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KURZFASSUNG  

Mikrobiologische Abbauprozesse tragen maßgeblich zur Minderung der Nitratbelastung in 

sedimentären 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 könnte. Um 

Maßnahmen im Zuge der EG-Wasserrahmenrichtlinie umsetzen zu können, wurden das 

Nitratabbaupotential und die Abbauprozesse in den z. T. stark nitratbelasteten 

Grundwasserleitern des Hessischen Rieds untersucht. Das Abbaupotential wurde an 

Bohrkernproben mittels Festphasenanalytik quantifiziert und charakterisiert. Mit 

Nitratabbauversuchen im Labor (Batch- und Säulenversuchen) wurden Erkenntnisse über die 

Verfügbarkeit des in den Sedimenten vorhandenen Abbaupotentials gewonnen, wobei die in 

dem Säulenversuch beobachteten Prozesses in einem reaktiven Transportmodell abgebildet 

wurden. Mit tiefenorientierter Untersuchung der Hydrochemie (u. a. stabile Isotope und 

N2Exzess) konnten Nitrateinträge, Abbaufortschritt und Abbauprozesse sowie durchschnittliche 

Abbauraten im Anstrom ausgewählter 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 sollen einen Beitrag zur Identifizierung von Risikogebieten liefern, in 

deren Abstrom in naher Zukunft, bei gleichbleibend hohen Nitrateinträgen, 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 im plement measures within the EC-Water 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 solid-phase 

analyses of 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 experiment. Depth-

oriented investigations of hydrochemistry (i.e. stable isotopes, N2Excess) 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.  
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Abkürzungsverzeichnis 

 

AAS Atom-Absorptions-Spektrometrie 

AVS säurevolatile Sulfide "acid volatile sulphides" 

BG Bestimmungsgrenze 

BSE Elektronenrückstreubeugung "back-scattered electrons" (Analyse im Rahmen der 

Rasterelektronenmikroskopie) 

CAS in Carbonaten gebundene Sulfate "carbonate associated sulfate" 

Corg organischer Kohlenstoff 

CRS chromreduzierbarer Schwefel (reduzierte Schwefelphasen im Feststoff" 

DBU Deutsche Bundesstiftung Umwelt 

DO Sauerstoffgehalt "dissolved oxygen" 

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

EB Eschollbrücken 

EB 24,5 - 25,4 Sedimente der Bohrung G 41473 bei Eschollbrücken aus einer Tiefe von 24,5 bis 25,4 m u. Gel. 

EDX Energiedispersive Röntgenspektroskopie "electron dispersive x-ray" (Messung im Rahmen der 

Rasterelektronenmikroskopie) 

EG Erfassungsgrenze 

EH Redoxpotential 

ELF elektrische Leitfähigkeit (Wasserproben) 

Exzess-Air siehe N2EA 

FOK Filteroberkante 

FUK Filterunterkante 

GC Gaschromatographie 

GOK Geländeoberkante 

GrwV Grundwasserverordnung (Verordnung zum Schutz des Grundwassers auf Grundlage des 

Wasserhaushaltsgesetzes / Tochterrichtlinie der WRRL) 

GWM Grundwasssermessstelle 

GWN Grundwasserneubildung 

GWO Grundwasseroberfläche 

Hcp Henry-Konstante: Verhältnis der Konentration eines Gases im Wasser (ci,Wasser) zu seinem 

Partialdruck (pi,Atm) in der umgebenden Luft, im Gleichgewichtszustand 

HLUG Hessisches Landesamt für Umwelt und Geologie (seit 2016: Hessisches Landesamt für 

Naturschutz, Umwelt und Geologie - HLNUG) 

HMUKLV Hessisches Ministerium für Umwelt, Klimaschutz, Landwirtschaft und Verbraucherschutz 

HW Hessenwasser 

IC Ionenchromatographie 

InVeKoS Integriertes Verwaltungs- und Kontrollsystem 

IRMS aŀǎǎŜƴǎǇŜƪǘǊƻƳŜǘǊƛŜ ȊǳǊ .ŜǎǘƛƳƳǳƴƎ Ǿƻƴ LǎƻǘƻǇŜƴǾŜǊƘŅƭǘƴƛǎǎŜƴ άLǎƻǘƻǇŜ-Ratio Mass 

{ǇŜŎǘǊƻƳŜǘǊȅά 

IWW Rheinisch-Westfälisches Institut für Wasser Beratungs- und Entwicklungsgesellschaft mbH (IWW 

Rhein-Main mit Regionalstandort in Biebesheim am Rhein) 

JW Jägersburger Wald 

JW 25 - 26 Sedimente der Bohrung GS 3373 im Jägerburger Wald aus einer Tiefe von 25 bis 26 m u. Gel. 

JW 30 - 31 Sedimente der Bohrung GS 3373 im Jägersburger Wald aus einer Tiefe von 30 bis 31 m u. Gel. 

JW 35 - 36 Sedimente der Bohrung GS 3373 im Jägersburger Waldaus einer Tiefe von 35 bis 36 m u. Gel. 

k Reaktionskinetik bzw. Wachstumsgeschwindigkeit von Bakterien der Monod-Kinetik (kMonod) 

MIMS "membrane inlet mass spectrometer" (Methode zur N2/Ar-Messung in Wasserproben) 

n. b. nicht bestimmbar 
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N2EA im Grundwasser gelöster Stickstoff (N2) aus "überschüssiger Luft" bzw. "Exzess-Air", verursacht 

durch Luftblasen im Schwankungsbereich des Grundwassers (zur Berechnung des N2Exzess) 

N2EQ im Grundwasser gelöster Stickstoff (N2) aus dem Lösungsgleichgewicht mit der Atmosphäre 

"EQ-9ǉǳƛƭƛōǊƛǳƳά (zur Berechnung des N2Exzess) 

N2Exzess überschüssiger Stickstoff im Grundwasser, Endprodukt des Nitratabbaus im Grundwasserleiter 

NG Nachweisgrenze 

Nmin Gehalt an mineralisiertem Stickstoff im Boden 

R Isotopenverhältnis: Stoffmengenverhältnis 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 "total organic carbon" 

TrinkwV Verordnung über die Qualität von Wasser für den menschlichen Gebrauch 

(Trinkwasserverordnung) 

VSMOW Isotopenstandard für Wasserproben "Vienna Standard Mean Ocean Water" 

WDRFA  (engl. WDXRF) wellenlängendispersive Röntgenfluoreszenzanalyse 

WHR Wasserverband Hessisches Ried 

WRRL EG-²ŀǎǎŜǊǊŀƘƳŜƴǊƛŎƘǘƭƛƴƛŜ αwƛŎƘǘƭƛƴƛŜ нлллκслκ9Dά όǎƛŜƘŜ ŀǳŎƘ DǊǿ±ύ 

XANES Röntgen-Nahkanten-Absorptions-Spektroskopie "X-ray Absorbtion Near-Edge Spectroscopy" 

ŭ Maß für das Verhältnis stabiler Isotope: Verhältnis (R) des schwereren zum leichteren Isotop 

relativ zu einem Standardwert "Delta-Notation" 

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

1.1. Anlass 

Die Freisetzung von reaktiven Stickstoffverbindungen zählt neben dem Klimawandel und dem 

Verlust biologischer Vielfalt zu den weltweiten Umweltproblemen. Neben Schäden an Flora und 

Fauna durch luftgetragene Stickstoffverbindungen werden insbesondere Oberflächen- und 

Grundwässer durch hohe Gehalte negativ beeinflusst (UBA, 2011b). 

In der Landwirtschaft werden seit mehreren Jahrzenten stickstoffhaltige Düngemittel zur 

Steigerung der Produktivität eingesetzt. Über den Boden und die ungesättigte Zone können sie 

in gut durchlässige Grundwasserleiter (bspw. quartäre Sedimente) eindringen und zu einer 

erheblichen Qualitätsbeeinträchtigung des Grundwassers führen, welches in ergiebigen 

Gebieten häufig zur Trinkwassergewinnung genutzt wird (BMU & BMELV, 2012; Böhlke, 2001; 

Böttcher & Strebel, 1987; Liao et al., 2012). Laut dem Umweltbundesamt (UBA, 2011b) ist 

besonders für Säuglinge eine Gesundheitsgefährdung durch hohe Nitratkonzentrationen 

gegeben, da diese den Sauerstofftransport im Blut stören slb xsp qme, ´Kcrfòkmejm`glòkgc§

(Blausucht) führen kö nnen. Des Weiteren kann Nitrat im schwach sauren Magensaft des 

Menschen zu Nitrit (NO 2
-) umgewandelt und dort zu Nitrosaminen reagieren, welche z. T. als 

krebserzeugend gelten. Als Grenzwert für die Trinkwassergewinnung ´Rpgliu_qqcptcpmpblsle

- TrinkwV 2001 (neugefasst durch Bek. v. 10.03.2016, zuletzt geändert durch Art. 2 G v. 

17.7.2017)§ in Deutschland und als Umweltqualitätsnorm für einen schlechten chemischen 

Zustand in der EG-Wasserrahmenrichtlinie ´Pgafrjglgc 0...-4.-CE§(WRRL) bzw. als 

Schwellenwert in bcp Epslbu_qqcptcpmpblsle ´EpuT§wurde daher eine Konzentration von 

maximal 50 mg/l festgesetzt.  

Mit der Bestandsaufnahme im Rahmen der WRRL im Jahr 2005 wurde bereits deutlich, dass es 

in Deutschland trotz der bisherigen Maßnahmen zur Verringerung des Stickstoffüberschusses 

aus landwirtschaftlich genutzten Flächen immer noch eine problematische Nitratbelastung im 

Grundwasser gibt. Dabei zeigte sich, dass 50% aller Grundwasserkörper in Deutschland 

gefährdet sind, wobei etwa 1/3 einen schlechten chemischen Zustand aufgrund der 

Überschreitung der WRRL Nitrat-Qualitätsnorm von 50 mg/l  aufwiesen (UBA, 2011a).  

