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KURZFASSUNG

Mikrobiologische Abbauprozesse tragen mafRgeblich zur Minderung der Nitratbelastung in
sedimentaren Grundwasserleitern bei, indem Nitrat unter Verbrauch von organischem
Kohlenstoff (heterotroph) und Eisensulfiden bspw. Pyrit (autotroph) reduziert wird. Allerdings
sind diese Phasen in Sedimenten oft nur in Spuren vorhanden und werden im Verlauf der
Reaktionen aufgebraucht, sodass der Nitratabbau zum Erliegen kommen koénnte. Um
MalRhahmen im Zuge der EGWasserrahmenrichtlinie umsetzen zu kénnen, wurden das
Nitratabbaupotential und die Abbauprozesse in den z. T. stark nitratbelasteten
Grundwasserleitern des Hessischen Rieds umtsucht. Das Abbaupotential wurde an
Bohrkernproben mittels Festphasenanalytik quantifiziert und charakterisiert. Mit
Nitratabbauversuchen im Labor (Batch- und Saulenversuchen) wurden Erkenntnisse Uber die
Verfugbarkeit des in den Sedimenten vorhandenen Albaupotentials gewonnen, wobei die in
dem Séaulenversuch beobachteten Prozesses in einem reaktiven Transportmodell abgebildet
wurden. Mit tiefenorientierter Untersuchung der Hydrochemie (u. a. stabile Isotope und
N2exzesy konnten Nitrateintrdge, Abbaufortsc hritt und Abbauprozesse sowie durchschnittliche
Abbauraten im Anstrom ausgewahlter Grundwassermessstellen bestimmt werden. Trotz
vergleichsweise geringer Sulfidgehalte konnte sowohl in den Nitratabbauversuchen als auch
direkt im Grundwasser oft ein dominant autotropher Nitratabbau nachgewiesen werden. Die
Ergebnisse dieser Studie so#in einen Beitrag zur ldentifizierung von Risikogebieten liefern, in
deren Abstrom in naher Zukunft, bei gleichbleibend hohen Nitrateintrdgen, mit nachlassendem
Nitratabbau gerechnet werden muss.

ABSTRACT

Microbial denitrification contributes significantly to the mitigation of nitrate contamination in
sedimentary aquifers by reducing nitrate, coupled to the consumption of organic carbon
(heterotrophic) and iron sulphides like pyrite (autotrophic). However, these phases are often
only present in trace amounts and can become depleted, so that denitrification will eventually
cease. In order to implement measures within the EGWater Framework Directive, we
investigated the denitrification potential and the denitrification processes in the sediments of
the Hessian Ried. The reduction potential was quantified and characterized by solidphase
analysesof drill core samples. Laboratory batch and column experiments where conducted to
investigate the availability of electron donors (often organic carbon and pyrite). A reactive
transport model was used for investigating the processes in the column experimeat. Depth-
oriented investigations of hydrochemistry (i.e. stable isotopes, Nexcesy allowed determining
nitrate input, reduction progress and average reduction kinetics upstream of selected wells.
Despite comparatively low sulphide contents, autotrophic denitrification was often the
dominant process under laboratory conditions as well as in the groundwater. The results can
be used to delineate risk areas, downstream of which denitrification can be expected to cease
in the near future.




Abklrzungsverzeichris

AAS Atom-AbsorptionsSpektrometrie

AVS saurevolatile Sulfide "acid volatile sulphides”

BG Bestimmungsgrenze

BSE Elektronenrlckstreubeugung "baskattered etctrons” (Analyse im Rahmen der
Rasterelektronenmikroskopie)

CAS in Carbonaten gebundene Sulfate "carbonate associated sulfate"

Corg organischer Kohlenstoff

CRS chromreduzierbarer Schwefel (reduzierte Schwefelphasen im Feststoff"

DBU DeutscheBundesstiftung Umwelt

DO Sauerstoffgehalt "dissolved oxygen"

DOC geldster organischer Kohlenstoff in der Wasserphase "dissolved organic carbon"

EB Eschollbriicken

EB 24,5 25,4 Sedimente der Bohrung G 41473 bei Eschollbriicken aus einer Tiefe von 23,4 s 2Gel.

EDX Energiedispersive Rontgenspektroskopie "electron dispersaye fMessung im Rahmen der
Rasterelektronenmikroskopie)

EG Erfassungsgrenze

En Redoxpotential

ELF elektrische Leitfahigkeit (Wasserproben)

Exzesair sieheN:2EA

FOK Filterobekante

FUK Filterunterkante

GC Gaschromatographie

GOK Gelandeoberkante

GrwV Grundwasserverordnung (Verordnung zum Schutz des Grundwassers auf Grundlage des
Wasserhaushaltsgesetzes / Tochterrichtlinie der WRRL)

GWM Grundwasssermessstelle

GWN Grundwasserneuliung

GWO Grundwasseroberflache

H® HenryKonstante: Verhéaltnis der Konentration eines Gases im Wagsai{czu seinem
Partialdruck (pam) in der umgebenden Luft, im Gleichgewichtszustand

HLUG Hessisches Landesamt flir Umwelt und GeologieZB8&: Hessisches Landesamt fir

Naturschutz, Umwelt und GeologielLNUG)
HMUKLV Hessisches Ministerium fur Umwelt, Klimaschutz, Landwirtschaft und Verbraucherschutz
HW Hessenwasser

IC lonenchromatographie

InVeKoS Integriertes Verwaltungsaund Kontrollsysten

IRMS al 2aSYaLISTIiONRYSONRS T dzNJ . SAlAYYRiti6Was®2y Laz2G2LISy ¢
{ LISOGNR YSGNEG

IWW RheinischNestfalisches Institut fir Wasser Beratungsd Entwicklungsgesellschaft mbH (IWW
RheirnMain mit Regionalstandort in Biebesheim am Rhein)

W Jagersburger Wald

JW 25 26 Sedimente der Bohrung GS 3373 im Jagerburger Wald aus einer Tiefe von 25 bis 26 m u. Gel.
JW 3031 Sedimente der Bohrung GS 3373 im Jagersburger Wald aus einer Tiefe von 30 bis 31 m u. Gel.
JW 35- 36 Sedimente der Bohrun@S 3373 im Jagersburger Waldaus einer Tiefe von 35 bis 36 m u. Gel.

k Reaktionskinetik bzw. Wachstumsgeschwindigkeit von Bakterien der Midmatik (konod)
MIMS "membrane inlet mass spectrometer" (Methode zur N2A¥fgssung in Wasserproben)
n.b. nicht bestimmbar




N2EA im Grundwasser geloster Stickstofb)ldus "lUberschissiger Luft" bzw. "Exz&8S, verursacht
durch Luftblasen im Schwankungsbereich des Grundwassers (zur Berechnugig:ees N

N2EQ im Grundwasser geldster Stickstofb)ldus dem Losungkeichgewicht mit der Atmosphére
"EQ9 lj dzA f XzoarMBBRrehang desiesy

N2exzess Uberschussiger Stickstoff im Grundwasser, Endprodukt des Nitratabbaus im Grundwasserleiter

NG Nachweisgrenze

Nrmin Gehalt an mineralisiertem Stickstoff im Boden

R Isotopenverhaltnis: Stoffmengenverhaltnis des schwereren zum leichteren Isotop eines Elements
in einer Phase

T Temperatur

TIC gesamter anorganischer Kohlenstoff im Fessstoff "total inorganic carbon”

TOC gesamter organischer Kohlenstoff im Fessstoff "totghnic carbon"

TrinkwV Verordnung Uber die Qualitat von Wasser fiir den menschlichen Gebrauch
(Trinkwasserverordnung)

VSMOW Isotopenstandard fiir Wasserproben "Vienna Standard Mean Ocean Water"

WDRFA (engl. WDXRF) wellenlangendispersive Rontgenfluoresaalyse

WHR Wasserverband Hessisches Ried

WRRL EG? I 8AaSNNI KYSYNRAOKGE AYAS oawAOKGEAYAS HAannKcAKS

XANES RontgeAaNahkanterAbsorptionsSpektroskopie "“Xay Absorbtion NeaEdge Specbscopy”

a Malf3 fur das Verhéltnis stabiler Isotope: Verhi@t(R) des schwereren zum leichteren Isotop
relativ zu einem Standardwert "Deftdotation”

3G Gibbssche Freie Energie "Energiegewinn” einer Reaktion (Differenz von Reaktant und Produkt)
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1. Einleitung

1.1. Anlass

Die Freisetzungvon reaktiven Stickstoffverbindungen zahlt neben dem Klimawandel und dem
Verlust biologischer Vielfalt zu den weltweiten Umweltproblemen. Neben Schéden anFlora und
Fauna durch luftgetragene Stickstoffverbindungen werden insbesondere Oberflachen und
Grundwasser durch hohe Gehalte negativ beeinfluss{UBA, 2011b).

In der Landwirtschaft werden seit mehreren Jahrzenten stickstoffhaltige Dingemittel zur
Steigerung der Produktivitat eingesetzt. Uber den Boden und die ungesattigte Zone kénnen sie

in gut durchlassige Grundwasserleiter (bspw. quartare Sedimente) eindringen und zu einer
erheblichen Qualitatsbeeintrachtigung des Grundwassers fihren, welche in ergiebigen

Gebieten haufig zur Trinkwassergewinnung genutzt wird (BMU & BMELV, 2012 Bohlke, 2001;

Bottcher & Strebel, 1987; Liao et al., 2012). Laut dem Umweltbundesamt (UBA, 2011b) ist
besonders fur Sauglinge eine Gesundheitsgefahrdung durch hohe Nitratkonzentrationen
gegeben da dieseden Sauerstofftransportim Blut stérens | b xsp g me, " Kecrfokn
(Blausucht) fuhren kénnen. Des Weiteren kann Nitrat im schwach sauren Magensaft des
Menschenzu Nitrit (NO 2) umgewandelt und dort zu Nitrosaminen reagieren, welche z. T. als
krebserzeugend gelten.Als Grenzwert fur die Trinkwassergewinnung” Rpgl i u_qgqqgcptcpm
- TrinkwV 2001 (neugefasst durch Bek. v. 10.03.2016, zuletzt geandert durch Art. 2 G v.
17.7.2017)8 in Deutschland und als Umweltqualitatsnorm fur einen schlechten chemischen

Zustand in der EG-Wasserrahmenrichtlinie “ Pgaf r j gl gc (O/RRL). bzd.. alsCE §
Schwellenwertinbcp Eps!| bu_gqgc pt &wune dathesdine KohzEnpratidh von

maximal 50 mg/l festgesetzt.

Mit der Bestandsaufnahmeim Rahmen der WRRL im Jahr2005 wurde bereits deutlich, dass es
in Deutschland trotz der bisherigen MalRBnahmen zur Verringerung des Stickstoffiiberschusses
aus landwirtschaftlich genutzten Flachen immer noch eine problematische Nitratbelastung im
Grundwasser gibt Dabei zeigte sich, dass 50% aller Grundwasserkorper in Deutschland
gefahrdet sind, wobei etwa 1/3 einen schlechten chemischen Zustand aufgrund der
Uberschreitung der WRRL Nitrat-Qualitatsnorm von 50 mg/l aufwiesen (UBA, 20114).

Der aktuelle Zustand und die Entwicklung der Nitratbelastung im Grundwasser werden im

Rahmen der Nitratrichtlinie (Richtlinie zum Schutz der Gewasser vor Verunreinigung durch
Nitrat aus landwirtschaftlichen Quellen 91/676/EWG) alle vier Jahre im Nitratbericht

beschiieben. Fir den Berichtszeitraum von2012 bis 2014 wiesen 28 % der Messgellen des EU
Nitratmessnetzes mehr als 50mg/l Nitrat auf. Im Vergleich mit dem vorhergehenden

Beobachtungszeitraum (2008-2011) ist fiur alle gemeinsamen Messstellen des neuen EU
Nitratmessnetzes der Anteil der unbelasteten oder gering belasteten Messstath nur minimal

gestiegen(BMU & BMELV, 2008 BMU & BMELV, 2012 BMUB & BMEL, 2017).

Das uUbergeordnete Zielder WRRL st es, einen guten chemischen Zustandnach dem Prinzip
des minimalen anthropogenen Einflusses in allen Grundwasserkorpern zu erzielen. Im Marz
2016 wurde Deutschland, wegen der anhaltenden Verunreinigung der deutschen Gewasser
durch Nitrat, von der europaischen Kommission vor dem Gerichtshof der EUverklagtt. Um alle
hessischen Gewasser in einen guten 6kologischen Zustand zu versetzen, werden laut dem

! https://ec.europa.eu/germany/news/nitratbelastung _-gew%C3%A4sserreu-kommission-verklagt-deutschland_de (15.05.2017)



https://ec.europa.eu/germany/news/nitratbelastung-gew%C3%A4ssern-eu-kommission-verklagt-deutschland_de

Hessischen Ministerium fir Umwelt, Klimaschutz, Landwirtschaft und Verbraucherschutz
(HMUKLV) (gem. Bewirtschaftungsplan 2009 bis 2015 HMUKLV (2015)) noch die beiden
Bewirtschaftungsperioden 2015 bis 2021 und 2021 bis 2027 in Anspruch genommen werden
mussen.

In Hessen stellt das Hessische Riedngesichtsder Uberschreitung der o. g. Nitrat -Qualitatsnorm
in allen funf ausgewiesenen Grundwasserkérpern einen Belastungsschwerpunkt dar
(Abbildung 1).

Grundwasserkorper
D Grundwasserkorper
Bewertung GWK Nitrat
D gut
schlecht

Bewertung GWK Ammonium

D gut
[]:D schlecht

Bewertung GWK chemischer Zustand

! gut
. schlecht

Abbildung 1 Lage des Hessischen Rieds in Deutschland/Hessen urftemischer Zustand der Grundwasserkérper im
Hessischen Ried. Bearbeitet nachttp://wrrl.nessen.de AWRRL Bewi rtschafROdm®m§algd2epn 2009

Das Hessische Riedhat eine Flache von ca. 1.200 km2, von denen ca. 1/3 intensiv
landwirtschaftlich genutzt werden (InVeKoSDaten, Weber et al. (2015)). Als Teil des
Oberrheingrabens zeigen die sedimentdren Grundwasserleiter (insbesondere die sandig-
kiesigen Quartarsedimente) eine sehr hohe Ergiebigkeit und stellen eine essentielle
Wasserressource fur die Versorgung des RheinMain Gebiets dar. Durch die aus der
landwirtschaftlichen Nutzung stammenden Stickstoff- bzw. Nitrateitrdge und der
wasserwirtschaftlichen Nutzung ergibt sich ein hohes Konfliktpotential.

Verschiedene Messstellen im Hessischen Ried weisen anstelle von Nitrat erhdhte
Ammoniumkonzentrationen (oberhalb der WRRL-Qualitdtsnorm von 0,5 mg/l ) auf. Dies weist
darauf hin, dass in den Grundwasserkérpernhohe Nitratmengen mikrobiologisch umgesetzt
werden.

Der vollstandige mikrobiologische Abbau von Nitrat elementarem, gasformigem Stickstoff (N2)
kann im Grundwasserleiter unter anoxischen/reduzierenden Bedingungen durch zwei
dominierende Prozesse erfolgen. Zum einen unter Verwendung von leicht abbaubaren
organischen Kohlenstoffverbindungen (G f ©r ¢ p ma f c knoh rzgmmande&n durch
reduzierte Eisenphasen zB. Pyrit (FeS' autor p mn f §

In letzter Zeit verdichten sich Anzeichen, dass in bestimmten Grundwasserkérpern die Gehalte
der fir den Nitratabbau verantwortlichen reaktiven Phasen durch anhaltende Nitrateintrage



http://wrrl.hessen.de/viewer.htm

soweit aufgebraucht sind, dass sich der Nitratabbau im Grundwasser verlangsamt bzw. ganz
zum Erliegen kommt (Bergmann et al., 2013; Hansen et al., 2017).

Das Nitratabbauvermdgen im Grundwasserleiter mussin diesem Zusammenhang_j g “~c¢cl|l bj ga
Pc gqgms p ac 8§ werdere diegschfittevdise aufgezehrt wird.

Aufgrund der Flachennutzung und hydrogeologischen Struktur des Hessischen Rieds (sandig
kiesige Quartdrsedimente mit eingelagerten Tam-/ Schluff-Schichten) ist von regionalen
Unterschieden bei der Verfugbarkeit und Zehrung des Nitratabbauvermdgens ausugehen Eine
Prognose Uber die zukinftige Entwicklung der Nitratkonzentration sowie die Identifizierung
von Risikogebieten mit erhohtem Bdastungspotential und nachlassendem Abbaupotential im
Abstrom ist daher nur unter Berlcksichtigung der Nitrateintrdge mit der Identifizierung der
dominierenden Abbauprozesse und Quantifizierung der Abbaukinetik und des Abbaupotentials
auf dem Flie3pfad im Grundwasser moglich (Kludt et al., 2016). Eine irreversible Aufzehrung
des Nitratabbauvermdgens in den Grundwasserkorpern istentscheidend dafir, wie sich die
Grundwasserqualitat tber den in der WRRL betrachteten Zeithorizont ver&ndern wird und ob
die gesetztenZiele erreicht werden kdnnen.

