Schlussfolgerung ist, dass die Annaherung von stark unterschiedlich grof3en
Teilchen ungunstig ist und dadurch die Stabilitat des entsprechenden Komplexes
sinkt. FUr Lewis-Sauren nimmt mit wachsender Teilchengro3e der Wert von dasg ab.
Fur Lewis-Basen gilt entgegengesetzt, dass groRen Liganden hohe Werte von das
zugeordnet werden. Aus den Wertepaaren der an der koordinativen Bindung beteilig-
ten Spezies lasst sich nach Gl. (2.17) die Stabilitatskonstante einfacher Komplexe
bestehend aus jeweils einem Elektronendonor und einem Elektronenakzeptor rech-

nerisch vorhersagen.
log K1 = €y€p + éAéB - dAdB Gl. (217)

In Tabelle 2.3 sind die fur die Kalkulation erforderlichen charakteristischen Kennzah-
len fur Hg?* und einigen Liganden, die in REA-Suspensionen in relevanter Konzent-
ration vorhanden sind, aufgelistet. Das gelistete Acetatanion spielt selbst keine un-
mittelbare Rolle fir den REA-Prozess. Es ist jedoch chemisch verwandt mit den teil-
weise in REA-Prozessen als Additiv eingesetzten Carbonsauren. Des Weiteren kann
es als Produkt der Degradation dieser Additive in Spuren in der Suspension enthal-
ten sein. Seine Lewis-Basen-Harte ist sehr hoch, damit ist eine geringe Stabilitdt von

Hg?*-Komplexen mit Acetatliganden zu erwarten. Fir die deprotonierten Carboxy-
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Gruppen langkettiger Dicarbonsauren wie Adipinsaure ist anzunehmen, dass ihre
Harte analog zur Ladungsdichte an der Funktionellen Gruppe mit zunehmender Ket-
tenlange aufgrund des positiven induktiven Effektes von Alkylresten steigt [124]. Fur
zunehmende Harte der organischen Lewis-Base ist mit einer Abnahme der Stabilitat
von Komplexverbindungen mit den Lewis-Sauren SO2 und Hg?* zu rechnen.

Tabelle 2.3: Quantitative Harte der Lewis-Saure Hg?* und Harte-Reihe relevanter
Lewis-Basen in REA-Suspensionen [125]

Lewis-Base Lewis-Saure has eaB CaB dae
Hg?* 1,63 1,35 0,826 0
F 0 1 0 0
CHsCOOr 0 0 4,8 0
OH- 0 0 14,0 0
Cl -0,100 -1,04 10,4 0,6
SOs* -0,107 -1,94 18,2 0,4
Br- -0,108 -1,54 14,2 1,0
S>03% -0,119 -3,15 26,5 1,1
I -0,122 -2,43 20,0 1,7

Die Modellvorstellung zur Klassifizierung der Starke von Wechselwirkungen anhand
der Lewis-Harte kann das reale Komplexverhalten nicht immer vollstandig beschrei-
ben. Beispielsweise bericksichtigt sie nicht den Einfluss der eigenen Saure- bzw.
Basen-Stéarken der an der koordinativen Bindung beteiligten Partner. So kénnen trotz
unterschiedlicher Hartekategorien sehr starke, harte Lewis-Basen schwache, weiche
Lewis-Basen von weichen Lewis-Sauren verdrangen [119]. Gleichwohl erméglicht
das Modell eine Erklarung fir die groRe Bandbreite der experimentell ermittelten
Stabilitdtskonstanten und hilft bei der Interpretation von Wechselwirkungen von
Lewis-Sauren und -Basen in der REA-Suspension mit komplexer chemischer Zu-
sammensetzung. In diesem Mehrkomponentensystem stehen stets alle vorhandenen
Liganden in Losung fir die Ausbildung von Hg?*-Komplexen zueinander in Konkur-
renz. Im Gleichgewicht koexistieren zahlreiche unterschiedliche Hg?*-Verbindungen.
lhr relativer Anteil an der gesamten gelosten Hg?*-Stoffmenge hangt von der indivi-

duellen Konzentration der Liganden und der Komplexbildungskonstanten ab.
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Abbildung 2.8: Logarithmische Bildungskonstanten von Hg?*-Komplexen mit ver-
schiedenen Liganden bei 25 °C (Zahlenwerte aus: a: [126], b: zitiert in [127], c: zitiert
in [115], d: zitiert in [116])

Die theoretische Interpretation der physikalisch-chemischen Wechselwirkungen von
Lewis-Saure-Basen-Addukten steht im Einklang mit den in Abbildung 2.8 aufgetra-
genen empirisch ermittelten Bildungskonstanten von Hg?*-Komplexen. Zunachst
zeigt sich, dass aufgrund der 18 Elektronenregel fur jeden individuellen Liganden der
entsprechende vierfach koordinierte homoleptische Hg?*-Komplex (mit gleichartigen
Liganden) die grof3te Bildungskonstante besitzt. Des Weiteren ordnen sich die meis-
ten Bildungskonstanten entsprechend des HSAB-Prinzips nach abnehmender Héarte
der Liganden an. Dies kann insbesondere anhand der systematisch ansteigenden
Bildungskonstanten der Halogenidomercurate(ll) fur Zunahme der Koordinationszahl
und mit Abnahme der Harte in der Reihe der Halogene veranschaulicht werden. Als
Vertreter der organischen Liganden ist das Oxalat-Anion aufgefuhrt. Der zugehoérige
Hg?*-Komplex weist eine Bildungskonstante im mittleren Bereich auf. Fir deproto-
nierte langerkettige Dicarbonséauren (z.B. das Adipat-Anion), die in signifikanter Kon-
zentration in REA-Suspension vorkommen konnen, ist aufgrund des Elektronen-
schiebenden Effektes der Alkykette mit niedrigeren Werten der Komplexbildungs-

konstanten zu rechnen.
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Der Vergleich der Zahlenwerte zeigt aber auch die Grenzen des HSAB-Prinzips auf.
So ist die Bildungskonstante von Hg(OH)2 trotz der hohen Harte des OH-Anions auf-
grund seiner gleichzeitig grof3en Basenstarke tberproportional grof3. Damit wird das
OH™-Anion insbesondere bei hohen pH-Werten zu einem wesentlichen Reaktions-

partner fur Hg?*-Verbindungen.
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Abbildung 2.9: Speziesverteilungsdiagramm des Hg?*-S(IV)-OH"-Systems als Funkti-
on der Clag-Konzentration flr Verbindungen mit mehr als 0,2 % Anteil (25 °C,

pH 5,1, [S(IV)]@y=10"° mol/l, [Hg?*]ag)=250ug/l)

Bei Kenntnis der Konzentration von allen gelésten Hg?*-Verbindungen (Hg?*@g) und
von den betrachteten Liganden kann die Hg?*-Speziesverteilung in REA-
Suspensionen mithilfe der Komplexbildungskonstanten berechnet werden. Hierftr
wird Gl. (2.16) fur jede betrachtete Komplexbildungsreaktion aufgestellt. Das resultie-
rende Gleichungssystem kann Mithilfe der bekannten Hg?*@q)-Konzentration fir jede
individuelle Hg?*-Spezies geldst werden. In Abbildung 2.9 ist beispielhaft der Anteil
der verschiedenen Hg?*-Spezies in einer wassrigen Losung der gelésten Komponen-
ten HgClz2, S(IV) und CI als Funktion des Clag-Konzentration dargestellt. Es wird
deutlich, dass der Anteil des ungeladenen HgCIz fur Chloridkonzentrationen uber
0,1 mol/l (=3,5 g/l) weniger als die Halfte an Hg?*(aq) betragt. Fur weiter ansteigende
Clag-Konzentration wird der vierfach koordinierte Tetrachloridomercurat(ll)-Komplex
([HgCls]*) die dominante Hg?*-Verbindung. Der Disulfitomercurat(ll)-Komplex
([Hg(S03)2)%) ist fur den gewahlten Parametersatz nur fur sehr geringe Cl-@aq)-Gehalte

relevant.
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Aufgrund der typischen Verhéltnisse der Halogene in Kohlen ist ClI- das dominante
Halogenid in REA-Suspensionen. Fir hohere Brag- und I'@ag-Konzentrationen (z.B.
bei Zugabe von Halogenidsalzen zum Brennstoff [41]) kann deren Einfluss auf Kom-
plexbildungsreaktionen des Hg?* aufgrund ihrer um mehrere Zehnerpotenzen hoéhe-
ren Bildungskonstanten nicht mehr vernachlassigt werden. Dasselbe gilt fir hohere
S03?%@ag)-Konzentrationen bei groBerem absorbiertem SO»-Stoffstrom oder bei unzu-
reichender Oxidation des geldsten S(IV)g-Inventars.

[HgCly)*~ + 2Br~ = [HgBr,Cl,)>~ + 2CL~ Gl. (2.18)
[HgCL]?> + S02~ = [HgCl,S05]% + 2C1- Gl. (2.19)

Zusatzlich zu den bisher betrachteten Verbindungen missen in solchen Lésungen
weitere heteroleptische Komplexe mit nicht gleichartigen Liganden beriicksichtigt
werden [128], [129]. In diesem Zusammenhang wird in [84], [115] die Hg?%*-
Speziesverteilung durch umfangreiche Gleichgewichtsstudien detailliert diskutiert.
Beispielhaft wird in den Gleichungen GI. (2.18) und GI. (2.19) die Substitution von
zwei Cl-Liganden durch die weicheren Lewis-Basen Br- bzw. SOs?- aufgefiihrt.

Der aus der Chemie stammende Begriff ,Komplexstabilitat® kann im Zusammenhang
mit dem Hg-Verhalten in REAs zu fehlerhaften Interpretationen filhren. Eine hohe
Stabilitatskonstante ist nicht mit inertem Charakter des gebildeten Komplexes, also
mit geringer Reaktivitat gleichzusetzen. Die Stabilitdtskonstante sagt lediglich etwas
tber den Anteil der individuellen Hg?*-Komplexe an der gesamten gelosten Hg?*-
Stoffmenge im Gleichgewicht aus. Handelt es sich dabei um reaktive Verbindungen,

stellen diese nur einen Zwischenzustand dar und kénnen Folgereaktionen eingehen.
2.2.6 Redoxreaktionen von geldsten Hg?*-Verbindungen in REA Suspensionen

Das Standardpotential der Hg%/Hg?*- Halbzelle (E%ugmg2+ = 0,8595 V) nimmt in der
elektrochemischen Spannungsreihe einen vergleichsweise hohen Wert an und liegt
damit zwischen den Potentialen der klassischen Edelmetalle Silber und Palladium
[130]. Demzufolge ist Hg?* ein starkes Oxidationsmittel, das bestrebt ist Elektronen
von geeigneten Reduktionsmitteln aufzunehmen. Findet diese Redoxreaktion in
wassriger Losung statt, desorbiert das dabei gebildete Hg® aufgrund seiner geringen
Loslichkeit in die Gasphase. Im REA-Prozess ist die chemische Reduktion von Hg?*
unerwiinscht, da durch die Reemission von Hg° die effektive Co-Abscheidung von

Quecksilber durch die REA vermindert wird.
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Fur die Standardpotentiale in der elektrochemischen Spannungsreihe gilt, dass star-
ke Oxidationsmittel tber hohe positive Potentiale verfligen, wéahrend starke Redukti-
onsmittel durch niedrige positive bzw. betragsméaRig hohe negative Potentiale cha-
rakterisiert werden. Die empirisch ermittelten Werte gelten fur Standardbedingungen
und bei einer Aktivitat von 1 mol/l von jeder an der Reaktion beteiligten Verbindung.
Als potentielle Reduktionsmittel in REA-Suspensionen kommen zunachst aus einge-
tragener Flugasche eluierte Metallkationen in mittlerer Oxidationsstufe nach Gl.
(2.20) [131] und aus der Gasphase absorbiertes SO2 bzw. geloste S(IV)-
Verbindungen nach Gl. (2.21) in Betracht. Als Zwischenstufe der Hg?*-Reduktion
konnen durch die Aufnahme von jeweils nur einem Elektron pro beteiligtem Hg?*-
Zentralteilchen weiterhin Hg*-Verbindungen entstehen. Diese bilden durch die Dis-
proportionierung nach Gl. (2.22) in einer Folgereaktion ebenfalls Hg°. Redoxreaktio-
nen von Hg?*-Komplexen kdnnen mithilfe eines Innerspharen-Mechanismus be-
schrieben werden. Dabei erfolgt der Elektronentransfer innerhalb der koordinativen
Verbindung zwischen zwei Komplexzentren, die wahrend der Reaktion Uber einen
Bruckenliganden verbunden sind [119]. Im Fall einer intramolekularen bzw. intrakom-
plexen Redoxreaktion wird Hg?* als Elektronenakzeptor durch Liganden, die als

Elektronendonoren wirken kdnnen (z.B. SOs%) reduziert.

HgCl, + Me™ - Hg® T + Me™*2 + 2C1~ Gl. (2.20)
HgCl, + SO2~ + 3H,0 - Hg® 1 + SO~ + 2Cl~ + 2H50* Gl. (2.21)
2HgCl, + 2e~ -» Hg,Cl, + 2Cl~ - Hg° T + HgCl, + 2Cl~ Gl. (2.22)
HgCl, + HCOOH + 30H™ — Hg® T + HCO3 + 2H,0 + 2C1~ Gl. (2.23)

Im Zusammenhang mit der Zugabe von organischen Additiven zur Suspension flr
die Erh6hung des SO2-Abscheidegrads muss zusatzlich berticksichtigt werden, dass
diese Verbindungen ebenfalls als Reduktionsmittel fur Hg?* in der Losungsmatrix
agieren konnen. Die chemische Reduktion von Hg?*-Verbindungen durch Ameisen-
saure nach Gl. (2.23) ist ein Beispiel fur eine solche Reaktion. Auch diese Redoxre-
aktion ist stark pH-Wert abhangig, da Hydroxidionen zu den Edukten z&ahlen. Lang-
kettige organische Sauren (z.B. Adipinsaure) werden tuber mehrere Reaktionsschritte
zu kurzkettigeren Sauren bis hin zur Ameisensaure oxidativ gespalten [132]. Damit
wird dieser Mechanismus grundsétzlich fur alle durch organische Additive gepuffer-

ten REA-Suspensionen relevant. Die effektive Konzentration des starken Redukti-
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onsmittels Ameisensaure ist naturgemalf fir REAs mit direkter Ameisenséurezugabe

am hochsten.

Die Beantwortung der Frage, unter welchen Bedingungen Redoxreaktionen tatséch-
lich ablaufen kdnnen, erfordert die Betrachtung des realen Potentials E; mdglicher
Halbzellenreaktionen. Ei kann mithilfe der Nernst-Gleichung fur jede Halbzelle nach
Gl. (2.24) aus dem Standardpotential E%, dem Produkt der Konzentrationen der re-
duzierten und der oxidierten Form der Reaktanten [Red]@q) und [OX]@g), der Anzahl
der Ubertragenen Elektronen ze, der Temperatur T sowie der Faraday- und allgemei-

nen Gaskonstanten F und R berechnet werden.

RT Ox
E, = E) + ()

Gl. (2.24
¢ ZeF [Red](aq) ( )

Aus dem Vergleich realer Halbzellenpotentiale von in Lésung vorhandenen Redukti-
ons- und Oxidationsmitteln kann abgeleitet werden, ob unter den konkreten Bedin-
gungen zwischen den Redoxsystemen eine Reaktion stattfinden kann. Fir Halbzel-
lenreaktionen mit direkter Beteiligung von H3zO* bzw. OH-lonen als Edukte oder Pro-
dukte (z.B. Gl. (2.24)) lasst sich aus der Nernst-Gleichung ableiten, dass der pH-Wert
der Losung einen Einfluss auf die Richtung von Reaktionen austbt bzw. dartber ent-
scheiden kann, ob eine bestimmte Reaktion ablaufen kann oder nicht. Die Starke von
Reduktionsmitteln wird somit fir zunehmenden pH-Wert gréRer, wahrend die Starke

von Oxidationsmitteln in saurer Losung steigt.

Die Beteiligung von OH-lonen kann auch indirekt Uber die Konzentrationsdnderung
von Metallkationen aufgrund der Bildung von schwerl6slichen Metallhydroxiden oder
Koordinationsverbindungen einen Einfluss auf das Halbzellenpotential austben
[130]. Dabei nimmt das Bestreben des Hg?*-Zentralteilchens in komplexen Hg?*-
Verbindungen Elektronen aufzunehmen mit zunehmenden Komplexbildungskonstan-
ten der entsprechenden Koordinationsverbindungen ab. Somit bestimmt die aus der
Molekulorbitaltheorie abgeleitete 18-Elektronen-Regel nicht nur die Bildung, sondern
auch die chemische Reaktionsfreudigkeit von Koordinationsverbindungen (vgl. Kapi-
tel 2.2.5) [130]. Aufgrund der hoheren thermodynamischen Stabilitait von Hg?*-
Koordinationsverbindungen mit einer Gesamtladungszahl von -2 (Elektronenkonfigu-
ration von Radon) wirken diese als schwachere Oxidationsmittel als Hg?*-Komplexe

mit einer positiveren Gesamtladungszahl. Dieser Zusammenhang kann durch die
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Darstellung der Potentiale der Hg?*-Komplexe (ber ihre zugehorigen Bildungs-
konstanten in Abbildung 2.10 a) veranschaulicht werden. Fir die Hg%/Hg?*-Halbzelle
wird die Bildungskonstante von Hg(NOs). verwendet, da diese Hg?*-Verbindung stark
ionischen Charakter hat und Hg?* folglich vorwiegend dissoziert in Lésung vorliegt. In
beide aufgetragenen GroRRen flieRt der Logarithmus der Konzentrationen ein, daher

zeigt sich bei dieser Darstellung eine lineare Korrelation.
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Abbildung 2.10: a): Standardpotentiale als Funktion der Komplexbildungskonstanten
von Hg?*-Halbzellen; b): Halbzellenpotentiale von Hg-Redoxpaaren und Reduktions-
mitteln in REA-Suspensionen als Funktion des pH-Wertes (25 °C, Aktivitaten der Hg-
Spezies bei pH 0 = 1 mol/l); (Zahlenwerte siehe Abbildung 2.8 und [130])

Weiterfihrende Aussagen zu mdglichen Redoxreaktionen von Hg-Verbindungen
kénnen anhand von Abbildung 2.10 b) getroffen werden. Die dort dargestellten Kur-
ven entsprechen den pH-Wert abhéngigen, realen Potentialen verschiedener Hg?*-
und Hg*-Verbindungen sowie den Potentialverlaufen der Reduktionsmittel SOs? und
H20O. Die realen Potentiale der Hg?*-Komplexe fiir pH O entsprechen den Literatur-
werten aus Abbildung 2.10 a). Die Halbzellenpotentiale als Funktion des pH-Wertes
werden mithilfe der Nernst-Gleichung und der Hg?*-Komplexbildungskonstanten fiir
Systeme bestehend aus Hg?*, OH" und jeweils einem weiteren Liganden berechnet.
Die kalkulierten Kurven weisen einen charakteristischen Knickpunkt mit anschliel3end
sinkendem Potential auf. Die Lage des Knickpunktes wird vom Betrag der Komplex-
bildungskonstanten vorgegeben und verschiebt sich fir steigende Bildungskonstan-

ten zu hoéheren pH-Werten. Die Ursache liegt in der Konzentrationsabsenkung der
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Halogenidomercurat(ll)-Komplexe aufgrund der Bildung von Hg?*-Verbindungen mit
OH-Liganden (z.B. Hg(OH)3) in alkalischer Lésung. Fir Hg*-Verbindungen ist dieser
Zusammenhang von geringerer Bedeutung, da lhr Verhalten in wassriger Lésung
nicht von der Komplexbildung mit OH"-Liganden, sondern vielmehr von ihrer Dispro-

portionierung nach Gl. (2.22) gekennzeichnet wird [133].

Die Reduktion von Hg?* wird moglich, wenn das Potential des Reduktionsmittels
niedriger als das Potential des betrachteten Hg?*/Hg*-Redoxsystems ist. Damit wird
deutlich, dass SOs* fir pH > 2 jede oxidierte Hg-Verbindung reduzieren kann. Die
Starke des Reduktionsmittels Wasser (bzw. OH") nimmt zwar fir steigenden pH-Wert
zu (fallendes Potential), liegt jedoch stets oberhalb der Potentiale der Hg?*-
Verbindungen. Damit kann eine direkte Oxidation von OH- zu O2 durch das Oxidati-
onsmittel Hg?* unter den gegebenen Bedingungen ausgeschlossen werden. Fur
pH > 8 wird jedoch die Reduktion von HgCl2 zu Hg2Cl2 durch Wasser maoglich. Gebil-
detes Hg2Cl2 kann dann nach Gl. (2.22) zu Hg® weitereagieren. Aufgrund des Mas-
sewirkungsgesetztes liegt das Gleichgewicht dieser Reaktion umso starker auf der
Produktseite, je niedriger die Konzentration von HgCl2 wird. Damit wird die Bildung
von Hg® mit steigender Konzentration des Liganden OH-, also fir hohe pH-Werte,
aufgrund der zunehmenden Umlagerung von HgClz zu Hg(OH): erleichtert. In Uber-
einstimmung mit diesen Uberlegungen zeigen Ergebnisse von Schiitze et al. deutlich
ansteigende Hg'™ und Hg°-Reemissionen fir pH-Werte tber pH 8 [131]. Das
Hg(OH)2-Molekdl ist in wassriger Lésung eine instabile Verbindung und kann nicht
als Feststoff isoliert werden. Vielmehr fallt Hg(OH)2 bei hoheren Konzentrationen in
Form von HgO aus [134]. Die Zersetzung von festem HgO in die Produkte Oz und
Hg® bei hoheren Temperaturen ist eine endotherme intramolekulare Redoxreaktion
mit historischer Bedeutung fur die Wiederlegung der Phlogiston-Theorie durch Antoi-

ne Laurent de Lavoisier.
2.2.7 Kinetik der Reaktionen von Hg?*-Verbindungen in REA Suspensionen

Fur das quantitative Hg-Verhalten im dynamischen Prozess der nassen Rauchgas-
entschwefelung spielt die Kinetik der oben beschriebenen Reaktionen eine wichtige
Rolle. Dies gilt fur die Beschleunigung des HgClz-Stofftransports bei der Absorption
durch Komplexbildung und Ligandensubstitutionsreaktionen, als auch fiir Redoxreak-

tionen von geldsten Hg?*-Verbindungen und dem daraus resultierenden reemittierten
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Hg?-Stoffstrom. Fur das Verstandnis der Kinetik von Reaktionen ist es erforderlich,
erganzend zur Betrachtung der thermodynamischen Stabilitat im Gleichgewicht die
kinetischen Begriffe ,labil® und ,inert” einzufihren. Die Kinetik von Ligandenaus-
tausch- und Redoxreaktionen wird wesentlich vom Reaktionsweg und vom Energi-
eniveau des Ubergangszustandes bestimmt [119]. So kénnen Reaktionen, deren
Produkte Verbindungen sind, die Uber sehr grol3e Bildungskonstanten, also tber eine
sehr grol3e Stabilitat verfigen, trotzdem aulRerordentlich langsam ablaufen.

Aus dem Betrag der Komplexbildungskonstanten kann folglich nicht direkt auf die
Geschwindigkeit von Ligandensubstitutionsreaktionen zuriickgeschlossen werden.
Die Geschwindigkeitskonstante des Austausches von koordinierten H20 Molekilen
im oktaedrischen Aquakomplex des Hg?* ist mit einem Wert von 10%° s auReror-
dentlich hoch. Der Ligand CI- wird mit einer Geschwindigkeitskonstante zweiter Ord-
nung von 10° I/mol/s an [HgCI]* angelagert [135]. Damit liegen diese Geschwindig-
keitskonstanten in der GroRenordnung der diffusionskontrollierten maximalen Reakti-
onsgeschwindigkeit in wassrigen Lésungen von 10! 1/s [119]. Die Addition eines
zweiten SOz*-Liganden an HgSOs verlauft ebenfalls mit einer sehr hohen Geschwin-
digkeitskonstante zweiter Ordnung von 102 I/mol/s [136]. Diese hohen Geschwindig-
keitskontanten der Komplexbildungsreaktionen kénnen durch die niedrige Ladungs-
dichte des Hg?*-Kations erklart werden. Niedrigere Reaktionsgeschwindigkeits-
konstanten sind lediglich fur Hg?*-Komplexe mit groRReren Liganden aufgrund steri-
scher Effekte zu erwarten. Zusammenfassend lasst sich festhalten, dass Ligan-
denadditions- bzw. Ligandensubstitutionsreaktionen an Hg2*-Komplexen im Allge-
meinen aul3erordentlich rasch ablaufen. Anders ausgedrickt stellen sich neue
Gleichgewichtsverteilungen der verschiedenen Hg?*-Komplexe nach Konzentrations-
anderung der Liganden sehr schnell ein.