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

Rahmen der Nitratrichtlinie (Richtlinie zum Schutz der Gewässer vor Verunreinigung durch 

Nitrat aus landwirtschaftlichen Quellen 91/676/EWG) alle vier Jahre im Nitratbericht 

beschrieben.  Für den Berichtszeitraum von 2012 bis 2014 wiesen 28 % der Messstellen des EU 

Nitratmessnetzes mehr als 50 mg/l Nitrat auf. Im Vergleich mit dem vorhergehenden 

Beobachtungszeitraum (2008-2011) ist für alle gemeinsamen Messstellen des neuen EU-

Nitratmessnetzes der Anteil der unbelasteten oder gering belasteten Messstellen nur minimal 

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

Das übergeordnete Ziel der WRRL ist es, einen guten chemischen Zustand nach dem Prinzip 

des minimalen anthropogenen Einflusses in allen Grundwasserkörpern zu erzielen.  Im März 

2016 wurde Deutschland, wegen der anhaltenden Verunreinigung der deutschen Gewässer 

durch Nitrat , von der europäischen Kommission vor dem Gerichtshof der EU verklagt1. Um alle 

hessischen Gewässer in einen guten ökologischen Zustand zu versetzen, werden laut dem 

                                                
1 https://ec.europa.eu/germany/news/nitratbelastung -gew%C3%A4ssern-eu-kommission-verklagt-deutschland_de (15.05.2017)  

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

müssen.  

In Hessen stellt das Hessische Ried angesichts der Überschreitung der o. g. Nitrat -Qualitätsnorm 

in allen fünf ausgewiesenen Grundwasserkörpern einen Belastungsschwerpunkt dar  

(Abbildung 1).   

Das Hessische Ried hat eine Fläche von ca. 1.200 km², von denen ca. 1/3 intensiv 

landwirtschaftlich genutzt werden  (InVeKoS-Daten, Weber et al. (2015)). Als Teil des 

Oberrheingrabens zeigen die sedimentären Grundwasserleiter (insbesondere die sandig-

kiesigen Quartärsedimente) eine sehr hohe Ergiebigkeit und stellen eine essentielle 

Wasserressource für die Versorgung des Rhein-Main Gebiets dar. Durch die aus der 

landwirtschaftliche n Nutzung stammenden Stickstoff- bzw. Nitrateiträge und der 

wasserwirtschaftlichen Nutzung ergibt sich ein hohes Konfliktpotential.  

Verschiedene Messstellen im Hessischen Ried weisen anstelle von Nitrat erhöhte 

Ammoniumkonzentrationen (oberhalb der WRRL-Qualitätsnorm von 0,5 mg/l ) auf. Dies weist 

darauf hin, dass in den Grundwasserkörpern hohe Nitratmengen mikrobiologisch umgesetzt 

werden.  

Der vollständige mikrobiologische Abbau von Nitrat  elementarem, gasförmigem Stickstoff (N2) 

kann im Grundwasserleiter unter anoxischen/reduzierenden Bedingungen durch zwei 

dominierende Prozesse erfolgen. Zum einen unter Verwendung von leicht abbaubaren 

organischen Kohlenstoffverbindungen (Corg' ´fcrcpmafckmrpmnf§ und zum anderen durch 

reduzierte Eisenphasen z. B. Pyrit (FeS2' ´autorpmnf§, 

In letzter Zeit verdichten sich Anzeichen, dass in bestimmten Grundwasserkörpern die Gehalte 

der für den Nitratabbau verantwortlichen reaktiven Phasen durch anhaltende Nitrateinträge 

Abbildung 1 Lage des Hessischen Rieds in Deutschland/Hessen und chemischer Zustand der Grundwasserkörper im 

Hessischen Ried. Bearbeitet nach http://wrrl.hessen.de  ĀWRRL Bewirtschaftungsplan 2009 -  2015ï (26.01.2018) 

http://wrrl.hessen.de/viewer.htm
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soweit aufgebraucht sind, dass sich der Nitratabbau im Grundwasser verlangsamt bzw. ganz 

zum Erliegen kommt (Bergmann et al., 2013; Hansen et al., 2011).  

Das Nitratabbauvermögen im Grundwasserleiter muss in diesem Zusammenhang _jq ´clbjgafc

Pcqqmspac§ _lecqcfcl werden, die schrittweise aufgezehrt wird. 

Aufgrund der Flächennutzung und hydrogeologischen Struktur des Hessischen Rieds (sandig-

kiesige Quartärsedimente mit eingelagerten Ton-/ Schluff-Schichten) ist von regionalen 

Unterschieden bei der Verfügbarkeit und Zehrung des Nitratabbauvermögens auszugehen. Eine 

Prognose über die zukünftige Entwicklung der Nitratkonzentration sowie die Identifizierung 

von Risikogebieten mit erhöhtem Belastungspotential und nachlassendem Abbaupotential im 

Abstrom ist daher nur unter Berücksichtigung der Nitrateinträge mit der Identifizierung der 

dominierenden Abbauprozesse und Quantifizierung der Abbaukinetik und des Abbaupotentials 

auf dem Fließpfad im Grundwasser möglich (Kludt et al., 2016). Eine irreversible Aufzehrung 

des Nitratabbauvermögens in den Grundwasserkörpern ist entscheidend dafür, wie sich die 

Grundwasserqualität über den in der WRRL betrachteten Zeithorizont verändern wird und ob 

die gesetzten Ziele erreicht werden können. 

Die Befürchtung, dass in quartären Grundwasserleitern in Zukunft mit einem Nachlassen des 

Nitratabbauvermögens durch die Aufzehrung und letztendlich Erschöpfung reaktiver Phasen 

durch die Reaktion mit Nitrat zu rechnen ist, wurde bereits unter anderem von Kölle et al. 

(1983) , Strebel et al. (1992) und  Postma et al. (1991) formuliert.  In den letzten Jahrzehnten 

wurde eine Fülle von Methoden zur Messung des Nitratabbaus und zur Identifizierung der 

Abbauprozesse in verschiedenen Anwendungsbereichen entwickelt (Groffman et al., 2006). 

Bisherige Arbeiten haben gezeigt, dass die in sedimentären Grundwasserleitern ermittelten 

Abbauraten sehr starke Unterschiede zeigen (siehe Kapitel 2.8), welche einerseits mit der 

heterogenen Verteilung und Verfügbarkeit der reduktiven Phasen und den geochemischen 

Bedingungen im Grundwasserleiter, aber auch mit den angewandten Methoden 

zusammenhängen. Die Identifizierung und Quantifizier ung der Nitratabbauprozesse und des 

Nitratabbauvermögens im Hessischen Ried stellen daher eine große Herausforderung dar. 

Das Hessische Landesamt für Umwelt und Geologie (HLUG) hat te im Jahr 2011 die 

Projektpartner IWW (Rheinisch-Westfälisches Institut für Wasser Beratungs- und 

Entwicklungsgesellschaft mbH) mit seinem Regionalstandort Rhein-Main in Biebesheim, das 

Ingenieurbüro BGS Umwelt und das Institut für Angewandte Geowissenschaften der TU 

Darmstadt zusammen mit dem WRRL-Maßnahmenträger Wasserverband Hessisches Ried 

(WHR' kgr Slrcpqsafslecl xsp ´Os_lrgdgxgcpsle bcq Lgrp_r_``_stcpkĂeclq gl bcl

Grundwasserkörpern des Hcqqgqafcl Pgcbq slb Jmi_jgqgcpsle tml Pgqgimec`gcrcl§ `c_sdrp_er, 

Die Ziele lagen darin eine regional differenzierte Bestandsaufnahme des verfügbaren 

Nitratabbauvermögens zu erarbeiten und Risikogebiete zu lokalisieren, in denen hohe 

Nitrateinträge einem geringen Abbaupotential gegenüberstehen, um dort 

Maßnahmenprogramme zu intensivieren. Des Weiteren sollte eine Einschätzung des Zeitraums 

geliefert werden, wann sich die Maßnahmenprogramme der WRRL auf eine Verbesserung der 

Nitratbelastungssituation im Grundwasser auswirken werden.  

Dieses zweijährige HLUG-Rahmenprojekt wurde Ende 2014 abgeschlossen und in Form eines 

Abschlussberichts eingereicht sowie in der Schriftenreihe Grundwasser in Hessen, Heft 1 

veröffentlicht (Weber et al., 2015). 
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1.2. Zielsetzung 

Diese von der DBU (Deutsche Bundesstiftung Umwelt) geförderte Promotion hat zum Ziel, im 

Rahmen des mittlerweile abgeschlossenen HLUG-Rahmenprojekts (Weber et al., 2015), das 

Nitratabbauvermögen in Grundwasserleitern des Hessischen Rieds zu untersuchen. Dazu 

wurde, durch kontrollierte Laborversuche an Bohrkernproben und Feldmessungen, eine 

prozessorientierte Untersuchung des Abbauvermögens im Hessischen Ried durchgeführt, um 

ein grundlegendes Prozessverständnis über den Nitratabbau zur Lokalisierung von 

Risikogebieten und Ableitung einer Prognose der Nitratbelastung entwickeln  zu können. Die 

Ergebnisse dieser Arbeit sind bereits in das HLUG-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 Klärung von grundlegenden wissenschaftlichen 

Fragestellungen über die Dominanz und Kinetik der einzelnen Abbauprozesse in den 

Grundwasserkörpern 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 Verfügbarkeit für den Nitratabbau in Batch- und 

Säulenversuchen untersucht.  