Die Befurchtung, dass inquartdren Grundwasserleitern in Zukunft mit einem Nachlassen des
Nitratabbauvermégens durch die Aufzehrung und letztendlich Erschdpfung reaktiver Phasen
durch die Reaktion mit Nitrat zu rechnen ist, wurde bereits unter anderem von Kolle et al.

(1983), Strebel et al. (1992) und Postma et al. (1991) formuliert. In den letzten Jahrzehnten
wurde eine Fille von Methoden zur Messung des Nitratablaus und zur Identifizierung der

Abbauprozessein verschiedenen Anwendungsbereichen entwickelt (Groffman et al., 2006).

Bisherige Arbeiten haben gezeigt, dass dieén sedimentaren Grundwasserleitern ermittelten

Abbauraten sehr starke Unterschiede zeigen (siehe Kapitel 2.8), welche einerseits mit der
heterogenen Verteilung und Verfligbarkeit der reduktiven Phasenund den geochemischen
Bedingungen im Grundwasserleiter, aber auch mit den angewandten Methoden
zusammenhdangen.Die Identifizierung und Quantifizier ung der Nitratabbauprozesse und des
Nitratabbauvermdgens im Hessischen Ried stellemaher eine groRe Herausforderung dar.

Das Hessische Landesamt fir Umwelt und Geologie (HLULE hatte im Jahr 2011 die
Projektpartner IWW (Rheinisch-Westfdlisches Institut fiir Wasser Beratungs und
Entwicklungsgesellschaft mbH) mit seinem Regionalstandort Rhein-Main in Biebesheim, das
Ingenieurbiiro BGS Umwelt und das Institut fir Angewandte Geowissenschaften der TU
Darmstadt zusammen mit dem WRRLEMalRnahmentrager Wasserverband Hessisches Ried

(WHR' kgr Sl rcpgsafsl ecl XSsp "0Os |l rgdgxgcpsl e
GrundwasserkérperndesHc qggqgaf c | Pgcbg sl b JIJmi _jggqgcpsl e t

Die Ziele lagen darin eine regional differenzierte Bestandsaufnahme des verfligbaren
Nitratabbauvermégens zu erarbeiten und Risikogebiete zu lokalisieren, in denen hohe
Nitrateintrage einem geringen Abbaupotential gegenuberstehen  um dort
MalRnahmenprogramme zu intensivieren. Des Weiteren solie eine Einschatzung des Zeitraums
geliefert werden, wann sich die Malinahmenprogramme der WRRL auf eine Verbesserung der
Nitratbelastungssituation im Grundwasser auswirken werden.

Dieses zweijahrigeHLUG-Rahmenprojekt wurde Ende 2014 abgeschlosserund in Form eines
Abschlussbeichts eingereicht sowie in der Schriftenreihe Grundwasser in Hessen, Heft 1
veroffentlicht (Weber et al., 2015).




1.2. Zielsetzung

Diesevon der DBU (Deutsche Bundesstiftung Umwelt) geférderte Promotion hat zum Ziel, im
Rahmen des mittlerweile abgeschlossenen HLUGRahmenprojekts (Weber et al., 2015), das
Nitratabbauvermogen in Grundwasserleitem des Hessischen Rieds zuwuntersuchen. Dazu
wurde, durch kontrollierte Laborversuche an Bohrkernproben und Feldmessungen eine
prozessorientierte Untersuchung des Abbauvermogens im Hessischen Ried durgkfihrt, um
ein grundlegendes Prozessverstandnis (ber den Nitratabbau zur Lokalisierung von
Risikogebieten und Ableitung einer Prognose der Nitratbelastung entwickeln zu kénnen. Die
Ergebnisse dieser Arbeit sind bereits in das HLU&Rahmenprojekt eingeflossen(Kludt et al.
2016; Weber et al., 2015).

Dabei stand die Entwicklung und Validierung geeigneter Methoden zur Messung des
vorhandenen Abbaupotentials sowie der Klarung von grundlegenden wissenschaftlichen
Fragestellungen dber die Dominanz und Kinetik der einzelnen Abbauprozesse in den
Grundwasserkorpern des Hessischen Rieds im Vordergrund.

Im Rahmen dieser Arbeit wurden Denitrifikationsprozesse mit einer Kombination verschiedener
Methoden (Kapitel 4) untersucht. Es wurden der Gehalt an reaktiven Phasen in den Sedimenten
des Hessischen Rieds bestimmt und die Verfligbarkeit fir den Nitratabbau in Batch und
Saulenversuchen untersucht.

1.3. Methodischer Ansatz

Da es keine etablierte Methode zur Bestimmung dedNitratabbaupotentials an Sedimentproben
gibt, bestand ein Ziel darin, ein Konzeptinkl. Probenahme, ProbenkonservierungAufbereitung
und Festphasenandytik zu entwickeln und zu validier en, welches auch in Zukunft fur
flachendeckende Untersuchungen angewandt werden kann. Hierzu wurde im Rahmen einer
Masterarbeit (Knipp, 2012) verschiedene Methoden zur Quantifizierung der potentiell fiir den
Nitratabbau zur Verfiigung stehenden reaktiven Phasen angewandt. Die Sedimentproben
wurden auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff, elementaren Schwefel und anderen
Elemente sowie auf reduzierte Schwefelverbindungen hin untersucht. Zudem wurden die
Methoden mittels synthetisch hergestellter Proben mit verschiedenenSchwefelgezies validiert,
um die Selektivitat und Reproduzierbarkeit im Vorfeld der weiterfihrenden Untersuchungen
zu ermitteln. Erganzt wurden die o. g. Methoden durch verschiedene Untersuchungenzum
direkten und indirekten Nachweis sowie der Charakterisierung des Abbauvermdgens
(Rasterelektronenmikroskopie, BSE"back-scattered electrons"und EDX "electron dispersive x
ray" - Analyse und Isotopenuntersuchung) sowie der Quantifizierung der Anteile der in den
Sedimentproben vorhandenen Schwefelspezies (XANES"X-ray Absorbtion Near-Edge
Spectoscopy- Analyse, Extraktionsversuche)

Neben dem o. g. Konzept zur Bestimmung des theoretisch zur Verflgung stehenden
Nitratabbaupotentials bestand ein weiteres Ziel in der Bestimmung des fur den Nitratabbauzur
Verfligung stehenden Nitratabbauvermdgens und, damit einhergehend, die Bestimmung der in
den Grundwasserleitern ablaufenden Nitratabbauprozesse. Hierzu wurden
Nitratabbauversuche im Labor (Batch- und Saulenversuche)durchgefiihrt. Ziel war es dabei,
zum einen Erkenntnisse Uber das tasachlich zur Verfigung stehendeNitratabbauvermégen in
den Sedimentensowie der Kinetik des Nitratabbauszu gewinnen, zum anderen sollten damit
Erkenntnisse Uber mdgliche Indikatoren zur Identifizierung der Prozesse m Grundwasser




(Feldversuche) gewonnen werden. Fur die Saulenversuche wurde ein reaktives
Transportmodell entwickelt, um die komplexen Prozesseund den damit verbundenen Umsatz
an Nitrat und Reduktionsmitteln qu antifizieren zu konnen.

Ziel der tiefenorientierten Multiparametermessungen (Redoxfrontscreening) war es, oxische
Bereiche mit hohen Nitratkonzentrationen gegeniiber anoxischen Bereichen mitpotentiellem
Nitratabbauvermégen im Hessischen Ried abzugrenzen und die Lage der Redoxfront zu
lokalisieren. Zudem sollten durch die Probenahme und Wasseranalytik (insbesondere Nexzess
Messungen sowie Stickstoff, Schwefel und Sauerstoff-Isotopenuntersuchungen), in
Kombination mit einer Grundwassermodellierung, Nitrateintrage sowie der auf dem Flie3pfad
stattfindende Nitratabbau quantifiziert und die im Grundwasserleiter ablaufenden
Nitratabbauprozesse identifiziert werden.

Die Ergebnisseder Laborversuche wurden mit den Ergebnissen aus Felduntersuchungen und
Modellrechnungen verglichen um Prozesse auf dem FlieBpfad zu rekonstruieren Die
Zielsetzung besteht dabei in neu gewonnenem Verstandnis Uber Abbauprozesse in quartaren
Grundwasserletern mit geringem/nachlassenden Abbaupotential und der erfolgreichen
Anwendung/Kombination geeigneter Methoden zur Untersuchung des Abbaubauvermdgens
und der Abbauprozesseam Sediment und auf dem Fliel3pfad.

Mithilfe der gewonnenen Erkenntnissewurden Mdglichkeiten zur Prognose der Entwicklung
der Nitratbelastung im Hessischen Ried im Hinblick auf ein Nachlassen des
Nitratabbauvermégens und der damit einhergehenden Verlagerung der Redoxfront geschaffen.
Ziel ist dabei die Identifizierung von Risikogebieten, in denen hohe Nitrateintrdge einem
geringen bzw. nachlassenden Abbauvermégen gegeniberstehemum die Effizienz der WRRL-
MafRnahmenprogramme zu bewerten und ggf. weiter optimieren zu kénnen.




2. Grundlagen, Stand der Forschung

2.1. Stickstoff in der Umwelt (Herkunft, Speziesund Auswirkungen )

Der grofite Teil desweltweiten Stickstoffvorrats befindet sich in der Atmosphare, welche zu ca.
78% aus elementarem Stickstoff (\N)) besteht, der durch eine stabile Dreifachbindung und der
damit verbundenen hohen Bindungsenergie weitgehend reaktionstrage (inert) ist. Im

Gegensatz zu elementarem Stickstoff sind reaktive Stickstoffverbindungen durch eine
abweichende (hdhere bzw. niedrigere) Oxidationsstufe gekennzeichnet und umfassen damit
auch alle biologisch reaktiven N Verbindungen.

Der Stickstoffkreislauf in Abbildung 2 stellt die Prozesse zur Umwandlung verschiedener
Stickstoffspeziesvereinfacht dar. Dabei muss beachét werden, dass komplexe Zusammenhange
zwischen dem Stickstoffkreislauf und anderen geochemischen Reservoirenind Stoffkreislaufen
existieren. Laut Stumm & Morgan (1996) bestehen Zusammenhangehauptsachlich zwischen
Sedimenten, Kohlendioxid (CO,), Wasser(H-0) und Sauerstoff (O,).

Das natirliche Gleichgewicht zwischen dem

» N, (nef-.&f/&‘ inertem Luftstickstoff (N2) und den reaktiven

e (N,0) ‘"\f’f//%ﬁ‘fo Stickstoffverbindungen wird laut Galloway et al.
* o 3 }’S%’L (2003) hauptsachlich durch zwei Prozesse

org

innerhalb der natirlichen Stickstofffixierung
(organische

S
§ P .((-\\\'a‘\ substand) / £ ‘?’/'77,-/(9.\‘% (Abbildung 2) bestimmt bei denen der
SIS Nf)‘\?/ elementare Stickstoff in chemisch reaktive
i e"/b,) Verbindungen umgesetzt wird. Zum einen
NH,*

A durch die abiotische Stickstofffixierung bspw.

k‘ "\z& .5\‘,/' / durch Blitze oder Verbrennungsvorgange
\ N Y% \,' 7 . .. . .
N \’\’7//9% _ “9}5\?%’ Y (bspw. Brande, Vulkanausbriiche), bei der sich

‘\\ ~~- e Nt v hauptsachlich Stickoxide bilden (Stumm &
. Noz"_,x" Morgan, 1996; UBA, 2011b). Zum anderen
Nitrifikation durch biologische (mikrobielle)

Stickstofffixierung, an denen Bakterien, haufig
Abbildung 2 Vereinfachter Stickstoffkreislauf verandert IN Symbiosemit hoheren Pflanzen, beteiligt sind
nach (Appelo & Postma, 2009 (Schlegel & Zaborosch, 1992. Diese Prozesse

sind limitiert und stehen mit der Bildung des
elementaren Stickstoffsdurch Denitrifikation im Gleichgewicht , weshalb sich laut (Galloway et
al., 2003) reaktive Stickstoffverbindungen ohne anthropogene Einflisse nicht in der Umwelt
anreichern kénnen.

Laut dem (UBA, 2011b) begann de anthropogene Freisetzung von reaktiven
Stickstoffverbindungen mit dem Anbruch der Industrialisierung vor etwa 150 Jahren durch die
stark zunehmende Verbrennung fossiler Brena und Treibstoffe und der damit verbundenen
Anreicherung von Stickoxiden in der Atmosphére und dem Niederschlag. Zudem begann durch
die Entwicklung des HaberBoschVerfahrens um 1910 die industrielle Stickstofffixierung
hauptsachlich (ca. 85% Galloway et al. (2003)) zur Produktion von Dingemitteln, da die
Biomasseproduktion von Pflanzen u. a. durch Stickstoff als wachstumslimitierender Faktor
begrenzt wird (Schlegel & Zaborosch, 1992. Laut Galloway et al. (2003) ist seit dem Jahr 1860
bis 2000 ein deutlicher Zusammenhang zwischen dem Anstieg der Weltbevilkerung und der
anthropogenen Freisetzung von reaktiven Stickstoffverbindungendurch Verbrennung fossiler




Brennstoffe und landwirtschaftlicher N-Fixierung (symbiotische N,-Bindung bei Hllsenfriichten
" J ¢ e s k gdurchgkndlichenbakterien © P f g x s, Sdhnledkl & Zaborosch (1992) von ca.
15 auf ca. 60 Megatonnen/Jahr zu beobachten Ab 1960 ist zudem der steigende Einfluss
reaktiver Stickstoffverbindungen aus dem Haber-BoschVerfahren deutlich zu erkennen. Nach
Angaben desUmweltbundesamtes (UBA, 2015) hat sich besonders in Europadie Umwandlung

des tragen Luftstickstoffs in reaktive Stickstoffverbindungen im Laufe der vergangenen 100
Jahre vervierfacht. Laut UBA (2011b) werden jahrlich weltweit Gber 80 Megatonnen

elementaren Stickstoffs (N) durch das Haber-BoschVerfahren in reaktiven Stickstoff zur

Duingemittelproduktion tGberfuhrt und freigesetzt.

Mit ca. 53% ist der Anteil der industriellen Dingemittelproduktion an der anthropogenen
Gesamtfixierung von elementarem Stickstoff am groR3ten, gefolgt von der landwirtschaftlichen
Fixierung durch den Anbau von Hulsenfriichten mit ca. 27% und der Verbrennung fossiler
Brennstoffe mit ca. 20% (Rockstrom, 2009, UBA, 2011b).

Die zunehmend aus anthropogenen Quellen stammenden reaktiven Verbindungentreten
hauptséachlich in den in Tabelle 1 nach Stumm & Morgan (1996) und Rohmann & Sontheimer
(1985) zusammengefassten Verbindungen auf

Tabelle1 Erscheinungsformen, Quellen unegative Auswirkungen reaktiver Stickstoffverbindungen in der Umwelt

Oxidations - (Stumm & Morgan, 1996)
Bt iy Benne SIS BES Hauptquelle negative Auswirkungen
Stickstoffs piq 9 9

Trinkwasser und Gesundheit,

Nitr: NOs + Diingemittel .
trat O 5 ungemitte Eutrophierung von Gewassern
Salpeterséaure HNOs +5 Verbrennung fossiler Brennstoffe saurer Regen
trégt zur Bildung v. Ozon in d er
. L Verbrennung fossiler Brennstoff 4 i i (i
Stickstoff-dioxid NO, +a erbre _ u .g gss _e ennstoffe Troposphére bei, toxischfur
Denitrifikation im Boden versch. Pflanzen

Zwischenprodukt der Nitrifikation,

Nitrit NO +3 Denitrifikation, NO 5~ Reduktion toxisch u. A. fiir Fische
trégt zur Bildung v. Ozon in der
Stickstoff- NO 2 Verbrennung fossiler Brennstoffe, Troposphére bei, toxischfur
monoxid Denitrifikation im Boden versch. Pflanzen
Distickstoff- Zwischenprodukt der Nitrifikation, Zerstorung von Ozon in der
monoxid N.O +1 N X ) Stratosphare
Denitrifikation, NO 5~ Reduktion
(Lachgas)
Atmosphare,
elementarer N 0 Endprodukt der Denitrifikation /
Stickstoff 2 (Nitratabbau)
s. U. ARohmann & Sontheimer (1985)
Ammoniak NH; -3 Uberséuerung von Boden durch
Ammonium NH.* 3 Diingemittel, Futterplatze Nitrifizierung,

Toxizitat von NH 3 fiir Fische

Laut dem Umweltbundesamt UBA (2015) und UBA (2011b) unter Berufung auf Rockstrom
(2009) sind die globalen Belastungsgrenzen der Okosystemen durch die anthropogene
Beeinflussung des Stickstoffkreislaufes mittlerweile Gberschritten

Insbesondere das Grundwasseist durch den Eintrag von reaktiven Stickstoffverbindungen wie
Nitrat und Ammonium gefahrdet. Dabei ist Nitrat aus Sicht des Gesundheitsschutzes gefahrlich,
da es im schwach saurem Magensaft zu Nitrit (NQ’) umgewandelt werden kann und dort mit
bestimmten Aminen zu Nitrosaminen reagiert, von denen viele alskrebserzeugend gelten(UBA,




2011b). Des Weiteren kann eine hohe Nitritkonzentration im Blutkreislauf, insbesondere bei
Qosejglecl* becl Q _scpgrmddrp_l gnmpr qaudgsenl
Der aktuelle Grenzwert zur Gewinnung von Trinkwasser sowie die Schwellenwert flr einen
guten chemischem Zustand im Sinne der Wasserrahmenrichtline (BMU, 2010) ist daher fir
Nitrat bei 50 mg/l festgelegt.