Auch die elektrochemische Spannungsreihe liefert keine Aussagen zur Geschwindig-
keit der vorhergesagten Reaktionen. Die Kinetik von Redoxreaktionen mit Beteiligung
von Hg-Spezies wurde in verschiedenen Forschungsarbeiten empirisch ermittelt [84],
[136], [137]. Wie aus Abbildung 2.10 b) hervorgeht zahlen S(IV)-Verbindungen zu
den starksten Reduktionsmittel, die in typischen REA-Suspensionen in hohen Kon-
zentrationen vorkommen konnen. Die hochste Geschwindigkeitskonstante der Hg?*-
Reduktion durch S(IV)-Verbindungen liegt in der GréRenordnung von 10 1/s und
wird fir die intramolekulare Redoxreaktion des HgSOs-Molekiils gemessen. Der Zer-
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fall des [Hg(S03)2]>-Komplexes unter Hg®-Bildung lauft mit einer um zwei Zehnerpo-
tenzen kleineren Geschwindigkeitskonstanten von 5,8-10 1/s ab [137]. Die Redukti-
on von Hg?* durch HSOs verlauft noch langsamer mit einer kinetischen Konstanten
erster Ordnung von 4-10% 1/s [136]. Damit ist das HgSOz-Molekilil die labilste Verbin-
dung von Hg?* und S(IV) in REA-Suspensionen. Die Reduktion von Hg?* zu Hg°
durch OH- unter Lichtausschluss verlauft nach [138] etwa viermal langsamer als der
Zerfall von [Hg(S03)2]>. Lauft die Reaktion unter Lichteinwirkung ab, ist die Ge-
schwindigkeit beider Reaktionen identisch. Die Disproportionierung von Hg2Cl2 ver-
lauft im Vergleich zur Reduktion von Hg?* vergleichsweise schnell mit einer Ge-
schwindigkeitskonstanten von 4 1/s. Zusammenfassend zeigt sich, dass alle betrach-
teten Redoxreaktionen um Groéf3enordnungen langsamer als Komplexbildungsreakti-
onen ablaufen. Somit stellt die chemische Reduktion von Hg?*-Verbindungen den
langsamsten Schritt in der Reaktionskette und damit den limitierenden Faktor fur die

Reemission von Hg® aus REA-Suspensionen dar.
2.2.8 Adsorption von gelosten Hg?*-Verbindungen in REA Suspensionen

In die REA eingetragene Hg?*-Verbindungen unterliegen einem temperaturabhangi-
gen Adsorptionsgleichgewicht zwischen der flissigen und der festen Phase. Mess-
kampagnen in Kraftwerks-REAs zeigen, dass die Partitionierung von Hg-
Verbindungen in Abhangigkeit der REA-Betriebsparameter und der Zusammenset-

zung der Suspension nahezu jedes beliebige Verhaltnis annehmen kann [139].

Reines CaS04-2H20 besitzt eine vergleichsweise geringe spezifische Gleichge-
wichtsbeladungskapazitat fur Hg-Verbindungen. Fir steigenden Anteil an metalli-
schen Verunreinigungen (z.B. Fe, Al und Se) des REA-Gipses wird tber eine Zu-
nahme des partikelgebundenen Hg im Gips berichtet [140]. Die Adsorption von Hg-
Verbindungen wird weiterhin von der Hg?*(ag-Konzentration und der chemischen Zu-
sammensetzung der Losung beeinflusst. In [141] wird eine zunehmende Gleichge-
wichtsbeladung von Hg?* an mineralischen Feststoffen fur steigende pH-Werte und
sinkende Ligandenkonzentrationen beschrieben. Diese Beobachtungen werden be-
statigt durch Messungen in Kraftwerks-REAs. In Waschern, die bei hohem pH-Wert
und niedriger Chloridkonzentration betrieben werden, reichert sich Hg vorwiegend im

Feststoff an. In REA-Suspensionen mit hoher Halogenidkonzentration, hohem Re-
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doxpotential und niedrigem pH-Wert wird Hg vor allem in der flissigen Phase gefun-
den [142], [143].

In [53], [144] wird eine Korrelation zwischen der S(IV)@g)-Konzentration, dem Re-
doxpotential der Suspension und der Hg-Beladung der Partikel beobachtet. Aus der
Unterversorgung der Suspension mit Oz (z.B. bei naturlicher Oxidationsfahrweise)
resultiert eine hohe stationare S(IV)@q-Konzentration, die in Form eines niedrigen
Redoxpotentials messbar ist. Unter reduzierenden Bedingungen wird die Verfugbar-
keit von Adsorptionszentren auf Partikeloberflachen fir die elektrophilen Hg?*-
Verbindungen erhéht. Weiterhin wird in [84] von einer Disproportionierungsreaktion
von S(IV)-Verbindungen bei hoher Konzentration berichtet, deren Reaktionsprodukt
u.a. das Sulfid-Anion ist. Aufgrund der hohen Schwefelaffinitat von Hg?* und der au-
Rerordentlich niedrigen Ldslichkeit von HgS wird unter diesen Betriebsbedingungen
absorbiertes HgClz in Form von HgS in die Gipspartikel eingebunden. In Gipsproben
aus Kraftwerks-REAs werden unterschiedliche Hg-Verbindungen nachgewiesen, wo-
bei HgS bei Waschern ohne Additivzusatz als die dominante partikelgebundene Hg-
Verbindung identifiziert wird [145].
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3 Beschreibung der Messverfahren und Versuchsanlagen

Fur die experimentellen Untersuchungen im Rahmen dieser Arbeit wurden unter-
schiedliche Versuchsanlagen sowie Mess- und Analyseverfahren entwickelt und ein-
gesetzt. Die fur das Verstandnis der Ergebnisse und Interpretationen erforderliche

Charakterisierung dieser Verfahren und Methoden erfolgt im folgenden Abschnitt.

3.1 Eingesetzte Mess- und Analyseverfahren

Die Rauchgaskomponenten Oz, SOz und CO2 werden mithilfe von on-line Gasanaly-
satoren bestimmt (paramagnetisch und mittels NDIR). Die Bestimmung des Gesamt-
guecksilbers (Hg") in der Gasphase erfolgt ebenfalls kontinuierlich nach dem Prinzip
der Atomabsorptionspektroskopie (AAS) mit Zeemann Hintergrundkorrektur und ei-
ner vorgeschalteten nasschemischen Reduktionseinheit auf SnCl2-Basis. Fur die
Speziationsmessung von Hg wird der Messstrecke ein beheizter selektiver Adsorber
fur gasformige Hg?*-Verbindungen vorgeschaltet. Die Hg?*-Bestimmung erfolgt somit
aus der Differenz zwischen den gemessenen Hg" und Hg%-Konzentrationen. Alle an-
gegebenen Volumenstrome und Gasphasenkonzentrationen sind auf Standardbe-

dingungen (0 °C, 1,013 bar) normiert.

In Suspensionen werden die pH-Werte, Redoxpotentiale und Temperaturen mit Hilfe
von Messelektroden kontinuierlich gemessen. Das Redoxpotential wird mithilfe einer
Silber-Silberchlorid-Elektrode bestimmt. Die angegebenen Potentiale lassen sich
demnach durch Addition von 200 mV zum Messwert in Normalpotentiale bezogen auf
das Wasserstoffelektrodenpotential umrechnen. Die Konzentrationsbestimmung der
Anionen F(ag), Cl(ag), Briag und I'@aq in der Suspension erfolgt mittels lonenchromato-
graphie. Geloste Hg?*-Verbindungen werden mittels Kaltdampf-AAS analysiert. Die
Ermittlung des partikelgebundenen Hg-Anteils im Gleichgewicht fir stationare Be-
triebszustande der REA-Versuchsanlage erfolgt rechnerisch als Differenz aus dem

gesamten und dem geldsten Hg-Inventar der Suspension.

Die Referenzmethode zur quantitativen Analyse von S(IV)-Verbindungen in Feststof-
fen und Losungen ist die iodometrische Titration. Die fur diese Arbeit angewandte
Methode orientiert sich am VGB Merkblatt fur die Analyse von REA-Gips [146]. Als
indirektes Verfahren zur S(IV)@q-Konzentrationsbestimmung in REA Suspensionen

kann das kontinuierlich gemessene Redoxpotential ausgewertet werden. Das Re-
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doxpotential ist jedoch eine komplexe Messgrol3e, die nicht nur von der S(IV)(@q)-
Konzentration, sondern ebenfalls von der Konzentration anderer Redoxsysteme und
der Temperatur der Suspension abhangig ist (vgl. Kapitel 2.2.6). Folglich gelten die
Parameter der verwendeten logarithmischen Korrelation nach der Nernst-Gleichung
nur fir definierte Bedingungen und erfordern eine Kalibrierung mit identischer Sus-
pensionsmatrix [147]. In einer grofRtechnischen REA eignet sich dieses Verfahren
daher eher zur qualitativen Uberwachung der Redox-Bedingungen. Fiir die bei defi-
nierten chemischen Randbedingungen durchgefihrten Laboruntersuchungen lasst
das Verfahren dagegen eine quantitative Auswertung zu. Aufbauend auf Arbeiten in
[148]-[150], wurde im Rahmen dieser Arbeit eine spektralfotometrische Methode flr
die Bestimmung der S(IV)@q-Konzentration entwickelt. Hierfir wird ein UV-VIS
Spektralfotometer eingesetzt. Die detaillierte Beschreibung des fotometrischen

Messverfahrens erfolgt in [147].

3.2 Beschreibung der verwendeten Versuchsanlagen

Fur exakt definierbare Versuchsbedingungen wird eine kontinuierlich betriebene nas-
se REA im Mikromalstab (Mikro-REA) betrieben. Wie in Abbildung 3.1 dargestellt,
verflugt der Aufbau Uber eine Absorberkolonne, in der ein synthetisches Rauchgas-
gemisch im Gegenstrom in Kontakt mit der umgewalzten Suspension gebracht wird.

Die Komponenten der Versuchsanlage bestehen ausschlie3lich aus den Werkstoffen
Laborglas und PTFE. Die Zusammensetzung des Traggasgemisches entspricht der
typischen Rauchgaszusammensetzung einer Steinkohlefeuerung mit 15 Vol.-% COz,
3,5 Vol.-% Oz und Rest N2. Dem Traggas werden die Komponenten H20, SOz, HCI,
Hg® und HgCl2 in versuchsabhéngigen Konzentrationen zudosiert. Die Massenstro-
me der gasformigen Komponenten werden durch Massendurchflussregler und Do-
sierventile eingestellt. HgCl2 wird in einem vorgeschalteten Reaktor durch heterogen
katalysierte Oxidation von Hg® durch HCI in-situ erzeugt. Das Verhaltnis von HgCl
zu Hg° im Rohgas der Mikro-REA kann durch die Reaktionsbedingungen im Kataly-
sator eingestellt werden. Das Rohgasgemisch tritt in den Absorber mit einer Tempe-
ratur von 150 °C ein. Die Absorberkolonne verfugt tGber funf Messstutzen, die die
Beobachtung der Anderung der Gas- und Suspensionszusammensetzung Uber die
Absorberh6he ermdglichen. Nachdem die umgewalzte Suspension im Absorber be-
laden wurde, erfolgt zun&chst eine Messung von Temperatur, pH-Wert und Redoxpo-
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tential im gerihrten Absorberboden. Anschliel3end gelangt die beladene Suspension
Uber einen Siphonuberlauf in den externen Reaktionsbehélter (Externer Sumpf). Der
geruhrte externe Sumpf ist mit einer Temperaturregelung und Messsonden fur pH-

Wert und Redoxpotential ausgestattet.

> Gas
—» Analysator

Absorber
Kolonne
2w%
CaCOs;

(ET=—T-

3,5% O, Externer
15% CO, Sumpf

Rest N, 7\
N

Uberlauf

Abbildung 3.1: Verfahrensschema der Mikro-REA

Die nach dem pH-Wert des externen Sumpfes geregelte Nachdosierung von Frisch-
kalksuspension erfolgt durch eine peristaltische Pumpe. Die Feststoffanteile der um-
gewalzten Gipssuspension und der Frischkalksuspension betragen 3,5 Gew.-% und
2 Gew.-%. Das Suspensionsprodukt wird tber einen Uberlauf aus dem externen
Sumpf abgezogen. Zur Bereitstellung von O:2 fur die S(IV)-Oxidation wird tber einen
Massendurchflussregler Luft in den externen Sumpf in eingeleitet. Die chemische
Zusammensetzung der Suspension wird primér durch Zusatz von Reinstoffen einge-
stellt. Die Konzentration von Schwefelverbindungen resultiert aus der Abscheidung
von SO:2 aus der Gasphase und den Folgereaktionen in der Suspension im laufenden
Betrieb. Durch die simultane Beprobung der flissigen und festen Phase kann die
Massenbilanz aller ein- und austretender Stoffstrome erstellt werden. Die raumliche
Trennung des Absorbers vom Sumpf bietet zwei wesentliche Vorteile fur die Be-
obachtung der ablaufenden Stofftransportprozesse und Reaktionen. Zum einen ist es
mdglich, durch die unabhangige Bestimmung von pH-Wert und Redoxpotential im
externen Sumpf und im Absorberboden deren Anderung als Folge der Absorption
von gasformigen Komponenten auszuwerten. Der zweite Vorteil ergibt sich aus der

Ortlichen Trennung der Prozesse Absorption und Hg-Reemission. Wahrend die Kon-
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zentrationsénderung von Hg Uber den Absorber ein Mal3 fiir die Absorption ist, kann
der mit der Abluft aus dem externen Sumpf austretende Hg-Massenstrom direkt als

Reemission quantifiziert werden.

Ca(OH),— . .
Hg angereichertes Strippgas
zum Analysator und Adsorber
; —
REA-Filtrat
d l .
Yy Hg armes Filtrat zur
REA weiteren Behandlung
Strippgas

Metallhydroxide

Abbildung 3.2: Verfahrensschema des Alkalisierungsreaktors

Die Abwasseraufbereitung erfolgt im Batchbetrieb. Ausgehend von einem stationaren
REA-Betrieb wird die Suspension aus der Mikro-REA vollstandig entnommen und
unmittelbar filtriert. Anschlieend wird das Filtrat in den Alkalisierungsreaktor tber-
fuhrt. Die Prozesskette bestehend aus der Mikro-REA und dem Alkalisierungsreaktor
ist in Abbildung 3.2 dargestellt. Der Alkalisierungsreaktor wird gerthrt und elektrisch
beheizt, dabei werden pH-Wert, Redoxpotential und Temperatur der L6ésung kontinu-
ierlich erfasst. Durch Zudosierung einer gesattigten Lésung von Ca(OH)2 wird der
pH-Wert stufenweise erhoéht. Als Strippgas wird Luft Uber einen Massendurchfluss-
regler durch die Lésung geleitet. Die Desorption von Hg wird durch das Strippen be-
schleunigt, wodurch sich das Strippgas mit Hg anreichert. Die Hg-Konzentration im

austretenden Strippgas wird kontinuierlich mit einem Hg-Gasanalysator ermittelt.

3.3 Stoffbilanzen fur die Auswertung der Versuche

Fur die Auswertung der experimentellen Versuchsreihen wird zunachst der Abschei-
degrad RR; der Komponenten SOz und HgClz in der Absorberkolonne aus der Gas-
phase nach Gl. (3.1) definiert. Sie berechnet sich aus der Konzentrationsanderung
der Komponente i in der Gasphase bezogen auf ihre Eintrittskonzentration. Die Vo-
lumenstromverringerung des Gases aufgrund von Absorptionsprozessen ist sehr ge-
ring und wird daher vernachlassigt. Wahrend Abscheidegrade von SOz und HgCl2

stets positive Werte annehmen, wird aufgrund von Reemissionen eine Zunahme der
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Konzentration von Hg® im synthetischen Rauchgas bzw. in der Abluft und damit ein
negativer Hg%-Abscheidegrad beobachtet. Fir die Bilanzierung der Komponente Hg°
muss daher zusatzlich der aus dem Sumpf mit der Abluft ausgetragene Hg°-

Stoffstrom berlcksichtigt werden.

ein __ ,,aus
_ i@ " Vi@ 440

RR;[%] - Gl. (3.1)
Yi(g)
i _ L7 _ L Abluft |y Abluft
VEI oy = YRS ) Vrg — Vioedl -V
RRyyg0[%] =( i)~ Viihio) 19 49) +100 Gl. (3.2)

Yiigog) " Vra

Die aus dem externen Sumpf reemittierten Hg?*-, Hg%- und Hg'™-Massenstréme be-
rechnen sich in Form des Produktes aus den individuellen Massenkonzentrationen in

der Gasphase und dem Beluftungsvolumenstrom nach Gl. (3.3).

. Abluft _ _ Abluft yAbluft
ggn” " = Vpoice *V Gl. (3.3)

Der maximale Hg'™-Abscheidegrad der REA ergibt sich aufgrund der physikalischen
Eigenschaften von Hg® und HgCl. direkt aus dem HgCl2-Anteil des Rauchgases am
Eintritt des Waschers. Die Hg-Speziation im Rohgas ist jedoch von REA-
Betriebsparametern vollkommen unabhangig. Dadurch erlaubt der Hg'-
Abscheidegrad von REAs keine eindeutigen Ruckschliisse auf das Hg-Verhalten in

Waschern.

Die Versuchsreihen beinhalten stationare und dynamische Betriebszustande. Nach
einer empirischen Formel fur gertuhrte Ruhrkesselreaktoren betragt die Zeit fur die
Einstellung des stationaren Betriebszustandes der Mikro-REA etwa 7 Tage. Mit La-
boraufbauten ist ein konstanter Betrieb Gber diesen Zeitraum kaum abbildbar. Wei-
terhin entspricht eine solche Fahrweise auch nicht der Realitat im Kraftwerk. Aus die-
sem Grund gilt in dieser Arbeit ein Betriebszustand als stationar, wenn im Anschluss
an den Ubergangszustand nach Parameteranderung mindestens 30 Minuten lang ein

konstanter Verlauf aller online bestimmten Messgrol3en gemessen wird.
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4 Experimentelle Untersuchung zum Verhalten von SO, und Hg-

Verbindungen in der nassen Rauchgasentschwefelung

4.1 SO2- und Hg-Abscheidung unter stationaren Referenzbedingungen

Um den Einfluss von REA-Betriebsparametern auf die Abscheidung von SOz und
HgCl> sowie auf Reemissionen von Hg® abzubilden, wird zunachst ein Referenzbe-
triebszustand der Mikro-REA definiert. Diese Definition bildet einen Kompromiss zwi-
schen der Vergleichbarkeit mit dem realen Prozess und Einschrankungen aufgrund
des Labormal3stabes. Die Rohgaskonzentrationen werden auf Werte von
3000 mg/m3 SO2 und 50 pg/m3®* Hg' festgelegt, bei einem Verhaltnis von Hg® zu
HgCl2 von 40:60. Die Referenzsuspension wird durch Metallchloride auf eine Kon-
zentration von 15 g/l (= 0,423 mol/l) CI- eingestellt. Die Kationenkonzentrationen in
der flissigen Phase betragen 3,7 g/l Mg?*, 0,4 g/l K*, 2,5 g/l Na* und 100 pg/l Hg?*.
Die Suspension wird auf eine Temperatur von 60 °C und einen pH-Wert von pH 5,6
geregelt. Der synthetische Rauchgasvolumenstrom betragt 3 I/min, der umgewalzte
Suspensionsvolumenstrom 60 ml/min, so dass sich ein Verhdltnis der Volumenstro-
me (L/G-Verhaltnis) von 20 I/m3 ergibt. Im Referenzzustand wird in den Sumpf ein

Oxidationsluftvolumenstrom von 2 I/min eingedust.

In Abbildung 4.1 a) sind die Konzentrationsprofile der Komponenten SO2, HgCl2, Hg°
und Hg' als Funktion der gasseitigen Kontaktzeit im Absorber aufgetragen. Aus die-
sen Werten und der Hg®-Konzentration in der Sumpfabluft (= 0,4 pg/m3) konnen nach
Gl. (3.1) und GI. (3.2) die individuellen Abscheidegrade in Abbildung 4.1 b) fir den
Referenzbetrieb berechnet werden. Die Konzentration der wasserléslichen Kompo-
nenten SOz und HgCl2 nimmt fir steigende Kontaktzeit stetig ab, ihr Abscheidegrad
nimmt entsprechend zu. Die Anderung der Konzentrationen als Funktion der Kon-
taktzeit ist ein Mal3 fir den absorbierten Stoffstrom und damit des Stoffiberganges.
Das Konzentrationsprofil des SO2 zeigt den typischen Verlauf fur die Absorption einer
gasférmigen Komponente bei der der Stoffibergang durch das treibende Konzentra-
tionsgefalle auf der flissigen Seite limitiert wird. Die Absorption von HgCl: erfolgt da-
gegen bereits nach sehr kurzer Kontaktzeit zu einem hohen Anteil. Fiur steigende
Kontaktzeit bzw. Absorberhdhe findet nur noch eine geringfiigige Erhéhung des Ab-

scheidegrads statt. Die Limitierung des Stoffiibergangs erfolgt fir HgCIl2 durch die
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Diffusionsgeschwindigkeit in der Gasphase. Hieraus kann abgeleitet werden, dass
die Abscheidung von HgCl2 im Gegensatz zur SO2-Absorption fir die Konzentrati-
onsverhaltnisse des Referenzversuchs nur geringfligig vom Volumenstrom und der
Zusammensetzung der Suspension beeinflusst wird. Diese Schlussfolgerung wird im

Rahmen der durchgefihrten Parametervariationen weiterflihrend diskutiert.
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Abbildung 4.1: a): Konzentrationsprofile des Absorbers; b): Abscheidegrade der Mik-
ro-REA unter Referenzbedingungen

Die Konzentration von Hg® im Rauchgas nimmt beim Durchstromen des Absorbers
zwar nur geringfligig, aber stetig zu. In Kombination mit den simultanen Hg°-
Reemisionen im Sumpf resultiert hieraus eine negative Hg%-Abscheiderate im einstel-
ligen Prozentbereich am Austritt der Mikro-REA. Die Hg-Speziationsmessung in der
Sumpfabluft zeigt, dass unter Referenzbedingungen ausschlieBlich Hg® aus der flus-
sigen Phase emittiert wird. Damit lasst sich festhalten, dass Hg°-Reemisionen sowohl
im Absorber wahrend der Absorption von HgClz, als auch zeitlich versetzt im Sumpf

des Waschers ablaufen.