1.3. Methodischer Ansatz  

Da es keine etablierte Methode zur Bestimmung des Nitratabbaupotentials an Sedimentproben 

gibt, bestand ein Ziel darin, ein Konzept inkl.  Probenahme, Probenkonservierung, Aufbereitung 

und Festphasenanalytik zu entwickeln und zu validier en, welches auch in Zukunft für 

flächendeckende Untersuchungen angewandt werden kann. Hierzu wurden im Rahmen einer 

Masterarbeit (Knipp, 2012) verschiedene Methoden zur Quantifizierung der potentiell für den 

Nitratabbau zur Verfügung 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 verschiedenen Schwefelspezies validiert, 

um die Selektivität und Reproduzierbarkeit im Vorfeld der weiterführenden Untersuchungen 

zu ermitteln. Ergänzt wurden die o. g.  Methoden durch verschiedene Untersuchungen zum 

direkten und indirekten Nachweis sowie der Charakterisierung des Abbauvermögens 

(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 Verfügung stehenden 

Nitratabbaupotentials bestand ein weiteres Ziel in der Bestimmung des für den Nitratabbau zur 

Verfügung stehenden Nitratabbauvermögens und, damit einhergehend, die Bestimmung der in 

den Grundwasserleitern ablaufenden Nitratabbauprozesse. Hierzu wurden 

Nitratabbauversuche im Labor (Batch- und Säulenversuche) durchgeführt. Ziel war es dabei, 

zum einen Erkenntnisse über das tatsächlich zur Verfügung stehende Nitratabbauvermögen in 

den Sedimenten sowie der Kinetik des Nitr atabbaus zu gewinnen, zum anderen sollten damit 

Erkenntnisse über mögliche Indikatoren zur Identifizierung der Prozesse im Grundwasser 
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(Feldversuche) gewonnen werden. Für die Säulenversuche wurde ein reaktives 

Transportmodell entwickelt , um die komplexen Prozesse und den damit verbundenen Umsatz 

an Nitrat und Reduktionsmitteln qu antifizieren zu können. 

Ziel der tiefenorientierten Multiparametermessungen (Redoxfrontscreening) war es, oxische 

Bereiche mit hohen Nitratkonzentrationen gegenüber anoxischen Bereichen mit potentiellem 

Nitratabbauvermögen im Hessischen Ried abzugrenzen und die Lage der Redoxfront zu 

lokalisieren. Zudem sollten durch die Probenahme und Wasseranalytik (insbesondere N2Exzess-

Messungen sowie Stickstoff-, Schwefel- und Sauerstoff-Isotopenuntersuchungen), in 

Kombination mit einer Grundwassermodellierung, Nitrateinträge sowie der auf dem Fließpfad 

stattfindende Nitratabbau quantifizier t und die im Grundwasserleiter ablaufenden 

Nitratabbauprozesse identifiziert werden.  

Die Ergebnisse der Laborversuche wurden mit den Ergebnissen aus Felduntersuchungen und 

Modellrechnungen verglichen um Prozesse auf dem Fließpfad zu rekonstruieren. Die 

Zielsetzung besteht dabei in neu gewonnenem Verständnis über Abbauprozesse in quartären 

Grundwasserleitern mit geringem/nachlassenden Abbaupotential und der erfolgreichen 

Anwendung/Kombination geeigneter Methoden zur Untersuchung des Abbaubauvermögens 

und der Abbauprozesse am Sediment und auf dem Fließpfad.  

Mithilfe der gewonnen en Erkenntnisse wurden Möglichkeiten zur Prognose der Entwicklung 

der Nitratbelastung im Hessischen Ried im Hinblick auf ein Nachlassen des 

Nitratabbauvermögens und der damit einhergehenden Verlagerung der Redoxfront geschaffen. 

Ziel ist dabei die Identifizierung von Risikogebieten, in denen hohe Nitrateinträge einem 

geringen bzw. nachlassenden Abbauvermögen gegenüberstehen, um die Effizienz der WRRL-

Maßnahmenprogramme zu bewerten und ggf. weiter optimieren zu können.  
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2. Grundlagen, Stand der Forschung 

2.1. Stickstoff  in der Umwelt  (Herkunft , Spezies und Auswirkungen ) 

Der größte Teil des weltweiten Stickstoffvorrats befindet sich in der Atmosphäre, welche zu ca. 

78% aus elementarem Stickstoff (N2) besteht, der durch eine stabile Dreifachbindung und der 

damit verbundenen hohen Bindungsenergie weitgehend reaktionsträge (inert) ist. Im 

Gegensatz zu elementarem Stickstoff sind reaktive Stickstoffverbindungen durch eine 

abweichende (höhere bzw. niedrigere) Oxidationsstufe gekennzeichnet und umfassen damit 

auch alle biologisch reaktiven N Verbindungen. 

Der Stickstoffkreislauf in Abbildung 2 stellt die Prozesse zur Umwandlung verschiedener 

Stickstoffspezies vereinfacht dar. Dabei muss beachtet werden, dass komplexe Zusammenhänge 

zwischen dem Stickstoffkreislauf und anderen geochemischen Reservoiren und Stoffkreisläufen 

existieren.  Laut Stumm & Morgan (1996)  bestehen Zusammenhänge hauptsächlich zwischen 

Sedimenten, Kohlendioxid (CO2), Wasser (H2O) und Sauerstoff (O2). 

Das natürliche Gleichgewicht zwischen dem 

inertem Luftstickstoff (N 2) und den reaktiven 

Stickstoffverbindungen wird laut Galloway et al. 

(2003)  hauptsächlich durch zwei Prozesse 

innerhalb der natürlichen Stickstofffixierung 

(Abbildung 2) bestimmt bei denen der 

elementare Stickstoff in chemisch reaktive 

Verbindungen umgesetzt wird. Zum einen 

durch die abiotische Stickstofffixierung bspw. 

durch Blitze oder Verbrennungsvorgänge 

(bspw. Brände, Vulkanausbrüche), bei der sich 

hauptsächlich Stickoxide bilden (Stumm & 

Morgan, 1996; UBA, 2011b). Zum anderen 

durch biologische (mikrobielle) 

Stickstofffixierung , an denen Bakterien, häufig 

in Symbiose mit höheren Pflanzen, beteiligt sind 

(Schlegel & Zaborosch, 1992). Diese Prozesse 

sind limitiert und stehen mit  der Bildung des 

elementaren Stickstoffs durch Denitrifikation im Gleichgewicht , weshalb sich laut (Galloway et 

al., 2003) reaktive Stickstoffverbindungen ohne anthropogene Einflüsse nicht in der Umwelt 

anreichern können.  

Laut dem (UBA, 2011b) begann die anthropogene Freisetzung von reaktiven 

Stickstoffverbindungen mit dem Anbruch der Industrialisierung vor etwa 150 Jahren durch die 

stark zunehmende Verbrennung fossiler Brenn- und Treibstoffe und der damit verbundenen 

Anreicherung von Stickoxiden in der Atmosphäre und dem Niederschlag. Zudem begann durch 

die Entwicklung des Haber-Bosch-Verfahrens um 1910 die industrielle Stickstofffixierung 

hauptsächlich (ca. 85% Galloway et al. (2003) ) zur Produktion von Düngemitteln, 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 Weltbevölkerung und der 

anthropogenen Freisetzung von reaktiven Stickstoffverbindungen durch Verbrennung fossiler 

Abbildung 2 Vereinfachter Stickstoffkreislauf verändert 

nach (Appelo & Postma, 2005) 
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Brennstoffe und landwirtschaftlicher  N-Fixierung (symbiotische N2-Bindung bei Hülsenfrüchten 

´Jceskglmqcl§ durch Knöllchenbakterien ´Pfgxs`gsk§, Schlegel & Zaborosch (1992)) von ca. 

15 auf ca. 60 Megatonnen/Jahr zu beobachten. Ab 1960 ist zudem der steigende Einfluss 

reaktiver Stickstoffverbindungen aus dem Haber-Bosch-Verfahren deutlich zu erkennen. Nach 

Angaben des Umweltbundesamtes (UBA, 2015) hat sich besonders in Europa die Umwandlung 

des trägen Luftstickstoffs in reaktive Stickstoffverbindungen im Laufe der vergangenen 100 

Jahre vervierfacht. Laut UBA (2011b) werden jährlich weltweit über 80 Megatonnen 

elementaren Stickstoffs (N2) durch das Haber-Bosch-Verfahren in reaktiven Stickstoff zur 

Düngemittelproduktion überführt und freigesetzt.  

Mit ca. 53% ist der Anteil der industriellen Düngemittelproduktion an der anthropogenen 

Gesamtfixierung von elementarem Stickstoff am größten, gefolgt von der landwirtschaftlichen 

Fixierung durch den Anbau von Hülsenfrüchten mit ca. 27% und der Verbrennung fossiler 

Brennstoffe mit ca. 20% (Rockström, 2009; UBA, 2011b). 

Die zunehmend aus anthropogenen Quellen stammenden reaktiven Verbindungen treten 

hauptsächlich in den in Tabelle 1 nach Stumm & Morgan (1996)  und Rohmann & Sontheimer 

(1985)  zusammengefassten Verbindungen auf. 