2.2. Nitrateintrag und Transport im Grundwasser

Als Entragsquelle fir Nitrat kann laut Rohmann & Sontheimer (1985) im Allgemeinen
zwischen lokalen, punktférmigen und diffusen, grof3flachigen Belastungsquellen unterschieden
werden (HMUKLYV, 2015; Rohmann & Sontheimer, 1985). Die lokalen, punktformigen Quellen
umfassen dabei Nitrat aus der Versickerung von Abwass®e und Sickerwéasser unter
Abfalldeponien. Bei den bedeutenderen diffusen, groRRflachigen Quellen handelt es sich
hauptséchlich um Nitrat aus landwirtschaftlichen Flachen (DlUngemittel), geogenes N
Freisetzungspotential (Nitrat aus der Mineralisierung des organisch gebundenen
Stickstoffvorrats humoser Béden), atmosphéarische Deposition (Niederschlagg und Infiltration

von Oberflachengewéssern

Eintrag in das Grundwasser

Die Nitrateintrage lber die Bodenzone bzw. ungesattigte Zone in das Grundwasser werden im
Wesentlichen durch die Verweilzeit des Sickerwassers in der ungesattigten Zone bestimmt
(Weber et al., 2015). Dabei ist die Nitratverlagerung in das Grundwasser lautDVGW (2013)
von verschiedenen Standortfaktoren (u.a. von der Bodenat, Feldkapazitat, effektive
Durchwurzelungstiefe, Humusgehalt, pH-Wert), der Bewirtschaftung (u.a. Saattermin,
Anbaukultur, Dingemittel, Ertrag, Zwischenfruchtanbau, auf der Flache verbleibende
Erntereste, Beregnungsintensitat) sowie den Witterungsverlauf abhangig, wobei der
Denitrifikation von Nitrat zu gasformigem N > eine entscheidende Rolle zukommt .

Mit der Methodik nach Weber et al. (2015) kann die Nitrat -Konzentration Cnos im Sickerwasser
aus dem N-Flachenbilanziberschuss, der Denitrifkationsleistung in der Bodenzone und der
Grundwasserneubildung abgeschéatztwerden, wobei die im Vergleich zum Diingemitteleinsatz
geringe atmospharische NDeposition nicht berlicksichtigt wird.
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Laut Appelo & Postma (2005) bewegt sich nitrathaltig es Wasser meist im Abstrom von
landwirtschaftlich genutzten Flachen als Fahne durch den Grundwasserleiter. Da Nitrat im
Grundwasserleiter i. A. keine schwerl6slichen Mineralphasen bildet oder durch signifikante
Adsorption (Kapitel 2.3.1) beeinflusst wird, wird der Transport und Verbleib des Nitrats im
Wesentlichen durch Nitratumsatzprozesse bestimmt.




2.3. Nitrat umsatzprozesse

2.3.1.Mikrobielle Denitrifikation

Unter Denitrifikation versteht man die mikrobiell (chemotroph) gesteuerte Reduktion des im
Nitrat bzw. Nitrit gebundenen Stickstoffs zu gasférmigen Verbindungen wie NO, N,O (Lachgas)
und N2. Die Denitrifikation ist der einzige biologische Prozess durch den gebundener Stickstoff
(bspw. Nitrat) in gasférmigen molekularen Stickstoff Uberflhrt wird und ist daher aus globaler

Sicht fur die Erhaltung des Lebens auf der Erde von entscheidender BedeutungSchlegel &
Zaborosch, 1992. Nach Angaben von Ballantine et al. (2014) wird ca. 58% des globalen
Nitratabbaus durch Denitrifikation in Kisten-~ xu, Qaf cjdec gcrcl sl

b

minimum zones) umgesetzt, gefolgt von ca. 22% in SuRwassersystemen wie Grundwasser, Seen

und Flisse und ca. 20% in terrestrischen Boden.

Die am Nitratabbau beteiligten Mikroorganismen besitzen eine hohe biochemische und

taxonomische Variabilitat, zu ihnen gehéren u. A. Pseudomonas denitrificas, Paracoccus
denitrificans, Thiobacillus denitrificansm Pseudomonas aeruginosa, Bacillus licheniformis

(Knowles, 1982; Schlegel & Zaborosch, 1993. Diese Mikroorganismen sind fakultativ anaerob
und besitzen somit ein komplettes Atmungssystem, wobei sich das fiir die Denitrifikation nétige
Enzymsystem bei Sauerstoffmangel bzw. in Gegenwart von Nitrat induziert bzw. deprimiert.
Die Umsetzung von Nitrat erfolgt laut Schlegel & Zaborosch (1992)allgemein mit den aus den
Reduktionsmitteln stammenden

spezifische Enzyme Reduktionsaquivalenten Elektronen-

‘ O[H] + 2H" + ZNO> = N, + 6H,0 | Né N (Wa.sserstofi) Donatoren nach der il.’]
o 20-Reductase Abbildung 3 gegebenen Stéchiometrie

"4 NO-Reductase in den schematisch angedeuteten
Donator N§ Nitritreductase Schritten von NOs zu N Uber die
\Joz- Zwischenprodukte NO,", NO und N2O.

N%; NitratreductaseA (B) - papei wird jeder Schritt von einem
spezifischen Enzym (Reduktasen)

Abbildung 3 Schema der Denitrifikation mit den beteiligten katalysiert.
Enzymen veréndert nach(Schlegel & Zaborosch, 199p

Wasserstoff- e Transport e
| € fransport

Laut (Knowles, 1982) existieren
neben Bakterien welche die notwendigen Redultasen besitzen um NQ° dber die
Zwischenprodukte NO," und N2O zu N zu reduzieren, auch Bakteriengruppen denen die NOs
oder N.O Reduktasen fehlen, was zu einem Verbrauch bzw. einer Akkumulation der oben
genannten Zwischenprodukte fiihren kann.

Die bei der mikrobiellen Denitrifikation ablaufenden Stoffwechselprozesse werden als
“af c kmr pmchhe§ da’ ilerex Engrgiegewinnung durch Redoxreaktionen an den als
Nahrstoff dienenden Substraten beruht (Schlegel & Zaborosch, 1992. Voraussetzung dafur
sind anaerobe Verhéltnisse und geeignete Reduktionsmittel.

Insbesondere in der ungeséttigten Bodenzone, wie auch in Grundwasserleiterrmit hohem
Anteil an organischem Kohlenstoff (TOC), kann die Denitrifikation bei hoher Wasserséttigung
und entsprechend eingeschrankter Sauerstoffverfiigbarkeit hauptséchlich mit leicht
abbaubarem organischen Kohlenstoff (Gg) durch heterotrophe-chemoorganarophe

MK )

Denitrifikaton &gk Dmj ecl bcl _j g “~fcrcpmr p mechHGeicBrgllgr pgd

stattfinden (Bradley et al., 1992; Bragan et al., 1997, Rohmann & Sontheimer, 1985; Smith et
al., 1996; Starr & Gillham, 1993; Trudell et al., 1986).




100 o ¢oObOo¢ch TOOUL 060 Gleichung 1

?jqg “~afckmrpmnf &8 ucpbcbezeibhget, dieKigrénpZellkohlenstdffgagsk c |
organischen Quellen beziehen, wobeib c p @cepgdd “mpe_I mrpmnf 8 "~ cqgaf i
Verbindungen als Elektronen-Donatoren verwendet werden (Schlegel & Zaborosch, 1993.

Dasaus der ungesattigten Zone in den Grundwaserleiter ausgewasclene Nitrat kann auf der

FlieRstrecke im Grundwasserleiter weiteren Abbaureaktionen unterworfen sein. Neben der

heterotrophen Denitrifikation mit sedimentarem C o (Gleichung 1) kann dabei die autotrophe-
chemolithotrophe Denitrifikation &gk Dmj ec |l bcl ~jag ~ _srmrpmnfc Bcl g
mit Eisensulfid-Phasen (wie bspw. Pyrit; Gleichung 2) in quartédren Porengrundwasserleitern

eine Ubergeordnete Rollespielen.

PODO VOQYTO Ox0 piv0 VOQ OO0 Gleichung 2
?jq ~ _ s rwerdem ndie f MBkroorganismen bezeichnet, die in der Lage sind ihren
Zellkohlenstoff aus anorganischen Quellen zu beziehen wobei der Begriff ~ ifhotroph § die
Fahigkeit beschreibt anorganische Elektronen-Donatoren verwerten zu kdnnen (Schlegel &
Zaborosch, 1992. In zahlreichen Untersuchungen in Deutschland (u.a. Boéttcher et al., 1989;
Kolle et al., 1983; Konrad, 2006; Pétsch, 2006 Strebel et al., 1992; Wisotzky et al., 2011),
Danemark (Postma et al., 1991), den Niederlanden (Zhang et al., 2009) und Nordamerika
(Tesoriero et al., 2000; Tesoriero & Puckett, 2011) konnte der an die Oxidation von Eisensulfid
gebundene Nitratabbau in sandigen Grundwasserleitern beobachtet werdenDer Prozess der
autotrophen Denitrifik ation umfasst dabei auch die in Gleichung 3 aufgeflihrte konsekutive
Oxidation von Eisen (ll) “Fe**§ (Appelo & Postma, 2005. Die Nitratreduktion kann dabei
abiotisch oder mikrobiell katalysiert ablaufen (Bergmann et al., 2013, Korom, 1992; Ottley et
al., 1997).

¢cOb pfOQ (tfOLO POV O O p O Gleichung 3

Zudem kann auch das in Tonmineralen gebundene F@l) einen signifikanten Beitrag zur
Nitratreduktion in tonreichen Sedimentenleisten (Ernstsen, 1996 Ernstsen et al., 1998 Gorski
et al., 2012a; Gorski et al., 2012b: Gorski et al., 2013). Laut Hofstetter et al. (2002) kdnnen in
Tonmineralen drei unterschiedliche Typen von potentiell reaktivem Fe(ll) unterschieden
werden (strukturelles Fe(ll), durch Oberflachen- Hydroxylgruppen komplexiertes Fe(ll) am
Rand der Oberflache und Fe(ll) durch lonenaustausch an baalen SiloxanOberflachen). Seine
Untersuchungen ergaben dabei, dass bspw. in Smektiten wie Nontronit Gber 10% des Eisens als
reaktives F&* vorliegen kann.

Des Weiterenwurden auch Reaktionen mit Eisen(ll) -Silikaten (Postma, 1990, Magnetit und
Grinem Rost(Green Rust) beschrieben(Hansen et al., 1994 Hansen & Koch, 1998. Allerdings
konnten diese Reaktionen bidier nur in Laborversuchen nachgewiesen werdenlhr tats&chlicher
Einfluss im Grundwasserleiter wird als gering eingeschétzt, da die Reaktion mit Eisen(ll}
Silikaten sehr geringe Raten(Postma, 1990 zeigt und die Reduktion mit Grinem Rost (Green
Rust) laut Patsch (2006) nur unter stark reduzierenden Bedingungen bei gehemmter
mikrobiologischer Nitratreduktion und fehlenden alternativen Reduktionsmitteln eine Rolle
spielen kann.
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Neben dem mikrobiellen Nitr atabbau und der Stickstofffixierung aus N. (Kapitel 2.1) kénnen
folgende Prozesse aus dem Stickstoffkreislauf eb#alls einen Einfluss auf die
Nitrat konzentration im Grundwasserleiter haben.

Nitrat -Assimilation

Nitrat und Ammonium stellen die grundsétzlichen Stickstoffquellen von Bakterien und Pflanzen
dar (Schlegel & Zaborosch, 1992. Bei der assimilatorischen Nitratreduktion wird Nitrat Uber
verschiedene Zwischenprodukte zu Ammonium reduziert.Im Anschluss wird das entstandene
Ammonium bei der Synthese von Aminosauren assimiliert und somit in organisch gebundenen
Stickstoff Gberfiihrt (Rohmann & Sontheimer, 1985). Die fur die Reduktion von Nitrat zu
Ammonium notwendige Energie wird bei Pflanzen aus der Photosynthese und bei den Bakterien
aus der Respiration (Atmungsprozessen) gewonner(Patsch, 2006 .

Viele Bakterien verfliigen Uber die Enzyme zur NitratAssimilation unter aeroben sowie
anaeroben Bedingungen, welche aber erst gebildet werden wenn Nitrat die einzige
Stickstoffquelle darstellt. An der Nitratreduktion zu Ammonium sind zwei spezifische Enzyme
beteiligt. Die Nitrat-ReduktaseB fuihrt zur Bildung und Freisetzung von Nitrit (vgl. Abbildung
3), welches mit einer Nitrit -Reduktase Uber die Zwischenprodukte HNO:NH zu NHs
(Ammoniak) reduziert wird (Schlegel & Zaborosch, 1992. Da die Nitratassimilation bereits bei
sehr niedrigen Ammoniumkonzentrationen (0,1 mg/l) gehemmt wird , kann davon
ausgegangen werden, dass diese im Bereich von Ackerflachen, durch das Aufbringen von
Wirtschaftsdiinger, haufig keine tbergeordnete Rolle spielt(Péatsch, 2006 .

N-Minerali sation

Laut Schlegel & Zaborosch (1992) wird u nter Stickstoffmineralisierung die Uberfiihrung von

organisch gebundenem Stickstoff in pflanzenverfligbaren anorganischen Stickstoff wie NH4*

(Ammonium) verstanden. An diesem Prozess sindlemnach hauptsachlich Pilze und Bakterien
_j g ~Bcqgr ps c,lwolkeil AAnmoniam alsgRraglektr des Abbaus von EiweiRen und
Aminosauren (Decarboxylierung, Desaminierurjggebildet wird .

Nitrifikation

Im Anschluss an die Ammoniumbildung durch N-Mineralisation erfolgt in gut bellfteten Béden
die Nitrifikation durch mikrobiell gesteuerte Oxidation von Ammonium zu Nitrit und Nitrat
Die Umsetzung erfolgt immer in zwei Schritten durch verschiedene Bakteriengruppen, wobei
die erste Gruppe bspw.Nitrosomonas(Ammoniumoxidierer) Ammonium zu Nitrit oxidiert und
die zweite Gruppe bspw. Nitrobacter (Nitritoxi dierer) das Nitrit zu Nitrat oxi dieren (Schlegel &
Zaborosch, 1992. Der Einfluss der Nitratbildung durch Mineralisierung organischer Substanz
kann insbesondere bei der Bellftung von Moor und Niedermoorbdden eine grof3e Rollespielen
(siehe Kapitel 3.5.4).

Anamox (Anaerobe-Ammoniumoxidation)

Neben der aeroben Nitrifikation kann es unter Sauerstoffmangel auch zu einer anaeroben
Ammoniumoxidatio n kommen, wobei bspw. Nitrit oder auch Eisenoxide als Oxidationsmittel
dienen kénnen, um Ammonium zu N> zu oxidieren (Ding et al., 2014; Jasper et al., 2014 Jetten
et al., 1998).
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Sorption

Die Sorption von Anionen wie Nitrat wir d in Béden und im Grundwasser stark durch den pH
Wert, Al- oder Fe- Oxide und Tonminerale beeinflusst und spielt demnach nur in sauren
eisenoxidreichen, tonhaltigen Grundwasserleitern eine Rolle, fir Kationen wie bspw.
Ammonium kann dieser Prozess allerdirgs von Bedeutung sein(Appelo & Postma, 2005 Patsch,
2006).