Aus Abbildung 4.2 a) wird die Anderung der chemischen Zusammensetzung der
Suspension als Folge der Absorption von wasserloslichen Komponenten aus dem
Rauchgas im Referenzbetrieb der Mikro-REA charakterisiert. Dargestellt sind die sta-
tionaren pH-Werte und Redoxpotentiale sowie die iodometrisch bestimmten S(1V)g)-
Konzentrationen. Der Zustand im Absorberkopf entspricht der Zusammensetzung der
Suspension im externen Sumpf. Aufgrund der Absorption von SOz und der Protolyse

der Schwefligen Saure reichert sich die Suspension im Absorber mit dissoziierten
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S(IV)-Verbindungen an. Dies fihrt zu einer Zunahme der S(IV)@q)-Konzentration so-
wie der Absenkung des pH-Wertes und des Redoxpotentials vom Zustand im Absor-
berkopf zum Zustand im Absorberboden. Umgekehrt resultieren die Messwerte des
Absorberkopfes aus Prozessen, die im externen Sumpf ablaufen. Hierzu zéhlen die
pH-Wert Anhebung durch Nachdosierung von Kalksteinsuspension, die Oxidation
von S(IV)-Verbindungen durch die Belilftung sowie Lésungs- und Fallungsreaktionen
von CaCOs, S(IV)- und S(VI)-Verbindungen. Die Kinetik dieser Reaktionen ist von
den Betriebsbedingungen und der Konzentration der Reaktanten abhéangig. Der Um-
satz der Reaktionen ergibt sich aus der Reaktionskinetik und der Reaktionszeit. Die
Reaktionszeit entspricht der Verweilzeit der Suspension im externen Sumpf, also
dem Verhaltnis von Sumpfvolumen zum umgewalzten Suspensionsvolumenstrom.
Das System ist in einem dynamischen Gleichgewicht, die Prozesse im Absorber und
im externen Sumpf laufen unter stationaren Bedingungen bei charakteristischen
Konzentrationen mit identischer Geschwindigkeit ab. Die niedrige S(IV)aq)-
Konzentration nahe der Bestimmungsgrenze und der hohe Wert des Redoxpotentials
belegen eine umfassende Oxidation von S(IV)-Verbindungen und damit ausreichen-
de Versorgung des Sumpfes mit Oz durch die BelUftung.
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400 8,0 0,20
< 350 - - Al 70 < o D)
E 300 | 5,6 1602 §5_ 015 8
S 250 - o 505  @E °
& 200 - 40 23010 S
S 150 - L 3,0 2 gg o
S 100 - 20 E £77005 4 °©
& 501005 10 S
0 el - 00 ® 0,00 ; .
Absorberkopf Absorberboden 0 200 400 600

Absorberhéhe [mm]

Abbildung 4.2: a): Absenkung des pH-Werts und des Redoxpotentials durch die SO2-
Absorption; b): S(IV)-Bilanz in der flissigen und gasformigen Phase der Mikro-REA
unter Referenzbedingungen

Durch die fotometrische Analysenmethode kleinster Probenvolumen ist die Bestim-
mung der S(IV)@q)-Konzentration auch tber die Absorberhéhe der Mikro-REA mdg-
lich. Der von der flissigen Phase absorbierte S(1V)-Stoffstrom wird aus der fotomet-
risch gemessenen Anderung der S(IV)ag-Konzentration der fliissigen Phase der
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Suspension berechnet. Die S(IV)-Stoffbilanz wird parallel gasseitig Uber die Abnah-
me der SO2-Konzentration des synthetischen Rauchgases gebildet. Die resultieren-
den Stoffstrome sind in Abbildung 4.2 b) segmentweise Uber die Hohe des Absorbers
dargestellt. Dabei zeigt sich eine sehr gute Ubereinstimmung der Massenstrome.
Daraus kann geschlossen werden, dass trotz kurzzeitig hoher S(1V)@g-Konzentration
der Lésung im Absorber keine Kristallisation von festem CaSOs erfolgt. Auch die
Oxidation von absorbiertem S(IV) in relevantem Umfang im Absorber kann ausge-

schlossen werden, da diese Prozesse S(1V)@q)-Minderbefunde zur Folge hatten.

4.2 Einfluss von Suspensions- und Betriebsparametern auf die SO2- und

Hg-Abscheidung

Aufgrund der komplexen Wechselwirkung von Hg?*- mit S(IV)-Verbindungen in REA-
Suspensionen werden die wichtigsten REA-Parameter und ihr Effekt auf die Vorgan-

ge in der Mikro-REA in den folgenden Unterabschnitten systematisch untersucht.

4.2.1 Einfluss der Temperatur auf den Absorptionsprozess und auf die Hg-

Partitionierung

Aus der Temperaturabhangigkeit des Henry-Koeffizienten in GI. (2.5) ist ersichtlich,
dass die Gleichgewichtskonzentration von physikalisch geléstem SOz bei konstantem
Partialdruck fir steigende Temperaturen exponentiell abnimmt. Somit verringert sich
die treibende Konzentrationsdifferenz, was letztlich zu exponentiell sinkenden Ab-
scheidegraden von SO:2 fuhrt. Dieser Zusammenhang gilt grundsatzlich ebenfalls fur
das Phasengleichgewicht der Quecksilberspezies. Da die Hg?*(ag-Konzentration der
Suspension bei allen durchgefiihrten Versuchen (wie auch in realen Rauchgaswa-
schern) signifikant niedriger als die Gleichgewichtskonzentration in Losung ist, spielt
die Temperaturabhangigkeit des Henry-Koeffizienten von HgClz bei seiner Absorpti-
on eine untergeordnete Rolle. Abbildung 4.3 a) veranschaulicht die Abscheidegrade
von Hg, HgCl> und SO unter Referenzbedingungen bei drei ansteigenden Tempe-
raturniveaus. Die SO2-Reingaskonzentration fir eine Suspensionstemperatur von
80 °C ist um Faktor 3,5 hoher als bei 40 °C. Die Absorption von HgClI:2 ist im gesam-
ten Temperaturbereich auf einem konstant hohen Wert. Die Zunahme der Hg°-
Konzentration ist das Resultat von Redoxreaktionen des geldsten HgClz Anteils in
der Suspension, die letztlich zur Desorption von gasformigem HgP fiihren. Die ange-

gebenen Werte sind nach der Definition des Abscheidegrades auf die Hg°-
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Rohgaskonzentration bezogen, folglich konnen Hg%-Abscheidegrade nur bei identi-
scher Rohgaszusammensetzung quantitativ verglichen werden. Die Kinetik der Re-
doxreaktionen, die zu Hg®-Reemissionen fiihren (z.B. GI. (2.21)) wird durch die Tem-
peraturerhohung beschleunigt, dadurch wird ein groRerer Hg®-Massenstrom aus der
Suspension reemittiert. Die exponentielle Temperaturabhéangigkeit des Umsatzes der
chemischen Reduktion von gelosten Hg?*-Verbindungen wird aus der Darstellung der
Hgl-Reemissionen des externen Sumpfes tUber der Suspensionstemperatur in Abbil-
dung 4.3 b) deutlich. Aus diesen Zahlen resultieren sinkende Hg'-Abscheidegrade
der Mikro-REA fur Erh6éhung der Suspensionstemperatur. Diese werden jedoch nicht
durch verminderte HgCl-Abscheidegrade, sondern durch verstarkte HgC-

Reemissionen verursacht.
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Abbildung 4.3: Temperaturabhangigkeit des Prozesses: a).: Abscheidung von SOz,
HgCl2 und HgP im stationaren Betrieb; b): Hg°-Reemission im externen Sumpf; (Ver-
suche mit Referenzsuspension)

Der Einfluss der Temperatur auf die Partitionierung des Hg?*-Inventars der Suspen-
sion wird aus Abbildung 4.4 deutlich. Dargestellt sind der partikelgebundene Anteil
des Hg?*-Inventars und der aus der Suspension emittierte Hg%-Massenstrom. Das
Hg?*-Inventar der Suspension wird flr diese Versuche auf einen konstanten Wert von
500 pg/l eingestellt. Hiervon liegt fur 30 °C ein Anteil von ca. 30 % in partikelgebun-
dener Form vor. Dieser Wert entspricht einer Hg?*-Beladung der Gipspartikel in Hohe
von 4,3 mgng/kgaips. Aufgrund des exothermen Charakters der Adsorption von Hg?*-
Verbindungen an der Oberflache der Gipspartikel sinkt der Anteil des partikelgebun-
denen Hg?* auf 24 %, entsprechend einer Hg?*-Beladung der Gipspartikel von
3,5 mgHg/kgaips flr eine Suspensionstemperatur von 60 °C. Das Adsorptionsgleich-
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gewicht stellt sich nach einer Anderung der Suspensionstemperatur mit sehr hoher
Kinetik ein. Die Bindung der adsorbierten Hg?*-Spezies an der Partikeloberflache ist
fur diese experimentellen Bedingungen nur schwach und reversibel. Der reemittierte
Hg%-Massenstrom steigt demnach bei Temperaturerhhung einerseits aufgrund der
beschleunigten Reaktionskinetik, andererseits aufgrund des héheren Anteils von ge-

I6stem Hg?*@aq) am gesamten Hg?*-Inventar der Suspension.
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Abbildung 4.4: Partitionierung von Quecksilber in der Mikro-REA im dynamischen
Gleichgewicht ([Hg?*(ges)]=500 pg/l, [Claqg)]=5 g/l, pH 5,1)

Das stationére Gleichgewicht zwischen der festen und fliissigen Phase in ausge-
schleusten Proben ist nicht mit dem dynamischen Gleichgewicht des Betriebszustan-
des identisch. Bei langerem Stillstand der Anlage, insbesondere bei héheren
S(IV)@g)-Konzentrationen, hat sich gezeigt, dass sich zunehmend irreversibel gebun-
dene Hg?*-Spezies bilden, die durch eine Temperaturanderung der Suspension nicht
wieder in Losung gehen. Werden entnommene Gipsproben getrocknet, fuhrt dies
aufgrund von Desorptionsprozessen in die Gasphase zu einer Verringerung der Hg-
Beladung der Partikel. Damit ist es wichtig zu betonen, dass die in Abbildung 4.4 ge-
zeigten Beladungen nur fur Partikel im dynamischen Gleichgewicht beim stationéren
Betrieb der Mikro-REA giiltig sind und nicht die Hg-Beladung des Gipsproduktes dar-
stellen. Die Prozessschritte bei der Gipsaufbereitung in realen Anlagen fihren
zwangsweise zu Gleichgewichtsverschiebungen, die Einfluss auf die Hg?*-

Partitionierung austiben.
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4.2.2 Einfluss des L/G-Verhéltnisses auf die Absorption von SOz und HgCl»

Das Produkt von Gleichgewichtskonzentration in der flissigen Phase und Suspensi-
onsvolumenstrom bestimmt den maximalen Stofftransport bei der Absorption der
gasférmigen Komponenten. Bei einer L/G-Erhéhung wird dem gasférmigen SO:-
Stoffstrom ein gré3erer Suspensionsvolumenstrom gegenibergestellt. Das treibende
Konzentrationsgefalle wird somit wahrend der Kontaktzeit zwischen den Phasen lan-
ger aufrechterhalten. Dies fuhrt bei konstantem SO2-Partialdruck im Rohgasstrom zur
Verbesserung des Abscheidegrades oder ermoglicht die Unterschreitung einer fest-

gelegten SO2-Konzentration im Reingas auch bei SOz-reicherem Rohgas.

In Abbildung 4.5 a) werden die Ergebnisse einer Versuchsserie veranschaulicht, bei
der fur ansteigende SO2-Rohgaskonzentrationen die erforderlichen L/G Verhéltnisse
ermittelt werden, die zu Reingaskonzentrationen von 50 mg/m3 fihren. Es wird dabei
im SO2-Konzentrationsintervall bis 6000 mg/m? ein linearer Zusammenhang beo-
bachtet, fir hohere Rohgaskonzentrationen nimmt das erforderliche L/G-Verhaltnis
Uberproportional zu. Die Ursache liegt in der geometrischen Bauhthe des Absorbers
und der daraus resultierenden konstanten Kontaktzeit zwischen den Phasen begrin-
det. Die Abweichung von der Linearitat ist demnach eine Folge der endlichen Diffusi-
onsgeschwindigkeit der gelosten S(IV)-Verbindungen durch die Grenzschicht, die fur

ansteigende SO2-Stoffstrome zunehmend den Stofftransport limitiert.
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Abbildung 4.5: a): Fir 50 mg/m3 SO2-Reingaskonzentration erforderliches L/G-
Verhéltnis bei ansteigender Rohgaskonzentration; b) Vom L/G-Verhaltnis unabhan-
giger HgCl2-Abscheidegrad; (60 °C, pH 5,6)

Wie in Abbildung 4.5 b) erkennbar ist, unterliegt der Abscheidegrad von HgCl2 keiner
Abhangigkeit vom L/G-Verhéltnis. Die Absorption von HgCl: erfolgt selbst bei kleins-
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ten L/G-Verhéltnissen nahezu quantitativ. Die Hg?*(ag-Konzentration der Suspension
der Versuche mit rautenformig dargestelltem Ergebnis betragt 90 pg/l, eine ver-
gleichbare Absorptionsrate von HgCl2 wurde aber auch bei der sechsfachen Menge
an gelostem Hg?* in der Suspension gemessen (dreieckiger Datenpunkt in Abbildung
4.5 b)). Dies resultiert zum einen aus der hohen Gleichgewichtskonzentration von
HgCl2, zum anderen aus dem im Vergleich zu SO2 sehr kleinen Stoffstrom dieser
Verbindung. Dadurch entsteht kein signifikanter Konzentrationsgradient in der flussi-
gen Phase Uber die Hohe des Absorbers. Aufgrund des konstant hohen treibenden
Konzentrationsgefélles spielt die Diffusionsgeschwindigkeit in der Grenzschicht eine
untergeordnete Rolle. Dies wird durch die Beobachtung gestiitzt, dass selbst wenn
im laufenden Betrieb der Mikro-REA die Umwalzung der Suspension ausgeschaltet
wird, die im Absorber anhaftende Restsuspension ausreicht, um tber Minuten die

HgCl>-Fracht des Rauchgases unverandert nahezu quantitativ abzuscheiden.
4.2.3 Absorption von elementarem Quecksilber

Die Loslichkeit von elementarem Quecksilber in wassriger Lésung ist gering, trotz-
dem ergibt sich in Abhangigkeit vom HgPl-Partialdruck in der Gasphase eine Hg%aq)-
Gleichgewichtskonzentration in Losung in der GréRenordnung von ug/l. Damit sollte
eine Konzentrationsabnahme von Hg® tber den Absorber fir sehr geringe Vorbela-
dung der Suspension in einer messbaren Grol3enordnung erfolgen. Fur die isolierte
Betrachtung der HgP-Absorption wird in den folgenden Versuchsreihen dem syntheti-
schen Rauchgas elementares Quecksilber in einer Konzentration von 50 pg/m? als
einzige Hg-Verbindung beigemischt. Die Suspension ist zu Beginn der Versuchsreihe

guecksilberfrei.

In Abbildung 4.6 a) sind HgP-Abscheidegrade der Mikro-REA flr zwei unterschiedli-
che Cl@ag-Konzentrationen in der Suspension dargestellt. Im Gegensatz zum Refe-
renzbetrieb werden fur beide Suspensionen positive Hg-Abscheidegrade ermittelt.
Die absolute HgP-Konzentrationsminderung in der Gasphase betragt bis zu 10 pg/ms3.
Die Suspension mit hoherem Cl(ag)-Gehalt absorbiert vor allem im unteren L/G-
Bereich einen groReren Anteil des Hg®-Massenstroms. Der Hg®%-Abscheidegrad beim
Referenz-L/G-Verhaltnis von 20 I/m3 liegt bei 5 % fiir 15 g/l Cl'@ag-Gehalt bzw. 8 % fir
die Suspension mit dem héheren Cl(ag-Gehalt von 23 g/l. In Relation zum Referenz-

abscheidegrad von -6 % ist die Hg®-Bilanz der Mikro-REA fir quecksilberarme Sus-
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pensionen damit signifikant verbessert. Analog zur SO2-Absorption ist der HgP°-

Abscheidegrad linear vom L/G Verhaltnis abhangig.
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Abbildung 4.6: a): Absorption von HgP als Funktion des L/G-verhéltnisses und der
Cl-ag-Konzentration; b): Hg%-Abscheidung in Abhangigkeit von der Suspensionstem-
peratur fur [CI]=15 g/l, L/IG=120 I/m3; (Fur alle Versuche gilt: [Hg?*]<5 ug/l)

Auch die in Abbildung 4.6 b) dargestellte Temperaturabhangigkeit der HgP-
Absorption ist mit der des SO2 qualitativ vergleichbar. Die etwas grof3ere Streuung
der Hg%Konzentrationsmessung beim L/G-Verhaltnis von 120 I/m3 in Abbildung
4.6 b) ergibt sich aus Druckschwankungen im synthetischen Rauchgas im Absorber
bei sehr hohen Suspensionsvolumenstromen. Die zuvor bei der SO2-Absorption be-
schriebenen Mechanismen lassen sich also auch auf HgP® Uibertragen, auch wenn die
absoluten absorbierten Stoffstrome und Abscheidegrade aufgrund der hydrophoben

Eigenschaft des HgP niedrigere Werte annehmen.

Diese Beobachtungen stehen im Einklang mit Ergebnissen in [151], [152]. Dort wird
ebenfalls von einer Hg®-Abscheidung im REA-Prozess berichtet. Die effektive Kon-
zentration von HgP in der Grenzschicht wird durch die Bildung der komplexen Verbin-
dung [Hg? SO2] gesenkt [137]. Die Loslichkeit dieser komplexen Verbindung ist im
Vergleich zu der des Hg° dreimal hoher. Die parallel zu den Absorptionsversuchen
durchgefiihrte Analyse der Hg?*(ag-Konzentration der fliissigen Phase der Suspensi-
on zeigt, dass es entsprechend der Hg%-Massenbilanz zu einer Anreicherung von
gelésten Hg-Verbindungen in der flissigen Phase kommt. Diese Beobachtung legt
nahe, dass physikalisch geloste Hg®-Verbindungen durch in der Suspension vorhan-
dene Oxidationsmittel zu Hg?*-Verbindungen oxidiert werden kénnen. Bei diesem
Vorgang lauft die Reaktion nach Gl. (2.22) in umgekehrte Richtung ab. Vorausset-
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zung fir die Verschiebung der Gleichgewichtslage auf die Hg?*-Seite ist demnach
eine niedrige Hg?*@q-Konzentration und ein hohes Ligandenangebot. Hierdurch kann
auch der hohere Hg®-Abscheidegrad der Suspension mit hdherem Chloridgehalt in
Abbildung 4.6 a) erklart werden. Konsequenterweise nimmt der Hg®-Abscheidegrad

mit zunehmender Hg?*(ag)-Konzentration immer geringere Werte an.
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Abbildung 4.7: Absorption von Hg° fir Suspensionen mit unterschiedlicher Hg?* @aq)-
Konzentration in der flissigen Phase (50 ug/m3 Hg"™-Rohgaskonzentration, 60 °C)

Wie aus Abbildung 4.7 entnommen werden kann, ist bereits bei einer Anreicherung
der Suspension um wenige pg/l Hg?*aq ein Riickgang der Abscheidung von Hg® zu
beobachten. Fir noch hohere Hg?*(aq-Konzentrationen kehrt sich die Richtung des
Stofftransports entsprechend um. Die Mechanismen, die zu Hg®%-Reemisionen fuhren,
werden in den folgenden Abschnitten detailliert untersucht. Zusammenfassend kann
festgehalten werden, dass unter realitatsnahen Bedingungen in Kraftwerks-REAsS

nicht mit einer signifikanten Abscheidung von Hg® gerechnet werden kann.
4.2.4 Einfluss des pH-Wertes auf das Verhalten von SOz und Hg in der REA

Fur die Untersuchung des Einflusses vom pH-Wert auf die Abscheidung von SOz und
Hg-Verbindungen werden in einer zusammenhangenden Versuchsserie unterschied-
liche stationdre pH-Werte der Suspension eingestellt. Die Anhebung des pH-Wertes
wird durch eine hohere Frequenz der CaCOs-Dosierung erzielt. Fur steigende pH-
Werte ergibt sich fur die Absorption von SOz nach Gl. (2.11) aus der Verschiebung
des Gleichgewichtes auf die Seite des SOs? eine Beschleunigung des Stofftrans-
ports durch Erh6hung des treibenden Konzentrationsgefalles. Entsprechend geht aus

Abbildung 4.8 a) eine Verbesserung des SO2-Abscheidegrads fir zunehmende pH-
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Werte hervor. Auf der horizontalen Achse ist der geregelte pH-Wert der Suspension
fur diese Versuche aufgetragen. Der abgebildete pH-Wert des Absorberbodens
ergibt sich aufgrund der SO2-Absorption im Absorber. Die Differenz dieser pH-Werte
stellt den pH-Wert-Abfall der Suspension im Absorber der Mikro-REA dar. Der eben-
falls in Abbildung 4.8 a) aufgetragene Abscheidegrad von HgCl2 ist im gesamten un-
tersuchten pH-Wert-Bereich sehr hoch und geht fur ansteigende pH-Werte geringfi-
gig zurtick. Im isolierten System HgCl2 in Wasser steigt zwar der Anteil des [HgCla]>
und damit das treibende Konzentrationsgefélle des HgClz in der Grenzschicht mit
sinkendem pH-Wert, fir die hier diskutierten Versuche bei hohem Cl-ag-Uberschuss
in der REA-Suspension sollte dieser Effekt jedoch von untergeordneter Bedeutung
sein. Aussagekraftige Rickschlisse auf eine Verbesserung der HgCl2-Absorption fur
niedrige pH-Werte sollten aufgrund des minimalen Unterschieds der entsprechenden
HgCl2-Reingaskonzentrationen aber nicht hergestellt werden. In erster Linie kann aus
diesen Ergebnissen ein untergeordneter Einfluss des pH-Wertes auf die HgClz-
Absorption abgeleitet werden. Damit zeigt sich, dass aufgrund des konstant hohen
HgCl2>-Abscheidegrads vor allem Mechanismen, die zur Reemission von HgP fiihren

von entscheidender Bedeutung flr die Hg-Bilanz der REA sind.
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Abbildung 4.8: a): pH-Wert Einfluss auf die Absorption von HgCl> und SO2; b): Hg°-
Reemission in der Sumpfabluft und SOs?-Anteil in Abhéangigkeit vom pH-Wert der
Suspension; (Alle Versuche bei 60 °C)

Fur eine vollstandige Bilanzierung des Hg-Verhaltens in der Mikro-REA sind in Abbil-
dung 4.8 b) die Hg®-Konzentration sowie -Massenstrom in der Sumpfabluft und der
Anteil von SO3> an der gesamten gelosten S(IV)-Stoffmenge fuir ansteigende pH-
Werte aufgetragen. Wahrend fir pH-Werte unter pH 5,6 sehr geringe HgC-
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Reemissionen gemessen werden, steigt die Hg%-Konzentration in der Sumpfabluft fur
pH > 5,6 Uberproportional an. Die Protolyse von HSO3s erfolgt im selben pH-Wert-
Bereich. Aus Abbildung 4.8 b) lasst sich damit eine Korrelation zwischen SO3? (ag)-
Konzentration und Umsatz der chemischen Reduktion von Hg?*-Verbindungen her-
stellen. Diese Beobachtung liefert einen Hinweis darauf, dass die zugrundeliegende
Redoxreaktion zwischen HgCl2> und dem Reduktionsmittel SO3z? ablauft. Die S(IV)(aq)-
Konzentration ist fur die diskutierten Versuche aufgrund der intensiven Bellftung des
Sumpfes sehr gering. Bedingt durch die hohe Bildungskonstante des [Hg(SO3)]-
Komplexes substituieren durch Protolyse entstehende SOs?-Molekiile die Chlorid-
Liganden bestehender Hg?*-Komplexe. Die Reduktionsstarke des S(IV)-Systems
nimmt mit steigendem pH-Wert zu, so dass die intrakomplexe Redoxreaktion des
[Hg(SOs3)2]>-Komplexes und die anschlieBende Desorption von Hg® thermodyna-

misch beguinstigt werden.
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Abbildung 4.9: Hg®-Reemissionen und SO3%/S(IV)-Verhéltnis in S(1V)-haltiger Sus-
pension in Abwesenheit von ClI- (60 °C, [Hg?*](a9)=119ug/])

Um die Rolle von SOs? im pH-Wert abhangigen Mechanismus der Hg%-Reemission
isoliert zu betrachten, wird der pH-Wert einer Suspension erhoht, die keine geldsten
Chloride enthalt. In Abbildung 4.9 sind der Verlauf des Redoxpotentials sowie des
S03%/S(IV)-Verhéltnisses und der Anstieg des aus dem Sumpf reemittierten Hg°-
Massenstromes fir diesen Versuch dargestellt. Zunachst kann festgestellt werden,
dass die Hg®-Konzentration der Sumpfabluft mit der chloridfreien Suspension um ein
vielfaches hohere Werte annimmt, als in Anwesenheit von geléstem Cl-. Mit Aus-
nahme des SOs? sind alle in der Suspension vorhandenen Anionen typische harte
Lewis-Basen, so dass gelostes Hg?* vor allem durch SOs?-Liganden komplexiert
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wird. Die in Abbildung 4.8 b) beobachtete intrakomplexe Redoxreaktion zwischen
Hg?* und SOs? lauft im gesamten untersuchten pH-Bereich mit hoher Reaktionsrate
ab, so dass die Hg®-Reemission stets héher ausfallt, als im chloridhaltigen Ver-
gleichssystem. Bei weiterer Erhohung der SOs?-Anteils bildet sich zunehmend der
zweifach negativ geladene Hg?*-Komplex mit zwei SOs?-Liganden (vgl. Kapitel
2.2.5). Die intrakomplexe Redoxreaktion des [Hg(SO3)2]? lauft mit einer deutlich klei-
neren Geschwindigkeit ab, so dass die pH-Wert Erh6hung zu einem geringeren aus

der Suspension reemittierten Hg°-Massenstrom fiihrt.