Tabelle 1 Erscheinungsformen, Quellen u. negative Auswirkungen reaktiver Stickstoffverbindungen in der Umwelt  

Bezeichnung  Formel  

Oxidations -

stufe des 

Stickstoffs  

(Stumm & Morgan, 1996) 

Hauptquelle  negative Auswirkungen  

Nitrat  NO3
- +5  Düngemittel  

Trinkwasser und Gesundheit, 

Eutrophierung von Gewässern  

Salpetersäure HNO3 +5  Verbrennung fossiler Brennstoffe saurer Regen 

Stickstoff-dioxid  NO2 +4  
Verbrennung fossiler Brennstoffe 

Denitrifikation im Boden  

trägt zur Bildung v. Ozon in d er 

Troposphäre bei, toxisch für 

versch. Pflanzen 

 

Nitrit  NO2
- +3  

Zwischenprodukt der Nitrifikation,  

Denitrifikation, NO 3
- Reduktion 

toxisch u. A. für Fische 

Stickstoff-

monoxid 
NO +2  

Verbrennung fossiler Brennstoffe, 

Denitrifikation im Boden  

trägt zur Bildung v. Ozon in der 

Troposphäre bei, toxisch für 

versch. Pflanzen 

Distickstoff-

monoxid 

(Lachgas) 

N2O +1  
Zwischenprodukt der Nitrifikation,  

Denitrifikation, NO 3
- Reduktion 

Zerstörung von Ozon in der 

Stratosphäre 

 

elementarer 

Stickstoff 
N2 0 

Atmosphäre, 

Endprodukt der Denitrifikation  

(Nitratabbau)   

s. u. A.Rohmann & Sontheimer (1985) 

/  

Ammoniak NH3 -3 

Düngemittel, Futterplätze 

Übersäuerung von Böden durch 

Nitrifizierung,  

Toxizität von NH 3 für Fische 
Ammonium NH4

+  -3 

 

Laut dem Umweltbundesamt UBA (2015) und  UBA (2011b) unter Berufung auf  Rockström 

(2009)  sind die globalen Belastungsgrenzen der Ökosystemen durch die anthropogene 

Beeinflussung des Stickstoffkreislaufes mittlerweile überschritten. 

Insbesondere das Grundwasser ist durch den Eintrag von reaktiven Stickstoffverbindungen wie 

Nitrat und Ammonium gefährdet. Dabei ist Nitrat aus Sicht des Gesundheitsschutzes gefährlich,  

da es im schwach saurem Magensaft zu Nitrit (NO2
-) umgewandelt werden kann und dort mit 

bestimmten Aminen zu Nitrosaminen reagiert, von denen viele als krebserzeugend gelten (UBA, 
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2011b). Des Weiteren kann eine hohe Nitritkonzentration im Blutkreislauf, insbesondere bei 

Qòsejglecl* bcl Q_scpqrmddrp_lqnmpr qrĂpcl slb ´Kcrfòkmejm`glòkgc§ &@j_sqsafr' auslösen. 

Der aktuelle Grenzwert zur Gewinnung von Trinkwasser sowie die Schwellenwert für einen 

guten chemischem Zustand im Sinne der Wasserrahmenrichtlinie (BMU, 2010) ist daher für 

Nitrat bei 50 mg/l festgelegt.  

2.2. Nitrateintrag und Transport im Grundwasser 

Als Eintragsquelle für Nitrat kann laut  Rohmann & Sontheimer (1985) im Allgemeinen 

zwischen lokalen, punktförmigen und diffusen, großflächigen Belastungsquellen unterschieden 

werden (HMUKLV, 2015; Rohmann & Sontheimer, 1985). Die lokalen, punktförmigen Quellen 

umfassen dabei Nitrat aus der Versickerung von Abwässern und Sickerwässer unter 

Abfalldeponien. Bei den bedeutenderen diffusen, großflächigen Quellen handelt es sich 

hauptsächlich um Nitrat aus landwirtschaftlichen Flächen (Düngemittel) , geogenes N-

Freisetzungspotential (Nitrat aus der Mineralisierung des organisch gebundenen 

Stickstoffvorrats humoser Böden), atmosphärische Deposition (Niederschläge) und Infiltration 

von Oberflächengewässern.   

Eintrag in das Grundwasser 

Die Nitrateinträge über die Bodenzone bzw. ungesättigte Zone in das Grundwasser werden im 

Wesentlichen durch die Verweilzeit des Sickerwassers in der ungesättigten Zone bestimmt 

(Weber et al., 2015).  Dabei ist die Nitratverlagerung in das Grundwasser laut DVGW (2013) 

von verschiedenen Standortfaktoren (u.a. von der Bodenart, Feldkapazität, effektive 

Durchwurzelungstiefe, Humusgehalt, pH-Wert), der Bewirtschaftung (u.a. Saattermin, 

Anbaukultur, Düngemittel, Ertrag, Zwischenfruchtanbau, auf der Fläche verbleibende 

Erntereste, Beregnungsintensität) sowie den Witterungsverlauf abhängig, wobei der 

Denitrifikation von Nitrat zu gasförmigem N 2 eine entscheidende Rolle zukommt .  

Mit  der Methodik nach Weber et al. (2015) kann die Nitrat -Konzentration CNO3 im Sickerwasser 

aus dem N-Flächenbilanzüberschuss, der Denitrifikationsleistung in der Bodenzone und der 

Grundwasserneubildung abgeschätzt werden, wobei die im Vergleich zum Düngemitteleinsatz 

geringe atmosphärische N-Deposition nicht berücksichtigt wird.   
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Transport 

Laut Appelo & Postma (2005) bewegt sich nitrathaltig es Wasser meist im Abstrom von 

landwirtschaftlich genutzten Flächen als Fahne durch den Grundwasserleiter. Da Nitrat im 

Grundwasserleiter i. A. keine schwerlöslichen Mineralphasen bildet oder durch signifikante  

Adsorption (Kapitel  2.3.1) beeinflusst wird , wird der Transport und Verbleib des Nitrats im 

Wesentlichen durch Nitratumsatzprozesse bestimmt. 
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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 gasförmigen Verbindungen wie NO, N2O (Lachgas) 

und N2. Die Denitrifikation ist der einzige biologische Prozess, durch den gebundener Stickstoff 

(bspw. Nitrat) in gasförmigen molekularen Stickstoff überführt wird und ist daher aus globaler 

Sicht für die Erhaltung des Lebens auf der Erde von entscheidender Bedeutung (Schlegel & 

Zaborosch, 1992). Nach Angaben von Ballantine et al. (2014)  wird ca. 58% des globalen 

Nitratabbaus durch Denitrifikation in Küsten - `xu, Qafcjdec`gcrcl slb MKX%q &mac_lga mvwecl

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

und Flüsse und ca. 20% in terrestrischen Böden.  

Die am Nitratabbau beteiligten Mikroorganismen besitzen eine hohe biochemische und 

taxonomische Variabilität, zu ihnen gehören u. A. Pseudomonas denitrificans, Paracoccus 

denitrificans, Thiobacillus denitrificansm Pseudomonas aeruginosa, Bacillus licheniformis 

(Knowles, 1982; Schlegel & Zaborosch, 1992). Diese Mikroorganismen sind fakultativ anaerob 

und besitzen somit ein komplettes Atmungssystem, wobei sich das für die Denitrifikation nötige 

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 

Reduktionsäquivalenten Elektronen-

(Wasserstoff-) Donatoren nach der in 

Abbildung 3 gegebenen Stöchiometrie 

in den schematisch angedeuteten 

Schritten von NO3
- zu N2 über die 

Zwischenprodukte NO2
-, NO und N2O. 

Dabei wird jeder Schritt von einem 

spezifischen Enzym (Reduktasen) 

katalysiert. 

Laut (Knowles, 1982) existieren 

neben Bakterien, welche die notwendigen Reduktasen besitzen um NO3
- über die 

Zwischenprodukte NO2
- und N2O zu N2 zu reduzieren, auch Bakteriengruppen, denen die NO3

- 

oder N2O Reduktasen fehlen, was zu einem Verbrauch bzw. einer Akkumulation der oben 

genannten Zwischenprodukte führen kann.  

Die bei der mikrobiellen Denitrifikation ablaufenden Stoffwechselprozesse werden als 

´afckmrpmnf§ `cxcgchnet, da ihre Energiegewinnung durch Redoxreaktionen an den als 

Nährstoff dienenden Substraten beruht (Schlegel & Zaborosch, 1992). Voraussetzung dafür 

sind anaerobe Verhältnisse und geeignete Reduktionsmittel.  

Insbesondere in der ungesättigten Bodenzone, wie auch in Grundwasserleitern mit hohem 

Anteil an organischem Kohlenstoff (TOC), kann die Denitrifikation bei hoher Wassersättigung 

und entsprechend eingeschränkter Sauerstoffverfügbarkeit hauptsächlich mit leicht 

abbaubarem organischen Kohlenstoff (Corg) durch heterotrophe-chemoorganotrophe 

Denitrifikation  &gk Dmjeclbcl _jq ´fcrcpmrpmnfc Bclgrpgdgi_rgml§ `cxcgaflcr' nach Gleichung 1 

stattfinden (Bradley et al., 1992; Bragan et al., 1997; Rohmann & Sontheimer, 1985; Smith et 

al., 1996; Starr & Gillham, 1993; Trudell et al., 1986).  

Abbildung 3 Schema der Denitrifikation mit den beteiligten 

Enzymen verändert nach (Schlegel & Zaborosch, 1992) 
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τὔὕ υὅ ςὌὕᴼςὔ τὌὅὕ ὅὕ Gleichung 1 

?jq ´afckmrpmnf§ ucpbcl bgc Kgipmmpe_lgqkclbezeichnet, die ihren Zellkohlenstoff aus 

organischen Quellen beziehen, wobei bcp @cepgdd ´mpe_lmrpmnf§ `cqafpcg`r* b_qq mpe_lgqafc

Verbindungen als Elektronen-Donatoren verwendet werden (Schlegel & Zaborosch, 1992). 