2.4. Redoxzonierung und Nitratabbau

Redoxprozesse zéhlen zu den wichtigsten Reaktionen in der Hydrosphare und steuern im
Wesentlichen die Schwefel, Stickstoff und Kohlenstoffkreislaufe, womit sie fir die

Konzentration wichtiger Spezies (u. a. reaktive Stickstoffverbindungen) im Grundwasser
verantwortlich sind (siehe auch Appelo & Postma, 2005 Langqguth & Voigt, 2004).

Der Gleichgewichtszustand einer Redoxreaktion wird, bei gegebener Stoffkonzentration, durch
die Tendenz zur Freigabe oder Aufnahme von Elektronen @r an den Halbreaktionen beteiligten

Spezies bestimmt. Die Tendenz zur Reduktion/Oxidation einer Spezies wird konventionell
unter Standardbedingungen (101,325 kPa, 25°C, einheitliche Aktivitat der beteiligten Spezies)
als Standardpotential E° [Volt] der j eweiligen Halbreaktionen gegentiber der H/H* -

Halbreaktion angegeben(Appelo & Postma, 2005. Das Standardpotential einer Halbreaktion
cpeg r ggaf _skpclmged CHgepRegkieRfurdlistdamit ein Mal fur den

Energiegewinn. Ist das Standardpotential E° einer Halbreaktion héher als das einer anderen, so
ist die oxidierte Spezies (Oxidationsmittel) dieser Halbreaktion energetisch in der Lage
Elektronen der reduzierten Spezies (Reduktionsmitteln) aus der anderen Halbreaktion
aufzunehmen und diese (unter Standardbedingungen) zu oxidieren.

Bei einem vertikalen Eintrag von geléger organischer Substanz in den Grundwasserleiter
kénnen sich mikrobiell gesteuerte Redoxzonen ausbildenwelche nach dem Energiegewinn der
jeweiligen Redoxreaktion (Oxidation der organischen Substanz)entlang des FlieRwegegbspw.

von oben nach unten) gedaffelt sind (Langguth & Voigt, 2004; Stumm & Morgan, 1996). In

Abbildung 4 sind wichtige mikrobiell gesteuerte, thermodynamisch glnstige (exergonische

Redoxprozesse im aquatischen $stem, sortiert nach Redoxpotential/Energiegewinn (3G°)
aufgelistet (Stumm & Morgan, 1996) sowie der vertikale Verlauf einer Redoxzonierung bei
Eintrag von organischer Substanz nachAppelo & Postma (2005) mit charakteristischen
Reaktionen aufgezeigt (Langguth & Voigt, 2004).

Laut Rickard & Luther (2007) kann der Ubergangsbereich (suboxischer Bereich) zwischen
oxischer Zone (Sauerstoff anwesend) und anoxischer Zone (HS anwesend) in Sedimenten
zwischen wenigen Millimetern und mehreren Zentimetern variieren.
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) [ki/eq] 50 100 aerobe Atmung 0, Red. Comp OX -125
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Eh[mV] -500 0 +500 +1000 Denitrifikation zu N, NO; Red. > N, Corg OX. -119
P[] 10 S 0 +5 410  +15 20  Denitrifikationzu NHs* NOyRed. > NH;* oy OX 82
Fermentation Corg Red. Corg OX. -27
Sulfatreduktion SO, Red. Corg OX -25
NO; Red. 2 N, Methanfermentation CH, Fermentation Corg OX. -23

1

( MnO, Red. N-Fixierung N; > NHg* Corg OX 20

Sulfidoxidation 0, Red. Sulfid > SO,  -100

NO; Red. 2> NH;
Nitrifizierung 0, Red. NH,;* > NO; -43
FeOOH Red. 5 T
Eisenoxidation 0, Red. Fe(ll) Ox. -88
Corg Red. Manganoxidation 0, Red. MnCO; Ox. 30
Reduktionen
Prinzip der Redoxzonierung in natiirlichen Grundwasserleitern
Konzentration —_
% aerobe Atmung: CH,0 + 0, - CO, + H,0
Denitrifikation: 5CH,0 + 4NO3 — 2N, + 4HCO3 + CO, + 3H,0
H, Bildung = + 2— 2+
14NO3 + 5FeS, + 4H* — 7N, + 10503 + 5Fe?* + 2H,0
L Corg OX. Mn(ll) , Fe(ll) Lésung:
- CH,0 + 2Mn0, + 4H' - 2Mn** + €0, + 3H,0
Sulfid > S0, £
< CH,0 + 4Fe00H + 8H" - 2Fe®* + CO, + 7H,0
Fe() Ox. > £
% Sulfatreduktion: 2CH20+SO‘§’ — H,S +2HCO3
NH;* > NO;- == ﬂ
MnCO; Ox. Methanfermentation: 2CH,0 - CH4 + CO,
Oxidationen
—d Fe(l)-L6sung mit CH,:
2, Bildung 8FeOOH + CH, + 16H" — 8Fe** + C0, + 14H,0

Abbildung 4 Sequenz und Energieausbeute G°) der haufigsten mikrobiell induzierten Redoxreaktionen (veréndert
nach Stumm & Morgan (1996)) mit dem Prinzip der Redoxzonierung im Grundwasserleiter (verandert nach Appelo
& Postma (2005)und Langguth & Voigt (2004)).

Mit dem hohen Energieertrag der Denitrifikationsprozesse ist Nitrat, nach Sauerstoff, das
starkste Oxidationsmittel in natirlichen Grundwasserleitern. Der Energieertrag der
heterotrophen und autotrophen Denitrifikation wurde von Postma et al. (1991) basierend auf
den Reaktionen in Tabelle 2 mit Graphit und Pyrit, auf Grundlage der thermodynamischen
Daten von Wagman (1982) und Nordstrom (1982) berechnet. Dabei stelltlaut (Postma et al.,
1991) Graphit, mit einem niedrigeren Energieertrag als andere Kohlenstoffverbindungen,die
stabilste Form desorganischen Kohlenstoff dar.

Tabelle 2 Vergleich der Giblsschen Freien Energie von heterotropher undautotropher Denitrifikation

Reaktion nach (Postma et al., 1997) aiG° (pH=7) [kJ/mol]
ud "Oi &XO ¢O6 606 ©qb TO& 60 -458,06
COY O i QPG G ¢OGO ol ¢OQU GG WAO 17V ¢O -415,84

Dabei wird deutlich, dass der Energieertrag der heterotrophen Denitrifikation héher ist und
diese damit die thermodynamisch giinstigere Reaktion darstellt. Dennoch weisen
Beobachtungen daraufhin, dassdie autolithotroph e Denitrifikation die dominierende Reaktion
in quartaren Grundwasserleitern dargellt ( siehe Kapitel 2.8).

Laut Bergmann et al. (2013) fuhrt die sequenzielle Abfolge der Redoxreaktionenmit der
Fliel3richtung héaufig zu einer hydrogeochemischen Schichtung imGrundwasserleiter, welche
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sich in einer sprunghaften Abnahme des Redopotentials (Ex-Wert) zeigt, wobei sauerstoff
und nitrathaltige Grundwasser mit hohen Redoxpotentialen von starker reduzierten, sauerstoff
und nitratfreien Grundwassern unterlagert werden.

2.4.1.Einfluss der Sauerstoffkonzentration

Da der aerobe Stoffwechseldie héchste Energieausbeute ermdglicht (Abbildung 4) und die
stickstoffreduzierenden Enzyme der denitrifizierenden Mikroorganismen laut Rohmann &
Sontheimer (1985) erst bei vollstandiger Sauerstofffreiheit aktiv werden, ist der
Sauerstoffgehalt des Wassers fir die Denitrifikation entscheidend.

Die fur die Denitrifikation limitier enden Sauerstoffgehalte (&) liegen je nach Autor zwischen
1und 5 mg/l.

Tabelle 3 Angaben zum limitierenden Sauerstoffgehalt bei der Denitrifikation nach Wendland & Kunkel (1999)

>5mgl/l (Hélting & Coldewey, 2009; Kélle, 1990; Rohmann & Sontheimer, 1985)
> 2 mg/l (Oberrmann, 1982)
> 1 mg/l (DVWK., 1989, Ebeling et al., 1988)

Laut Patsch (2006) ist nach Misra et al. (1974) der Einfluss des Sauerstoffs auf die
Denitrifikation bei niedrigen Temperaturen wesentlich starker als bei htheren. Bei niedrigen
pH-Werten ist der Einfluss zudem schwéacher ausgepragt als unter neutralen oder alkalischen
Bedingungen (Rohmann & Sontheimer, 1985).

2.4.2.Einfluss des pHWerts

Laut Patsch (2006) wurde bereits von Ottow (1969) pH-Wert als eine der wichtigsten
Regelgréen in Denitrifikationsprozessen genannt. Dabei haben die pHBedingungen laut
Rohmann & Sontheimer (1985) einen grof3en Einfluss auf das Ausnal’ und den Ablauf der o. g.
Prozesse undinsbesondere auf die Akkumulation von Zwischenprodukten.

Aufgrund der Beziehung zwischen Redoxreaktionen und dem pHWert, lassen sichinnerhalb
des Stabilititsfeldes des Wassers (zwischen H Bildung (reduzierend) und O Bildung
(oxidierend) ) Stabilitatsfelder definieren, in denen bestimmte Spezies im Wasseistabil sind
(Appelo & Postma, 2005. Laut Patsch (2006) lasstsich Uber die Stabilitatsfelder definierter
RedoxPaare auf den optimalen Lebensbereich von Mikroorganismen und deren
Stoffumsetzungen (bspw. Denitrifikation) schlieBen. Abbildung 5 zeigt die Lebensbereiche der
Mikroorganismen, welche hauptséchlich an Nitratumsatzprozessen im Grundwasserleiter
beteiligt sind. Der Lebensbereich der denitrifizierenden Bakterien (heterotrophe
Denitrifikation)und derss j dgbmvgbgcpcRfbag |  d@utptiophapBpratdfikation )
liegtin einem Bereichvon Ex= 800 mV bis E4= -200 mV. Die heterotrophe Denitrifikation wird
demnach durch hohere pH-Werte (pH ca. 6 - 10) begtinstig alsdie autotrophe Denitrifikation
(pH ca.2-9,5).
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Abbildung 5 pH/Ex méglich Stabilitatsfelder fur mikrobielle Nitratumsatzprozesse (verédndert nach Becking et al.
(1960))

In der Literatur werden laut Patsch (2006) unterschiedliche Angaben zu den optimalen
Denitrifikationsbedingungen gemacht(pH 5,8 bis 10,2 (Painter, 1970; Rohmann & Sontheimer,
1985)) mit einem Optimum im neutralen bis leicht alkalischen Milieu (pH 7 - 8), wobei eine
Uberlagerung von verschiedenen Redoxreaktionen mit unterschiedlichen Redoxpaaren sowie
die Anpassungsfahigkeit der Mikroorganismen an bestimmte Milieubedingungen die
Aussagekraft der einzelnen Stabilitatsfelder verringert. Nach Angaben vonKnowles (1982) lauft
die Denitrifikation bei niedrigen pH -Werten meist nur noch bis zur Bildung von Lachgas (NO)
ab, da die NO-Reduktase(vgl. Abbildung 3) bei abnehmendem pHWert zunehmend gehemmt
wird. Bei hohen pHWerten lauft der Abbau dagegen meist vollstandig zu N ab. Dabei muss
beachtet werden, dass die Denitrifikation auch einen Einfluss auf den pHWert hat (vgl.
Gleichung 1-3). Durch die heterotrophe Denitrifikation kann der pH-Wert durch Erhéhung der
Carbonathérte angehoben werden, wahrenddie Oxidation der reduzierten Eisenverbindungen
(Gleichung 3) als Teil der autotrophen Denitrifikation zu einer Verringerung des pHWerts
fuhren kann (Langguth & Voigt, 2004).

2.5. Nitratabbau potential (n itratreduzierende Spezies im Grundwasserleiter)

In quartaren Grundwasserleitern konnte unter anderem von Patsch (2006) und Konrad (2006)
beobachtet werden, dass in den Tiefenbereichen mit ansteigenden Gehalten an potentien
Reduktionsmitteln wie organischem Kohlenstoff und Eisensulfid (gemessen als Gesamt
Kohlenstoff und GesamtSchwefel) im Sediment eine Redoxgrenzeim Grundwasser zwischen
oxidierenden und reduzierenden Bedingungen verlauft. Dabei wurde festgestellt, das
unterhalb dieser Redoxgrenzedas Grundwasser an den betrachteten Standorten nitratfreiist.

2.5.1.organischer Kohlenstoff ( Corg) i heterotrophe Denitrifikation

Organischer Kohlenstoff (Corg) kann sowohl als Feststoffim Sediment (TOC) oder in geldster
Form (DOC) im Grundwasser vorliegen.
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Das geloste DOC besteht meist aus Fulvirund Huminséuren, welche bei Zersetzungsprozessen
in der Bodenzone entstehen und mit dem Sickerwasser ausgewaschen und in die gesattigte
Zone transportiert werden. Aufgrund der geringen DOC-Konzentrationen von meist nur
wenigen mg/l kann dessen Anteil laut Bergmann et al. (2013) an der Denitrifikation in den
meisten quartdren sedimentdren Grundwasserleitern praktisch vernachlassigt werden. Des
Ucgrcpecl i1 b_t ml ~_sqece_| ecl ucpbecl * b _qq
Sauerstoffzehrung bei der Auswaschung in der ungeséttigten Zone stark abnimmt und daher,
durch einen hohen Anteil refraktarer Bestandteile, eine geringere Verfugbarkeit far
Mikroorganismen besitzt (Green et al., 2008; Tesoriero & Puckett, 2011). Das als Feststoff
vorhandene TOC kann im Sediment als fossiles Material in sehr unterschiedlichen
Verbindungen in Pflanzenresten, Holz, Torf, Lignit oder/und H uminsauren vorliegen
(Bergmann et al., 2013; Matthess et al., 1992). Durch den Eintrag von Oxidationsmitteln wie
Sauerstoff, Nitrat oder Sulfat mit dem Sickerwasser erfolgen auf dem Fliel3pfad verschiedene
Redoxreaktionen mit organischem Kohlenstoff (Grg) als fegstoffgebundenes Reduktionsmittel
(vgl. Abbildung 4).

Aufgrund der verschiederen Formen des organischen Kohlenstoffes variiert dessen
Verfligbarkeit fur Mikroorganismen sehr stark, so kdnnenreaktive Strukturen leicht er abgebaut
werden als weniger reaktive Strukturen wie bspw. Braunkohle (Patsch, 200§. Dabei existiert
laut Appelo & Postma (2005) ein eindeutiger Zusammenhang zwischen zunehmendem Alter
des organischen Materials in Sedimenten und einer Abnahme der Reaktivitat bzw.
Verfugbarkeit.

2.5.2.EisenSulfidspeziesi autotrophe Denitrifikation

EisenDisulfide wie beispielsweise Pyrit oder Markasit (FeS) oder Eisen-Monosulfide wie
Pyrrhotin oder Mackinawit (FeS) bestehenaus reduziertem Schwefel - Sulfid S(II -) oder S(1-)
sowie reduziertem Eisen - Fe(ll) und sind unter stark reduzierenden, sauerstoffarmen
Bedingungen im Grundwasserleiter stabil. Bei de& am haufigsten vorkommenden Eisen
Sulfidspezies Pyrit handelt es sich wie bei Markasit, um ein Disulfid. Eisendsulfide bestehen
aus EisenFe(ll) und Disulfid S(11-), welches aus zwei Schwefelatomen besteht, die durch eia
Disulfidbriicke verbunden sind (Rickard & Luther, 2007). Die Struktur, Eigenschaften sowie
Vorkommen der wichtigsten Eisensulfidminerale in sedimentéren Ablagerungen sind in Tabelle
4 zusammengefasst.