Ein weiterer signifikanter Unterschied der beiden betrachteten Suspensionen ist der
Wert des Redoxpotentials. Das Potential der chloridhaltigen Suspension ist im be-
trachteten pH-Wert Intervall um ca. 100 mV in positive Richtung verschoben. Fur
steigende pH-Werte nimmt das ohnehin niedrigere Potential der chloridfreien Sus-
pension weiter ab. Hierdurch kommt es zu einer Verschiebung der Gleichgewichtsla-
ge von Adsorptionsprozessen der Hg?*-Verbindungen. Dadurch steigt der Anteil des
an den Gipspartikeln gebundenen Quecksilbers, wahrend die Konzentration der ge-
l6sten Hg?*-Fraktion hierzu proportional sinkt. Der Faktor, mit der sich die Konzentra-
tion des Eduktes Hg?* verringert, ist groRer als der, mit der sich die Konzentration
des Reduktionsmittels SOs? im betrachteten pH-Wert Bereich erhéht. Eine pH-Wert
Anhebung fuhrt somit im Unterschied zur chloridhaltigen Suspension zu keiner Erho-
hung der HgP-Reemission, sondern zu einer verstarkten Einbindung von Hg-
Verbindungen in den Gips [142]. In Ubereinstimmung mit den Schlussfolgerungen
aus den Gleichgewichtsbetrachtungen zur Komplexbildung und Redox-Chemie des
Hg?* wird hierdurch die Bedeutung der S(IV)- und Halogenidkonzentration fir das
Hg-Verhalten in REAs bestétigt.

4.2.5 Einfluss der Hg?*@ag-Konzentration auf Hg%-Reemissionen

Aus dem Einfluss des Redoxpotentials auf Hg°-Reemissionen konnten bereits erste
Schlussfolgerungen tber die Bedeutung der Hg?*(@aq)-Konzentration der Suspension
gezogen werden. Im Folgenden wird der direkte Effekt des Hg?*-Inventars der Sus-
pension auf den Umsatz der chemischen Reduktionsreaktion von Hg?*-Verbindungen
betrachtet. Die Suspension der Mikro-REA im Referenzbetrieb ist gekennzeichnet
durch ein hohes Angebot an Cl-lonen (15 g/l), sowie einer geringen S(IV)@q)-

Konzentration von 0,05 mmol/l. Aufgrund der kontinuierlichen Absorption von HCI
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und HgCl: ist die Clag- und Hg?*@q-Konzentration der Suspension bei genauer Be-
trachtung nicht konstant. Nach Bertcksichtigung der kleinen absorbierten Stoffstrome
im Verhaltnis zur grof3en gelosten Stoffmenge dieser Verbindungen in der Suspensi-
on kann ihre Konzentration fur Versuchsdauern im Bereich von Stunden trotzdem als
gleichbleibend angenommen werden. Unter stationaren Betriebsbedingungen ist die

Verteilung des Anteils der Hg?*-Komplexe in Losung damit in guter Naherung kon-

stant.
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Abbildung 4.10: Hg°-Reemissionen in Abhangigkeit von der Hg?*aq)-Konzentration fiir
Suspensionen mit geringer S(IV)g-Konzentration und unterschiedlichem Chloridge-
halt (pH 5,6, 60 °C)

Die absoluten Gleichgewichtskonzentrationen der individuellen Hg?*-Spezies sind
durch ihre Bildungskonstanten mit der Konzentration des gesamten Hg?*-Inventars
der Suspension verknipft. Die Darstellung des aus dem Sumpf desorbierten Hg°-
Massenstromes der Mikro-REA unter Referenzbedingungen fur unterschiedliche Ge-
samtkonzentrationen von Hg?*aq) nach Abbildung 4.10 zeigt tiber einen weiten Kon-
zentrationsbereich einen linearen Zusammenhang (15 g/l Claq)-Konzentration). Le-
diglich der Datenpunkt bei der hochsten untersuchten Hg?*@g-Konzentration von
1069 pg/l weicht von der Linearitat ab. Hieraus lasst sich fir Hg?*(ag-Konzentrationen
kleiner 700 ug/l das Geschwindigkeitsgesetz der Hg?*-Reduktion durch S(IV) mit ei-
ner Abhangigkeit erster Ordnung von der Hg?*(ag-Konzentration ableiten. Die Ge-
schwindigkeitsgleichung der Hg?*-Reduktion wird in Kapitel 4.4 auf Seite 103 ff. aus-
formuliert. Fir héhere Hg?*(ag-Konzentrationen limitieren zunehmend andere Para-

meter die Reaktionsgeschwindigkeit. Hierbei kann es sich beispielsweise um die
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Konzentration des Reduktionsmittels S(IV) oder um die Geschwindigkeit der Diffusion
bzw. des Phasentiberganges von Hg° bei der Reemission handeln. Diese Aspekte
werden in den Folgekapiteln betrachtet.

Die Steigungen der ermittelten Regressionsgeraden sind ein Mal3 fur den reaktiven
Hg?*-Anteil in Losung, da nur dieser fir Reduktionsreaktionen zugéanglich ist. Dies
wird durch den Vergleich der Datenreihe der Referenzsuspension mit dem ebenfalls
in Abbildung 4.10 dargestellten reemittierten Hg°-Massenstrom aus einer Suspension
mit einer geringeren Clg-Konzentration deutlich. Aus der niedrigeren Chloridkon-
zentration resultiert ein groRerer Anteil von reaktiven Hg?*-Verbindungen und ein um
den Faktor 10% hoherer Reaktionsumsatz der Hg?*-Reduktion. Wie aus den unter-
schiedlichen Standardpotentialen der verschiedenen Hg?*-Verbindungen (vgl. Abbil-
dung 2.10, S. 45) hervorgeht, Ubt das Ligandenangebot in der Suspension einen
groRRen Einfluss auf den reaktiven Hg2*-Anteil und damit auf die Steigung der linearen
Regression in Abbildung 4.10 aus. Im Einklang mit den Standardpotentialen fihrt ein
hoher Anteil von geladenen Hg?*-Komplexen mit Halogeniden zu geringeren Um-
satzraten der Hg?*-Reduktion, wahrend fir hohe Anteile von HgCl2, Hg(SO3) bzw.

[Hg(S03)2]?> verstarkte Hg°-Reemissionen beobachtet werden.
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Abbildung 4.11: Anteil der partikelgebundenen Hg?*-Fraktion und Hg-Beladung der
Gipspartikel in Abhangigkeit vom gesamten Hg?*-Inventar der Suspension (60 °C,

pH 5,1, [CI=5 g/l)

Es ist wichtig festzuhalten, dass die geloste Stoffmenge des Hg?*(ag) nicht mit dem
Hg?*-Inventar der Suspension identisch ist. Aufgrund von Adsorptionsprozessen
konnen signifikante Anteile des Hg?* in partikelgebundener Form vorliegen. Die in
Abbildung 4.11 gezeigte Adsorptionsisotherme von Hg?* an Gipspartikeln in der Sus-
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pension flr stationdre REA-Betriebszustande belegt, dass insbesondere fur Suspen-
sionen mit geringem Hg?*-Inventar partikelgebundenes Hg?* die dominante Hg?*-
Verbindung darstellt. Die Adsorptionsisotherme zeigt einen typischen Verlauf mit ste-
tig sinkender Steigung fir wachsende Hg?*(aq-Konzentrationen aufgrund der zuneh-
menden Belegung von Adsorptionszentren. Folglich néhert sich die Hg-Beladung
asymptotisch einem Maximalwert an. Dies ist gleichbedeutend mit einer stetigen Ver-
ringerung des partikelgebundenen Hg?*- Anteils fir zunehmende Hg?*(ag-

Konzentration.

Partikelgebundenes Hg?* ist ein Summenparameter und umfasst eine Vielzahl von
Hg?*-Verbindungen sowie ihre Reaktionsprodukte. Zum Teil handelt es sich bei die-
sen Adsorptionsvorgdngen um empfindliche, sehr schnell ablaufende und reversible
Gleichgewichtsprozesse. Damit kdnnen Ereignisse, die auf das Adsorptionsgleich-
gewicht Einfluss austiben, groBe Mengen an partikelgebundenem Hg?* in Lésung
bringen und damit die Hg?*@aq)-Konzentration spontan erhohen. Hierdurch erfolgt eine
umfassende Mobilisierung des Hg?*-Inventars der Suspension, wodurch Hg°-
Reemissionseregnisse ausgeldst werden kénnen. Werden dagegen Bedingungen
geschaffen, die die Adsorption von Hg?*-Verbindungen beglinstigen, erfolgt eine Ab-
senkung der Konzentration von reaktiven Hg?*@q-Verbindungen und damit verbun-
denen HgP-Reemissionen. Dieser Aspekt ist insbesondere fiir Wechselwirkungen mit
S(IV)-Verbindungen bei Betriebszustandsanderungen der REA relevant, auf die im
Folgenden eingegangen wird.

4.2.6 Untersuchungen zur Wechselwirkung von S(IV)- und Hg?*-Verbindungen

Aus der theoretischen Betrachtung der Wechselwirkung von S(IV)- mit Hg?*-
Verbindungen kann ein ambivalenter Effekt der S(1V)ag-Konzentration auf die Rick-
haltung von Quecksilber im REA-Prozess abgeleitet werden. Moglichkeiten der Inter-
aktionen umfassen Adsorptionsprozesse an Partikeloberflachen sowie die Bildung
von [Hg(S03)2]*> und intrakomplexe Redoxreaktionen aufgrund der Lewis-Basen-

Eigenschaft von S(IV)-Verbindungen.

4.2.6.1 Einfluss niedriger S(IV)@q-Konzentrationen auf das Hg-Verhalten

Als erster Schritt der systematischen Untersuchung der Wechselwirkung von S(IV)-
und Hg?*-Verbindungen erfolgt die Beschreibung der Vorgange beim An- und Abfah-
ren der Mikro-REA. Fur jeden stationaren Betriebszustand der REA existiert in der
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festen Phase der Suspension eine von den individuellen Prozessparametern abhan-
gige Menge an unverbrauchtem CaCOs. Wird die Rauchgasversorgung der Mikro-
REA vollstandig abgestellt, geht der Restkalksteingehalt bis zur Einstellung des Los-
lichkeitsgleichgewichtes unter Anhebung des pH-Wertes in Losung. Der geregelte
stationdare pH-Wert der Suspension im laufenden Betrieb der REA ist folglich stets
niedriger als der korrespondierende pH-Wert der Suspension im Gleichgewicht nach
dem Abfahren der Anlage. In Abbildung 4.12 wird das Anfahren der Anlage aus dem
Stillstand veranschaulicht. Zu Beginn der Versuche wird zunéchst die Bellftung des
Sumpfes eingeschaltet, anschlieRend wird die Mikro-REA auf Volllast angefahren.
Die pH-Regelung ist auf einen Sollwert von pH 5,6 eingestellt, die Hg% (aq)-
Konzentration der Suspension betragt 467 pg/l. Auf der primaren Ordinatenachse
sind der aus dem Sumpf reemittierte Hg°-Massenstrom und der Verlauf des pH-
Wertes aufgetragen. Auf der sekundaren Ordinatenachse ist das Redoxpotential der
Suspension uber die Versuchsdauer dargestellt. Wahrend der ersten 5 Minuten des
Versuchs ohne SO2-Absorption, also in vollstandiger Abwesenheit von S(IV)-
Verbindungen in Losung, wird aufgrund des hohen pH-Wertes ein konstant hoher
Hg%-Massenstrom aus dem Sumpf emittiert. Diese Beobachtung belegt, dass die
chemische Reduktion von Hg?*-Verbindungen nicht nur durch S(1V) erfolgt, sondern
auch durch andere in der Suspension vorhandener Reduktionsmittel bei hohen pH-
Werten ablauft. Diese Schlussfolgerung ist insbesondere fiir das Verhalten von Hg
bei der Alkalisierung der REA-Abwéasser in der Abwasseraufbereitung relevant und

wird in Kapitel 4.4 ausfuhrlich betrachtet.

Nach 5 Minuten Versuchsdauer wird die Rauchgasversorgung zugeschaltet, der
schnelle Abfall des Redoxpotentials in Abbildung 4.12 signalisiert den Eintrag des
Reduktionsmittels S(IV) in das System. Als Reaktion wird eine gleichzeitige sprungar-
tige Abnahme der Hg%-Konzentration in der Sumpfabluft gemessen. Dieser Zusam-
menhang ist zunachst erstaunlich, da chemische Reduktionsreaktionen im Allgemei-
nen bei niedrigen Redoxpotentialen leichter ablaufen. Als mdgliche Ursachen kom-
men zwei Mechanismen in Betracht. Zum einen ist die Bildung von inerten Hg?*-
Komplexen mit SOs*-Liganden denkbar, wodurch die Kinetik der Hg?*-Reduktion ver-
langsamt wird. Solche Ligandensubstitutionsreaktionen kommen jedoch nach Be-
riicksichtigung der aus Abbildung 4.10 abgeleiteten schnellen Kinetik der Hg?*-
Reduktion in chloridarmen Suspensionen nicht als Hauptursache fur den Rickgang
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der Hg®-Reemissionen in Frage. Der bedeutendere Mechanismus ergibt sich aus der
in Kapitel 4.2.4 beobachteten verstarkten Adsorption des Hg?*-Inventars auf Gipspar-
tikeln fur niedrige Redoxpotentiale. Hierdurch sinkt die Konzentration reaktiver
Hg?*@ag-Verbindungen in der flissigen Phase der Suspension und als Konsequenz
der reemittierte Hg®-Masenstrom.
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Abbildung 4.12: Hg®-Reemissionen sowie Verlauf von pH-Wert und Redoxpotential
beim Anfahren der Mikro-REA (60 °C, [CI]=15 g/l, [Hg?*](aq)=467 ug/l)

Der Abfall des Potentials beim Anfahren der Mikro-REA ist direkt auf den Eintrag von
S(IV) zuriickzufuhren, daher handelt es sich beim Adsorptionsmechanismus um ei-
nen indirekten Effekt von S(IV) auf Hg%-Reemissionen. Die pH-Wert-Anderung der
Suspension in den ersten Minuten nach dem Anfahren der Mikro-REA kann als Ur-
sache fir den Ruckgang der Hg®-Reemissionen dagegen ausgeschlossen werden,
da aufgrund der pH-Pufferwirkung des Restkalksteingehaltes die Abnahme des pH-
Wertes mit deutlicher zeitlicher Verzégerung erfolgt. Nach ca. 10 Versuchsminuten
wird der Restkalksteingehalt der Suspension vollstandig abgebaut. Erst im Anschluss
daran beginnt der pH-Wert aufgrund der kontinuierlichen SO2-Absorption zu sinken.
Fur die nachfolgende Versuchsdauer zeigt sich der in Kapitel 4.2.4 beschriebene,
tberlagerte Einfluss des pH-Wertes auf die Hg?*-Reduktion durch S(IV) fur Suspen-
sionen mit hoher Clag)- und geringer S(IV)@q)-Konzentration. Nach ca. 60 Versuchs-
minuten hat sich der stationare Betriebszustand der Mikro-REA beim Soll-pH-Wert
von 5,6 eingestellt. Damit belegen diese Beobachtungen den positiven Einfluss von
niedrigen S(IV)@q)-Konzentrationen im Vergleich zu S(IV)@q)-freien Suspensionen auf
die Hg-Ruckhaltung der REA.
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Abbildung 4.13: Hg®-Reemissionen und Verlauf des Redoxpotentials beim Abfahren
der Mikro-REA (60 °C, [CI]=15 g/I, [Hg?>*]=467 ug/l)

Das Redoxpotential unterliegt im betrachteten System hauptsachlich dem Einfluss
der Halbzellen S(IV)/S(VI) und OH/02. Das Potential beider Redoxsysteme ist von
der OH-ag-Konzentration und damit vom pH-Wert abhéngig. Das Potential der
S(IV)/S(VI)-Halbzelle hangt weiterhin von der S(IV)-Konzentration ab. Beim Abfahren
der Mikro-REA lassen sich diese Abhangigkeiten am Verlauf des Redoxpotentials
veranschaulichen. Ausgehend vom stationdren Betriebszustand bei einer S(IV)(aq)-
Konzentration unter 0,1 mmol/l und einer Hg?*@aq)-Konzentration von 467 ug/l wird die
Rauchgasversorgung der Mikro-REA abgestellt. Als Folge steigt der pH-Wert der
Suspension wéhrend der langsamen Nachlosung des Restkalksteingehaltes. Die Be-
luftung des Sumpfes wird nicht abgestellt um vorhandenes S(1V) in der Lésung voll-
standig zu oxidieren und um die messtechnische Erfassung der Hg°-Reemissionen
aus dem Sumpf weiterhin zu ermdglichen. In Abbildung 4.13 ist der Verlauf des Re-
doxpotentials und des aus der Suspension emittierten Hg°-Massenstroms nach dem
Abfahren der Mikro-REA als Funktion des pH-Wertes dargestellt. Zunachst steigt das
Redoxpotential aufgrund der sinkenden S(IV)@ag-Konzentration an. Dadurch ver-
schiebt sich das Adsorptionsgleichgewicht auf die Seite von gelosten Hg?*-
Verbindungen, wodurch der Umsatz der Hg?*-Reduktion zunimmt. Nachdem das
S(IV)-Inventar der Suspension fur pH > 6,5 weitestgehend abgebaut wurde, wird das
Redoxpotential ausschlie3lich von der OH @g)-Konzentration bestimmt. Wahrend der
anschlieBenden pH-Wert Erhohung steigt die Hg°-Reemission Uberproportional an.
Die zuvor beobachteten Mechanismen der HgP-Reemissionen beim Anfahren der
REA behalten damit auch beim Abfahren ihre Gultigkeit.
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Die Einstellung des Lo6slichkeitsgleichgewichtes des Restkalksteingehaltes der Sus-
pension vollzieht sich Uber einer Versuchsdauer von 90 Minuten. Dabei erhoht sich
die Hg%-Konzentration Gber dem Sumpf fir pH > 7 auf bis zu 170 pg/m3. Damit wird
unter diesen Bedingungen ein signifikanter Anteil (ca. 3 %) des Hg?*(ag-Inventars der
Suspension pro Stunde reemittiert. Um zu Uberprifen, ob es sich bei diesem HgP-
Massenstrom um den maximalen Reaktionsumsatz der Hg?*-Reduktion handelt, wird
am Ende des Versuchs der Bellftungsvolumenstrom halbiert (nicht abgebildet). Hier-
bei erhoht sich die Hg%-Konzentration in der Sumpfabluft auf Gber 260 pg/ms3, gleich-
bedeutend mit einer lediglich geringfligigen Verringerung des emittierten HgP°-
Massenstromes. Daraus lassen sich zwei unterschiedliche Schlussfolgerungen zie-
hen. Zum einen zeigt sich, dass die Kinetik der chemischen Reduktion den limitie-
renden Schritt bei der Hg®-Reemission darstellt. Zum anderen ist der Effekt der Strip-
pung weniger fur den desorbierten Hg®-Massenstrom, sondern vielmehr lediglich fir
die HgP-Gasphasenkonzentration ausschlaggebend. Demzufolge konnen sich bei
geringem Gasaustausch Uber der Phasengrenzflache deutlich héhere gasformige
Hg®-Konzentrationen einstellen. Dieser Zusammenhang wird in Kapitel 4.4 weiter

ausgefuhrt.

4.2.6.2 Hg-Verhalten bei erhdhten S(1V)@q)-Konzentrationen

Im stationdren Betrieb der REA ist der absorbierte SO2-Stoffstrom identisch zum
durch Oxidation abgebauten S(IV)-Stoffstrom. In Abhangigkeit von den Reaktionsbe-
dingungen und der abgeschiedenen SO2-Fracht resultiert hieraus eine individuelle
stationdre S(IV)-Konzentration der Suspension im dynamischen Gleichgewicht. Je
héher die SO2-Fracht bzw. je langsamer die Kinetik der S(IV)-Oxidationsreaktion,
umso hohere stationare S(IV)-Konzentrationen sind erforderlich, um identische Reak-
tionsumsatze zu erreichen. Die im Folgenden beschriebenen experimentellen Unter-
suchungen verfolgen das Ziel, die Wechselwirkung von Hg?* und S(IV) bei hohen
S(IV)@ag)-Konzentrationen im stationaren Betrieb und wahrend Betriebszustandsande-

rungen abzubilden.

Die Betrachtung stationarer Betriebszustande erfolgt durch den Langzeitbetrieb der
Mikro-REA bei verschiedenen SO2-Rohgaskonzentrationen bei ansonsten konstan-
ten Referenzbedingungen. Bei erhthter SO2-Konzentration im Rauchgas wird be-

dingt durch das hohere treibende Konzentrationsgefalle ein gréRerer SO2-Stoffstrom
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von der Suspension absorbiert. Die resultierenden iodometrisch bestimmten S(1V)aq)-
Konzentrationen und ihr Einfluss auf das Redoxpotential und die Hg®-Konzentration
der Sumpfabluft sind in Abbildung 4.14 dargestellt. Fir den Datenpunkt bei 0 mg/m3
SO2-Rogaskonzentration wird die Mikro-REA mit SO2-freiem Rauchgas betrieben
und fur die pH-Regelung eine verdinnte Schwefelsaurelésung kontinuierlich zur

Suspension dosiert.
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Abbildung 4.14: Hg®-Reemissionen und stationare S(IV)(@g)-Konzentration in Abhan-

gigkeit von der SO2-Rohgaskonzentration (60 °C, pH 5,6, [CI]=15 g/l, [Hg?*]=94 ug/l)

Unter diesen experimentellen Bedingungen steigt die S(IV)ag-Konzentration bis zu
einer SO2-Konzentration im Rohgas von 3000 pg/m3 nur geringfiigig an. Das Re-
doxpotential der Suspension verbleibt entsprechend auf einem konstant hohen Wert.
Die Oxidation der groReren absorbierter S(IV)-Stoffstrome fur hohere SOo-
Konzentrationen erfolgt erst bei héheren stationaren S(IV)ag-Konzentrationen mit
identischer Geschwindigkeit zur Absorption. Die Erhéhung der S(IV)@q)-Konzentration
fur grol3e absorbierte SO2-Stoffstrome wird auch durch die Absenkung des Redoxpo-
tentials sichtbar. Der reemittierte Hg®-Massenstrom nimmt fur Betriebspunkte bei ge-
ringer S(IV)@g)-Konzentrationen den kleinsten Wert an. Der positive Effekt von S(IV)
in niedriger Konzentration auf die Riickhaltung von gelésten Hg?*-Verbindungen zeigt
sich durch den Vergleich der Hg®-Reemission bei den SO2-Rohgaskonzentrationen
von 0 und 1000 mg/m3. Dagegen wirkt S(IV) bei héherer Konzentration vor allem als

Reduktionsmittel fir Hg?* und beguinstigt damit die Hg®-Reemission.