Das aus der ungesättigten Zone in den Grundwasserleiter ausgewaschene Nitrat kann auf der 

Fließstrecke im Grundwasserleiter weiteren Abbaureaktionen unterworfen sein. Neben der 

heterotrophen Denitrifikation mit sedimentärem C org (Gleichung 1) kann dabei die autotrophe-

chemolithotrophe Denitrifikation  &gk Dmjeclbcl _jq ´_srmrpmnfc Bclgrpgdgi_rgml§ `cxcgaflcr' 

mit Eisensulfid-Phasen (wie bspw. Pyrit; Gleichung 2) in quartären Porengrundwasserleitern 

eine übergeordnete Rolle spielen.  

ρτὔὕ υὊὩὛτὌ ᴼχὔ ρπὛὕ υὊὩ ςὌὕ Gleichung 2 

?jq ´_srmrpmnf§werden die Mikroorganismen bezeichnet, die in der Lage sind ihren 

Zellkohlenstoff aus anorganischen Quellen zu beziehen, wobei der Begriff ´jithotroph§ die 

Fähigkeit beschreibt, anorganische Elektronen-Donatoren verwerten zu können (Schlegel & 

Zaborosch, 1992). In zahlreichen Untersuchungen in Deutschland (u.a. Böttcher et al., 1989; 

Kölle et al., 1983; Konrad, 2006; Pätsch, 2006; Strebel et al., 1992; Wisotzky et al., 2011), 

Dänemark (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 werden. Der Prozess der 

autotrophen Denitrifik ation umfasst dabei auch die in Gleichung 3 aufgeführte konsekutive 

Oxidation von Eisen (II) F́e2+§ (Appelo & Postma, 2005). Die Nitratreduktion kann dabei 

abiotisch oder mikrobiell katalysiert ablaufen (Bergmann et al., 2013; Korom, 1992; Ottley et 

al., 1997). 

ςὔὕ ρπὊὩ ςτὌὕᴼρπὊὩὕὌ ὔ ρψὌ  Gleichung 3 

Zudem kann auch das in Tonmineralen gebundene Fe(II)  einen signifikanten Beitrag zur 

Nitratreduktion in tonreichen Sedimenten leisten (Ernstsen, 1996; Ernstsen et al., 1998; Gorski 

et al., 2012a; Gorski et al., 2012b; Gorski et al., 2013). Laut Hofstetter et al. (2002)  können in 

Tonmineralen drei unterschiedliche Typen von potentiell reaktivem Fe(II) unterschieden 

werden (strukturelles Fe(II), durch Oberflächen - Hydroxylgruppen komplexiertes Fe(II) am 

Rand der Oberfläche und Fe(II) durch Ionenaustausch an basalen Siloxan-Oberflächen). Seine 

Untersuchungen ergaben dabei, dass bspw. in Smektiten wie Nontronit über 10% des Eisens als 

reaktives Fe2+  vorliegen kann. 

Des Weiteren wurden auch Reaktionen mit Eisen(II) -Silikaten (Postma, 1990), Magnetit und 

Grünem Rost (Green Rust) beschrieben (Hansen et al., 1994; Hansen & Koch, 1998). Allerdings 

konnten diese Reaktionen bisher nur in Laborversuchen nachgewiesen werden. Ihr  tatsächlicher 

Einfluss im Grundwasserleiter wird als gering eingeschätzt, da die Reaktion mit Eisen(II)-

Silikaten sehr geringe Raten (Postma, 1990) zeigt und die Reduktion mit Grünem Rost (Green 

Rust) laut Pätsch (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 N2 (Kapitel 2.1) können 

folgende Prozesse aus dem Stickstoffkreislauf ebenfalls einen Einfluss auf die 

Nitrat konzentration im Grundwasserleiter haben. 

Nitrat -Assimilation 

Nitrat und Ammonium stellen die grundsätzlichen Stickstoffquellen von Bakterien und Pflanzen 

dar (Schlegel & Zaborosch, 1992). Bei der assimilatorischen Nitratreduktion wird Nitrat über 

verschiedene Zwischenprodukte zu Ammonium reduziert. Im Anschluss wird das entstandene 

Ammonium bei der Synthese von Aminosäuren assimiliert und somit in organisch gebundenen 

Stickstoff überführt (Rohmann & Sontheimer, 1985). Die für die Reduktion von Nitrat zu 

Ammonium notwendige Energie wird bei Pflanzen aus der Photosynthese und bei den Bakterien 

aus der Respiration (Atmungsprozessen) gewonnen (Pätsch, 2006).  

Viele Bakterien verfügen über die Enzyme zur Nitrat-Assimilation 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 -Reduktase B führt zur Bildung und Freisetzung von Nitrit (vgl. Abbildung 

3), welches mit einer Nitrit -Reduktase über die Zwischenprodukte HNO2NH zu NH3 

(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 Ackerflächen, durch das Aufbringen von 

Wirtschaftsdünger, häufig keine übergeordnete Rolle spielt (Pätsch, 2006). 

N-Minerali sation  

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

organisch gebundenem Stickstoff in pflanzenverfügbaren anorganischen Stickstoff wie NH4
+  

(Ammonium) verstanden. An diesem Prozess sind demnach hauptsächlich Pilze und Bakterien 

_jq ´Bcqrpsclrcl§ `crcgjger, wobei Ammonium als Produkt des Abbaus von Eiweißen und 

Aminosäuren (Decarboxylierung, Desaminierung) gebildet wird .  

Nitrifikation  

Im Anschluss an die Ammoniumbildung durch N-Mineralisation erfolgt in gut belüfteten Böden 

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 Belüftung von Moor und Niedermoorböden eine große Rolle spielen 

(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 können, um Ammonium zu N2 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 Böden 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, für Kationen wie bspw. 

Ammonium kann dieser Prozess allerdings von Bedeutung sein (Appelo & Postma, 2005; Pätsch, 

2006). 

2.4. Redoxzonierung und Nitratabbau   

Redoxprozesse zählen zu den wichtigsten Reaktionen in der Hydrosphäre und steuern im 

Wesentlichen die Schwefel-, Stickstoff und Kohlenstoffkreisläufe, womit sie für die 

Konzentration wichtiger Spezies (u.  a. reaktive Stickstoffverbindungen) im Grundwasser 

verantwortlich sind (siehe auch Appelo & Postma, 2005; Langguth & Voigt, 2004).  

Der Gleichgewichtszustand einer Redoxreaktion wird, bei gegebener Stoffkonzentration, durch 

die Tendenz zur Freigabe oder Aufnahme von Elektronen der an den Halbreaktionen beteiligten 

Spezies bestimmt. Die Tendenz zur Reduktion/Oxidation einer Spezies wird konventionell  

unter Standardbedingungen (101,325 kPa, 25°C, einheitliche Aktivität der beteiligten Spezies) 

als Standardpotential E0 [Volt] der j eweiligen Halbreaktionen gegenüber der H2/H +  - 

Halbreaktion angegeben (Appelo & Postma, 2005). Das Standardpotential einer Halbreaktion 

cpeg`r qgaf _sq bcp ´Eg``qqafcl Fpcgcl Clcpegc§ɝG der Reaktion und ist damit ein Maß für den 

Energiegewinn. Ist das Standardpotential E0 einer Halbreaktion höher 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 gelöster organischer Substanz in den Grundwasserleiter 

können sich mikrobiell gesteuerte Redoxzonen ausbilden, welche nach dem Energiegewinn der 

jeweiligen Redoxreaktion (Oxidation der organischen Substanz) entlang des Fließweges (bspw. 

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

Abbildung 4 sind wichtige mikrobiell gesteuerte, thermodynamisch günstige (exergonische) 

Redoxprozesse im aquatischen System, sortiert nach Redoxpotential/Energiegewinn (ɝG°) 

aufgelistet (Stumm & Morgan, 1996) sowie der vertikale Verlauf einer Redoxzonierung bei 

Eintrag von organischer Substanz nach Appelo & Postma (2005) mit charakteristischen 

Reaktionen aufgezeigt (Langguth & Voigt, 2004). 

Laut Rickard & Luther (2007)  kann der Übergangsbereich (suboxischer Bereich) zwischen 

oxischer Zone (Sauerstoff anwesend) und anoxischer Zone (H2S anwesend) in Sedimenten 

zwischen wenigen Millimetern  und mehreren Zentimetern variieren. 
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Abbildung 4 Sequenz und Energieausbeute (ȹG°) der häufigsten mikrobiell induzierten Redoxreaktionen (verändert 

nach Stumm & Morgan (1996)) mit dem Prinzip der Redoxzonierung im Grundwasserleiter (verändert nach Appelo 

& Postma (2005) und Langguth & Voigt (2004)). 

Mit dem hohen Energieertrag der Denitrifikationsprozesse ist Nitrat , nach Sauerstoff, das 

stärkste Oxidationsmittel in natürlichen 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 stellt laut (Postma et al., 

1991) Graphit, mit einem niedrigeren Energieertrag als andere Kohlenstoffverbindungen, die 

stabilste Form des organischen Kohlenstoff dar.  

Tabelle 2 Vergleich der Gibbsschen Freien Energie von heterotropher und autotropher Denitrifikation    

Reaktion nach (Postma et al., 1991) ȹG° (pH=7) [kJ/mol]  

υὅὋὶὥὴὬὭὸ ςὌὕ τὔὕᴼςὔ τὌὅὕ ὅὕ  -458,06 

ςὊὩὛ ὖώὶὭὸφὔὕ ςὌὕᴼσὔ ςὊὩὕὕὌὋέὩὸὬὭὸ τὛὕ ςὌ  -415,84 

 

Dabei wird deutlich, dass der Energieertrag der heterotrophen Denitrifikation höher ist und 

diese damit die thermodynamisch günstigere Reaktion darstellt. Dennoch weisen 

Beobachtungen darauf hin, dass die autolithotroph e Denitrifikation die dominierende Reaktion 

in quartären Grundwasserleitern darstellt ( siehe Kapitel 2.8).  