Tabelle 4 RelevanteEisersulfid und -disulfidminerale in Sedimenten, Festphasen inkFe-S Systemnach Rickard &

Luther (2007)

Name Struktur, Eigenschaften Vorkommen
Pyrit FeS kubisch, stabiles Fe(ll}- Disulfid haufigstes Eisensulfid an der
Erdoberflache

Markasit FeS orthorhombisch, metastabiles Fe(ll)- lokal in hydrothermalen Systemen
Disulfid und Sedimenten

Mackinawit FeS tetragonal, metastabil, Hauptbestandteil weit verbreitet in allen aquatischen
von Ausféllungen in wassrigen Lésungen Bereichen

Pyrrhotin FeixS hexagonal (FeioS11), monoklin (Fe 7Ss), haufig in hydrothermalen Systemen

(x>0,2) stabile Gruppe zusammenmit Carbonaten

Greigit Fes& kubisch, metastabilesFe(ll)-Fe(lll) - weit verbreitet, haufig in

sulfid[Fe"(Fe'")2S4], magnetisch Frischwassersystemen
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Neben der Ausféallung aus hydrothermalen Fluiden(Vaughan, 2006) werden Sulfidminerale in

Sedimenten meist durch biologisch induzierte Mineralisation gebildet. Die Rate der
mikrobiellen Eisensilfidbildung ist an die Rate der mikrobiellen Sulfatreduktion und dem Anteil

an verfugbarem Cog und Fe(ll) gekoppet (Pésfai & Dunin-Borkowski, 2006). Unter
reduzierenden Bedingungen lauft die mikrobiell induzierte Bildung von Eisensulfiden nach den
in Abbildung 6 dargestellten schematischen Reaktionen alfRickard & Luther, 2007).
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wn
0 2
2 o 8
g 0
=
o X OH"
Mnz2+ \ g3 F20; Fe3*L — Fe(OH)y
/ 52 o
ﬁ g wg 2 S
A o £ - k!
Fo2t S 2L 0y owsen ~ 78 2Fe(0H)3+H,S > Fe(OH), + 2H,0
£ H T
F anoxisch Hzg_’_,H 5> —8,05> (F93++H2.S' —...— Fe’t + Ss + S,;::f)

anoxfsch

<— Tiefe/FlieBpfad

042— "'-.'..... Fe2+ «”
I H,S Fe*' + H,S - FeSyq + 2H"
; FeS,, FeS
CHa FeS + 52~ — FeS, + 52,
N
Fer I”@S* 5 FeSqq + HyS — FeS, + H,
FeS,

Maglichkeit zur sekundaren Bildung von framboidalem Pyrit
(Wechselzwischen oxischen und anoxischen Bedingungen)

Bildung von Greigit (Fe;S.) durch Oxidation von FeS und
anschlielende Reduktion zu Pyrit Fe S,

4FeS + 150, + 2H' — Fe;S, + Fe?* + H,0
Fe;S, + 2H" — 2FeS, + Fe?T + H,(g)

Abbildung 6 Schema der mikrobiell induzierten Eisensulfidund i disulfidbildung in Abh&ngigkeit von oxischen und
anoxischen Verhaltnisserim Grundwasserleiter (verandert nach Rickard & Luther (2007) Wilkin & Barnes (1997)und
Appelo & Postma (2005))

Pyrit kristallisiert mit einer Dichte von ca. 4,95 bis 5,2 g/cm? im kubischen Kristallsy stem und
ist Bestandteil zahlreicher sulfidischer Erze (Rickard & Luther, 2007). In sedimentaren
Grundwasserleitern liegt Pyrit aufgrund der o. g. mikrobiell induzierten Mineralisation
allerdings haufig kaum bis wenig kristallisiert vor (Vaughan, 2006) oder ist oft in
8§dp _k  mghb _ grahplicher)&brom kanzatreffen. Diese spharischen Aggregatebestehen
aus Mikrokristallen (0,1-1 um), welche oft in jingeren anoxischen Sedimentablagerungen
gefunden werden konnen (Wilkin et al., 1996 ). Zur Entstehung desframboidalen Pyrits gibt es
unterschiedliche Vorstellungen, welche die charakteristische Form auf die Mineralisation von
Bakterienstammen, organischen Partikeln oder Kolloiden zurtickfihren oder aber durch
abiotische Transformationsprozesseerklaren (Rimstidt & Vaughan, 2003; Wilkin & Barnes,
1997). Geht man davon aus, dass fur diesekundare Bildung von framboidalem Pyrit Greigit
(Fe(I)(Fe(1)) 2&) bendtigt wird (siehe Abbildung 6), ist dies ein Indikator fur einen Wechsel
zwischen oxischen und anoxischen Bedingungen im Grundwasserleite(Wilkin & Barnes, 1997;
Wilkin et al., 1996). In verschiedenen Versuchen konnte ein deutlicher Zusammenhang
zwischen der Reaktivitat von Pyrit und dessen spezifischer Oberflache gezeigt werdeiiBosch
et al., 2011; Rimstidt & Vaughan, 2003). Daher kann davon augiegangen werden, dass @
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Verflgbarkeit bzw. Reaktivitat der Eisensulfide stark von der Kristallinitat/Oberflachenstruktur
der Sulfid-/Disulfidphasen abhangt, welche regional unterschiedlich ausgepragt seinkann.

Markasit bildet im Gegensatz zu Pyrit orthorhombische Kristalle mit einer etwas geringeren
Dichte als Pyrit. Aufgrund seiner geringeren Stabilitait kommt es ebenso wie die
Monoeisensulfide Pyrrhotin / Mackinawit (FeS), weniger haufig in Grundwasserleitern vor
(Pétsch, 2009.

Der theoretische Einfluss dessedimentaren Pyritschwefelgehalts auf aen Nitratabbau wurde
von Wisotzky (2011) in einem hypothetischen sedimentaren Grundwasserleiter (in Anlehnung
an die Situation in der Niederrheinischen Bucht) berechnet wonach bereits sehr geringe
Pyritschwefelgehalte van 200 mg-S/kg durch die autotrophe Denitrifikation die
Nitratverlagerung sgeschwindigkeit theoretisch um Faktor 32 verlangsamenkdnnen.

2.6. Isotop engeochemie

2.6.1.Isotopen verhaltnis und Fraktionierung

Die unterschiedlich schweren stabilen Isotope eines Elementes zeigen bei chemischen
Reaktionen eine vaneinander abweichende Reaktionskinetik, weshalb sich in bestimmten
Stoffen oder Phasen besonders leichte oder schwere Isotope anreichern kbnnen. Aus diesem
Grund lassen sich durch die messbare Verdnderung von Isotopenverhaltnissen in bestimmten
Phasen (z.B. Wasserphase) Rickschlusse auf die stattfindenden Prozesse ziehen.

Die Konzentration von stabilen Isotopen wird als das Verhaltnis (R des schwereren (i.d.R. das
seltenere) zum leichteren (i.d.R. das haufigere) Isotop (bspw. °N/ N oder 3#S/32S) relativ zu

einem Standardwert ausgedrickt. Als internationale Standards gelten TQKMU ~ Tgcl | _
Qr _I b_pb Kc _I| fiM@acerstoffisotope, ¥@8T Tgcl | _ A_I wml Bg_ jm Rj
Schwefelerbindungen (bspw. Sulfate und Sulfide) s | b Qr I b_pb " ?2GP§ & J s

Stickstoffverbindungen (bspw. Nitrat, N 2exzesy. Da die Variation der Verhéltnisse sehr klein ist,
werden die Angabenin GY , [- Werten nach GIl. 3ausgedrickt

v 'y .
: ' DT Gleichung 4

Isotopenverhdltnisseunterscheiden sich je nach Ausgangsstoff undkonnen sich durch den
Prozess der kinetischen Isotopenfraktionierungéndern. Dabei werden, je nach
Reaktiongprozess leichtere oder schwererelsotope im Reaktionsprodukt angereichert
(Hdlting & Coldewey, 2009). Das Verhdltnis derlsotopenzusammensetzungin Reaktanten
(Ausgangsstoff bzw. Edukt) und Produkt Iasst sich mit dem Fraktionierungsfaktor §
folgendermaRen beschreiben (siehe auctHayes (2004)):

Y

Y
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Der Effekt der Isotopenfraktionierung zwischen Reaktanten und Produkten lasst sichzudem
mathematisch durch die Rayleigh-Gleichung von 1896 beschreiben(Clark & Fritz, 1997). Diese
Gleichung beschreibt die Aufteilung von Isotopen zwischen zwei Reservoirsals exponentielle
Beziehung Die Gleichung setzt voraus, dassMaterial kontinuierlich aus einem gemischten
System entfernt wird (wobei das Systemmindestens zwei Isotopenarten enthalt z. B. Wasser
mit 80 und %0 oder Sulfat mit 3*S und32S) und die damit einhergehende Fraktionierung durch
einen Fraktionierungsfaktor " beschrieben wird. Die Rayleigh-Gleichung kann laut Kendall &
Caldwell (1998) wie folgt beschrieben werden:

| Of ©Q0 Q¢ & Q&6 ¢ QA QHQ
Y Oi £ 0 ¢ HREOUEDAY QO QO i QQ¢

Y g ¢ QO Q& WE EROVETEY QO Qo HhE QQ¢e
6h UVEEGQEO IO E AW TREOI ¢ CRAYROQO O & QQE
0 R Q& "QOURGEGHN £ 0 i¢ MADTE 28 "AWQE FMBOI £ 0REYRO QO ©E QQ¢

Insbesondere beim mikrobiologisch gesteuerten Nitratabbau lasst sich eine ausgepragte
Isotopenfraktionierung beobachten (siehe Kapitel 2.6.2). Der Fraktionierungsfaktor U (bzw.
Anreicherungsfaktor U= ( U-1)A000 in & ) kann bspw. fiir Stickstoff (N) durch das Verhaltnis
von N/ N im Produkt zum Reaktanten ausgedriickt werden und spiegelt dabei die geringere
Reaktionskinetik des schweren!sN gegeniiber dem leichtenN wider. Die Berechnung vonU
fur die Fraktionierung des im Wasser gelosten Nitrats bei der Denitrifikation erfolgt unter
Bericksichtigung der initialen NO3z-Konzentration und -Isotopenverhéltnisse nachGleichung 5
(Knoller et al., 2011; Mariotti et al., 1981), basierend auf der oben genannten Rayleigh
Gleichung.

L Pl 00 p Gleichung 5
pm“pn‘]ﬁﬂ p
600
"o0U

Neben dem Einfluss der Isotopenfraktionierung kann bei Prozessen die keine nachweisbare
Fraktionierung aufweisen, anhand der Ausgangsotopie verschiedener Quellen die Herkunft
und Zusammensetzung dieser Stoffe im Gundwasser rekonstruiert werden. Dazu ist allerdings
eine fundierte Kenntnis Uber die Isotopie der einzelnen Quellen notwendig.

2.6.2. Stickstoffisotopie (Nitrat)

Die Untersuchung von IsotopenVerhaltnissen >N/ N und 80/ *60) im Nitrat kann, neben der
Identifizierung der Stickstoffquelle (Kendall et al., 2008), der Bestimmung des Nitratumsatzes
dienen, da bei der Denitrifikation (GI. 1 - 3, Kapitel 2.3.1) die schweren Isotope®N und 0O
im residualen Nitrat angereichert werden (Bdéttcher et al., 1990).

Die Bandbreite der bisher gemessenerAnreicherungsfaktoren reicht von U= 0 bis zu -2 . | *
wobei die max. Fraktionierung durch Transport- und Diffusionsprozesse uberlagert und
vermindert werden kann (Brandes & Devol, 2002 Groffman et al., 2006; Mariotti et al., 1988 ;
Sigman et al., 2003). Laut Kndller et al. (2011) und Wunderlich et al. (2012) ist der
Fraktionierungsfaktor bei der heterotrophen Denitrifikation sowohl von der Art der
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Kohlenstoffquelle als auch von den an der Denitrifikatio n beteiligten Bakterienstammen
abhangig. Zudem weist die Arbeit von Frey et al. (2014) darauf hin, dass es einen nessbaren
Unterschied in den Fraktionierungsfaktoren zwischen autotropher und heterotropher
Denitrifikation Kk gr b c k @_ i r Sulfugnohas gotlakdic& gibt. Dabei ist besonders der
Unterschied zwischen Sauerstoff und Stickstofffraktionierung messbar. Wahrend das
Verhaltnis zwischen 80O/ G°N bei der heterotrophen Denitrifikation bei 1:1 lag , wurde bei der
autotrophen Denitrifikation ein Faktor von 0,5:1 gemessen.

2.6.3. Schwefelisotopie (Sulfat, Sulfid)

Bei der Oxidation von Sulfiden wird davon ausgegangen, dass keine signifikantd=raktionierung
im Ausgangsstoff und Endprodukt stattfindet (Seal. 2006 Vaughan, 2006). Unter der
Voraussetzung einesschnellen und vollstandigen Nitratabbaus, ohne die Méglichkeit der
Akkumulation flichtiger Zwischenprodukte sowie einer Schichtenweise ablaufenden Oxidation
von Sulfidmineralen kann somit auch bei der autotrophen Denitrifikation davon ausgegangen
werden, dass dasdaraus entstehende Sulfat (Gl. 2) in der Wasserphase @k isotopische
Zusammensetzung des Ausgangsstoffsaufweist. Die aus der Sulfidoxidation stammenden
Sulfate kdnnen nachKnoller et al. (2005) durch eine leichtere Isotopensignatur ((#*S-SQs* < -
3, TABR &S ) 4, TQKMU' ececl C cp becl
atmospharischer Deposition ((#*S-SQ,* = -1 bis +10, T ABR ®20-BQ* = 6 bis 18,
VSMOW) und Dungemitteln (**S-SQ,> = -1 bis+12, T ABR B*0O-8Q:? = 10 bis 15,
VSMOW) identifiziert werden. Um eine Differenzierung der einzelnen Abbauprozesse und
Abbauraten im Grundwasserleiter zwischen heterotropher und autotropher Denitrifikation zu
ermdglichen, sind zudem multiple Isotopenuntersuchungen (G*°N, U*4S, (i*80) notig (Aravena &
Robertson, 1998). Durch diesen Ansatzkdnnen Nitratquellen und Transportp fade identifiziert
sowie Nitrifizierungs - und Denitrifiz ierungsprozesse auseinandergehalten werderfKndller et
al., 2011).

2.7. Reaktionskinetik

Grundsatzlich beschreibt die Reaktionskinetik die Korzentration eines Stoffes die innerhalb
einer chemischen Reaktion pro Zeiteinheit umgesetzt wird womit die chemische Entwicklung
eines Systems in Abhangig von der Zeit beschrieben werden kannDie Reaktionskinetik wird
von vielen verschiedenen thermodynamiscken Faktoren (Konzentration der beteiligten Spezies,

gafucpc|

Temperatur, Druck und Energieausbeute 3G° aus der Gibbsschen Freien Energie vgl. Kapitel

2.4) sowie weiteren Faktoren (Adaptions- oder Wachstumsphasen bei mikrobiell gesteuerten
Reaktionen oder Verfiigbarkeit von Stoffen limitiert durch Oberflachenstruktur, GréRe oder
Kristallinitat) beeinflusst Daher wird allgemein zwischen der thermodynamischen und
kinetischen Beschrebung eines Systems unterschieder{Appelo & Postma, 2005 Langguth &
Voigt, 2004; Stumm & Morgan, 1996). Die thermodynamische Beschreibung setzt ein
geschlossenes, im Gleichgewicht befindliches Systemmit einmalig definierter chemischer
Zusammensetzungsowie definierten Randbedingungen (Temperatur, Druck) voraus, wahrend
eine kinetische Modellierung den gesamten Reaktionsverlauf in Funktion und Zeit
bertcksichtigt und dabei u. A. auch Stoffflisse in und aus dem System unddie Phasen vor
Einstellung des thermodynamischen Gleichgewichtsmit einbezieht (vgl. Kapitel 4.7.3). Der
Ansatz zur Beschreibung eines System erfolgt lautAppelo & Postma (2005) meist in zwei
Schritten. Im ersten Schritt werden Umsatzraten aus Labor und Feldversuchen quantitativ
besclrieben, um sie im zweiten Schritt mechanistisch zu beschreiben (siehe auchStumm &
Morgan (1996)).
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2.7.1.Reaktionskinetik verschiedener Ordnungen

Zur einfachen mathematischen Beschreibung von Reaktionsgeschwindigkeiten im
Gleichgewicht werden diese in verschiedene Ordnungen unterteit. Bei Reaktionen der
0. Ordnung wird von einer konstanten Reaktionsgeschwindigkeit unabhangig von der
Konzentration der an der Reaktion beteiligten Stoffe, ausgegangen. Bei einer Reaktion
1. Ordnung ist die Reaktionsgeschwindigkeit abhéangig von der Konzentration des
Ausgangsstoffes, wobei der Zusammenhang zwiden Konzentration und Geschwindigkeit
linear ist. Bei einer Reaktionen 2. Ordnung reagieren zwei Reaktanten (Edukte) zu einem oder
mehreren Produkten. Die Reaktionsgeschwindigkeit ist abhangig von den Konzentrationen
beider Ausgangsstoffe.