76 Ergebnisse

o[Hg?']=467ug/l - pH5,6
——Hg° S(IV) s [Hg*']=63ug/l - pH5,6

= - [Hg?]=369ug/l - pH5,1
2,0 27 %5 3 5 [Hg™1=36%u0/1 - p B
= E T o ® O BOBE
S 1,6 1 “j‘\\ L 0,4 E 54 A
= Pr 5§ < #
2 1,2 1 F03 F 23 096"
X4 c 9 &
€08 - F02 N E21 §° o st 19
3 c o g m U g
& S « o gb - I sttt
o 0,4 - 0,1 . <1 - Ny
T | g 7 2
0,0 ‘ ‘ L 00 = 0 2 . .
0 20 40 60 @ 0,0 0,2 0,4
Zeit [min] S(IV)aq-Konzentration [mmol/l]

Abbildung 4.15: Chemische Reduktion von Hg?* durch S(IV): a): bei Betriebszu-
standsénderungen; b): fir hohe S(1V)(q)-Konzentrationen; (60 °C, [CI]=15 g/I)

Im Unterschied zur Betrachtung stationarer Betriebszustande erlaubt die Auswertung
einer in Abbildung 4.15 dargestellten dynamischen Versuchsfahrt Aussagen zur Ki-
netik der Hg?*-Reduktion bei Betriebszustandswechseln. Bei diesem Versuch wird
die S(IV)@qg-Konzentration der Suspension durch systematische Anderung der SO»-
Rohgaskonzentration und des Beluftungsvolumenstromes variiert. Eine detaillierte
Versuchsbeschreibung erfolgt in [153]. In Abbildung 4.15 a) ist die aus dem Re-
doxpotential Uber eine Korrelationsfunktion berechnete S(IV)(q-Konzentration sowie
der aus dem Sumpf reemittierte Hg®-Massenstrom Uber die Versuchszeit dargestellt.
In den ersten Minuten im Referenzbetrieb erfolgt eine nahezu vollstdndige Oxidation
des absorbierten S(IV)-Stoffstroms. Unter diesen Bedingungen ist der Umsatz der
Hg?*-Reduktion und Hg°-Reemission minimal. Durch die Steigerung der SOo-
Rohgaskonzentration in mehreren Stufen wird die S(IV)@q-Konzentration erhéht. Der
reemittierte Hg°-Massenstrom steigt parallel zur S(IV)(q)-Konzentration ohne zeitliche
Verzégerung, demnach ist die Kinetik der Redoxreaktion zwischen S(IV) und Hg?*
schneller als die Anderungsrate der S(1V)@q)-Konzentration der Suspension. Die Ge-
schwindigkeit der chemischen Reduktion der Hg?*-Verbindungen steigt proportional
zur S(IV)@q)-Konzentration im abgebildeten Konzentrationsbereich. Durch die Erho-
hung des Beluftungsvolumenstromes nach 50 Versuchsminuten stellt sich der ur-
sprungliche Betriebszustand bei niedriger S(IV)ag-Konzentration und korrespondie-
render geringer Hg%-Reemission sehr schnell wieder ein. Hieraus lasst sich schluss-

folgern, dass der Umsatz der S(IV)-Oxidation im betrachteten System ausschlief3lich
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von der Ogz@ag-Konzentration limitiert wird. Damit kdnnen durch Optimierung der
Sauerstoffversorgung der Suspension die beobachteten Hg®-Reemissionseregnisse
auch bei hohen absorbierten SO2-Stoffstrémen vermieden werden.

Um die Reaktionskinetik der Hg?*-Reduktion fiir unterschiedliche pH-Werte und
Hg?*aq)-Konzentrationen bei hohen S(IV)@q)-Konzentrationen zu untersuchen wurden
weitere Versuche durchgefiihrt, deren Auswertung in Abbildung 4.15 b) erfolgt. Dar-
gestellt ist der reemittierte Hg®-Massenstrom als MaR fur den Reaktionsumsatz unter
diesen Bedingungen. Bei den untersuchten Parameterkombinationen wird fir
S(IV)@g)-Konzentrationen bis 0,1 mmol/l ein linearer Zusammenhang zwischen Hg°-
Reemision und S(IV)@g-Konzentration beobachtet. Fur hohere S(IV)(aq)-
Konzentrationen nahert sich der Reaktionsumsatz der Hg?*-Reduktion asymptotisch
einem Maximalwert an. Die Steigung der Kurven im linearen Bereich sowie der Be-
trag des maximalen Umsatzes verringern sich fir niedrigere pH-Werte, sowie gerin-
gere Hg?*aq)-Konzentrationen. Dieses Verhalten steht im Einklang mit den Ergebnis-
sen aus Kapitel 4.2.4 und der Reaktionsgleichung der Hg?*-Reduktion nach Glei-
chung Gl. (2.21), in der Hg?* als Edukt und H3O" als Produkt auftauchen. Die Ge-
schwindigkeitsgleichung der Hg?*-Reduktion wird in Kapitel 4.4 auf Seite 103 ff. aus-

formuliert.
4.2.7 Effekt der Halogenidkonzentration der Suspension

Aus der theoretischen Betrachtung der Komplexbildungs- und Redoxreaktionen von
gelosten Hg?*-Verbindungen in Kapitel 2.2 geht hervor, dass das Verhalten von
Quecksilber in der REA mal3geblich vom Ligandenangebot der Suspension bestimmt
wird. Durch die Bildung von Hg?*-Komplexen wird grundsatzlich die Aktivitat des
freien HgCl2 (bzw. Hg?*) in der Losung gesenkt. Die Redox-Reaktivitéat der dabei ge-
bildeten Komplexe kann von sehr unterschiedlicher Natur sein. So verfligen Hg?*-
Komplexe mit SOz>-Liganden zwar Uber sehr hohe Bildungskonstanten, diese sind
jedoch labil und zerfallen als Folge von intrakomplexem Elektronenaustausch unter
Hgl-Freisetzung. Die Standardpotentiale der jeweiligen Hg?*-Verbindungen
(Abbildung 2.10, S. 45) kdnnen nur einen qualitativen Hinweis auf die zu erwartende
Reaktivitat der komplexen Verbindungen liefern. Die Dynamik der Konzentrationsan-
derungen im REA-Betrieb und die Vielfalt der Komponenten und der mdglichen Re-

aktionen erfordern eine experimentelle Untersuchung.
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Der direkte Vergleich des Hg®-Reemissionsverhaltens fir Suspensionen mit hoher
bzw. niedriger Cl@q-Konzentration (Abbildung 4.10, S. 68) bestétigt den positiven
Effekt von hohem [HgCls)?>-Anteil auf die Rickhaltung von gelosten Hg?*-
Verbindungen im REA-Prozess. Eine systematische Auswertung des Effektes des
Halogenids Chlorid, das in typischen REA-Suspensionen das Halogenid mit der
hochsten Konzentration darstellt, erfolgt durch Abbildung 4.16 a). Dargestellt sind
Ergebnisse von Messreihen bei kontinuierlicher Erhohung der Cl @g)-Konzentration
durch Zugabe von KCI zur Suspension im laufenden Betrieb der Mikro-REA fur drei
unterschiedliche Suspensionstemperaturen. Fir jedes Temperaturniveau sinkt die
Reemission von HgP fiir ansteigende Cl-ag-Konzentration aufgrund des wachsenden
Anteils des inerten [HgCls]>-Komplexes. Die Hg®%-Reemissionskurven lassen sich bei
Darstellung als Funktion des negativen Logarithmus der Clag-Konzentration zu Ge-
raden mit identischer Steigung linearisieren (nicht abgebildet). Anschaulich bedeutet
dies, dass die Erh6hung der Cl@ag-Konzentration der Suspension von 0,1 g/l auf 1 g/l

sowie von 1 g/l auf 10 g/l die Hg®°-Konzentration der Sumpfabluft um denselben Wert

verringern.
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Abbildung 4.16: a): SO2-Abscheidegrad - ; b): Hg°-Reemissionen bei 3000 mg/m3
S0O2-Rohgaskonzentration in Abhangigkeit von der Cl-@g)-Konzentration und der Sus-
pensionstemperatur; (pH 5,6, [Hg?*]=38 ug/l)

Interessanterweise Ubt die Erh6hung der Cl(ag)-Konzentration auch auf die Absorpti-
on von SOz einen positiven Einfluss aus. Um diese Beobachtung zu erklaren, kom-
men zwei aus der Literatur bekannte Mechanismen in Frage. In [154] wird eine kata-

lytische Wirkung von CI- auf die S(IV)-Oxidation nachgewiesen. Die katalysierte Ab-
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baureaktion von S(IV) in der Grenzschicht konnte den Phasenibergang des SO: be-
schleunigen. Aufgrund des geringen Umsatzes der S(IV)-Oxidation wahrend der kur-
zen Verweilzeit der Suspension im Absorber (vgl. Kapitel 4.1) wird der Beitrag dieses
Mechanismus zur Verbesserung des SO2-Abscheidegrades der Mikro-REA jedoch
als gering eingeschatzt. Von wesentlicherer Bedeutung ist die Erhéhung der Diffusi-
onsgeschwindigkeit von HSOs bei hohem Cl@aq-Uberschuss, die zu einer beschleu-
nigten SO2-Absorption fuhrt [155]. In [156] wird weiterhin die Bildung eines komple-
xen Anions der Form [SO2Cl] aq) beschrieben. Hierdurch wird physikalisch geldstes
SO:2 aus dem Phasengleichgewicht entzogen und als Konsequenz der Stoffuibergang

bei der SO2-Absorption beschleunigt.

Es ist zu erwarten, dass [SO2CI]" zum einen uber weiche Lewis-Basen-Eigenschaften
verfugt, zum anderen als Reduktionsmittel wirken kann. Demnach kommt es als Lig-
and fur Multiligandenkomplexe und als Elektronendonor fiir die Reduktion des Hg?* in
Frage. In der Literatur wurden Wechselwirkungen zwischen [SO2CI] und Hg?* bis-
lang nicht beschrieben. Die Konzentration von physikalisch geléstem SOz und damit
auch von [SO2CI]- auRerhalb der Grenzschicht nimmt aufgrund der ersten Saurekon-
stanten von H2SOs3 (pKs1=1,81) nur fiir saure Losungen relevante Werte an. In Uber-
einstimmung mit dieser Uberlegung belegen Untersuchungen zu Hg°-Reemissionen
im sauren Quencherkreis von Zweikreis-REAs einen erhohten Umsatz der Hg?*-
Reduktion fur pH-Werte unter pH 2,5 [157]. Analog zum Zerfall des [Hg(SOs3)2]*-
Komplexes nach intrakomplexen Elektronenaustausch bei hohen pH-Werten kdnnte
die Bildung und anschlieBende Zersetzung von [Hg(SO2Cl)4]* fiir die Entstehung von
Hg%-Reemissionen bei niedrigen pH-Werten bzw. bei hohen SOxz@ag-Konzentrationen

in der Grenzschicht verantwortlich sein.

Der Einfluss der Temperatur als Scharparameter auf die Absorption von SOz und die
Reemission von Hg in Abbildung 4.16 a) ergibt sich aus der verringerten physikali-
schen Ldoslichkeit von SO2 bzw. der beschleunigten Kinetik der chemischen Redukti-
on von Hg?* furr steigende Temperaturen. Eine detailliertere Untersuchung der Tem-
peraturabhangigkeit der Hg°-Reemission und der SO2-Absorption fiir Suspensionen
mit drei unterschiedlichen Cl-@aq)-Konzentrationen ermdglicht Abbildung 4.16 b). Fur
jede Suspension werden exponentiell wachsende Hg®-Reemissionen fir ansteigende
Temperaturen beobachtet. Der absolut emittierte Hg°-Massenstrom ist dabei umso
hoher, je niedriger die Cl ag-Konzentrationen und damit der Anteil des [HgCl4]% in der
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Suspension ausfallt. Auch aus dieser Abbildung werden die verringerte physikalische
Loslichkeit von SOz bei Temperaturerhdhung und die Beschleunigung der SOq-
Absorption durch den Clag-Uberschuss deutlich.
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Abbildung 4.17: Isolierte Auswirkung geltster Halogenide auf SO2-Abscheidegrad
und Hg-Reemissionen bei 2000 mg/m3 SO2-Rohgaskonzentration: a): in Abhangig-
keit von der Temperatur fir pH 4,1; b): in Abhangigkeit des pH-Wertes fiur 60 °C; (Cl-
Suspension: [Hg?*]=10 pg/l, [CI]=3 g/I; Br- und I'-Suspension: [Hg?*]=250 ug/l,
[Br]=[I]=1 g/I)

Je nach der chemischen Zusammensetzung des Brennstoffes kdnnen auch weitere
Halogenide in zu berlcksichtigender Konzentration in die REA-Suspension gelan-
gen. Vor dem Hintergrund des Einsatzes von Bromidsalzen zur Verbesserung der
Hg-Abscheidung aus Rauchgasen ist der Effekt von geléstem Br- auf das Hg-
Verhalten von besonderer Bedeutung [37]. Nach den Kriterien fir die Bildung von
Hg?*-Komplexen und den empirisch ermittelten Komplexbildungskonstanten
(Abbildung 2.8, S. 40) ist fur die weichen Lewis-Basen Bromid und lodid im Vergleich
zu Chlorid bereits bei geringeren Konzentrationen ein dampfender Effekt auf Hg°-
Reemissionen zu erwarten. Diese Uberlegung wird durch die in Abbildung 4.17 a)
und b) dargestellten experimentellen Ergebnisse bestétigt. Die abgebildeten Hg-
Reemissionen und SO2-Abscheidegrade wurden beim kontinuierlichen Betrieb der
Mikro-REA mit Suspensionen ermittelt, die jeweils ausschlie3lich ein Halogenid ent-
halten. Die Messwerte der identisch konzentrierten Br- und I"-haltigen Suspensionen

konnen direkt verglichen werden.
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Fur einen qualitativen Vergleich wird in Abbildung 4.17 a) zusatzlich die Hg°-
Reemissionskurve einer Cl-haltigen Suspension dargestellt. Es ist zu beachten, dass
aus Grunden der Darstellbarkeit (also vergleichbare Hg-Massenstrome) ein CI-
Versuch abgebildet wird, bei der die Hg?*@aq)-Konzentration wesentlich geringer ist als
die der Versuche mit Br- und I'-Zusatz. Zudem ist die Cl(ag-Konzentration dreimal
hoéher als die des Br- bzw. I'. Fir niedrige Suspensionstemperaturen (40 °C) werden
fur alle Halogenide zunachst sehr niedrige Hg™-Reemissionen ermittelt. Bei Tempera-
turerhdhung werden jeweils exponentiell steigende reemittierte Hg'-Massenstrome
beobachtet. Die Reemissionen staffeln sich entsprechend der unterschiedlichen An-
teile der jeweiligen Hg?*-Komplexe mit vier Halogenidliganden und ihrer Halbzellen-
potentiale (vgl. Abbildung 4.19, S. 85). Aufgrund der grof3ten Bildungskonstanten und
des niedrigsten Standardpotentials der Hg%[Hgls]*-Halbzelle im Vergleich zu den
anderen Halogenidokomplexen des Hg?* wird aus der I-haltigen Suspension der ge-
ringste Hg'™-Massenstrom reemittiert. Die Bestimmung der Speziation des Quecksil-
bers in der Sumpfabluft belegt weiterhin, dass im Unterschied zur Cl-haltigen Sus-
pension, der reemittierte Hg™-Massenstrom bei den Br-und I-haltigen Suspensionen
signifikante Anteile von gasformigen Hg?*-Verbindungen enthélt. Bei 77 °C Suspen-
sionstemperatur werden unter diesen Versuchsbedingungen Anteile von 38 % HgBr2
bzw. 65 % Hgl2 an Hg" ermittelt. Diese Beobachtung steht im Einklang mit der Staffe-
lung der Henry-Koeffizienten und dem individuellen Anteil der ungeladenen Hg?*-
Verbindungen HgCl2, HgBr2 und Hglz, die Gber einen Dampfdruck verfiigen (vgl. Ab-
bildung 2.7, S. 35 und Abbildung 4.19, S. 85). Beim Versuch mit der Cl-haltigen
Suspension wird kein HgCl2 in der Sumpfabluft nachgewiesen. Diese Beobachtung
resultiert zun&chst aus der niedrigeren Flichtigkeit des HgClz im Vergleich zu HgBr2
und Hgl2. Eine wesentliche Rolle spielt weiterhin die geringere Hg?*(ag-Konzentration
der fur diesen Vergleich herangezogenen Cl-haltigen Suspension. Fur vergleichbare
Hg?*(ag-Konzentrationen sollte der Anteil an gasférmigen HgCl2 an den Hg'-
Reemissionen aufgrund der Staffelung der Henry-Koeffizienten der Quecksilberhalo-
genide trotzdem kleinere Werte als die des HgBr2 bzw. Hgl2 annehmen.

Die Feststellung, dass mit steigendem inerten Charakter des dominanten Hg?*-
Komplexes der Umsatz der chemischen Reduktion von Hg?* und damit der reemit-
tierte Hg'™-Massenstrom sinkt, wird von Abbildung 4.17 b) bestétigt. Die ermittelten
Hg™-Konzentrationen in der Sumpfabluft der Br- und I-haltigen Suspensionen neh-
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men im Vergleich zur Cl-haltigen Suspensionen unter vergleichbaren Bedingungen
deutlich niedrigere Werte an. Dies gilt insbesondere fur den oberen pH-Wert-Bereich.
Wahrend fur die I-haltige Suspension unabhéngig vom pH-Wert nahezu konstant
niedrige Hg™-Konzentrationen in der Sumpfabluft gemessen werden, weist die Kurve
der Br-haltigen Suspension ein Minimum bei pH 5 auf. Eine Gleichgewichtsverschie-
bung in der Hg?*-Speziesverteilung zugunsten von HgSOz in Abhangigkeit des pH-
Wertes kann als Ursache hierfur aufgrund des konstant dominanten Anteils von Bro-
midomercurat(ll)-Komplexen (z.B. [HgBr4]?>) ausgeschlossen werden. Vielmehr han-
delt es sich um einen indirekten Effekt auf die Hg°-Reemission durch den Einfluss
des pH-Wertes auf die Redox-Bedingungen in der Suspension. Fur pH 5 durchlauft
das Redoxpotential ein Maximum, wahrend die Hg'™-Reemissionen simultan den
kleinsten Wert annehmen. Hieraus kann zunachst geschlossen werden, dass fir die-
se Versuchsbedingungen Quecksilber hauptsachlich als Folge von Redoxreaktionen
in Form von HgP reemittiert wird. Die Reemission von HgBr2 erfolgt demnach erst fir
héhere Suspensionstemperaturen in relevantem Umfang. Die zweite Schlussfolge-
rung ist, dass fur diese Versuchsbedingungen nicht der pH-Wert selbst, sondern das
resultierende Redoxpotential den Umsatz der chemischen Reduktion von HgBr2 und
damit die Hg'-Reemissionen bestimmt. Dieser Zusammenhang wird durch die lineare
Korrelation der Hg'™-Reemissionen mit dem Redoxpotential beim diskutierten Versuch
in Abbildung 4.18 a) verdeutlicht. Bei der I-haltigen Suspension kann dieser Mecha-
nismus ebenfalls herangezogen werden, denn auch in diesem Fall sinken die Hg'-
Reemissionen mit ansteigendem Redoxpotential. Aus der grof3en Bildungskonstan-
ten des Hgls> und seines inerten Charakters resultieren im gesamten untersuchten
pH-Wert-Bereich die niedrigsten Hg™-Reemissionen der Vergleichsversuche. Damit
zeigt sich, dass sowohl die chemische Reduktion von Hgl2 bzw. [Hgls]* als auch die
Desorption von Hglz in die Gasphase unterhalb von 60 °C keine bedeutende Rolle
spielen. Beide Mechanismen der Hg™-Reemission aus Suspensionen mit hoher | (aq)-

Konzentration laufen erst bei héheren Temperaturen in signifikantem Umfang ab.

Der SO2-Abscheidegrad wird von den Halogeniden auf unterschiedliche Weise be-
einflusst. Die Erhéhung der Cl(aq)-Konzentration fuhrt bei allen durchgefiihrten versu-
chen stets zu einer Verbesserung des SO2-Abscheidegrades. Die Halogenide Br- und
I wurden aufgrund der Praxisrelevanz bewusst nur bis zu einer Konzentration von

1 g/l eingesetzt, daher kann kein direkter Vergleich zu den héher konzentrierten Cl--
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haltigen Suspension angestellt werden. Fir alle betrachteten Suspensionen gilt je-
doch, dass im Vergleich zur halogenidfreien Suspension, die SO2-Abscheidung stets
von der Anwesenheit geloster Halogenide profitiert. Die Br- und I-haltigen Suspensi-
onen in Abbildung 4.17 a) und b) zeigen Uber den gesamten untersuchten pH-Wert-
Bereich und fir niedrige Temperaturen ahnliche Abscheidegrade. Bei héheren Sus-
pensionstemperaturen wird fur die I-haltige Suspension ein geringerer Rickgang des
SO2-Abscheidegrades beobachtet. Gleichzeitig nimmt das Redoxpotential der I-
haltigen Suspension den niedrigsten Wert in diesem Vergleich an (vgl. Abbildung
4.18 b)). Aufgrund der in der Literatur beschriebenen Inhibierung der S(IV)-Oxidation
durch lodid [98] ist fur diese Suspension jedoch eine hohere stationare S(IV)(g)-
Konzentration und ggf. auch eine héhere Verunreinigung des Gipsproduktes durch

festes CaSOs zu erwarten.
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Abbildung 4.18: a): Einfluss des Redoxpotentials auf die chemische Reduktion von
HgBr2 bei Erhdhung des pH-Wertes bei pH 4,1; b): Einfluss der Beluftung auf das
Redoxpotential der Suspension und auf Hg-Reemissionen bei pH 5,1; (2000 mg/m3
S0O2-Rohgaskonzentration, 60 °C, [Hg?*]=250 pg/l, Suspensionen enthalten jeweils
nur ein Halogenid zu [CI]=15 g/I, [Br]=1 g/l und [I']=1 g/l)

Die reduzierende Wirkung der Halogenide und damit die stationdren S(IV)(aq)-
Konzentrationen ordnen sich nach der Reihenfolge I- > Br- > CI-. In Abbildung 4.18 b)
sind Versuche ausgewertet, bei denen durch Verringerung der Versorgung der Sus-
pension mit Oz gezielt die S(IV)-Oxidation inhibiert wird. Eine Quantifizierung der re-
sultierenden S(IV)@g-Konzentrationen kann an dieser Stelle aufgrund von Queremp-
findlichkeiten der eingesetzten S(IV)-Analyseverfahren in Matrices mit hoher Braq)-
und I'@ag-Konzentrationen nicht erfolgen. Die Reduzierung der Beluftung der CI-

haltigen Suspension von 2 |/min auf 1 I/min fuhrt zu einer deutlichen Erhéhung der
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S(IV)@q)-Konzentration von 0,1 mmol/l auf 1,1 mmol/l, begleitet von einer Absenkung
des Redoxpotentials von 290 mV auf 180 mV. Aus der zehnfach héheren Konzentra-
tion des Reduktionsmittels S(1V) resultieren ebenfalls um eine Zehnerpotenz erhdhte
Hg%-Reemissionen. Trotz fehlender Messwerte kann aus dem starker reduzierenden
Charakter von Br  und I im Vergleich zu CI- und der bekannten inhibierenden Wir-
kung von |- auf die S(IV)-Oxidation abgeleitet werden, dass die S(IV)(q)-
Konzentrationen der Br- und I-haltigen Suspension bei verringerter Sumpfbellftung

ebenfalls ansteigen.

Im Gegensatz zu Suspensionen, in denen Chloridomercurat(ll)-Komplexe den domi-
nanten Anteil des gelésten Hg?*-Inventars ausmachen, resultiert aus der Erhohung
der S(IV)@g-Konzentration fur Bromido- und lodidomercurat(ll)-Komplexe nur eine
geringfugige bzw. Uberhaupt keine Zunahme der Hg'-Reemission. Der konstante
Verlauf des Redoxpotentials der Br- und I-haltigen Suspension belegt, dass bei der
untersuchten Konzentration von jeweils 1 g/l, diese Halogenide die Redoxbedingun-
gen in der Suspension mafgeblich bestimmen. Damit spielt die S(IV)@qg)-
Konzentration sowohl fir das gemessene Potential, als auch fur Redoxreaktionen
von Hg?*-Verbindungen nur noch eine untergeordnete Rolle. Aufgrund der grofzen
Komplexbildungskonstanten und der inerten Eigenschaften von [HgBra]?> und [Hgla]*
ist der Anteil von HgSOs bzw. [Hg(SOs)2]*> selbst fur die erhéhte S(IV)(ag)-
Konzentration klein. Die Reduktionsstarke von Br- und I ist andererseits fur eine di-
rekte Reduktion von Hg?* zu gering. Daher verringert sich die Moglichkeit fiir intra-
komplexe Redoxreaktion zur Bildung von Hg® in Suspensionen mit hoher Brq)- und

Iaq-Konzentration.