Laut Bergmann et al. (2013) führt die sequenzielle Abfolge der Redoxreaktionen mit der 

Fließrichtung häufig zu einer hydrogeochemischen Schichtung im Grundwasserleiter, welche 
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sich  in einer sprunghaften Abnahme des Redoxpotentials (EH-Wert) zeigt, wobei sauerstoff- 

und nitrathaltige Grundwässer mit hohen Redoxpotentialen von stärker reduzierten, sauerstoff- 

und nitratfreien Grundwässern unterlagert  werden. 

2.4.1. Einfluss der Sauerstoffkonzentration   

Da der aerobe Stoffwechsel die höchste Energieausbeute ermöglicht (Abbildung 4) und die 

stickstoffreduzierenden Enzyme der denitrifizierenden  Mikroorganismen laut Rohmann & 

Sontheimer (1985) erst bei vollständiger Sauerstofffreiheit aktiv werden, ist der 

Sauerstoffgehalt des Wassers für die Denitrifikation entscheidend. 

Die für die Denitrifikation limitier enden Sauerstoffgehalte (O2) liegen je nach Autor zwischen 

1 und 5 mg/l . 

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

> 5 mg/l  (Hölting & Coldewey, 2009; Kölle, 1990; Rohmann & Sontheimer, 1985) 

> 2 mg/l  (Oberrmann, 1982) 

> 1 mg/l  (DVWK., 1989; Ebeling et al., 1988) 

 

Laut Pätsch (2006) ist nach Misra et al. (1974)  der Einfluss des Sauerstoffs auf die 

Denitrifikation  bei niedrigen Temperaturen wesentlich stärker als bei höheren. Bei niedrigen 

pH-Werten ist der Einfluss zudem schwächer ausgeprägt als unter neutralen oder alkalischen 

Bedingungen (Rohmann & Sontheimer, 1985). 

2.4.2. Einfluss des pH-Werts  

Laut Pätsch (2006) wurde bereits von Ottow (1969)  pH-Wert als eine der wichtigsten 

Regelgrößen in Denitrifikationsprozessen genannt. Dabei haben die pH-Bedingungen laut 

Rohmann & Sontheimer (1985) einen großen Einfluss auf das Ausmaß und den Ablauf der o. g. 

Prozesse und insbesondere auf die Akkumulation von Zwischenprodukten. 

Aufgrund der Beziehung zwischen Redoxreaktionen und dem pH-Wert, lassen sich innerhalb 

des Stabilitätsfeldes des Wassers (zwischen H2 Bildung (reduzierend) und O 2 Bildung 

(oxidierend) ) Stabilitätsfelder definieren, in denen bestimmte Spezies im Wasser stabil sind 

(Appelo & Postma, 2005).  Laut Pätsch (2006) lässt sich über die Stabilitätsfelder definierter 

Redox-Paare auf den optimalen Lebensbereich von Mikroorganismen und deren 

Stoffumsetzungen (bspw. Denitrifikation) schließen.  Abbildung 5 zeigt die Lebensbereiche der 

Mikroorganismen, welche hauptsächlich an Nitratumsatzprozessen im Grundwasserleiter 

beteiligt  sind. Der Lebensbereich der denitrifizierenden Bakterien (heterotrophe 

Denitrifikation) und der ssjdgbmvgbgcpclbcl @_ircpgcl ´Rfg`_agjjsq§ (autotrophe Denitrifikation ) 

liegt in einem Bereich von EH= 800 mV bis EH= -200 mV. Die heterotrophe Denitrifikation  wird  

demnach durch höhere pH-Werte (pH ca. 6 - 10) begünstig als die autotrophe Denitrifikation  

(pH ca. 2 - 9,5). 
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Abbildung 5 pH/EH möglich Stabilitätsfelder für mikrobielle Nitratumsatzprozesse (verändert nach Becking et al. 

(1960)) 

In der Literatur  werden  laut Pätsch (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 alkal ischen Milieu (pH 7 ­ 8), wobei eine 

Überlagerung von verschiedenen Redoxreaktionen mit unterschiedlichen Redoxpaaren sowie 

die Anpassungsfähigkeit der Mikroorganismen an bestimmte Milieubedingungen die 

Aussagekraft der einzelnen Stabilitätsfelder verringert. Nach Angaben von Knowles (1982) läuft 

die Denitrifikation bei niedrigen pH -Werten  meist nur noch bis zur Bildung von Lachgas (N2O) 

ab, da die NO-Reduktase (vgl. Abbildung 3) bei abnehmendem pH-Wert zunehmend gehemmt 

wird.  Bei hohen pH-Werten läuft der Abbau dagegen meist vollständig zu N2 ab. Dabei muss 

beachtet werden, dass die Denitrifikation  auch einen Einfluss auf den pH-Wert hat (vgl. 

Gleichung 1-3). Durch die heterotrophe Denitrifikation  kann der pH-Wert durch Erhöhung der 

Carbonathärte angehoben werden, während die Oxidation der reduzierten Eisenverbindungen 

(Gleichung 3) als Teil der autotrophen Denitrifikation  zu einer Verringerung des pH-Werts 

führen kann (Langguth & Voigt, 2004). 

2.5. Nitratabbau potential (n itratreduzierende Spezies im Grundwasserleiter) 

In quartären Grundwasserleitern konnte unter anderem von Pätsch (2006) und Konrad (2006) 

beobachtet werden, dass in den Tiefenbereichen mit ansteigenden Gehalten an potentiellen 

Reduktionsmitteln wie organischem Kohlenstoff und Eisensulfid (gemessen als Gesamt-

Kohlenstoff und Gesamt-Schwefel) im Sediment eine Redoxgrenze im Grundwasser zwischen 

oxidierenden und reduzierenden Bedingungen verläuft. Dabei wurde festgestellt, dass 

unterhalb dieser Redoxgrenze das Grundwasser an den betrachteten Standorten nitratfrei ist. 

2.5.1. organischer Kohlenstoff ( Corg) í heterotrophe Denitrifikation  

Organischer Kohlenstoff (Corg) kann sowohl als Feststoff im Sediment (TOC) oder in gelöster 

Form (DOC) im Grundwasser vorliegen.  



 

16 

Das gelöste DOC besteht meist aus Fulvin- und Huminsäuren, welche bei Zersetzungsprozessen 

in der Bodenzone entstehen und mit dem Sickerwasser ausgewaschen und in die gesättigte 

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 quartären sedimentären Grundwasserleitern praktisch vernachlässigt werden. Des 

Ucgrcpcl i_ll b_tml _sqece_lecl ucpbcl* b_qq bgc Pc_irgtgròr bcq BMA%q bspaf bgc

Sauerstoffzehrung bei der Auswaschung in der ungesättigten Zone stark abnimmt und daher, 

durch einen hohen Anteil refraktärer Bestandteile, eine geringere Verfügbarkeit für 

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 uminsäuren 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 Fließpfad verschiedene 

Redoxreaktionen mit organischem Kohlenstoff (Corg) als feststoffgebundenes Reduktionsmittel 

(vgl. Abbildung 4).  

Aufgrund der verschiedenen Formen des organischen Kohlenstoffes variiert dessen 

Verfügbarkeit für Mikroorganismen sehr stark, so können reaktive Strukturen leicht er abgebaut 

werden als weniger reaktive Strukturen wie bspw. Braunkohle (Pätsch, 2006). Dabei existiert 

laut Appelo & Postma (2005) ein eindeutiger Zusammenhang zwischen zunehmendem Alter 

des organischen Materials in Sedimenten und einer Abnahme der Reaktivität bzw. 

Verfügbarkeit. 

2.5.2. Eisen-Sulfidspezies í auto trophe Denitrifikation  

Eisen-Disulfide wie beispielsweise Pyrit oder Markasit (FeS2) oder Eisen-Monosulfide wie 

Pyrrhotin oder Mackinawit  (FeS) bestehen aus reduziertem Schwefel - Sulfid S(II -) oder S(I -) 

sowie reduziertem Eisen ­ Fe(II)  und sind unter stark reduzierenden, sauerstoffarmen 

Bedingungen im Grundwasserleiter stabil. Bei der am häufigsten vorkommenden Eisen-

Sulfidspezies Pyrit handelt es sich, wie bei Markasit, um ein Disulfid. Eisendisulfide bestehen 

aus Eisen Fe(II)  und Disulfid  S2(I I-), welches aus zwei Schwefelatomen besteht, die durch eine 

Disulfidbrücke verbunden sind (Rickard & Luther, 2007). Die Struktur, Eigenschaften sowie 

Vorkommen der wichtigsten Eisensulfidminerale in sedimentären Ablagerungen sind in Tabelle 

4 zusammengefasst. 