0. Ordnung 1. Ordnung 2. Ordnung

—d[4]
T

—d[A]
dt

k

—d[A]
k[A] = .

k[A]? =

Al = [A],~k ¢ (4], = (4], 4] (41,

ke [A]

Zeit Zeit Zeit

Al
(Al
(A]
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-d[A)/dt

[A] [A] [a]

Log(-d[A}/dt)
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Logl-d[A}/dt)
:\
|
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Abbildung 7 Einfache mathematische Formulierung der Gesclvindigkeitsgesetze nach 0., 1. ind 2. Ordnung flr die
Reaktion AA B (0. und 1. Ordnung) bzw. A+A A B (2. Ordnung), verandert nach Appelo & Postma (2005)

2.7.2.Monod und Michaelis -Menthen -Kinetik

Bei mikrobiell gesteuerten Prozessen ist die Kinetik de Abbaureaktionen neben der
Konzentration des fiir den Abbau bendétigten Substrats auch von der Konzentration bzw. dem
Wachstum der Mikroorganismen abhéngig. Nach dem Modell der MonodKinetik (Monod
1949) ist die Wachstumsgeschwirigkeit (k) von Mikroorganismen direkt von der
Konzentration des Substrates abh&ngig. Bei hohen Substratkonzentrationen(S) wird eine
maximale Wachstumsgeschwindigkeit(kmax) erreicht, die sich auch nicht mehr weiter steigern
lasst Die Halb-Sattigungskonstante (half-saturation constant, ki») beschreibt dabei die
Substratkonzentration bei der die Halfte der maximalen Wachstumsgeschwindigkeit erreicht
wird. Ist die Verfugbarkeit des Substrates flir die Bakterien hoch st die
Halb-Sattigungskonstante gering, sodass sich auch schon bei geringen Sibstratgehalten die
maximale Wachstumsrate einstellt (Gleichung 6 nach Appelo & Postma (2005)).

- . Y '

0 0 3 _ Gleichung 6
Q Y

Durch Ubertragung des Konzepts der MonodKinetik auf die Enzymkinetik innerhalb der Zelle

kann der Substratabbau als Michaelis-Menthen-Kinetik beschrieben werden. Dabei sind die

Enzyme innerhalb der Zelle fir den Abbau verantwortlich und stehen in einem

Reaktionsgleichgewicht mit dem Substrat. Dabei bildet sich aus den Enzymen (E) und dem
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Substrat (S) eine EnzymSubstratKomplex (ES), welcher die Abbaugeschwindigket reguliert
und zur Bildung des Produkts fiihrt.

— QoY
mit
0 Y O"™Mu —_—

Bei einer konstanten Gesamtenzymkonzentration(E) gilt somit laut (Appelo & Postma, 2005:
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2.7.3.Kinetik der Pyritoxidation - Modellansatz

Die kinetisch kontrollierte Oxidation von Pyrit durch Nitrat kann laut Prommer & Stuyfzand
(2005), basierend auf den Ansatzen vonWilliamson & Rimstidt (1994) und Appelo et al.
(1998) , nach Gleichung 10 beschrieben werden.
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Dabei ist die Reaktionskinetik neben der variierenden Konzentration an Oxidatonsmitteln (O
bzw. NO3z) vom pH-Wert, der Temperatur und der Konzentration des Reduktionsmittels Pyrit
bzw. dessen reaktiver Oberflache abhé&ngig.
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2.8. Nitratabbau pote ntial und Reaktionskinetik

Neben der Stéchiometrie der gundlegenden Nitratabbauprozesse, welche lkereits in vielen
Laborversuchen unter kontrollierten Bedingungen nachgewiesen wurden stellt sich immer
wieder die Frage, wie diese Prozesse unter den komplexen geochemischen Verhaltnissem
Grundwasserleiter ablaufen.

Neben Laborversuchen mit Sedimentmaterial wurde der Anteil der autotrophen und
heterotrophen Denitrifikation am Gesamtnitratabbauauch in Gelandestudien oftmals anhand
der Elektronenbilanz der Reaktionsprodukte SQ:*, F&#* und HCOs™ (basierend aufGleichung 1
und Gleichung 2 siehe Kap.2.3.1) bestimmt (Postma et al., 1991, Tesoriero et al., 2000). Dabei
ist zu beachten, dass die Konzentration der 0. g. Reaktionsproduktansbesondere im Gelande
nicht ausschlief3lich durch den Nitratabbau, sondern durch eine ganze Reihe weiterer Prozesse
und damit verbundenen Quellen beeinflusst wird. Dies erschwert die Iderifizierung bzw.
Differenzierung der Nitratabbauprozesse und dieBestimmung der Abbauraten

Daruber hinaus stellt sich die Frage, wie sich das fur die Nitratabbauprozesse notwendigen
Nitratabbaupotential (Cory und  Eisensulfid/ -disulfid minerale, siehe Kap. 2.5) im
Grundwasserleiter quantifizieren lasst und wie sich dessen Gehalt, Verteilung und
Zusammensetzungauf die Reaktionskinetik auswirken.

2.8.1.Dominierende Abbauprozesse

Zur Berechnung von Abbauratenund zur Bestimmung der Prozesseauf dem Flie3pfad haben
sich in den letzten Jahrzehnten verschiedene Methoden etabliert(Groffman et al., 2006),

welche haufig kombiniert angewandt wurden. Die Abbauraten basieren meist auf der Messung
des Nitratabbaus Uber die 0. g. Reaktionsprodukte (Elektronenbilanz) oder dem im Wasser
geldsten und aus der Denitrifikation stammenden Nz (N2exzessmittels Na/Ar Messungen, siehe
Kapitel 4.5.3) sowie der isotopischen Zusammaesetzung (Fraktionierung von Nitrat, siehe Kap.

2.6.2) im Vergleich mit dem Grundwasseralter oder den berechneten odermodellierten

Fliel3zeiten (Bohlke et al., 2002; Strebel et al., 1992; Tesoriero et al., 2000; Tesoriero & Puckett,
2011; Wendland & Kunkel, 1999; Zhang et al., 2012; Zhang et al., 2009) (siehe Tabelle 5).

Durch geochemische Analysen von Sediment und Grundwasser konnte Zhang et al. (2009)

zudem zeigen, dass autotrophe Denitrifikation in sandigen Grundwasserleitern mit erhdhten
Eisen und Pyrit-assoziierten Spurenmetallen (bspw. As, Ni, Co und Zn)korreliert.

Postma et al. (1991) konnte dabei, trotz des hdheren Energieertrags der heterotrophen
Denitrifikation (Stumm & Morgan, 1996; Wagman, 1982), die autotrophe Denitrifikation als

den dominanten Prozess ineinem sandigen quartdren Grundwasserleiter (West-Danemark)
beobachten. Dabei geht er davon aus, dass die Reaktionskinetik derautolithotroph en
Denitrifikation, trotz hoher TOC -Gehalte mit bis zu 3600 mg-C/kg (umgelagerte Braunkohle)

und geringer Sulfidgehalte (ca. 230 bis 960 mg-S/kg), hoher ist.

Auch in den Arbeiten von Patsch (2006) und Konrad (2006) wurde eine Dominanz von Sulfiden
gegenuber dem organischen Kohlenstoff als Elektronendonatoren wahrend des Nitratabbaus in
quartaren Grundwasserleitern in  Nordrheinwestfahlen (Thilsfelde) beobachtet. In
Inkubationsversuchen mit Sedimenten aus einemanderen quartdren Grundwasserleiter in
Nordrhein-Westfahlen (Fuhrberger Feld) konnte Weymann et al. (2010) ebenfalls in
Sedimenten aus tieferen Schichten mit hoheren Schwefel und Coq -gehalten eine vielfach
hohere Abbaukinetik (siehe Tabelle 5) nachweisen. Die aus diesem Versuch resultierende

23



Annahme eines dominanten autotrophen Abbaus im Grundwasserleiter mit den gemesseen
Raten, konnte dabei auch auf die Beobachtungen im Geldndeangewendet werden

Tesoriero & Puckett (2011) schlossen aus ihren Beobachtungen darauf, dass die hochsten
Denitrifikationsraten nur dann auftreten, wenn Sulfid und organischer Kohlenstoff gemeinsam
vorliegen.

Selbst bei Sulfidgehalten unterhalb der Nachweisgrenzeund gleichzeitig hohen Coq-Gehalten
konnten Wisotzky et al. (2017) einen Anteil von 25% autotropher Denitrifikation in quartaren
Sedimenten der Niederterrassenebene der Ems in Ostwestfalen nachweisen.

Isotopenstudien in sedimentéaren Grundwasseteitern wurden bereits des Ofteren angewandt,
um die Abbauprozesse und die involvierten Phaen zu untersuchen (Aravena & Robertson,
1998). Durch Kombination mit Massenbilanzen(Elektronenbilanzen) fanden bspw. Bdhlke et
al. (2002) ebenfalls Indizien dafur, dass Fe$% und andere Fe(ll) Phasen die Haupt
Elektronendonatoren in glazial-fluviatiien Grundwasserleitern sind. Kndller et al. (2005)
konnte anhand von *S und ®0-SOs% - Messungen im Grundwassersowie aller infrage
kommenden Sulfatquellen, die Herkunft der im Wasser geldsten Sufate, inklusive der
autotrophen Denitrifikation (Sulfidoxidation), in einem sedimentaren Grundwasserleiter in
Sachsen (TorgauMockritz) bestimmen und hat festgestellt, dass nsbesondere dieOxidation
von sedimentaren Sulfiden eine der gréf3ten Sulfatquellen im Grundwasser ist.

2.8.2.Nitratabbau kinetik in Abhangigkeit des Nitratabbaupotentials

Eine irreversible Aufzehrung des im Grundwasserleiter vorhanderen Abbaupotentials
(Eisensulfide, GCuyg) durch anhaltende Nitrateintrage und den daraus resultierenden
Denitrifikationsprozessen wurden bereits u. A. von Koélle et al. (1983), Postma et al. (1991),
Postma et al. (1991); Strebel et al. (1992) und Wisotzky (2011) diskutiert. Aktuelle Studien in
Deutschland deuten zudem darauf hin, dass die ansteigenden Nitratkonzentrationen n
Grundwasserleitern am Niederrhein durch ein nachlassendes Abbauvermdgen und Abbauraten
in den Sedimenten hervorgerufen werden (Bergmann et al., 2013, Hansen etal., 2011).

Eine Abschatzung zur zuKinftigen Entwicklung der Situation ist allerdings sehr schwierig, da
der Gehalt, die Verteilung und Verfugbarkeit des Abbaupotentials in Form von
Eisensulfiden/D isulfiden und Coy unbekannt ist und die dominierenden Abbauprozesse sowie
deren Kinetik im Grundwasserleiter nur mit grof3en Unsicherheiten abgeschétzt werden
koénnen.

Verschiedene Studien haben in den vergangenen Jahrzehnten, mit sehr unterschiedlichen
methodischen Ansatzen, eine grol3e Spannweite von Denitrifikationsraten in sedimentéren
Grundwasserleitern ergeben Ein eindeutiger Zusammenhang zwischen Albaukinetik und -

potential (Gehalt an den o. g. Reduktionsmitteln) lasst sich aus den bisherigen
Vero6ffentlichungen nicht ableiten.

Eine Ursache fur die unterschiediichen Raten ist in den methodischen Ansatzen zu finden.
Insbesondere zwischen Feldmessungen bzw. hsitu-Versuchen und Laborexperimenten
bestehen grofRe Untersbiede. Smith et al. (1996) konnte in Batchexperimenten 1,2 bis 26-fach
hohere Abbauraten als bei Insitu-Versuchenfeststellen.

Des Weiteren spielt sehr wahrscheinlich auch die Verfugbarkeit des Abbaupotentials eine
Ubergeordnete Rolle. So lasst sich de Kinetik der ablaufenden Abbauprozesse nicht einfach
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Anhand des gemessenen Abbaupotetials (Corg- und Sulfidgehalte) ableiten. In Versuchen von
Weymann et al. (2010) konnte der autotrophe Abbau, bei einen SGesamtgehdt 253 - 458 mg-
S/kg (der Sulfid Gehalt ist demnach kleiner), mit einer Rate von 0,78 - 3,86 mmol/(L-a)
bestimmt werden, wéhrend der heterotrophe Abbau in vergleichbaren Versuchen mit 0,005 bis
0,35 mmol/(L-a) deutlich langsamer war. Beim Vergleich der hdchsten heterotrophen
Abbaurate mit der geringsten autotrophen Abbaurate nachWeymann et al. (2010), ware von
einem Anteil von mind. 70% autotrophem Abbau auszugehen.Korom et al. (2005) hat bei
deutlich héheren Sulfidgehalten von 540 - 4100 mg S/kg hingegen keine hdhere sondern eine
vergleichsweise geringe autotrophe Abbaurate von 0,81 mmol/(L-a) (entspricht rd. 60 % der
gesamtenAbbaurate 1,35 mmol/(L-a) ) gemessen Dies weist darauf hin, dass die Abbaukinetik
nicht zwangslaufig durch ein gro3eres Abbaupotential ansteigt. Auch die kinstliche
Anreicherung von Sedimentmaterial mit organischem Kohlenstoff (Zhang et al., 2012; Zhang
et al., 2009) oder mit Eisensulfid in Form von FeS (Jorgensen et al., 2009 hat keine
Uiberdurchschnittlich hohen Abbauraten zur Folge. Die Ergebnisse weisen darauf hin, dass
bestimmte Phasemnicht vollstandig fir den Ni tratabbau zur Verfiigung stehen In Tabelle 5 sind
Untersuchungsergebnisse ausgewahlter Arbeiten in sedimentaren Grundwasserleitern
zusammengefasst.

Tabelle 5 Uberblick iiber die Spannweite von Denitrifikationsraten in sedimentéren Grundwasserleiternin
wissenschaftlichen Veroffentlichungen

Denitritfikationsrate
(Kinetik 0.0rdnung) Gehalt an Coq und Sulfid Untersuchungsgebiet Methodik
[mmol/(L-a)]
max, 140 TOC: 500-1300 mg-C/kg BI’ItIS.h Columbia (CA) Gru.ndwasserdat!erung,
. Washington State (USA) Modellierung der Flie3zeiten,
(1,0 bis 2,4 an der . . .
Redoxgrenzd sulfid: k. A Sand und Kies Chemie, Mxzess In-situ-
9 T (Tesoriero et al., 2000) Experimente
max. 73-86 Maryland (USA) GHz-Injektion (AcetylerBlock
(< 21 gesattigte k. A. riparian silt sand Methode) in
Zone) (Bragan et al., 1997) Grundwassermessstellen

SOC 1000-5000 mg-C/ kg Ontario (Kanada)
(DOC: 1-10 mg/l) Fein- bis Mittelsand, vereinzelte Multilevel-GW-Messung,

4,9-81,3 — ] AcetylenBlockMethode,
Sulfid: k. A. Schluff-zwischenlagen AYAONRO2AY §

(Starr & Gillham, 1993)

Coeeani Ca. 4000 mg-C/kg Pétrola basin (Central Spain)

endorheisches, hypersalines Beckg Sé&ulenversuch,
9,5- 36,8 Schluff, Feinsand, organisch, Chemismus und stabile
Sgesamé €a. 20000 mg-S/kg sulfidreich Isotopenanalyse
(Carrey et al., 2013)
15- 24 TOC: 800-1800 mg-C/kg Ontario (CA) |r? situ Inljeknon von Nltrgte
Sand mit Bromid als konservativen
Sulfid: k. A. (Trudell et al., 1986) Tracer
in situ Injektion von Nitrate
0,3- 0,8* Massachusetts (USA) mit Bromid als konservativen
*Batchexperimente k. A sand gravel Tracer,
1,2 bis 26-fach erhoht (Smith et al., 1996) Batchversuche mit der
AcetylenBlock Methode
. Bretagne (W-Frankreich) Batch und
Corg: k. A . L . i )
61- 184 Schiefer, sulfidreich, (zerkleinert Saulenexperimente,
' ' Pyrit: 0,1wt.% 200 pum) 2. Phase Zugabe von 50 mg
(1 Sulfid: 540 mg-S/kg) (André et al., 2011) Acetat
1438 Acetat: 44 mg/l Wa;(;rrllcc)}o (r(])dnEZZAKa;:?a) AcetylenBlockMethode,
' Pyrit (<0,25mm) : 5,7 g/l " oy aYAONBE2ZBWA Y
(Devlin et al., 2000)
heterotroph: TOC: 485 - 816 mg-C/kg Fuhrberg (Deutschland) . .
. ; Inkubationsexperimente
0,005 -0,34 Scesami 13 -92 mg-Skg carbonatfreier Sand und Kies
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autotroph: 0,78-3,86

TOC: 438 - 1489 mg-C/kg

Scesami 253 - 458 mg-S/kg

Aquifer
(Weymann et al., 2010)

TOC: < 2000 mg-C/kg

Herning (DK)

Grundwasserchemie
(Tiefenprofilg,

20788 Sulfid: >5000 mg-Sfkg * (Jorqensesr?reutjal 2009 Bilanzierungind
*klnstl. Zugabe von FeS - Inkubationsexperimente
(urspr. 50 mg-S/kg)
1,35 TOC: 4000 - 4300 mg-C/kg Elk Valley, ND (USA) in situMessungen

(ca. 60% autotroph)

Sulfid: 540 - 4100 mg-S/kg

unconfined, fine sand
(Korom et al., 2005)

dn Situ Mesocos €

TOC: 1700 mg-Clkg Karlsruhe, ND (USA) Multilevel
0,97 sand and gravel Grundwassermesingen,
Sulfid: 500 mg-S/kg (Korom et al., 2012) Bilanzierung
0,54 - 0,89* TOC: 1000 - 140 mg-Clkg Fuhrberg (p) Multilevel
quaternary Sediments Grundwassermessungen,
*ki=0,335 - 0,557/a, (Béttcher et al., 1989) Modellierung, Bilanierung
il I/L Ifid: 100 - 1 -S/k - '
bei 1,6 mmol/ Sulfid: 100 - 1500 mg-Sfkg (Strebel et al., 1992) Isotoperanalyse
Coesani 100-1300 mg-Ckg Oostrum (NL) Gy cnorentene
(kunstl. angereichert auf sandy aquifer rundwasserdatierung
0,60 152 Ik Untersuchung von
5200 mg-C/kg) (Zhang et al., 2012; Zhang et al., .
2009) Porenwasser und Sediment
Scesami 500 - 4600 = inkl. stakiler Isotope
TOC: 12000 mg-Clkg Stevinson (USA) Modellierungder FlieRzeiten
0,09 sand, silt and clay Grundwasserchemie
Sulfid: k. A. (Tesoriero & Puckett, 2011) ISbezss
TOC: 3600 mg-Clkg Perham (USA) Modellierung der FlieRzeiten,
0.02 ; glacial outwash Grundwasserchemie, 2k
Sulfid: k. A. (Tesoriero & Puckett, 2011) 2ess
0.016 (Stellenweise bis2.4A.05) Princeton (USA) N

Sulfid: 700 mg-S/kg

(Bohlke et al., 2002)

Nzexess und stakiler Isotopen
(N, S, uncC)sowie Sediment
Analyse

Die grof3e Spannweite an Daten zur Abbaukinetik in sedimentaren Grundwasserleitern sowie
die fehlenden Informationen Uber Quantitat und Verfligbarkeit des Abbaupotentials und den
dominierenden Prozessen stellen einen groRen Unsicherheitsfaktor flr Voraussagen zur
Umsetzbarkeit der Ziele der EU Wasserrahmenrichtlinie im Hessischen Ried dar.