Die aus den Komplexbildungskonstanten berechneten relativen Anteile der individu-
ellen Hg?*-Verbindungen in den diskutierten Versuchsreihen sind in Abbildung 4.19
gegenubergestellt. Aufgrund der Absenkung des Energieniveaus durch die Anlage-
rung von Lewis-Basen und entsprechend der Standardpotentiale ihrer Halbzellen
(vgl. Abbildung 2.10, S. 45), ist die Reaktivitat von Hg?*-Komplexen mit vier Halo-
genidliganden am geringsten und nimmt in der Reihenfolge [HgCls]> > [HgBr4]> >
[Hgls]?>- ab. Damit sind Redoxreaktionen des Hg?* in der I-haltigen Suspension aus
zwei Grunden erschwert. Zum einen ist der relative Anteil und damit die absolute
Konzentration von negativ geladenen Hg?*-Komplexen schon bei geringen | (aq)-

Konzentrationen sehr hoch. Zum anderen weist [Hgl4]> ausgesprochen inertes Ver-
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halten auf. In der Kombination bewirken diese Zusammenhange fir Temperaturen
unter 60 °C die zuvor beschriebenen, sehr niedrigen Hglz- und Hg°-Reemissionen.
Fur die Halogenide Br- und CI- gelten diese Mechanismen grundsatzlich auch, wobei
sich vergleichbare Anteile der koordinativen Verbindung mit vier Halogenidliganden
erst fur hohere Halogenidkonzentrationen ausbilden. Die dazu erforderliche Halo-
genidkonzentration ist dabei fur Cl- entsprechend der niedrigsten Komplexbildungs-
konstanten des [HgCls]> in diesem Vergleich am hochsten. Aufgrund der unter-
schiedlichen Energieniveaus (oder Halbzellenpotentiale) der Hg?*-Komplexe sind
selbst bei hochkonzentrierten Cl-haltigen Suspensionen, in denen ausschlie3lich
[HgCls]? existiert, hohere Hg®-Reemissionenzu erwarten, als es fiir Suspensionen mit
100 % Anteil des [HgBrs]* der Fall ist. Dies gilt natlrlich ebenso fiir den Vergleich

zwischen Br-und I
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Abbildung 4.19: Relativer Anteil der individuellen Hg?*-Komplexe in Suspensionen
mit unterschiedlichem Halogenidgehalt im Gleichgewicht (25 °C, pH 5,1,
[Hg?*(ag)=250 pg/l, X=ClI,Br,])

Die Bedeutung der individuellen Liganden und deren Konzentration fir Reemissio-
nen von Hg® und ungeladenen Hg?*-Verbindungen wird durch den Vergleich der ex-
perimentell ermittelten Werte in Abbildung 4.20 deutlich. Die Reemission von Hg°,
also der Umsatz der chemischen Reduktion von Hg?* sinkt flr alle Suspensionen mit
der Konzentration der individuellen Halogenide analog zum wachsenden Anteil iner-
ter geladener Komplexe (vgl. Abbildung 4.19). Aufgrund der groReren Bildungs-
konstanten und des inerteren Charakters des [HgBr4]> im Vergleich zu [HgCl4]?> sind

die Hg%-Reemissionen bereits ab einer Brag-Konzentration von 0,5 g/l niedriger als
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die aus einer Suspension mit einem Cl@q)-Gehalt von 15 g/l (vgl. z.B. Abbildung
4.17). Noch deutlicher zeigt sich dieser Effekt bei den I'-haltigen Suspensionen. Fur
diese ist die Hg®-Reemission bereits bei einer Iag-Konzentration von 0,1 g/l auf ei-
nem sehr niedrigen Niveau. Bei Vorhandensein von mehreren Halogeniden entsteht
eine Konkurrenzsituation zwischen den Liganden. Die Hg®°-Reemissionen resultieren
in solchen Multiligandensystemen wiederum aus den Eigenschaften und den Antei-
len der individuellen Hg?*-Komplexe. Konsequenterweise werden die geringsten Hg°-
Reemissionen flr das System mit der hochsten Ligandenkonzentration aller Halo-

genide beobachtet.
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Abbildung 4.20: Einfluss geloster Halogenide auf Hg®- und HgX2>-Reemissionen
(2000 mg/m? SO2-Rohgaskonzentration, 60 °C, pH 5,1, [Hg?*]=250 ug/l, X=CI,Br,l)
Reemissionen von ungeladenen Hg?*-Spezies unterliegen einer Abhé&ngigkeit der
jeweiligen HgXz(aq)-Konzentration und des zugehdrigen Dampfdruckes. Fir jedes Ha-
logenid X steigt der Anteil der negativ geladenen Hg?*-Komplexe fiir die Erhéhung
der Halogenidkonzentration, analog sinkt die Konzentration der ungeladenen HgXz-
Verbindung und damit die Hg?*-Reemission. Den gréf3ten Dampfdruck der betrachte-
ten Hg®*-Spezies besitzt das Hgl-Molekiil. Seine Konzentration ist bei der niedrigs-
ten I'@q-Konzentration maximal, daher wird fur diese Suspension die hochste Hg?*-
Reemission in dieser Versuchsreihe gemessen. Aufgrund der grof3en Bildungs-
konstanten der lodidomercurat(ll)-Komplexe existiert Hglz auch in Suspensionen mit
hoher Clag)- und Brag-Konzentration. In Anhangigkeit der Konzentration und Bil-
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dungskonstanten anderer Komplexe nehmen der Anteil und damit der reemittierte

Hgl2-Massenstrom unterschiedliche Werte an.

Zusammenfassend lasst sich aus diesen Ergebnissen ableiten, dass fur Suspensio-
nen in denen das Cl-Anion die Rolle des dominanten Liganden fir Hg?* Gibernimmt,
Hg"™-Reemissionen vor allem die Folge von intrakomplexen Redoxreaktionen und der
Freisetzung von Hg° sind. Daraus ergibt sich eine starke Abhangigkeit von der Kon-
zentration des Reduktionsmittels S(1V). Aufgrund der im Vergleich zu den anderen
Halogenidomercurat(ll)-Komplexen kleinsten Bildungskontanten des [HgCls]? sind fir
niedrige Hg®-Reemissionen hohe Cl-ag-Konzentrationen erforderlich. Fiir Suspensio-
nen, in denen das I"-Anion in relevanten Konzentrationen enthalten ist, sind Redox-
reaktionen des Hg?* von untergeordneter Bedeutung fir Hg™-Reemissionen. Dort ist
vor allem die Konzentration von Hglz in der Suspension entscheidend, da diese Ver-
bindung einen hohen Dampfdruck besitzt und in die Gasphase reemittiert werden
kann. Bei hoheren I ag- und damit [Hgls]>@q)-Konzentrationen sinkt der Massenstrom
von Hgl2-Reemissionen. Aufgrund der Wirkung von I als Inhibitor der S(1V)-Oxidation
besteht jedoch in solchen Suspensionen die Gefahr von erhohtem Gehalt der Fest-
stoffpartikel an festen Sulfitverbindungen. Bildungskonstanten, inerter Charakter und
Dampfdruck von Bromidomercurat(ll)-Komplexen sind jeweils starker ausgepragt als
die der Chlorido-, aber geringer als die von lodidomercurat(ll)-Komplexen. Damit
nimmt Bromid eine Mittelstellung in diesem Vergleich an. Die geringsten Hg'-
Reemissionen in den durchgefiihrten Versuchsreihen werden bei der Suspension mit

hoher Clag)- und Brag-Konzentration und in Abwesenheit von lodid ermittelt.
4.2.8 Validierung der Ergebnisse durch Versuche mit realer REA-Suspension

Fur die Validierung der Ergebnisse zum SO2- und Hg-Verhalten in der Mikro-REA
unter synthetischen Bedingungen werden Versuche bei realitdtsnaher Suspensions-
zusammensetzung durchgefihrt. Hierfir wird die Mikro-REA mit einer Suspensions-
probe aus einer REA-Versuchsanlage, die das kohlenstammige Rauchgas einer Koh-
lestaubfeuerungsanlage behandelt, befiillt. Die Versuchsdurchfuhrung erfolgt analog
zum Referenzbetrieb mit synthetischen Suspensionen. Aufgrund des Eintrages von
einer Vielzahl an wasserloslichen Rauchgaskomponenten sowie von Flugascheparti-
keln ist die chemische Zusammensetzung der realen Suspensionsprobe sehr kom-

plex. Zu den wesentlichen Komponenten zahlen geloste Halogenide und Hg?*-
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Verbindungen. Die Hg?*@aq-Konzentration der Suspension betragt 225 ug/l. Der Ha-
logenidgehalt der flissigen Phase der Suspension setzt sich aus 44,5 mg/l F(ag),
1675 mg/l Clag), 10,8 mg/l Briag) und 0,92 mg/l I'ag) zusammen. Diese Konzentratio-
nen resultieren aus der Verfeuerung einer Steinkohle mit sehr niedrigem Halogen-
gehalt. Die Halogenidkonzentration in realen Suspensionen nimmt typischerweise um
eine Zehnerpotenz hohere Werte an. Trotz der gréReren Bildungskonstanten der
Bromido- und lodidomercurat(ll)-Komplexe ist aufgrund der sehr geringen Bromid-
und lodidkonzentration davon auszugehen, dass fur diese reale Suspensionsprobe
Chloridomercurat(ll)-Komplexe maf3geblich das Hg-Verhalten bestimmen. Bei den
dynamischen Versuchen wird die Hg'™-Konzentration der Sumpfabluft kontinuierlich
gemessen und fur die Auswertung verwendet. Die zusatzlich durchgefihrte Hg-
Speziationsbestimmung wahrend stationérer Betriebszustéande zeigt jedoch, dass der
Anteil an Hg?*-Verbindungen in der Sumpfabluft fir diese Suspension vernachlassig-
bar klein ist. Daher sind die abgebildeten Hg™-Reemissionen mit Hg®-Reemissionen

gleichzusetzen und direkte Folge von Redoxreaktionen geldster Hg2*-Verbindungen.
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Abbildung 4.21: Einfluss der S(IV)@q)-Konzentration auf die chemische Reduktion von
Hg?* in realer Suspension ([Hg2*]=225 ug/l, 40 °C, pH 5,1)

In Abbildung 4.21 sind Messwerte einer dynamischen Versuchsfahrt dargestellt, bei
der die SO2-Rohgaskonzentration bei konstantem Bellftungsvolumenstrom schritt-
weise von 2000 mg/m3 auf 4750 mg/m3 erhdht wird. Interessanterweise nimmt das
Redoxpotential zu Beginn des Versuchs bei niedriger S(IV)(q-Konzentration mit ca.
700 mV einen deutlich héheren Wert als bei vergleichbaren Versuchen mit syntheti-
schen Suspensionen an. Einige der in [98] gelisteten Redoxpotentiale in Suspensio-
nen realer Kraftwerks-REAs liegen in einer vergleichbaren Grof3enordnung. Dort wird
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von den Autoren eine hohe Konzentration von radikalischen Zwischenprodukten der
S(IV)-Oxidationsreaktion bei Vorhandensein von katalytisch aktiven Metallkationen

als Ursache fur den hohen Wert des Redoxpotentials abgeleitet.

Bis zu einer SO2-Konzentration von 4500 mg/m3 reichen sowohl Reaktionsgeschwin-
digkeit der S(IV)-Oxidation, als auch die Versorgung der Suspension mit Oz aus, um
den absorbierten S(IV)-Stoffstrom nahezu vollstéandig zu oxidieren. Dies wird aus der
lediglich geringfiigigen Absenkung des Redoxpotentials deutlich. Hg'-Reemissionen
als Folge der chemischen Reduktion von Hg?* durch S(IV) verbleiben ebenfalls auf
einem konstant niedrigen Wert. Bei weiterer Erh6hung der SO2-Rohgaskonzentration
reichert sich die Suspension rasch mit S(IV)-Verbindungen an, angezeigt durch den
steilen Abfall des Redoxpotentials um ca. 350 mV. Der Vergleich der kritischen SO2-
Konzentration im Rohgas (synthetische Suspension: 3000 mg/m?3 in Abbildung 4.14
auf S. 75 und reale Suspension: 4500 mg/m3 in Abbildung 4.21), fir die es noch zu
keiner Anreicherung der Suspension mit S(IV)-Verbindungen kommt, belegt die kata-
lytische Wirkung geloster Ubergangsmetallkationen in der realen Suspension auf die
Kinetik der S(IV)-Oxidation.

Der sich fir SO2-Rohgaskonzentrationen tber 4500 mg/m?3 einstellende Zustand in
Abbildung 4.21 wird demnach charakterisiert durch einen hohen Anteil an labilen Sul-
fitomercurat(ll)-Komplexen unter reduzierenden Bedingungen. In Ubereinstimmung
mit den theoretischen Gleichgewichtsbetrachtungen und der experimentellen Unter-
suchungen mit synthetischen Suspensionen steigt als Folge der Umsatz der intra-
komplexen chemischen Reduktion von Hg?* und damit der reemittierte HgP-

Massenstrom auch bei Verwendung der realen Suspension.

Der Einfluss der Suspensionstemperatur auf Hg™-Reemissionen wird In Abbildung
4.22 a) veranschaulicht. Analog zur synthetischen Suspension wird die Kinetik der
Hg?*-Reduktion bei Temperaturerhéhung exponentiell beschleunigt. Der absolut
reemittierte Hg™-Massenstrom nimmt dabei aufgrund der geringen Halogenidkonzent-

ration der realen Suspension hohe Werte an.

In Abbildung 4.22 b) wird der Verlauf der Hg™-Reemissionen und des Redoxpotenti-
als im instationaren Betrieb beim Ubergang von einem niedrigen auf einen hohen
pH-Wert als Funktion des pH-Wertes dargestellt. Beide MessgroRen zeigen fir pH-
Werte Uber pH 5,6 qualitativ dieselben Abhangigkeiten wie sie bei Cl-haltigen syn-
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thetischen Suspension beobachtet wurden (vgl. Abbildung 4.8, S. 65). Aufgrund der
unterschiedlichen Zusammensetzungen der realen und synthetischen Suspensionen
nehmen in der realen Matrix beide Messgroé3en hohere absolute Werte an. Wahrend
jedoch fiur die Cl-haltigen synthetischen Suspensionen fiir eine weitere Absenkung
des pH-Wertes stets steigende Redoxpotentiale und verringerte Hg°-Reemissionen
beobachtet wurden, bildet das Redoxpotential in Abbildung 4.22 b) bei pH 5 ein Ma-

ximum und nimmt fur weitere Absenkung des pH-Wertes ab.
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Abbildung 4.22: Chemische Reduktion von Hg?* durch S(IV) in der realen Suspensi-
onsprobe im instationaren Betrieb: a): Erh6hung der Suspensionstemperatur bei

pH 5,1; b): Erhéhung des geregelten pH-Wertes bei 40 °C;(2000 mg/m3 SO:-
Rohgaskonzentration, [Hg?*]=236 pg/l)

Ein ahnlicher Verlauf des Potentials bei pH-Wert Anderung wird auch bei Verwen-
dung der synthetischen Br-haltigen Suspension beobachtet (Abbildung 4.17, S. 80).
Daher kénnen Reaktionen mit Beteiligung von Br- in der realen Suspension als Ursa-
che fur das Verhalten des Redoxpotentials vermutet werden. Analog zu den syntheti-
schen Versuchen bei geringer Cl@ag-Konzentration sind die Hg™-Reemissionen ins-
gesamt auf einem hohen Niveau, wobei die niedrigste Hg'-Konzentration in der

Sumpfabluft beim kleinsten pH-Wert gemessen wird.



Ergebnisse 91

4.3 Einsatz von Additiven zur Verbesserung der SO2-Abscheidung

Im folgenden Abschnitt wird der Einfluss der Zugabe des mineralischen Additivs CaO
und von organischen Sauren auf die Abscheidung von SO2 und Hg durch die Mikro-
REA vorgestellt. Die Betriebsparameter der Mikro-REA (sofern nicht explizit angege-
ben) entsprechen der Referenzeinstellung aus Kapitel 4.1, S. 55.

4.3.1 Verbesserung der SO»>-Abscheidung durch Calciumoxid

Bei den im Folgenden beschriebenen Versuchen zur SO2-Abscheidung wird das Ab-
sorptionsmittel CaCOs zu verschiedenen Anteilen durch CaO ersetzt. Der zugegebe-
ne molare Stoffstrom von Ca?* wird dabei konstant gehalten, so dass die Nettoreakti-
on der Gipsbildung unverandert bleibt. Im Referenzfall werden die Versuche mit rei-
nem CaCOs durchgefuhrt. Bei weiteren Versuchsreihen wird zunéachst 50 % des mo-
laren Ca?*-Stoffstroms durch CaO ersetzt. AnschlieBend wird die Mikro-REA aus-
schlie3lich mit CaO betrieben. Die in diesem Abschnitt diskutierten Interpretationen

bauen teilweise auf Ergebnisse einer studentischen Arbeit auf [158].
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Abbildung 4.23: Effekt des CaO/CaCOs-Verhaltnisses auf a): SO2-Abscheidegrad;
und b): pH-Wert-Abnahme [158]

In Abbildung 4.23 a) ist der SO2-Abscheidegrad als Funktion des pH-Wertes fiur un-
terschiedliche CaO-Anteile im Absorptionsmittel dargestellt. Fir alle Versuche fallt
die SO2-Abscheidung fir sinkende pH-Werte annahernd linear ab. Bei den Versu-
chen mit CaO-Zugabe werden héhere SO2-Abscheidegrade als bei den Experimen-
ten, bei denen nur CaCOs zum Einsatz kommt, erreicht. Die hochsten SO2-
Abscheidegrade werden bei der CaCO3/CaO-Mischung gemessen. Beim niedrigsten

untersuchten pH-Wert zeigt das Gemisch die hochste relative Verbesserung des
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SO2-Abscheidegrades. Fur das Gemisch nimmt die SO2-Reingaskonzentration beim
kleinsten untersuchten pH-Wert immer noch niedrigere Werte an, als bei der Ver-
wendung von reinem CaCOs beim hdchsten pH-Wert.

In Abbildung 4.23 b) ist die pH-Wert-Abnahme der Suspension im Absorber Uber die
pH-Werte des Sumpfes aufgetragen. Es wird deutlich, dass die pH-Wert-Abnahmen
mit steigender Konzentration von CaO grofRer werden. Dies wird zum einen von der
hoheren abgeschiedenen SO2-Fracht verursacht. Zum anderen werden der Anteil an
ungelostem Absorptionsmittel und damit die Pufferung des pH-Wertes bei CaO-
Zugabe aufgrund der héheren Loslichkeit und Reaktivitat von CaO geringerer. Diese
Beobachtung lasst eine weitere Schlussfolgerung zu, die erklaren kann, warum das
Gemisch die héchsten SO2-Abscheidegrade ermdglicht. Fir CaCOs als Reinstoff ist
die Nachlésung des Absorptionsmittels in der Absorptionszone aufgrund der geringe-
ren Reaktivitat der limitierende Faktor. Aus diesem Grund ist der Restkalkgehalt die-
ser Suspension insbesondere bei héheren pH-Werten grol3er als bei Suspensionen
mit CaO-Zugabe. Umgekehrt ist der Restkalkgehalt bei reinem CaO in der Suspensi-
on im betrachteten pH-Bereich nahezu null. Beim Gemisch beider Calciumverbin-
dungen bewirkt im oberen Segment des Absorbers die hohe Reaktivitat von CaO in
der Suspension eine Beschleunigung des SO32-Stoffilberganges. Nachdem dieses
verbraucht wurde, kdnnen nach langerer Kontaktzeit bis zum unteren Absorberseg-
ment CaCOs-Partikel ebenfalls in Losung gehen. Auf diese Weise wird die Absorber-
hohe insgesamt besser fur die SO2-Absorption ausgenutzt. Sichtbar wird diese ver-
zogerte Pufferwirkung auf den pH-Wert von CaCOs durch die zu seinem Anteil pro-

portional sinkende pH-Wert-Abnahme der Suspension im Absorber.

Die hohe Reaktivitat des CaO und die puffernde Wirkung des CaCOs &uf3ern sich
auch in Form des zeitlichen Verlaufes des geregelten pH-Wertes der Suspension.
Bei den Versuchen mit CaCOs als Reinstoff ist der Verlauf des pH-Wertes sehr kon-
stant. Dagegen werden beim Einsatz des reaktiveren CaO fir jede Nachdosierung
Fluktuationen des pH-Wertes gemessen, wobei die Hohe der pH-Wert-Springe mit
dem CaO-Gehalt korreliert. Das Ausmal? der Schwankung des pH-Wertes hangt von
der Konfiguration und vom Regelkonzept der Absorptionsmitteldosierung ab, trotz-
dem ist dieser Effekt auch fir GroRanlagen zumindest am Ort der CaO-Zugabe zur
Suspension relevant. Aus der pH-Wert Abhangigkeit der Hg?*-Reduktion entsteht

demnach in der Mischungszone von zirkulierender und nachdosierter Suspension
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das Risiko von erhohten lokalen Hg®-Reemissionen. Die Redoxpotentiale der Sus-
pensionen der Mikro-REA bei Zugabe von CaO sind stets hoher als das der Refe-
renzsuspension (+100 mV bei pH 4,1). Hieraus lassen sich weitere Vorteile der Zu-
gabe von CaO ableiten. Zum einen wird der Restkalksteingehalt im Gipsprodukt auch
bei héheren pH-Werten durch die hohere Reaktivitat des Absorptionsmittels verrin-
gert. Zum anderen kénnte durch die besseren Bedingungen fur Oxidationsreaktionen
gleichzeitig auch der CaSOs-Anteil im Feststoff gesenkt werden. Ein experimenteller
Nachweis dieser Uberlegung kann an dieser Stelle nicht erfolgen, weil die Verunrei-
nigungen im Gipsprodukt der Mikro-REA bei allen hier diskutierten Versuchen unter-
halb der Bestimmungsgrenzen der jeweiligen Verbindungen lagen. Aufgrund der
Verschiebung des Adsorptionsgleichgewichtes von Hg?*-Verbindungen auf die Seite
des gelosten Anteils bei hohen Redoxpotentialen ist weiterhin eine geringere Hg-

Kontamination des Gipsproduktes zu erwarten.
4.3.2 Verbesserung der SO2-Abscheidung durch organische Additive

Zur Untersuchung der Effizienzsteigerung der Mikro-REA durch den Zusatz organi-
scher Additive zur Suspension werden insgesamt neun organische S&uren in unter-
schiedlichen Konzentrationen eingesetzt. Die SO2-Abscheidung wird flr stationére
Betriebszustande im pH-Wert Bereich von pH 4,1 bis pH 5,3 und Temperaturen zwi-
schen 40 °C und 80 °C bilanziert. Die in technischen Anlagen haufig eingesetzten
Additive Ameisensaure und Adipinsaure werden als Referenzsubstanzen herange-

zogen.

Die Experimente unter Verwendung der Additive Ameisen-, Ascorbin- und Adipinsau-
re wurden im Rahmen einer studentischen Arbeit [158] durchgefiihrt. Zusatzlich wird
ein breites Spektrum von chemisch verwandten Substanzen untersucht. Bei der
Auswahl der zuséatzlichen Additive werden die Aspekte Marktverfugbarkeit, Loslich-
keit ihrer Calciumsalze sowie die Lage der Saurekonstanten im flr den REA Prozess
relevanten pH-Wert Bereich bertcksichtigt. Die maximale Konzentration von Amei-
sensaure wird auf 800 mg/l festgelegt. Die weiteren Additive werden fur die direkte
Vergleichbarkeit mit identischer molarer Konzentration angesetzt. Der Einfluss der
Additivkonzentration wird weiterfihrend durch Versuche mit in zwei Stufen verringer-
ten molaren Konzentrationen von 0,0036 mol/l, 0,009 mol/l und 0,015 mol/l betrach-

tet. Alle weiteren Versuchsparameter entsprechen den Referenzparametern aus Ka-
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pitel 4.1. Die Auflistung der eingesetzten Dicarbonsauren erfolgt in Tabelle 2.1. Diese
Verbindungen unterscheiden sich lediglich in der Lange der Kohlenwasserstoffkette
zwischen den beiden funktionellen S&uregruppen.