Tabelle 4 Relevante Eisensulfid  und -disulfidminerale in Sedimenten, Festphasen im Fe-S System nach Rickard & 

Luther (2007) 

 

Name Struktur, Eigenschaften  Vorkommen  

Pyrit  FeS2 kubisch, stabiles Fe(II)- Disulfid  häufigstes Eisensulfid an der 

Erdoberfläche 

Markasit  FeS2 orthorhombisch, metastabiles Fe(II)-

Disulfid  

lokal in hydrothermalen Systemen 

und Sedimenten 

Mackinawit  FeS tetragonal, metastabil, Hauptbestandteil 

von Ausfällungen in wässrigen Lösungen 

weit verbreitet in allen aquatischen 

Bereichen 

Pyrrhotin  Fe1-xS 

(x>0,2)  

hexagonal (Fe10S11), monoklin (Fe 7S8), 

stabile Gruppe 

häufig in hydrothermalen Systemen 

zusammen mit Carbonaten 

Greigit  Fe3S4 kubisch, metastabiles Fe(II) -Fe(III) -

sulfid[Fe II(FeIII )2S4], magnetisch 

weit verbreitet, häufig in 

Frischwassersystemen 
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Neben der Ausfällung aus hydrothermalen Fluiden (Vaughan, 2006) werden Sulfidminerale in 

Sedimenten meist durch biologisch induziert e Mineralisation gebildet . Die Rate der 

mikrobiellen Eisensulfidbildung  ist an die Rate der mikrobiellen Sulfatreduktion und dem Anteil 

an verfügbarem Corg und Fe(II) gekoppelt (Pósfai & Dunin-Borkowski, 2006). Unter 

reduzierenden Bedingungen läuft die mikrobiell induzierte Bildung von Eisensulfiden nach den 

in Abbildung 6 dargestellten schematischen Reaktionen ab (Rickard & Luther, 2007). 

 
Abbildung 6 Schema der mikrobiell induzierten Eisensulfid und ídisulfidbildung in Abhängigkeit von oxischen und 

anoxischen Verhältnissen im Grundwasserleiter (verändert nach Rickard & Luther (2007), Wilkin & Barnes (1997) und  

Appelo & Postma (2005)) 

Pyrit kristallisiert mit einer Dichte von ca. 4,95 bis 5,2 g/cm³ im kubischen Kristallsy stem und 

ist Bestandteil zahlreicher sulfidischer Erze (Rickard & Luther, 2007). In sedimentären 

Grundwasserleitern liegt Pyrit aufgrund der o. g. mikrobiell induzierten Mineralisation 

allerdings häufig kaum bis wenig kristallisiert  vor (Vaughan, 2006) oder ist oft in 

§dp_k`mgb_jcpµ &fgk`cerähnlicher) Form anzutreffen. Diese sphärischen Aggregate bestehen 

aus Mikrokristallen (0,1 -1 µm), welche oft in jüngeren anoxischen Sedimentablagerungen 

gefunden werden können (Wilkin et al., 1996 ). Zur Entstehung des framboidalen Pyrits gibt es 

unterschiedliche Vorstellungen, welche die charakteristische Form auf die Mineralisation von 

Bakterienstämmen, organischen Partikeln oder Kolloiden zurückführen oder aber durch 

abiotische Transformationsprozesse erklären (Rimstidt & Vaughan, 2003; Wilkin & Barnes, 

1997). Geht man davon aus, dass für die sekundäre Bildung von framboidalem Pyrit Greigit 

(Fe(II)(Fe(III)) 2S4) benötigt wird  (siehe Abbildung 6), ist dies ein Indikator für einen Wechsel 

zwischen oxischen und anoxischen Bedingungen im Grundwasserleiter (Wilkin & Barnes, 1997; 

Wilkin et al., 1996 ). In verschiedenen Versuchen konnte ein deutlicher Zusammenhang 

zwischen der Reaktivität von Pyrit und dessen spezifischer Oberfläche gezeigt werden (Bosch 

et al., 2011; Rimstidt & Vaughan, 2003). Daher kann davon ausgegangen werden, dass die 



 

18 

Verfügbarkeit bzw. Reaktivität der  Eisensulfide stark von der Kristallinität/Oberflächenstruktur 

der Sulfid-/Disulfidphasen abhängt, welche regional unterschiedlich ausgeprägt sein kann.  

Markasit bildet im Gegensatz zu Pyrit orthorhombische Kristalle mit einer etwas geringeren 

Dichte als Pyrit. Aufgrund seiner geringeren Stabilität kommt es, ebenso wie die 

Monoeisensulfide  Pyrrhotin / Mackinawit  (FeS), weniger häufig in Grundwasserleitern vor 

(Pätsch, 2006).  

Der theoretische Einfluss des sedimentären Pyritschwefelgehalts auf den Nitratabbau wurde 

von Wisotzky (2011)  in einem hypothetischen sedimentären Grundwasserleiter (in Anlehnung 

an die Situation in der Niederrheinischen Bucht) berechnet, wonach bereits sehr geringe 

Pyritschwefelgehalte von 200 mg-S/kg durch die autotrophe Denitrifikation die 

Nitratverlagerungsgeschwindigkeit theoretisch um Faktor 32 verlangsamen können. 

2.6. Isotop engeochemie  

2.6.1. Isotopen verhältnis und Fr aktionierung  

Die unterschiedlich schweren stabilen Isotope eines Elementes zeigen bei chemischen 

Reaktionen eine voneinander abweichende Reaktionskinetik, weshalb sich in bestimmten 

Stoffen oder Phasen besonders leichte oder schwere Isotope anreichern können. Aus diesem 

Grund lassen sich durch die messbare Veränderung von Isotopenverhältnissen in bestimmten 

Phasen (z. B. Wasserphase) Rückschlüsse auf die stattfindenden Prozesse ziehen.      

Die Konzentration von stabilen Isotopen wird als das Verhältnis (R) des schwereren (i.d.R. das 

seltenere) zum leichteren (i.d.R. das häufigere) Isotop (bspw. 15N/ 14N oder 34S/32S) relativ zu 

einem Standardwert ausgedrückt. Als internationale  Standards gelten TQKMU ´Tgcll_

Qr_lb_pb Kc_l Mac_l U_rcp§ für  Sauerstoffisotope, VCDT ´Tgcll_ A_lwml Bg_`jm Rpmgjgrc§ dĈp

Schwefelverbindungen (bspw. Sulfate und Sulfide)  slb Qr_lb_pb ´?GP§ &Jsdr' dĈp 

Stickstoffverbindungen (bspw. Nitrat, N 2Exzess).  Da die Variation der Verhältnisse sehr klein ist, 

werden die Angaben in ŭ Y¸[­ Werten nach Gl. 3 ausgedrückt. 

‏
Ὑ Ὑ

Ὑ
Ͻρπππ 

Gleichung 4 

Ὑ
Ȣ   

Ȣ   
   

Isotopenverhältnisse unterscheiden sich je nach Ausgangsstoff und können sich durch den 

Prozess der kinetischen Isotopenfraktionierung ändern. Dabei werden, je nach 

Reaktionsprozess, leichtere oder schwerere Isotope im Reaktionsprodukt angereichert 

(Hölting & Coldewey, 2009). Das Verhältnis der Isotopenzusammensetzung im Reaktanten 

(Ausgangsstoff bzw. Edukt) und Produkt lässt sich mit dem Fraktionierungsfaktor ɻ 

folgendermaßen beschreiben (siehe auch Hayes (2004)):  

‌
Ὑ

Ὑ
 

‌ ὊὶὥὯὸὭέὲὭὩὶόὲὫίὪὥὯὸέὶ      

Ὑ ὍίέὸέὴὩὲὺὩὶὬßὰὸὲὭί Ὥά ὖὶέὨόὯὸ       

Ὑ ὍίέὸέὴὩὲὺὩὶὬßὰὸὲὭί Ὥά ὙὩὥὯὸὥὲὨὩὲ 
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Der Effekt der Isotopenfraktionierung zwischen Reaktanten und Produkten lässt sich zudem 

mathematisch durch die Rayleigh-Gleichung von 1896 beschreiben (Clark & Fritz, 1997). Diese 

Gleichung beschreibt die Aufteilung von Isotopen zwischen zwei Reservoirs als exponentielle 

Beziehung. Die Gleichung setzt voraus, dass Material kontinuierlich aus einem gemischten 

System entfernt wird (wobei das System mindestens zwei Isotopenarten enthält z. B. Wasser 

mit 18O und 16O oder Sulfat mit 34S und 32S) und die damit einhergehende Fraktionierung durch 

einen Fraktionierungsfaktor  hbeschrieben wird. Die Rayleigh-Gleichung kann laut Kendall & 

Caldwell (1998)  wie folgt beschrieben werden: 

  

Ὑ

Ὑȟ

ὅȟ
ὅȟȟ

 

‌ ὊὶὥὯὸὭέὲὭὩὶόὲὫίὪὥὯὸέὶ      

Ὑ ὍίέὸέὴὩὲὺὩὶὬßὰὸὲὭί Ὥά ὙὩὥὯὸὥὲὨὩὲ 
Ὑȟ ὭὲὭὸὭὥὰὩί ὍίέὸέὴὩὲὺὩὶὬßὯὸὲὭί Ὥά ὙὩὥὯὸὥὲὨὩὲ 

ὅȟ ὑέὲᾀὩὲὸὶὥὸὭέὲ έὨὩὶ ὓὩὲὫὩ ὨὩί ὰὩὭὧὬὸὩὲ Ὅίέὸέὴί Ὥά ὙὩὥὯὸὥὲὨὩὲ  
ὅȟȟ ὭὲὭὸὭὥὰὩ ὑέὲᾀὩὲὸὶὥὸὭέὲ έὨὩὶ ὓὩὲὫὩ ὨὩί ὰὩὭὧὬὸὩὲ Ὅίέὸέὴί Ὥά ὙὩὥὯὸὥὲὨὩὲ  

 

Insbesondere beim mikrobiologisch gesteuerten Nitratabbau lässt sich eine ausgeprägte 

Isotopenfraktionierung beobachten (siehe Kapitel 2.6.2). Der Fraktionierungsfaktor Ŭ (bzw. 