Fur eine Untersuchung des Zusammenhangs zwischen der Kinetik von Nitratabbauprozessen
und des zur Verfigung stehenden Abbaupotential ist daher die mdoglichst genaue
Quantifizierung des tatséchlich zur Verfigung stehenden Nitraabbauvermégens notwendig.
Hierzu ist die Anwendung verschiedener Methoden zur Identifizierung der Abbauprozesse und
der Bestimmung der Abbauraten notwendig.
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3. Arbeitsgebiet Hessisches Ried

3.1. Geologie

Das Hessische Ried erstreckt sich mit einer Lange von ca. 6m und einer Breite von ca.
15 - 20 km Uber eine Flache von ca 1200 km? und wird i m Osten durch den Odenwald sowie
den Sprendlinger Horst, im Westen vom Rhein und im Norden vom Main sowie im Stiden durch
die Grenze zu BadenWiurttemberg begrenzt (HMULV, 2005; Hoppe, 1999).

Geologisch umfasst es demord-nordostlichen Teil des ca. 300km langen und ca. 35 km breiten
Oberrheingrabens dessenEntstehung wéhrend des Eozans(vor ca. 56 - 34 Millionen Jahren)
parallel zur alpidischen Orogenese begann (Ziegler, 1992). Wahrend der Grabenbildung
wurden die angrenzendenBerge (westlich: Schwarzwald und Vogesen, 6stlich: Odenwald und
Pfalzerwald) entgegengesetzt zum Graberum bis zu 2200 m angehoben und wieder erodiert
Im Graben bildeten sich dagegen Absenkungen von bis zu 3500 m Tefe (Heidelberger Loch)
die weitgehend mit Sedimenten aufgeflillt wurden, wobei der einsinkende Graben das
Hauptsedimentationsgebiet fiir dasvom Rhein transportierte alpine Erosionsmaterial aus dem
Siuden darstellte (Hagedorn, 2004). Nach einer Deposition von Uberwiegend feinklastischen
Sedimenten im Tertidr und Altquartdr wurden, vor allem wahrend der Eiszeiten, im
Jungquartéar deutlich grobkornigere Sedimente (kiesige Sande und sandige Kiesepbgelagert
Aufgrund ihrer Machtigkeit und Ergiebigkeit sind die se oberen quaréiren Sedimente, im
Vergleich zu den tiefer gelegenen tertiaren Ablagerungen, im Untersuchungsgebiet
wasserwirtschaftlich von grof3erer Bedeutung (Hoppe, 1999, Weber et al., 2015). Die
Machtigkeit (Abbildung 8) kann im Hessischen Ried zwischen 10 m nérdlich von Darmstadt bis
tber 250 m nahe dessudlichen Odenwalds variieren (Hagedorn, 2004).

Frankfurt

270-300 m
240-270 m
210-240 m
180-210 m Yy Darmstadt
150 - 180 m N\
120- 150 m

90- 120 m - Hessisches Ried

60-90m Worms /&

30-60m

‘Heidelberger Loch”

0-30m

Abbildung 8. Machtigkeit des Quartars im Hessischen Ried verandert nachlagedorn (2004)

Die quartaren Sedimente bestehen hauptsachlich auskalzitreichen fluviatilen und limnischen
Schluffen, Sanden und Kiesen des AHRheins und Neckars die sich im nérdlichen Ried mit den
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Aufschittungen des Mains verzahnen. An den Talausgangen des Odenwalds sind zudem
teilweise grof3flachige Schwemmféacher durch die Odenwaldbéache abgelagert worden. Dg

jungsten Ablagerungen werden von Hochflutsedimenten und Rinnenfillungen des Rheins und
des Neckars aus dem jingeren Pleistoz&n und Holozan gebildgtAbbildung 9).

ool___] WRRL Grundwasserkorper

Lo, L6R und LéRIehm

.f, fluviatile Ablagerung
..firo fluviatile Ablagerung (O
.,fh, Hochflut-Ablagerungen
fhirok (O gend )|
..t fluviatile Ablagerung
e iche Auffillung,
..Z, Abschemmmassen
.G Biotitgranit (Karbon)
_| .GDr Gabbrodiorit

.Gb Gabbro

,Gd Granodiorit

,Gf Flasergranitoid

M, Fluviatile Ablagerungen
N, fluviatile Ablagerungen

[ | T4 fluviatile Ablagerung (Terasse)
|| pIR fluviatil limnisch
su unterer Buntsandstein

‘ o

Abbildung 9 Geologische Kartedes Hessischa Rieds, GUK 1 :200.000

Laut Kupfahl et al. (1972) ist der ndrdliche Teil des Hessischen Riedsdurch eine

Wechsellagerung aus Terrassensedimenten (Sande, Kiese,ofie), Flugsanden und z. T.

Hochflutablagerungen (tonig, sandiger Schluff) aufgebaut. Im sudwestlichen rheinnahen

Bereich befinden sich vorwiegen fluviatile Ablagerungen wie Schluffe, Sande und Kiese, die in
geringem Umfang von quartéren Niedermoorstreifen unterbrochen werden. Im Sidosten sind
Uberwiegend pleistozane Hochflutablagerungen des Alt-Rheins und - Neckars anzutreffen die

von Flugsanden und Niedermoorstreifen unterbrochen werden

Vor den Talausgangen des Odenwalds sind zudem groR3flachige Schwemmféer zu finden. Die
jungsten Ablagerungen im Hessischen Ried stellen die spatpleistozanen bis holozanen
Hochflutsedimente und Rinnenfullungen der Rhein und Neckar-Altlaufe dar. Zu den jungsten
landschaftsprdgenden Elementen gehéren zudem die Dinensande undloRablagerungen, die
wahrend der vegetationslosen Kaltzeiten aus den Rheinablagerungen ausgeblasen wurden
(Rothe, 2012).
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In den quartaren Grundwasserleitern des Hessischen Rieds ist neben den primar awdpidischer
Ablagerung stammenden Eisensulfiden von einem Ubeniegenden Anteil an sekundar
gebildeten Sulfiden auszugehen, welche sich unter anoxischen Bedingungen gebildet haben
(siehe Kapitel 2.5.2).

3.2. Boden

Die Bodenbildung im HessischenRied wird neben dem abgelagerten Substrathauptsachlich

durch die Wechselwirkung mit dem Grundwasser bestimmt. In den unter Grundwassereinfluss
stehenden Rheinniederungen mit rezenten Auen und Altarmen haben sich somit vorwiegerd

Auenbdden (Auengleye entwickelt. In den daran nach Osten hin anschlielenden
Terrassensedimente und den abgelagerten Flugsanden der peistozanen Rheinterrassen
herrschen Braunerden und Parabraunerden vor.Auf den o. g. Schwemmféachern in Richtung

Odenwaldrand sind vor allem Kolluvien entwickelt. Zudem ist im stidlichen Bereich der Verlauf

des Alt-Neckarsdurch die Bildung organischer Béden nach seiner Verlandung gut zu erkennen
(siehe Bodenkarte von Hessen 1:50.000 BK 50).

3.3. Hydrogeologie

Hydrogeologisch bilden die vorwiegend feinklastischen Sedimente aus dem Terti&r und
Altquartar die Basis unter den deutlich grobkdérnigen Sedimenten (kiesige Sande undsandige
Kiese) des Jungquartars. Die machtigenund sehr ergiebigen jungquartaren Sedimente sind
zudem im zentralen Bereich des Untersuchungsgebiets einer Stockwerkstrennung durch
feinkdrnige Schichten unterlegen. Dabei lassen sich dut BGS (2012), neben drei
Zwischenhorizonten (ZH 1 - ZH 3) zwei flachig ausgebildete feinkdrnige Trennhorizonte
(Schluffe, Tone, teilweise schluffig-tonige Feinsande) in unterschiedlichen Tiefenlagen Uber
epAOcpc Clrdcplslecl i mppcjgcpecl, Bgc d@ntererc p b c |
Rml 8 ° c¢ x Beglnterk Ton ist an den 6stlichen Grabenschulten flichendeckend und mit
grofRen Machtigkeiten verbreitet und keilt nach Westen hinaus. Mit einer Machtigkeit von bis
zu 35 m unterteilt er, in einer Tiefe von ca. 60 bis 100 m u. GOK den wasserwirtschaftlich
genutzten Teil des Grundwasserleiters in einen oberen und einen unteren Bereich. Defbere
Ton ist dagegen vergleichsweise liickenhaft verbreitet und erreicht eine maximale Machtigkeit
von knapp 20 m (Abbildung 10) in einer Tiefe von 20-60 m u. GOK (BGS, 2012. Die
hydraulische Trennwirkung der Tonschichten und Zwischenhorizonten lasst sich in den
betroffenen Gebieten durch WasserstandgDruckdifferenzen von mehreren Metern zwischen
nahegelegenen Messstellen, welche in verschiedenen Grundwasserstockwerken vetétt sind,
belegen(Weber et al., 2015).

Der Grundwasserstand(Abbildung 10), variiert im Hessischen Ried zwischen 82 bis 135 m U

NN. Aufgrund des abfallenden Geldndessind in der Nahe des Rheins vorwiegem geringe
Flurabstande bis 0,5 m u. GOK mdglich wahrend an der Grenze zum Odenwald und sidlich

von Darmstadt groRe Grundwasserflurabstande von > 30m u. GOK anzutreffen sind. Die
Uibergeordnete GrundwasserflieRrichtungfolgt einem flachen hydraulischen Gradienten von ca.

. *3, tml Mgr cl &Mbcl u_jb" I _af Uamderadigntergnbhe Pgaf r
dem Odenwald. Im nordlichen Bereich des Hessischen Riedes fliel3t das Grundwasser dem Main

zu (Abbildung 10). Dies fuhrt zu vergleichsweise langsamen GrundwasserflieR
geschwindigkeiten bzw. Transportzeiten im Grundwasserleiter.
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Abbildung 10 Hydrogeologische Situationim oberen Grundwasserleiter desHessischen Riedsinks: Flurabstand und
Grundwassergleichen(Stand 2001) ;rechts: Verteilung, Lage und Machtigkeit des Oberen Tons(Weber et al., 2015
DasHesssche Ried wurde in finf WRRLEp s | bu _qgqcpi Ap r28op, 2306 2395 c | GB %q
2394 und 2393_3101 unterteilt . Die Abgrenzung dieser Grundwasserkorper erfolgtenach
hydrogeologischen und hydrologischen Kriterien. Dabei wurden die Grenzen der

hydrogeologischen TeilrAumenach Fritsche et al. (2003) mit den Grenzen von hydrologischen
Einzugsgebieten verschnitten(HMUKLYV, 2015).

Die natirliche Grundwasserneubildung im Hessischen Ried wird hauptsachlich durch
Niederschlage bestimmt, wobei auch Zuflisse aus dem Odenwaldrand sowie die hund
Exfiltration der Oberflachengewasser ene Rolle spielen(HMULV, 2005). Der durchschnittliche
Jahresniederschlag liegt in dieser Region bei ca. 600 mm/a im Westen und bis zu 700 mm/a
nahe dem Odenwald. Die Grundwasserneubildung wird stark durch die effekiven
Niederschlage in den Wintermonaten beeinflusst, sie betragt im Durchschnitt ca. 137mm/a
(flachengemittelte Werte aus den Jahren 19602011 nach Weber et al. (2015)). Dabei kdnnen
Schwankungen zwischen Trockenjahren (bspw. 1964 oder 1973) und Nassjahren (bspw. 1965
oder 1981) von Uber 250 mm/a auftreten (siehe Abbildung 11). Auf landwirtschaftlich
genutzten Flachen ist die Grundwasserneubildunggegentber Wald oder Griinlandflachen mit
ca. 154 mm/a erhoht.
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Abbildung 11 Flachengemittelte jahrliche Grundwasserneubildung im Hessischen RigBGS, 2012

3.4. Flachennutzung und Wasserwirtschaft

Das HessischeRied war bis zu Beginn des 19.Jahrhunderts eine sumpfige Naturlandschaft, die
durch anthropogene Einflissezu einer bewirtschafteten Kulturlandschaft hin verandert wurde
und nun durch intensive landwirtschaftliche Nutzung sowie ausgedehnte Wohn und
Industriestandorte gepragt ist (HMULV, 2005).

In den funf ausgewiesenenGrundwasserkorpern des Hessischen Riedsverden ca. 32% der

Flache ackerbaulich genutzt. Weitere 5 bis 8% entfallen auf Dauergrinland und

Flachenstilllegungen und jeweils ca. 23% der Flache sind Siedlungsflachen oder mit Wald
bestanden. Die verbleibende Flache wird Uberwiegend als Grinland, Feuchtgriinland oder
Brachflachen klassifiziert, auf ca. 3% finden sich offene Waserflachen(Weber et al., 2015).

Die Flachennutzung der ackerbaulich genutzten Flachen ist, auf Grundlage der InVeKoS
Datenbank (Integriertes Verwaltungs und Kontrollsystem) fiir das Jahr 2009, in Tabelle 6 in

Bezug auf die landwirtschaftliche Nutzflache (LNF) dargestellt.

Tabelle 6 Landwirtschaftliche Flachennutzung (LNF) nach Weber et al. (2015)

Nutzungsgruppen Flache [ha] InVeKoS 2009 Anteil an LNF
Getreide 17.724 55%
Gemuse und sonst. Handelsgewachse 5.936 18%
Hackfriichte 4.415 14%
Ackerfutter/Futtersaaten 2.083 6%
Olsaaten 1.626 5%
Dauerkulturen 263 1%
Eiweil3pflanzen 65 0%
Sonstige Flachen 307 1%
Landwirtschaftlich genutzte Flachen 32.417 100%
Dauergriinland 5.334 -
Flachenstilllegung / aus Produktion genommen / forstliche Férderung 545 -

31




Demnach wird der Grol3teil der landwirtschaftlichen Nutzflache fiir den Anbau von Getreid e,
Gemduse und Hackfrichten genutzt. Dabei zeigt sich allerdings ein Anstieg desFlachenanteils
der Olsaaten was vermutlich durch einen vermehrten Anbau von Biokraftstoffen erklart werden
kann. Aufgrund veranderter agrarpolitischer Rahmenbedingungen muss zudem damit
gerechnet werden, dass ein groRerer Teil der in 2009 vorhandenen Stilllegungsflachen wieder
landwirtschaftlich bewirtschaftet wird.