Tabelle 4.1: Saurekonstanten und Strukturformel der verwendeten Dicarbonsauren
[124]

Saure: Malon- Bernstein- Glutar- Adipin- Pimelin-  Azelain-

n 3 4 5 6 7 9 o
pKi  2.83 416 433 443 447 453 no [ on

n-2
pK2 569 561 557 541 552 54

Die Saurekonstanten weiterer untersuchter Sauren sind in Tabelle 4.2 aufgefihrt.
Ameisenséaure ist eine Monocarbonsaure. Ascorbin- und Glutaminsdure besitzen
ebenfalls nur eine Sauregruppe, deren Saurekonstante im tblichen Bereich des Be-
triebs-pH-Wertes von REAs liegt. Ameisensaure wird in Form von Natriumformiat
eingesetzt.

Tabelle 4.2: pKs-Werte und Strukturformeln von Ameisen-, Ascorbin und Glutamin-
saure [124]

Saure; Ameisen- Ascorbin- Glutamin-
pK1 3,77 41 2,16
pK2 11,6 4,32

0 " ho i 1
Struktur H%O_H HO\/\SZZ;O HO)J\/\KU\OH

HO OH

NH,




Ergebnisse 95

In Abbildung 4.24 bis Abbildung 4.26 werden die unter diesen Bedingungen ermittel-
ten SO2-Abscheidegrade als Funktion des pH-Wertes dargestellt. Zum Vergleich wird
die SO2-Abscheidung ohne Additivzusatz veranschaulicht. Fir eine bessere Auflo-
sung werden nur Versuche mit Abscheidegraden Uber 80 % gezeigt. Grundsatzlich
verbessert sich die SO2-Abscheidung mit zunehmendem pH-Wert fir alle Suspensi-
onszusammensetzungen. Beim additivfreien Prozess wird eine naherungsweise line-
are Zunahme des SO2-Abscheidegrades fiur steigende pH-Werte beobachtet. Dage-
gen steigt die SO2-Absorption in allen gepufferten Systemen im unteren pH-Bereich
bei Erh6hung des pH-Wertes Uberproportional stark an. FiUr die Mehrheit der ver-
wendeten Additive l&asst sich ableiten, dass der SO2-Abscheidegrad in Systemen mit
Additiv umso hoher ausfallt, je hoher die Additivkonzentration gewéhlt wird. Hiervon
abweichend verhalten sich die Suspensionen mit Zusatz von Glutamin-, Bernstein-
und Glutarsaure. Glutaminsaure nimmt in diesem Vergleich ohnehin eine Sonderrolle
ein, da sie als einziges Additiv Uber eine Amino-Gruppe verfugt. Diese kdnnte bei
hoherer Konzentration als Ursache fir den Rickgang des SO:2-Abscheidegrades
vermutet werden. Fur Glutar- und Bernsteinsaure ist der SO2-Abscheidegrad selbst
bei der kleinsten untersuchten Additivkonzentration und fir niedrige pH-Werte im
Vergleich zur Referenzsuspension ohne Additiv sehr hoch. Sie verbleibt im Unter-
schied zu den anderen Additiven auch bei héheren Konzentrationen auf einem an-
nahernd konstanten Niveau. Aufgrund der insgesamt sehr geringen SO2-
Reingaskonzentrationen bei diesen Versuchen wird von einer weiteren Untersuchung

dieser Beobachtung jedoch abgesehen.

Die absolute Effizienzsteigerung der SO2-Abscheidung durch die verschiedenen Ad-
ditive fallt sehr unterschiedlich aus. Die Gruppe der Dicarbonsduren zeigt durchweg
einen positiveren Effekt auf die SO2-Abscheidung als die der Monocarbonsauren. Die
hdchsten Abscheidegrade bei allen Versuchsbedingungen werden vom Additiv Pime-
linsdure erzielt. Die Ergebnisse des Referenzadditivs Adipinsaure liegen im durch-
schnittlichen Bereich der Dicarbonsauren, mit Gberproportionaler Abnahme der Ver-

besserung der SO2-Abscheidung fur niedrige pH-Werte.
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Abbildung 4.24: SO2-Abscheidung bei niedriger Konzentration organischer Additive
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Abbildung 4.25: SO2-Abscheidung bei mittlerer Konzentration organischer Additive
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Abbildung 4.26: SO2-Abscheidung bei hoher Konzentration organischer Additive
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Von besonderer Bedeutung ist die Beobachtung, dass im unteren pH-Wert Bereich
und bei niedrigen Konzentrationen der Additive Ameisenséure und Ascorbinsaure
der SO2-Abscheidegrad im Vergleich zum additivfreien System vermindert wird. Der
Zusatz von Ameisensaure bewirkt erst fur pH-Werte Gber 4,7 und bei hohen Konzent-
rationen eine Effizienzsteigerung der Mikro-REA. Beim héchsten untersuchten pH-
Wert wird durch alle Additive in jeder Konzentrationen eine Verbesserung des SO2-
Abscheidegrads ermittelt. Hervorzuheben ist, dass fur Suspensionen mit Pimelinsau-
rezusatz in der niedrigsten Konzentration bereits ab einem pH-Wert von 4,5 kein SO2
im Reingas mehr messbar ist. Der deutliche Unterschied der Abscheidegrade trotz
ahnlicher chemischer Struktur und S&urekonstanten der Additive ist bemerkenswert.
Der in der Literatur herangezogene Mechanismus zur Effizienzsteigerung Uber die

Pufferung des pH-Wertes wird daher durch weiterfihrende Analyse der Daten Uber-

praft.
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Abbildung 4.27: Abnahme des pH-Wertes in gepufferten Systemen

In Abbildung 4.27 ist die Abnahme des pH-Wertes im Absorber durch die Absorption
von SOzq fur alle Additive in der hdchsten untersuchten Konzentration Uber den gere-
gelten pH-Wert der Suspension im externen Sumpf dargestellt. Je niedriger der Be-
trag der pH-Abnahme ist, umso besser ist die Pufferwirkung des jeweiligen Additivs.
Im ebenfalls dargestellten ungepufferten System sinkt der pH-Wert in der Grofen-
ordnung von 1,0 bis 1,5 Punkten. Generell ist die Pufferwirkung der Additive wie zu
erwarten in der Nahe ihrer pKs-Werte maximal. Interessanterweise liegt die Puffer-
wirkung der Monocarbonséuren trotz der deutlich schlechteren SO2-Abscheidegrade
in einer vergleichbaren Grof3enordnung. Diese Beobachtung lasst die Schlussfolge-
rung zu, dass neben der pH-Wert-Pufferung weitere Effekte eine Rolle spielen, die
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einen negativen Einfluss auf die Absorption von SO2 austben. Diese Mechanismen

spielen bei den durchgefuhrten Experimenten insbesondere fur Monocarbonséuren

in geringer Konzentration eine wichtige Rolle.
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Abbildung 4.28: Korrelation zwischen pH-Wert-Pufferung und SO2-Abscheidung bei
unterschiedlichen Betriebs-pH-Werten: a): pH 4,7 und b): pH 5,3

Untermauert wird diese Uberlegung durch die Darstellung der SO2-Abscheidung als
Funktion der pH-Wert-Abnahme in Abbildung 4.28. Es zeigt sich, dass fur beide
Stoffgruppen ein genereller Trend von maximaler SO2-Abscheidung bei minimaler
pH-Abnahme gemessen wird. Die Korrelation der beiden Stoffgruppen unterscheidet
sich jedoch deutlich. Fir Monocarbonsauren kann die Schlussfolgerung gezogen
werden, dass fur den Betriebs-pH-Wert von pH 4,7 (Abbildung 4.28 a)) erst bei pH-
Abnahmen von weniger als 0,5 Punkten die SO2 Abscheidung im Vergleich zum Sys-
tem ohne Additiv eine Verbesserung erfahrt. Beim hoheren Betriebs-pH-Wert kénnen
die Datenpunkte der Gruppe der Dicarbonsauren aufgrund der von der Kettenlange
unabhangig hohen SO2-Abscheidegrade nicht weiter differenziert werden, sie liegen
jedoch allesamt tber den Werten der Monocarbonsauren. Fur die Monocarbonsau-
ren Ameisen- und Ascorbinsédure wird eine annahernd lineare Abnahme der SOo-
Abscheidung fir steigende pH-Wert-Abnahmen beobachtet. Beim pH-Wert von 5,3
(Abbildung 4.28 b)) wird die SO2-Abscheidung fur alle untersuchten Additive in jeder

betrachteten Konzentration im Vergleich zum ungepufferten System verbessert.

Die im Vergleich zum ungepufferten System verringerten SO2-Abscheidegrade trotz
geringer pH-Wert-Abnahmen der Suspensionen mit geldésten Monocarbonsauren
Uber die Absorberhdhe weisen darauf hin, dass diese Additive zusatzliche Effekte auf
die chemischen oder physikalischen Vorgange bei der SO2-Absorption in der Mikro-
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REA austiben. Die Darstellung der individuellen SO2-Abscheidegrade als Funktion
des Redoxpotentials der Suspensionen vor und nach dem Kontakt mit dem Rauch-
gas in Abbildung 4.29 liefert einen Hinweis auf einen chemischen Mechanismus. Der
Vergleich der Potentiale der additivhaltigen Suspensionen mit dem der additivfreien
Suspension zeigt, dass der potentialabsenkende Einfluss der betrachteten organi-
schen Sauren unterschiedlich stark ausgepragt ist. Fir die Gruppe der Dicarbonsau-
ren gilt, dass der SO2-Abscheidegrad mit dem reduzierenden Charakter der Additive
annahernd linear abfallt. Die Redoxpotentiale der Suspensionen mit zugesetzten
Monocarbonsauren nehmen die niedrigsten Werte in diesem Vergleich an, gleichzei-
tig haben diese Additive auch den geringsten Effekt auf die SO2-Abscheidegrad. Fir
stark reduzierende Bedingungen ist damit zu rechnen, dass die Oxidation des absor-
bierten S(IV)-Stoffstroms inhibiert wird. Hieraus resultieren hohere stationare
S(IV)@ag)-Konzentrationen und damit eine Absenkung des treibenden Konzentrations-

gefalles bei der SO2-Absorption.
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Abbildung 4.29: Korrelation zwischen dem Redoxpotential von Suspensionen und
der SO2-Abscheidung (60 °C, pH 4,7)

Denkbar ist weiterhin ein Einfluss der Additive auf den Stofftransport des SOz Uber
die Anderung der Stoffdaten Dichte, Oberflachenspannung und Viskositat der Sus-
pension. Eine Auswertung dieses Aspekts erfolgt jedoch nicht, da die Mikro-REA als
Fallfilmabsorber sich in stromungsmechanischer Hinsicht von grol3technischen REA-
Sprihwaschern unterscheidet und die direkte Ubertragbarkeit von fluiddynamischen

Effekten nicht ohne weiteres gegeben ist.
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4.3.3 Einfluss organischer Additive auf das Verhalten von Quecksilber

Neben der Abscheidung von SO: steht die parallele Co-Abscheidung von Quecksil-
berverbindungen durch die REA im Fokus der Untersuchungen. Aus diesem Grund
wurden fur die beiden Referenzadditive Ameisen- und Adipinsaure weiterfihrende
Experimente an der Mikro-REA durchgefuhrt. Die Versuchsbedingungen sind ver-
gleichbar mit den zuvor ausgefiihrten Untersuchungen zur SO2-Abscheidung bei ei-
ner Additivkonzentration von 0,017 mol/l (= 800 mg/l Ameisensaure). Die Suspensio-
nen wurden mithilfe von Reinstofflosungen von KCl und Hg(NO3)2 auf wassrige Kon-

zentrationen von 3 g/l Clag und 100 pg/l Hg?*@q) eingestellt.
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Abbildung 4.30: Einfluss organischer Additive auf das Redoxpotential der Suspensi-
on und Hg%-Reemissionen (40 °C, [CI]=3 g/l, [Hg?*]=100 ug/l)

In Abbildung 4.30 ist der Verlauf des Redoxpotentials und der korrespondierenden
Hg%-Reemissionen flr Suspensionen mit Ameisen- und Adipinsaurezusatz im Ver-
gleich zur Messung im additivfreien System als Funktion des pH-Wertes bei einer
Suspensionstemperatur von 40 °C dargestellt. Die S(IV)@ag-Konzentration in diesen
Suspensionen kann nicht als Funktion des Redoxpotentials ausgewertet werden, da
alle organischen Additive selbst als Reduktionsmittel wirken kénnen. Die Bellftung
des Sumpfes bei diesen Versuchen betragt 2 I/min. Die reduzierende Eigenschaft der
organischen Sauren wird in Form des um ca. 100 mV fir Adipinsdure bzw.
200 mV fur Ameisensaure verringerten Redoxpotentials deutlich. Die wichtigste
Schlussfolgerung aus dem Verlauf der Hg®-Reemissionskurven ist, dass beide orga-

nische Additive die Reduktion von Hg?*-Verbindungen begtinstigen.
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Fur alle Suspensionen gilt, dass fur ansteigende pH-Werte zunehmende Hg°-
Reemissionen gemessen werden. Die entsprechenden HgP-Konzentrationen in der
Abluft des Sumpfes ohne Additivzugabe liegen jedoch im gesamten untersuchten
pH-Wert Bereich im einstelligen pg/m3 Bereich (vgl. Kapitel 4.2.4). In der Anwesen-
heit von Adipinsaure sind die Hg®-Reemissionen um den Faktor 10 erhoht, der quali-
tative Einfluss des pH-Wertes ist vergleichbar. Die Hg®-Reemissionen sind fiir das
Ameisenséauresystem mindestens zwei Zehnerpotenzen erhdht und lassen sich in
zwei Bereiche gliedern. Im unteren pH-Wert-Bereich bis pH 4,7 liegt die Hg°-
Konzentration in der Abluft auf einem annéhernd konstanten Wert von 90 pg/m3, ab
diesem Schwellenwert wachst sie fur geringfiigige pH-Wert Erh6hung auf Konzentra-
tionen aul3erhalb des Messbereichs des Quecksilberanalysators von 1000 pg/m? fur
pH-Werte tber pH 4,9 an.

In diesem Zusammenhang ist zu berlcksichtigen, dass aufgrund der verbesserten
SO:2-Abscheidung, additivgestiitzte Wascher auf niedrigeren pH-Werten betrieben
werden kdnnen. Die SO2-Abscheidung fur die adipinsdurehaltige Suspension ist bei
einem pH-Wert von 4,3 (94 %) immer noch hoher als das additivfreie Vergleichssys-
tem bei einem pH-Wert von 5,3 (88 %). Die entsprechenden Hg®-Konzentrationen in
der Sumpfabluft liegen fir beide Systeme im einstelligen pg/m3 Bereich. Dies gilt
nicht fur das Additiv Ameisensaure, d.h. bei Vorhandensein von diesem Additiv ist in
jedem Betriebszustand mit hoheren Hg®-Reemissionen zu rechnen als beim additiv-
freien System. Aus diesen Beobachtungen kann abgeleitet werden, dass die Reduk-
tion von gelésten Hg?*-Verbindungen durch Adipinsaure zwar beglinstigt wird, die
Nettoreaktion jedoch trotzdem zwischen S(IV) und Hg?* verlauft. Dagegen ist auf-
grund der wesentlichen Unterschiede bei Vorhandensein von Ameisensaure anzu-

nehmen, dass dieses Additiv selbst als Elektronendonor an der Reaktion teilnimmt.

Auch die Ergebnisse der Untersuchungen zur Temperaturabhangigkeit der ablaufen-
den Reaktionen legen diese Schlussfolgerung nahe. Hierflr ist in Abbildung 4.31 die
HgP-Konzentration der Sumpfablauft als Funktion der Suspensionstemperatur abge-
bildet. Fur alle drei untersuchten Suspensionen ist eine exponentielle Zunahme der
Reemissionen mit steigender Temperatur messbar. Die thermodynamische Auswer-
tung der Daten in [85] liefert den Hinweis, dass die zugrundeliegenden Reaktionen
fur die Systeme ohne Additiv und mit Adipinsédure vergleichbare Werte fur Aktivie-
rungsenthalpie und -entropie besitzen. Im Gegensatz dazu sind diese Grof3en fur die
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Suspension mit Ameisensaurezusatz hiervon deutlich verschieden, so dass ein ab-

weichender Reaktionsweg wahrscheinlich erscheint.
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Abbildung 4.31: Einfluss der Temperatur auf Hg°-Reemissionen in additivhaltigen
Suspensionen (pH 4,1, [CI]=3 g/I, [Hg?*]=100 ug/l)
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Abbildung 4.32: Einfluss der Cl-@aq-Konzentration auf Hg® Reemissionen fiir adipin-
saurehaltige Suspension (40 °C, pH 5,1, [Hg?*]=100 ug/l)

Der Einfluss der Clag-Konzentration auf das Verhalten von Hg?*-Verbindungen und
auf das Redoxpotential der adipinsdurehaltigen Suspension wird in Abbildung 4.32
veranschaulicht. Steigendes Redoxpotential und wachsender Anteil von inertem
[HgCls]? fur steigende Clag-Konzentration fiihrt zu einem sinkenden Reaktionsum-
satz der chemischen Reduktion von Hg?*. Als Konsequenz sinkt die Hg°-
Konzentration in der Sumpfabluft auf Werte um 5 pg/ms bei einer Cl @aq)-Konzentration
der Suspension von 15 g/l bei ansonsten zu den vorangegangenen Experimenten

identischen Versuchsbedingungen.
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4.4 Hg°-Reemissionen bei der Alkalisierung von REA-Abwéassern

Fur die Erzeugung von REA-Abwassern wird zunéchst die Mikro-REA bis zur Einstel-
lung eines stationaren Zustandes betrieben. Die SO2-Konzentration des behandelten
synthetischen Rauchgases betragt 2000 mg/m3, die Suspension wird auf eine Tem-
peratur von 60 °C bei einem pH-Wert von pH 5,1 geregelt. Die Betriebsparameter der
Mikro-REA sind derart gewdahlt, dass das resultierende Gipsprodukt sehr hohe Rein-
heit aufweist. Die S(IV)@g-Konzentration der Suspension ist sehr gering und liegt in
der GréRenordnung von 0,05 mmol/l. Dies wird durch das Redoxpotential der Sus-
pension von ca. 300 mV bestatigt. Nach Erreichen des stationdren Betriebszustan-
des werden der Kontakt der Suspension mit dem synthetischen Rauchgas und die
Beluftung des Sumpfes abgestellt. Das vollstandige Suspensionsinventar wird ent-
nommen, filtriert und das Filtrat in den Alkalisierungsreaktor tberfuhrt. Die Tempera-
tur des Filtrats wird auf dem konstanten Wert des vorangegangenen REA-Betriebes
gehalten. Schrittweise wird eine gesattigte Losung von Ca(OH)2 zudosiert, gleichzei-

tig wird die L6sung mit einem konstanten Luftvolumenstrom von 1,2 I/min gestrippt.
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Abbildung 33: Hg%-Reemission wahrend der Alkalisierung des REA-Abwassers

In Abbildung 33 ist der zeitliche Verlauf des pH-Wertes wéahrend der Alkalisierung
des Filtrats beispielhaft fur ein Filtrat mit einer Cl @q)-Konzentration von 1 g/l darge-
stellt. Auf der priméaren Ordinate ist die resultierende Hg®-Konzentration des aus dem
Reaktor austretenden Strippgastromes abgebildet. Die beiden Kurven zeigen ein
gleichsinniges Verhalten, fir steigende pH-Werte nimmt der desorbierte Hg'-
Stoffstrom zu. Dieser qualitative Zusammenhang wird bei allen durchgefihrten Ver-

suchen, unabhangig von der chemischen Zusammensetzung der verwendeten Filtra-
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te beobachtet und ist in Ubereinstimmung mit Ergebnissen von Schuetze et al. [131].
Die Bestimmung der Hg-Speziation in der Strippluft zeigt fur alle durchgefihrten Ver-
suche Ubereinstimmend, dass der desorbierte Hg'-Stoffstrom ausschlieBlich aus Hg°
besteht. Gasformige Hg?*-Verbindungen wurden bei keiner Einstellung in relevanten
Konzentrationen nachgewiesen. Die Schlussfolgerung hieraus ist, dass fur die hier
untersuchten Abwasser der Desorption stets eine chemische Reduktion von Hg?* in
der flussigen Phase vorausgenht.

Um den Einfluss der Komplexierung von Hg?* durch CI- auf Hg®-Reemissionen beim
Alkalisierungsprozess zu untersuchen, werden Suspensionen mit verschiedenen
Clag-Konzentrationen eingesetzt. Die Versuchsdurchfiihrung erfolgt analog zum
oben beschriebenen Ablauf. Die grafische Darstellung der Ergebnisse dieser Ver-
suchsreihen erfolgt in Abbildung 34 a). Die Hg®-Konzentration des aus dem Reaktor
austretenden Strippgases wird als Funktion des gemessenen pH-Wertes fur Abwas-
ser mit unterschiedlicher Cl@g-Konzentration ausgewertet. Der qualitative Verlauf
der Kurven ist fur alle Filtrate vergleichbar. Die absoluten Hg%-Konzentrationen unter-
schieden sich jedoch in Abhangigkeit der variierten Parameter. Fur pH-Werte unter
pH 8 ist der desorbierte Hg%-Massenstrom fiir Clag-Konzentrationen bis 5 g/l nahezu
identisch. Die verminderte Reaktivitat von [HgCls]> wird durch die niedrigste Hg°-

Konzentration im Strippgas fur das Filtrat mit der hochsten Cl ag)-Konzentration be-

statigt.
——[CIN=0,5gll ——[Cl=1g/ 2
B . -===-HgCl, ——[HgClI
——[CI=5 g/l —— [CH=15 g/l gt (HgCl]
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Abbildung 34: a): Hg® Desorption bei der Alkalisierung; b): Verteilung der Hg?*-
Spezies als Funktion der Cl-aqg-Konzentration; ([Hg?*]=250 pg/l, 60 °C)

Diese Beobachtung steht im Einklang mit den aus den Komplexstabilitdtskonstanten
berechneten relativen Anteilen von HgCl> und [HgCls]> an der gesamten Hg?*-
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Stoffmenge in der Losung. Diese sind als Funktion der Cl(ag)-Konzentration in Abbil-
dung 34 b) dargestellt. Fir pH-Werte tiber pH 8 erhoht sich der Umsatz der Hg?*-
Reduktionsreaktion fur alle untersuchten Filtrate Uberproportional. Der desorbierte
Hg%-Massenstrom staffelt sich auch hier entgegengesetzt zur Cl-ag-Konzentration. Im
oberen pH-Wert-Bereich wird der Einfluss der Komplexbildung bereits bei geringeren
Cl'ag-Konzentrationen sichtbar. Dies wird aus dem Vergleich der Hg®-Reemisionen
fur die Filtrate mit 1,0 und 5 g/l Clag)-Konzentration deutlich.

Die weiterfuhrende Auswertung dieser Versuche Uber das dargestellte pH-Intervall
legt eine zusatzliche Schlussfolgerung nahe. So lassen sich zwei pH-Wert-Bereiche
identifizieren, in denen unterschiedliche Mechanismen der Hg?*-Reduktion zum Tra-
gen kommen. Der erste Mechanismus bestimmt den Reaktionsumsatz fur pH-Werte
unter pH 8. Das in diesem Bereich dominante Reduktionsmittel ist SO3%. Aus Abbil-
dung 35 b) wird deutlich, dass der aus dem pH-Wert berechnete Anteil an SO3% an
der gesamten S(IV)-Stoffmenge eine lineare Korrelation mit der Hg%-Reemission
zeigt. Somit kann der zugrundeliegende Mechanismus nach Gl. (2.21) angenommen
werden. Die Reaktionsgeschwindigkeit ergibt sich mit einer Abhangigkeit erster Ord-
nung bezuglich der SOs%(ag-Konzentration. Die Lage des ersten Wendepunktes der
Kurven in Abbildung 34 a) wird demnach vom Ksz-Wert von H2SO3s bestimmt. Bei den
hinsichtlich dieses Aspektes auswertbaren Versuchen mit 5 g/l und 15 g/l Chloridge-
halt im Filtrat liegen die abgelesenen Wendepunkte bei ca. pH 6,6 und pH 7,6 und
damit sehr nahe am pKs2-Wert der Schwefligen Saure von 6,99.

Fur pH-Werte Uber pH 8, also rechts des zweiten Wendepunktes in Abbildung 34 a)
wird hingegen ein anderer Mechanismus vorgeschlagen. In diesem Bereich betragt
der relative Anteil von SO3z? an der gesamten S(IV) Stoffmenge nahezu 100 %, d.h.
es erfolgt keine weitere Konzentrationsanderung dieser S(IV)-Verbindung durch die
Alkalisierung. Vielmehr ist zu diesem Zeitpunkt nach etwa 60 Minuten Luftstrippung
davon auszugehen, dass grol3e Anteile der geldsten S(IV)-Stoffmenge bereits auf-
grund der Oxidation durch Oz zu S(VI)-Verbindungen nicht mehr als Reduktionsmittel
zur Verfliigung stehen. Bei Darstellung des gestrippten Hg%-Massenstromes als Funk-
tion der OH (ag)-Konzentration fiir pH > 8 in Abbildung 35 a), wird fur alle durchgefihr-
ten Versuche ein linearer Zusammenhang beobachtet. Ein mdglicher Mechanismus,
der die Bildung von Hg(OH)2 bzw. Hydroxomercurat(ll)-Komplexen voraussetzt und

diese Beobachtungen erklaren kann, wird im Folgenden beschrieben:
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Trotz der grof3en Bildungskontanten von Hg(OH)2 (vgl. Abbildung 2.8, S. 40) spielen
diese fur das Hg-Verhalten im REA-Betrieb nur eine untergeordnete Rolle. Dies liegt
im niedrigen Betriebs-pH-Wert und damit sehr geringen OH"@aq)-Konzentrationen von
REA-Suspensionen bei gleichzeitig hoher Halogenidkonzentration begrindet. Im
Gegensatz dazu wird bei der Alkalisierung die OH-(ag-Konzentration des REA-
Abwassers um mehrere Zehnerpotenzen erhdht. Mit dem pH-Wert nimmt die Kon-
zentration von Hg?*-Verbindungen mit OH-Liganden nach Gl. (4.1) und Gl. (4.2) zu.
Fur hohe pH-Werte und niedrige Halogenidkonzentration im Abwasser bildet sich
bevorzugt Hg(OH)2 nach Gl. (4.2).

HgCl, + OH™ = HgCIOH + Cl™ Gl. (4.1)
HgCl, + 20H™ = Hg(OH), + 2CL Gl. (4.2)

Wie aus dem Vergleich der Halbzellenpotentiale in Abbildung 2.10, S. 45 hervorgeht,
reicht die Starke des Reduktionsmittels OH- fir pH > 8 aus, um Hg?* zu Hg2?* zu re-
duzieren. Damit kann die Redoxreaktion zur Bildung von Hg2(OH). aus Hg(OH)2
nach Gl. (4.3) ablaufen.

SchlieBlich disproportioniert das Hg2?*-Kation nach Gl. (4.4) durch eine intramoleku-

lare Redoxreaktion unter Hg%-Freisetzung.
Hg,(OH), » Hg° T + Hg(OH), Gl. (4.4)
2HgCl, + 40H™ - 2Hg® T + 0, + 4Cl~ + 2H,0 Gl. (4.5)

Damit lasst sich die ablaufende Netto-Reaktion als Oxidation von Wasser durch Hg?*
im alkalischen Medium in Form von Gl. (4.5) formulieren. Die Kinetik dieser Reaktion
ist aufgrund der Linearitat der Kurven in Abbildung 35 a) von einer Abhangigkeit ers-
ter Ordnung bezuglich der OH @g)-Konzentration. Die unterschiedlichen Steigungen
der Regressionsgeraden konnen auf den Anteil reaktiver Hg2*-Verbindungen an der
gesamten gelosten Hg?*-Stoffmenge zuriickgefuihrt werden. Die unterschiedliche
Konzentration des unkomplexierten HgCl2 liefert somit die Erklarung fur die abwei-

chenden Steigungen der Geraden in Abbildung 35 a).

In Abbildung 35 b) werden die Steigungen der Geraden aus Abbildung 35 a) als
Funktion der (mithilfe von Komplexbildungskonstanten) berechneten HQClz(ag)-

Konzentration dargestellt. Die lineare Abhangigkeit liefert einen weiteren Hinweis auf
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die Kinetik der Hg?*-Reduktion durch OH-". Diese zeigt eine Abhangigkeit erster Ord-
nung bezuglich der HgClz@ag)-Konzentration. Dieser von S(IV) unabhangige Reakiti-
onsweg ist von besonderer Bedeutung fur alkalische Abwasser und kann auch als
Erklarung des in Kapitel 4.2.6.1 beobachteten Hg°-Reemisionsverhalten fir an-

steigende pH-Werte nach dem Abfahren der Mikro-REA herangezogen werden.

*[CI=0,5 g/l o[ClT=1 g/l ASOs>:5<pH<8
A[CI]=5 g/l o [CI]=15 g/l ® HgCl2: pH > 8
0 [CI=5¢ [CI=15¢g 50 gClz: p 25
£ £ :
2 2 40 - - 200
5 : 3
'a 230 - - 152
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Anteil SO52 an S(IV) [-],

OH' (g Konzentration [mol/l] HgCl,.q-Konzentration [umol/l]

Abbildung 35: Hg®-Reemission als lineare Funktionen der: a) OH (ag- Konzentration
und b): der SO3%ag)- und HgCl>-Konzentration; ([Hg?*]=250 ug/l, 60 °C)
Basierend auf diese Schlussfolgerungen kann das Geschwindigkeitsgesetz zur Bil-

dung des reemittierten Hg®-Stoffstromes als Summe der Umsétze der zwei diskutier-

ten Redoxreaktionen in Form von Gl. (4.6) formuliert werden.

Ny ,0 d|HgCl
o' _ A9l gty (koog-[503]" + kon-L0HTY) Gl. (4.6)
Viag) dt ’

In Gl. (4.6) gehen das Volumen der flissigen Phase der Suspension als V(g und die
individuellen Reaktionsgeschwindigkeitskontanten ki der Reduktion von Hg?* durch
S03% bzw. OH- ein. Es ist wichtig festzuhalten, dass die Konzentrationen aller Edukte
in Gl. (4.6) selbst einer Abhangigkeit vom pH-Wert unterliegen. Die zentrale Bedeu-
tung des pH-Wertes fur Hg%-Reemissionen wird hierdurch erneut hervorgehoben. Gl.
(4.6) beschreibt sowohl die Entstehung von Hg®-Reemissionen im laufenden REA-
Betrieb im sauren Medium, als auch in alkalischer Losung bei der REA-
Abwasseraufbereitung. Aus den experimentellen Daten kénnen weiterhin Werte der
individuellen Reaktionsgeschwindigkeitskonstanten abgeleitet werden. Diese absolu-

ten Werte waren jedoch zunachst nur fir die konkreten Versuchsbedingungen an der
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Mikro-REA giiltig. Die Uberpriifung der Ubertragbarkeit der Laborergebnisse bedarf

Messungen an realen Anlagen.

Fur die Validierung der Ergebnisse mit synthetischen Abwassern wird ein Versuch
mit dem realen Abwasser eines Rauchgaswaschers einer Kohlestaubfeuerungsanla-
ge durchgefiihrt. Die Versuchsdurchfihrung erfolgt identisch zu den Experimenten
mit synthetischen Abwassern. Die chemische Zusammensetzung dieses Abwassers
ist sehr komplex, da der Wascher eine Vielzahl von Rauchgaskomponenten absor-
biert und teilweise auch partikelgebundenen Spurenelemente in die Suspension ge-
langen. Die Bildungskonstanten der Bromido- und lodidomercurat(ll)-Komplexe (vgl.
Abbildung 2.8 auf Seite 40) um Grol3enordnungen hoéher als die der Chloridomercu-
rate(ll). Aufgrund der sehr geringen Brag- und I@g-Konzentration des realen Ab-
wassers ist jedoch davon auszugehen, dass Chloridomercurat(ll)-Komplexe mal3geb-

lich das Hg-Verhalten beeinflussen.

= [CI]=1 g/l, synthetisch

[CI=1,7 g, real —e—Rihrerdrehzahl —— Temperatur
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Abbildung 36: a): Einfluss des pH-Werts auf die die Hg°-Reemission im realen Ab-
wasser (60 °C, [F]=44,5 mg/l, [CI']=1675 mg/l, [Br-]=10,8 mg/l, [I']=0,92 mg/l); b):
Temperatureinfluss mit Strippung (pH 9, [CI']=15 g¢/l) und Riuhrerdrehzahleinfluss oh-
ne Strippung auf Hg®-Reemission (pH 6, 60 °C, [CI]=0,5 g/l); (Alle Versuche bei
[Hg*1=250 pg/l)

In Abbildung 36 a) wird der wahrend der Alkalisierung des realen Abwassers desor-
bierte Hg®-Massenstrom mit den Ergebnissen des synthetischen Abwassers mit ver-
gleichbarer Cl-ag-Konzentration verglichen. Die Datenséatze kommen im Uberschnei-
dungsbereich zur Deckung und bestérken die Schlussfolgerungen aus den syntheti-

schen Experimenten.
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Der Einfluss der Temperatur auf die Kinetik der Hg?*-Reduktion wird in Abbildung
36 b) veranschaulicht. Es wird eine exponentielle Zunahme der Hg®-Reemission flr
Temperaturerhbhung bei konstantem pH-Wert beobachtet. Dies belegt das Arrheni-
us-Verhalten der Redoxreaktion, gleichzeitig wird die Hg®-Desorption auch aufgrund

der Temperaturabhangigkeit des Henry-Koeffizienten von Hg° beschleunigt.

Fur die die isolierte Betrachtung des Effektes der Ruhrintensitat wahrend der Alkali-
sierung in Abbildung 36 b) wird das Abwasser fir diese Versuche nicht gestrippt. Um
trotzdem den desorbierten Hg%-Massenstrom quantifizieren zu kénnen, wird ein zu
den anderen Versuchen identischer Luftstrom in den Gasraum uber der Phasen-
grenzflache geleitet und die Hg®-Konzentration der Abluft gemessen. Die Ergebnisse
zeigen einen Uberproportionalen Anstieg der Hg?*-Reduktion mit steigender Ruhrer-
drehzahl und unterstreichen die Abhangigkeit des Reaktionsumsatzes von der kon-

kreten Versuchsdurchfihrung.

Zusammenfassend folgt, dass insbesondere bei pH-Werten tber pH 8 bei allen un-
tersuchten Abwassern ein signifikanter Anteil der gelosten Hg?*(aq)-Stoffmenge wah-
rend der Alkalisierung mobilisiert wird. Dieser liegt in der Gréf3enordnung von bis zu
25 % des gelosten Hg?*@ag)-Inventars des Abwassers pro Stunde Strippungsdauer.
Die Hg'-Konzentration tber der Phasengrenzflaiche des Abwassers nimmt bei diesen
Versuchen hohe dreistellige Werte bis zu 800 pg/m? an. Erweitert man die Bilanz-
grenze fur die Berechnung des Hg'-Abscheidegrades der REA um die Abwasserauf-
bereitung, wird dieser also entsprechend vermindert. Die geringsten HgP°-
Reemissionen werden fir hohe Cl-aq)-Konzentration, niedrige Temperatur und gerin-

ge Ruhrleistung ermittelt.
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5 Zusammenfassung und Ausblick

Die thermische Verwertung fossiler Energietrager erfordert effiziente und flexible
Rauchgasreinigungsverfahren um die Emission von Schadstoffen zu reduzieren. Die
nasse Rauchgasentschwefelung ist die am weitesten ausgereifte Technologie fur die
Minderung von SO2-Emissionen fossil befeuerter Kraftwerke. Gleichzeitig ermdglicht
das Verfahren die Co-Abscheidung von Quecksilber(ll)Halogeniden aus Rauchga-
sen. Diese Arbeit stellt die Abscheidung von SOz und HgClz und ihre Folgereaktionen
in der wassrigen Phase der Suspension in den Fokus. Hierfir werden experimentelle
Untersuchungen an einer kontinuierlich betriebenen Rauchgasentschwefelungsanla-

ge im Labormalf3stab durchgefthrt.

Die Absorption von SOz wird wesentlich vom treibenden Konzentrationsgefalle in der
Phasengrenzschicht und die fir den Stoffibergang zur Verfligung stehende Kontakt-
zeit zwischen den Phasen bestimmt. Das treibende Konzentrationsgefélle und damit
der absorbierte SO2-Stoffstrom steigen fir sinkende Temperaturen aufgrund der
Temperaturabhangigkeit des Henry-Koeffizienten. Die Erhéhung der Chloridkonzent-
ration der Suspension begunstigt die SO2-Absorption aufgrund der beschleunigten
Diffusionsgeschwindigkeit von S(IV)-Spezies. Weiterhin tragt die Bildung des kom-
plexen Anions [SO2CI]" zur Herabsetzung der Konzentration von physikalisch gel6s-
tem SO:2 in der Grenzschicht bei. Aufgrund der Protolyse der Schwefligen Saure
nimmt das treibende Konzentrationsgefalle flr steigende pH-Werte ebenfalls zu.
Durch die Zugabe von organischen Additiven erfolgt im Unterschied zu ungepufferten
Systemen nur eine geringfigige Absenkung des pH-Wertes aufgrund der SO:-
Absorption. Der kleinere pH-Wert-Gradient Uber die Hohe des Absorbers fihrt zu
einer Verbesserung des SO2-Abscheidegrades. Die Effizienzsteigerung der REA ist
fur die Gruppe der Dicarbonsauren am gréf3ten. Durch alle eingesetzten Carbonséau-
ren wird das Redoxpotential der Suspension gesenkt. Fir Suspensionen mit Zusatz
von Carbonsauren wird eine Korrelation zwischen der Absenkung des Redoxpotenti-
als und der SO2-Absorption beobachtet. Die geringste Potentialabsenkung und gréf3-
te Verbesserung des SO2-Abscheidegrades erzielt das organische Additiv Pimelin-
saure. Die Erhdhung der Konzentration der Carbonséauren fihrt stets zu einer Ver-

besserung der SO2-Abscheidung. Anzumerken ist, dass die Gruppe der Monocar-
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bonséuren erst bei héheren Konzentrationen einen positiven Effekt auf den SO2-

Abscheidegrad ausiben.

Neben organischen Additiven wird der Zusatz von mineralischem CaO zum Absorpti-
onsmittel CaCOs fir die Effizienzsteigerung der REA untersucht. Dabei zeigt sich,
dass aufgrund unterschiedlicher Reaktivitaten und Ldsungsverhalten die Mischung

aus beiden Calcium-Verbindungen den hdchsten SO2-Abscheidegrad erzielt.

Untersuchungen zur Absorption von HgClz zeigen, dass dessen Abscheidegrad we-
niger von der HgCl.-Konzentration in der Grenzschicht, sondern viel mehr von der
Diffusionsgeschwindigkeit in der Gasphase bestimmt wird. Fir Betriebsparameter,
die einen hohen SO2-Abscheidegrad erlauben, wird HgClz ebenfalls nahezu quantita-
tiv aus der Gasphase abgeschieden. Hg® wird bedingt durch seine geringe Wasser-
I6slichkeit nur bei fir die technische Anwendung unrealistisch hohen L/G-
Verhaltnissen und geringer Hg?*ag-Konzentration aus dem Rauchgas absorbiert. Fur
realistische REA-Betriebsparameter wird vielmehr eine Zunahme der Hg°-
Konzentration in der Gasphase als Folge von Redoxreaktionen in der flissigen Pha-
se beobachtet. Hieraus kann abgeleitet werden, dass der maximal erreichbare Hg'-
Abscheidegrad der REA mit dem Anteil wasserloslicher Hg?*-Verbindungen im Roh-
gas der REA identisch ist. Der tatsachliche Hg'-Abscheidegrad wird um den reemit-
tierten Hg'™-Stoffstrom vermindert. Fir typische Suspensionszusammensetzungen
und REA-Betriebsparameter setzt sich der reemittierte Hg'-Stoffstrom hauptséchlich
aus Hg® zusammen. MaBnahmen zur Verbesserung der Co-Abscheidung von
Quecksilber durch die REA sollten somit das Ziel verfolgen, Reaktionen in der flissi-

gen Phase zu unterdriicken, die zur Freisetzung von Hg° fiihren.

Das Verhalten von gelosten Hg?*-Verbindungen wird von ihrer Wechselwirkung mit
weiteren gelésten Komponenten der Suspension gepragt. In Abhangigkeit von der
Konzentration und der Lewis-Basen-Harte potentieller Liganden bilden absorbierte
Hg?*-Spezies Komplexverbindungen mit stark abweichenden Eigenschaften. Im
Rahmen dieser Arbeit wird die Wechselwirkung von Hg?* mit den Liganden SOz%, CI,
Br-, I und OH" detailliert untersucht. Mithilfe des Ligandenangebotes und den jeweili-
gen Komplexbildungskonstanten kann auf den Anteil individueller Hg?*-Verbindungen
im Gleichgewicht geschlossen werden. Aufgrund der hohen Geschwindigkeit von

Ligandenaustauschreaktionen am Hg?*-Zentralteilchen stellen sich diese Gleichge-
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wichtsanteile bei Konzentrationsanderungen sehr rasch ein. Dies gilt auch fur rever-

sible Adsorptionsprozesse von Hg?*-Verbindungen an Gipspartikeln.

Es ist wichtig festzuhalten, dass die Bedeutung des Begriffes ,Stabilitat” in der che-
mischen Terminologie (groRer Wert der Bildungskonstanten bedeutet hohe Stabilitét)
nicht mit inertem Verhalten gel6ster Hg?*-Verbindungen gleichzusetzen ist. Der Ver-
gleich von Komplexbildungskonstanten sagt lediglich Konzentrationsverhaltnisse vo-
raus und erlaubt keine Aussage Uber die Reaktivitat gebildeter Hg?*-Verbindungen.
Dies wird erst durch die Berlcksichtigung von Folgeprozessen mit Beteiligung der
verschiedenen Hg?*-Spezies mdglich. Redoxreaktionen, die Hg°-Reemissionen zur
Folge haben konnen, lassen sich durch die Betrachtung der Halbzellenpotentiale
maoglicher Redoxsysteme voraussagen. Sulfitomercurat(ll)-Komplexe und Hg(OH)2
verfligen Uber sehr hohe Bildungskonstanten. Gleichzeitig handelt es sich um labile
Verbindungen, die als Folge von intrakomplexen Redoxreaktionen Hg° freisetzen
kénnen. Fur homoleptische Halogenidomercurat(ll)-Komplexe ist keine intrakomplexe
Redoxreaktion moglich. Die Bildungskonstanten und der inerte Redox-Charakter der
Halogenidomercurat(ll)-Komplexe nimmt in der Reihenfolge CI"< Br <I" zu. Die
Flichtigkeit ungeladener Quecksilber(ll)Dihalogenid-Molekile ordnet sich nach der-
selben Reihenfolge an. Demnach wird bei hoher Hglz@ag-Konzentration kaum Hg°
reemittiert, vielmehr wird aus solchen Suspensionen gasformiges Hglzq) freigesetzt.
Das Halogenid Br- nimmt eine mittlere Position in diesem Vergleich ein. Einerseits ist
der Dampfdruck des HgBr2 niedriger als der des Hglz, andererseits erfordert die
chemische Reduktion des Hg?*-Zentralteilchens im [HgBrs]>-Komplex starkere Re-
duktionsmittel als es fur [HgCls]? der Fall ist. Fur alle Halogenide gilt, dass fur stei-
genden Anteil des Tetrahalogenidomercurat(ll)-Komplexes die Hg"™-Reemissionen

zurlckgehen.

S(IV)-Verbindungen konnen auf vielfaltige Art mit Hg?* wechselwirken. Fir sehr ge-
ringe S(IV)@g-Konzentrationen senken sie die Konzentration von reaktivem HgCl:
und damit die Hg°-Reemission durch die Bildung von Sulfitomercurat(ll)-Komplexen
und der Verschiebung des Hg?*-Adsorptionsgleichgewichtes auf die Seite des parti-
kelgebundenen Hg?*. Das SO3?-Anion ist andererseits ein effektives Reduktionsmit-
tel und bewirkt bei hoheren Konzentrationen signifikante Hg°-Reemissionen. Die
Konzentration von SOs? und sein Bestreben Elektronen abzugeben, nehmen mit

dem pH-Wert zu. Ahnliches gilt fur das Hydroxid-Anion, das fiir pH-Werte (iber pH 8
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die Rolle des dominanten Reduktionsmittels flir Hg?* Gbernimmt. Diese Beobachtung

ist insbesondere fur die Alkalisierung von REA-Abwassern relevant.

Organische Additive fur die Verbesserung der SO2-Abscheidung sind ebenfalls in der
Lage Hg?*-Verbindungen zu reduzieren und dadurch Hg®-Reemissionen auszulosen.
Adipinsaure ist im Vergleich zu Ameisensaure ein schwacheres Reduktionsmittel und
verursacht um GréRenordnungen geringere Hg®-Reemissionen. Alle in dieser Arbeit
betrachteten Redoxreaktionen von Hg?*-Verbindungen zeigen Arrhenius-Verhalten,
d.h. der reemittierte Hg®-Stoffstrom steigt exponentiell mit der Suspensionstempera-
tur an. Aus den experimentellen Ergebnissen mit Cl-haltigen Suspensionen wird eine
Abhangigkeit der Reaktionsgeschwindigkeit der Hg?*-Reduktion von den Konzentra-
tionen der Edukte HgClagag), SO3%(ag) und OH"(ag) zu jeweils erster Ordnung abgeleitet
und mogliche Reaktionspfade sowie Zwischenprodukte beschrieben. Die Ergebnisse
dieser Arbeit belegen, dass jede Modifikation der Suspensionschemie aufgrund des
komplexen Zusammenspiels von Hg?*- und S(IV)-Verbindungen im REA-Prozess

sorgféltig Uberprift werden sollte.

Ergebnisse von Vergleichsversuchen mit einer realen Suspension stitzen die Resul-
tate der Experimente mit synthetischen Suspensionen. Die untersuchten Parameter
und chemischen Komponenten decken aufgrund der Komplexitat der Zusammenset-
zung von REA-Suspensionen trotzdem nur Teilaspekte des realen Systems ab. Wei-
terhin ergeben sich aus den Dimensionen der Mikro-REA Einschrankungen fir die
quantitative Ubertragbarkeit der Ergebnisse. Aufgrund stromungsmechanischer Un-
terschiede zu Sprihwaschern sollten die versuchsabhéngig ermittelten Abscheide-
grade sowie reaktionskinetische Gré3en vor allem fir die Abschéatzung des qualitati-
ven Effekts von Betriebsparameteranderungen verwendet werden. Es sollte eine Va-
lidierung der Ergebnisse im Pilot- und Grolimalistab erfolgen. Die entscheidende
Bedeutung der S(IV)@q-Konzentration fur SO2-Abscheidung, Hg-Rickhaltung und
Gipsqualitat wird durch die experimentellen Ergebnisse hervorgehoben. Das im
Rahmen dieser Arbeit entwickelte kontinuierliche S(IV)-Analyseverfahren eréffnet die
Moglichkeit die Sumpfbeltftung nach diesem Messwert zu regeln. Die Praxistaug-
lichkeit dieses Regelkonzeptes steht jedoch noch aus. Fir eine vollstandige Hg-
Bilanz der REA sind weiterhin detaillierte Untersuchungen beziglich der Hg-

Partitionierung zwischen flissiger und fester Phase der Suspension erforderlich.
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