3.4.1.Grundwasserentnahme und -anreicherung

Aktuell werden die jungen quartaren Sedimente, mit einer jahrlichen Grundwasserentnahme
von ca. 100 Mio. m3, intensiv zur Deckung der Trinkwasserversorgung und des Wasserbedarfs
von Landwirtschaft und Industrie genutzt (Weber et al., 2015). Die Grundwasserentnahme
raten im HessischenRied stiegen in den Jahren 1960 bis 1980 von100 auf 190 Mio. m3/a an.
In Kombination mit der geringen Grundwasserneubildung in Trockenjahren wie 1971 -1973
kam es dabei hdufig zu Setzungsschddenan Gebauden sowie Schaden an Waldern durch
Wassermangel. In Nassjahren mit erhdhten Niederschlagen undlementsprechend niedrigem
Wasserbedarf vor allem durch die Landwirtschaft, kam es dagegenoft zu Vernassungschaden
an Gebauden und Strafl3en inBereichen mit geringen Grundwasserflurabstéanden.

Um Schadendurch schwankende Grundwasserstande vorzubeugenwird im Hessischen Ried
mit einem komplexen Grundwassermanagementsystem die Wasserentnahme und
Grundwasseranreicherung tber Bewasserung und Infiltration gesteuert(HMULV, 2005). Die

Hintergrinde, Zielgrundwasserstande und Maflinahmen sind im
“Grundwasserlc ugprgaf _dr sl eqnj _| HRPDaronsiadtf 2018). Pgc b §

3.5. Stoff eintrage im Hessischen Ried

Abgesehen von Eintrdgen aus Oberflachengewéasserndie in direktem Kontakt mit dem
Grundwasser stehen, erfolgen die Stickstoffeintrage im Hessischen Ried immer (ber die
ungesattigte Zone bzw. Bodenzone in den Grundwasserleiter. Der Stoffeintrag ist dabei von der
Kombination aus Flachennutzung und Bodeneigenschften abhéngig, woraus sich die Hohe der
Nitrateintragsgefahrdung ergibt.

3.5.1. Landwirtschaft liche Flachen

Nach der” e s rachliched Praxi§ sollten gemaf alten Dingeverordnung (DuV) N-Salden im
betrieblichen Nahrstoffvergleich von 60 kg-N/ha und geméaR derneuen Diingeverordnung vom
26. Mai 2017 ab 2018 max. 50 kg N/ha (3 -Jahresmittel) im gleitenden dreijahrigen Mittel nicht
Uberschritten werden. Die durch N-Flachenbilanziberschisse in den Boden eingetragenen
Stickstoffverbindungen kénnen mit dem Sickerwasser aus dem Boden in das Grundwasser
ausgewaschen werden.

Laut Weber et al. (2015) weisen landwirtschaftliche Betriebe in Stidhessen stark variierende N
Flachenbilanziberschiisse auyfwobei besonders golRe Unterschiede in Abh&ngigkeit von der
Erntefrucht zu erkennen sind, so dass fur einzelne Kulturen Werte deutlich tiber 50 kgN/ha (in
Einzelflachen > 100 k -N/ha) festgestellt werden konnten. Mittlere herbstliche Nmin-Gehalte
(Gehalt an mineralisierten Stickstoffverbindungen im Boden) wurden auf den
Dauerbeobachtungsflachen in den betrachteten Kooperationsrdumen in den Jahren 2011 bis
2013 zwischen 30 und 76 kg-N/ha im ~ QCb j g a f untd 30Fbi &® Bg-N/ha in den
" Pgcbqg _bebbachtd, ebenfalls mit Maximalwerten deutlich Uber 100 kg-N/ha. Die

ecpece
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Schwankungsbreite dergemessenen Werte umfasst dabei 33 bis 11¥g-N/ha g k Sudlichen
P g c b 8120 kyg-N/ha in den Riedsanden (jeweils 25. bis 75. Perzentil der Messwerte).

Der Anteil des in das Grundwasser verlagerten Nitrats (Nitrat-Eintrag) am

N-Flachenbilanziiberschuss wird neben der Bewirtschaftung (u. a. Saattermin, Anbaukultur,

Dungemittel, Ertrag, Zwischenfruchtanbau, auf der Flache verbleibende Erntereste,
Beregnungsintensitat), Witterungsbedingungen, Pflanzenwachstum, Bodenbearbeitung und
Beregnungsintensitat wesentlich durch die bodenhydraulischen Eigenschaften (Feldkapazitat,
Wasserhaltefahigkeit und Lagerungsdichte des Bodens)effektive Durchwurzelungstiefe, die

Sickerwasserrat und die Denitrifikati onsleistung (Bodenart, Humusgehalt, pH-Wert) in der

Bodenzone bestimmt. Dabei reduziert sich die Gefahr einer Nitratauswaschung m

niederschlagsreichen und vegetationsarmen Winterhalbjahr, wenn das Sickerwasser aufgrund
einer hohen Feldkapazitat bei vergleichsweise geringer Sickerwasserrate eine mehrjahrige
Verweilzeit in der durchwurzelten Bodenzone aufweist und damit aufgebrachte

N-Flachenbilanziberschiisse ggf. Uber mehrere Vegetationspmden dem Boden Uber die

Pflanzenwurzeln wieder entzogen werden konnen. Des Weiteren kann ein Teil des
eingetragenen Nitrats im Boden durch heterotrophe Denitrifikation reduziert werden. Durch

sich zersetzende Biomasse wird &4 im Boden in ausreichender Menge nachgeliefert, so dass
die Denitrifikati on in der Bodenzone fortlaufend regeneriert wird.

3.5.2. Denitrifikationsleistung der ungesattigten Zone/Bodenzone

Im HLUG-Rahmenprojekt (Weber et al., 2015) wurden landwirtschaftlich genutzte Flachen als
nitrateintragsgefahrdete Gebiete abgegrenzt, wenn aufgrund der Bodeneigenschaften ein
Nitrat-Eintrag von > 50 mg/l in das Grundwasser zu erwarten ist, auch wenn die fur die
Stoffeintrage im Hessischen Ried 0g. N-Flachenbilanziiberschiisseron <60 kg-N/ha nach der
0. 0. ‘guten fachlichen Praxi§ eingehalten werden. Dabei wurden Sickerwasser durch
Grundwassergutemessungen in GWM mit FOK max. 5m unter Grundwasseroberflache
untersucht. Es wurde deutlich, dass Sickerwasser unter Bodden mit hoher
Denitrifikationsleistung einen deutlich anderen Chemismus aufweist als Sickerwésser unter
Bdden mit geringer Denitrifikationsleistung (Abbildung 12).
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Abbildung 12 Diffuse Stoffeintrdge in das Grundwasser(Sickerwasser)unter nitrateintragsgefahrdeten Gebieten
(rot) und auf Bdden mit hoher Denitrifikationsleistung (griin) , abgeleitet aus gemessenen Stoffkonzentrationen
(1980-2011) in 12 GWM im Hessischen Rie(WWeber et al., 2015).

In den untersuchten nitrateintragsgefahrdeten Gebieten (geringe Denitrifikationsleistung)
wurde nach Weber et al. (2015) mit dem SickerwasserNitrat mit Konzentrationen von 45 bis
ca. 300 mg/l sowie 80 bis 170 mg/l Sulfat eingetragen. Das Wasser weist zudem weitgehend
oxische Bedingungen mit geringen Eisen, Mangan- und Ammonium-Konzentrationen und
durch den COs-Partialdruck der Bodenluft bedingte Hydrogencarbonatkonzentrationen von 150
bis 340 mg/l auf. Calcium sowie Magnesium sindin den karbonathaltigen Sedimenten Gber das
Kalk-KohlenséaureGleichgewicht reguliert wobei Abweichungen durch variable Magnesium-
Gehalte im Kalk oderdurch gezielte MagnesiumDungung erklart werden kénnen. Im Vergleich
dazu ist das Sickerwasser unter Béden mit hoher Denitrifikationsleistung anoxisch, nitratfrei
und weist erhdhte Sulfat- und Hydrogencarbonatkonzentrationen sowie einen saureren pH-
Wert mit daraus resultierenden hoéheren Calciumkonzentrationen (Kalk-Kohlensaure
Gleichgewicht) auf. Die Eisen und Mangan-Konzentrationen liegen im Milligramm -Bereich,
wahrend die Ammonium-Konzentrationen zwischen ammoniumfrei und mehreren Milligramm
pro Liter variieren.

Als nitrateintragsgefahrdete Gebiete (Stufe 1) wurden nach Weber et al. (2015) vor allem die
flugsandreichen Boden am Odenwaldrand zwischen Weiterstadt, Griesheim, Pfungstadt und
Jugenheim sowie im Bereich des Lorscher Walds von Hiittenberg bis Lamper#im eingestuft.
Zudem sind im Westen des Hessischen Rieds nitrateintragsgefahrdete Flachen mit nicht
eintragsgefahrdeten Flachen eng verzahnt.

3.5.3.Verweilzeiten des Sickerwassers in der ungesattigten Zone

Fir das Hessische Riedexistiert eine prozessbasierte Modellierung des Bodenwasserhaushalts,
basierend auf der hydrologischen Modellierungs und Simulationssoftware © K G-Q € QBHI -
Institute for Water and Environmen, Danemark) wobei alle relevanten Prozesse wie
Interzeption, Evaporation, Transpiration, Versickerung und kapillarer Aufstieg sowie die
kunstliche Beregnung landwirtschaftlich genutzter Flachen, mit Niederschlag potentieller
Verdunstung als EingangsgrofRen bertcksichtigiverden (Weber et al., 2015).
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Die zur Berechnung erforderlichen bodenhydraulischen Kennwerte (Speichervermégen,
Durchlassigkeit) im Untersuchungsgebiet wurden aus den digitalen Bodaflachendaten der
@mb c | i BADBO® ubernommen. Die Auswertung im Hinblick auf die landwirtschaftlich
genutzten Flachen (InVeKoS GIS 2009) hat ergeben, dass das Sickerwasser in der ungesattigten
Zone unter dem Grol3teil der Flachen (60,8%) einer mittleren Verweilzeit zwischen 3 bis 9 a
unterliegt. Unter 22,2% der Flachen treten hohere Verweilzeiten auf.

3.5.4.Geogenes N-Freisetzungspotent ial

In Gebieten mit sehr geringemGrundwasserflurabstand mit teilweise grundwasserbeeinflussten
Boden kam es in der Vergangenheit durch Entwéasserung fur landwirtschaftliche
Nutzbarmachung (Grinlandumbruch) sowie starken Grundwasserstandsschwankungen zu
einer Belliftung von vormals anoxischen Bdden. Bei der Entwasserung und Bearbeitung von
anoxischen Boden wie Niedermoor, Moorgley, Anmoorgleye und Tiefumbruchbdden muss
aufgrund hoher Mineralisierungsraten (siehe Kapitel 2.3) von hohen Nitrateintrégen in das

Grundwasserausgegangen werdenDiese Bdden mit geogenen Freisetzungsotentialen wurden

daher in dem Projekt Weber et al. (2015), unabhangig von ihrer Nutzung, als Risikogebietemit

hoher Nitrataustragsgefahrdung behandelt. Um Nitrateintrage in das Grundwasser durch N

Mineralisierung und Nitrifizierung zu vermeiden, sind auf diesen Flachen geeignete
Malnahmen zur Aufrechterhaltung einer ausreichenden Verndssung (z.B. durch
landwirtschaftliche Beregnung und Bewasserung) und eine vertragliche Bodenbearbeitung
erforderlich. Erhohte Nitrateintrdge in das Grundwasser in der Vergangenheit sind dabei auch
auf eine zeitweilige Bellftung der u.a. entlang der Alt-Neckarschlingen im Hessischen Ried
verbreiteten Niedermoor- und anmoorigen Béden wéahrend der Niedriggrundwasserstande in
den 1970er und Anfang der 1990er Jahren anzunehmen.

3.5.5. Atmosphaérische Deposition

Die Deposition (Gesamt oder Bulk-Deposition) von Stickstoff- und Schwefelverbindungen aus
der Atmosphére setzt sich aus der nassen Deposition sowie der trockenen Deposition durch
sedimentierende Partikel zusammen.Messungen der BulkDeposition in Hessen haben ergeben,
dass im Hessischen Ried (Messstelle D06 in Gro&erau) im Zeitraum 2002 - 2004 eine
Ammonium-Deposition von 5,3 kg-N/ha pro Jahr und eine Nitrat -Deposition von 3,9 kg-N/ha
pro Jahr bei einem mittleren Niederschlag von 562 mm/a stattfand (HLUG, 2010). Im gleichen
Zeitraum wurden an der o. g. Messstelle 4,0 kg-S/(haia) Sulfat bzw. inklusive Erfassung von
Sulfit auf 4,7 kg-S/(haia) gemessen(Dammagen, 2007). Neben dero. g. Bulk-Deposition erfolgt
zudem ein Eintrag von Stickstoff und Schwefel Uber die akzeptorabhangigetrockene Deposition
von Gasen und nichtsedimentierenden Stauben In Hessen wurde im Jahr2004 eine mittlere
jahrliche Gesamtdeposition von etwa 27,6 kg-N/ha berechnet, wobei auf Agrarland 16,7 kg-
N/ ha und unter Wald tber 40 kg-N/ha errechnet wurden (Weber et al., 2015). Dabei werden
laut dem Waldzustandsbericht Hessen flr dasJahr 2012 etwas geringere StickstoffEintréage
von 6,7 kg-N/(haia) im Freiland, 13,2 kg-N/(ha ia) unter Buchenwald und 26 kg-N/(ha 1a) unter
Fichtenbestand bilanziert.

3.5.6.0berflachengewasser

Die FlieRgewasser im Hessischen Ried weisen @grund des teilweise hohen Abwasseranteils
abschnittsweise hohe Nahrstofffrachten auf. Aifgrund ihrer e ntwassernden Funktion und der
geringen Grundwasserflurabstdnde stehen sie meist innteraktion mit dem Grundwasser und
infiltrieren teilweise erheblich in den Grundwasserleiter (Engelhardt et al., 2011). In der

35



hyporheischen Zone wird allerdings Nitrat und Sauerstoff meist vollstandig abgebaut, so dass
allenfalls nitratarmes, sulfat- und hydrogencarbonatreiches Wasser in den Grundwasserleiter
infiltriert (Bergmann et al., 2013; Weber et al., 2015).

3.6. Grundwasserbeschaffenheit

In dem Rahmenprojekt (Weber et al., 2015) sowie der Arbeit von Prei3 (2013) wurde eine
raumlich-zeitliche Bestandsaufnahme der Grundwasserbeschaffenheit durch Auswertung der
Beschaffenheitsdatennach GruSchu (Fachinformationssystem Grund und Trinkwasserschutz
Hessert) von insgesamt 300 Messstellen erstellt.Die Messdaten wurden dabei zur Erfassung
der hydrochemischen Schichtung der Grundwasserbeschaffenheitdumlich dreidimensional, im
Hinblick auf ihre Position im Grundwasserstrémungsfeld, ausgewertet.Die Messdden wurden
entsprechend der Punpenposition bei der Probenahme der Position der Filterstreckebzw. der
Filteroberkante (FOK) der GWM zugeordnet und entsprechend ihrer Tiefenlage relativ zur Lage
der Grundwasseroberflache (GWQ dargestellt.

3.6.1.Nitrat

In den folgenden Abbildungen ist die mittlere Nitratkonzentration der untersuchten Messtellen
fur die Zeitraume 2000 - 2012 (Abbildung 13), 1990-1999 (Abbildung 14) und 1980-1989
(Abbildung 15) dargestellt. Die Gro3e der Symbole in den Kartendarstellungen gibt die
Tiefenlage der Filteroberkante unter Grundwasseroberflache von 2001an: Kleine Kreise zeigen
flach (oberflachennah) verfilterte GWM, groRRe Kreise verdeutlichen tief verfilterte GWM.

2 http://gruschu.hessen.de (21.05.2017)
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Abbildung 13 Mittlere Nitrat -Konzentratione n im Messzeitraum 20002012. Weil3e Kreise zeigen Messstellen, fur
die in diesem Zeitraum keine bzw.zwei oder weniger Messwerte vorliegen (Weber et al., 2015)
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Abbildung 14 Mittlere Nitrat -Konzentrationen im Messzeitraum 1990-1999. Weil3e Kreise zeigen Messstellen, fur

die in diesem Zeitraum keine bzw. zwei oder weniger Messwerte vorliegen (Weber et al., 2015).




Abbildung 15 Mittlere Nitrat -Konzentrationen im Messzeitraum 1980 - 1989. Weil3e Kreise zeigen Messstellen, fiir
die in diesem Zeitraum keine bzw.zwei oder weniger Messwerte vorliegenWeber et al. (2015).
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