Anreicherungsfaktor Ů = ( Ŭ-1)Ā1000 in ă) kann bspw. für Stickstoff (N) durch das Verhältnis 

von 15N/ 14N im Produkt zum Reaktanten ausgedrückt werden und spiegelt dabei die geringere 

Reaktionskinetik des schweren 15N gegenüber dem leichten 14N wider. Die Berechnung von Ů 

für die Fraktionierung des im Wasser gelösten Nitrats bei der Denitrifikation erfolgt unter 

Berücksichtigung der initialen NO3
--Konzentration und -Isotopenverhältnisse nach Gleichung 5 

(Knöller et al., 2011; Mariotti et al., 1981 ), basierend auf der oben genannten Rayleigh-

Gleichung. 

‐

ρπύὰὲ
ρπ‏ὔὕ ρ

ρπ‏ὔὕ ρ
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Gleichung 5 

Neben dem Einfluss der Isotopenfraktionierung kann bei Prozessen, die keine nachweisbare 

Fraktionierung aufweisen, anhand der Ausgangsisotopie verschiedener Quellen die Herkunft 

und Zusammensetzung dieser Stoffe im Grundwasser rekonstruiert werden. Dazu ist allerdings 

eine fundierte Kenntnis über die Isotopie der einzelnen Quellen notwendig. 

2.6.2. Stickstoffisotopie  (Nitrat)  

Die Untersuchung von Isotopen-Verhältnissen (15N/ 14N und 18O/ 16O) im Nitrat kann, neben der 

Identifizierung  der Stickstoffquelle (Kendall et al., 2008), der Bestimmung des Nitratumsatzes 

dienen, da bei der Denitrifikation (Gl. 1 ­ 3, Kapitel 2.3.1) die schweren Isotope 15N und 18O 

im residualen Nitrat angereichert werden (Böttcher et al., 1990).  

Die Bandbreite der bisher gemessenen Anreicherungsfaktoren reicht von Ů = 0 bis zu -2.¸* 

wobei die max. Fraktionierung durch Transport- und Diffusionsprozesse überlagert und 

vermindert werden kann (Brandes & Devol, 2002; Groffman et al., 2006; Mariotti et al., 1988 ; 

Sigman et al., 2003). Laut Knöller 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 Bakterienstämmen 

abhängig. Zudem weist die Arbeit von Frey et al. (2014) darauf hin, dass es einen messbaren 

Unterschied in den Fraktionierungsfaktoren zwischen autotropher und heterotropher 

Denitrifikation  kgr bck @_ircpgclqr_kk ´Sulfurimonas gotlandica§gibt. Dabei ist besonders der 

Unterschied zwischen Sauerstoff- und Stickstofffraktionierung messbar. Während das 

Verhältnis zwischen ŭ18O/  ŭ15N 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 signifikante Fraktionierung 

im Ausgangsstoff und Endprodukt stattfindet  (Seal, 2006; Vaughan, 2006). Unter der 

Voraussetzung eines schnellen und vollständigen Nitratabbaus, ohne die Möglichkeit der 

Akkumulation flüchtiger Zwischenprodukte sowie einer Schichtenweise ablaufenden Oxidation 

von Sulfidmineralen kann somit auch bei der autotrophen Denitrifikation davon ausgegangen 

werden, dass das daraus entstehende Sulfat (Gl. 2)  in der Wasserphase die isotopische 

Zusammensetzung des Ausgangsstoffs aufweist. Die aus der Sulfidoxidation stammenden 

Sulfate können nach Knöller et al. (2005)  durch eine leichtere Isotopensignatur (ŭ34S-SO4
2- < -

3¸ TABR slb ŭ18O-SO4
2- : )4¸ TQKMU' ececlĈ`cp bcl qafucpcpcl Qsjd_rcl _sq

atmosphärischer Deposition (ŭ34S-SO4
2- = -1 bis +10¸ TABR slbŭ18O-SO4

2- = 6 bis 18¸

VSMOW) und Düngemitteln (ŭ34S-SO4
2- = -1 bis +12¸ TABR slbŭ18O-SO4

2- = 10 bis 15¸

VSMOW) identifiziert werden. Um eine Differenzierung der einzelnen Abbauprozesse und 

Abbauraten im Grundwasserleiter zwischen heterotropher und autotropher Denitrifikation zu 

ermöglichen, sind zudem multiple Isotopenuntersuchungen (ŭ15N, ŭ34S, ŭ18O) nötig (Aravena & 

Robertson, 1998). Durch diesen Ansatz können Nitratquellen und Transportp fade identifiziert  

sowie Nitrifizierungs - und Denitrifiz ierungsprozesse auseinandergehalten werden (Knöller et 

al., 2011). 

2.7. Reaktionskinetik  

Grundsätzlich beschreibt die Reaktionskinetik die Konzentration eines Stoffes, die innerhalb 

einer chemischen Reaktion pro Zeiteinheit umgesetzt wird, womit die chemische Entwicklung 

eines Systems in Abhängig von der Zeit beschrieben werden kann. Die Reaktionskinetik wird 

von vielen verschiedenen thermodynamischen Faktoren (Konzentration der beteiligten Spezies, 

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

2.4) sowie weiteren Faktoren (Adaptions- oder Wachstumsphasen bei mikrobiell gesteuerten 

Reaktionen oder Verfügbarkeit von Stoffen limitiert durch Oberflächenstruktur, Größe oder 

Kristallinität)  beeinflusst. Daher wird  allgemein zwischen der thermodynamischen und 

kinetischen Beschreibung eines Systems unterschieden (Appelo & Postma, 2005; Langguth & 

Voigt, 2004; Stumm & Morgan, 1996). Die thermodynamische Beschreibung setzt ein 

geschlossenes, im Gleichgewicht befindliches System mit einmalig definierter chemischer 

Zusammensetzung sowie definierten Randbedingungen (Temperatur, Druck) voraus, während 

eine kinetische Modellierung den gesamten Reaktionsverlauf in Funktion und Zeit 

berücksichtigt und dabei u. A. auch Stoffflüsse in und aus dem System und die Phasen vor 

Einstellung des thermodynamischen Gleichgewichts mit einbezieht (vgl. Kapitel 4.7.3). Der 

Ansatz zur Beschreibung eines System erfolgt laut Appelo & Postma (2005) meist in zwei 

Schritten. Im ersten Schritt werden Umsatzraten aus Labor und Feldversuchen quantitativ 

beschrieben, um sie im zweiten Schritt mechanistisch zu beschreiben (siehe auch Stumm & 

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 unterteilt. Bei Reaktionen der 

0. Ordnung wird von einer konstanten Reaktionsgeschwindigkeit, unabhängig von der 

Konzentration der an der Reaktion beteiligten Stoffe, ausgegangen. Bei einer Reaktion 

1. Ordnung ist die Reaktionsgeschwindigkeit abhängig von der Konzentration des 

Ausgangsstoffes, wobei der Zusammenhang zwischen Konzentration und Geschwindigkeit 

linear ist. Bei einer Reaktionen 2. Ordnung reagieren zwei Reaktanten (Edukte) zu einem oder 

mehreren Produkten. Die Reaktionsgeschwindigkeit ist abhängig von den Konzentrationen 

beider Ausgangsstoffe.      

 

Abbildung  7 Einfache mathematische Formulierung der Geschwindigkeitsgesetze nach 0., 1. und 2. Ordnung für die 

Reaktion A Ą B (0. und 1. Ordnung)  bzw. A+A Ą B (2. Ordnung), verändert nach Appelo & Postma (2005)  

2.7.2. Monod und Michaelis -Menthen -Kinetik  

Bei mikrobiell gesteuerten Prozessen ist die Kinetik der Abbaureaktionen neben der 

Konzentration des für den Abbau benötigten Substrats auch von der Konzentration bzw. dem 

Wachstum der Mikroorganismen abhängig. Nach dem Modell der Monod-Kinetik (Monod, 

1949) ist die Wachstumsgeschwindigkeit (k) von Mikroorganismen direkt von der 

Konzentration des Substrates abhängig. Bei hohen Substratkonzentrationen (S) wird eine 

maximale Wachstumsgeschwindigkeit (kmax) erreicht, die sich auch nicht mehr weiter steigern 

lässt. Die Halb-Sättigungskonstante (half-saturation constant, k1/2 ) beschreibt dabei die 

Substratkonzentration bei der die Hälfte der maximalen Wachstumsgeschwindigkeit erreicht 

wird. Ist die Verfügbarkeit des Substrates für die Bakterien hoch, ist die 

Halb-Sättigungskonstante gering, so dass sich auch schon bei geringen Substratgehalten die 

maximale Wachstumsrate einstellt (Gleichung 6 nach Appelo & Postma (2005)). 

Ὧ Ὧ Ͻ
Ὓ

Ὧϵ Ὓ
 

Gleichung 6 

Durch Übertragung des Konzepts der Monod-Kinetik auf die Enzymkinetik innerhalb der Zelle 

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

Enzyme innerhalb der Zelle für 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 Enzym-Substrat-Komplex (ES), welcher die Abbaugeschwindigkeit reguliert 

und zur Bildung des Produkts führt.   

ὯϽὉὛ  

mit  

Ὁ ὛP ὉὛ Ƞ ὑ   

Bei einer konstanten Gesamtenzymkonzentration (Et)  gilt somit laut (Appelo & Postma, 2005): 
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Gleichung 7 

  

2.7.3. Kinetik der Pyritoxidation  - Modellansatz  

Die kinetisch kontrollierte Oxidation von Pyrit durch Nitrat kann laut Prommer & Stuyfzand 

(2005) , basierend auf den Ansätzen von Williamson & Rimstidt (1994)  und Appelo et al. 

(1998) , nach Gleichung 10 beschrieben werden. 
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Gleichung 8 
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Dabei ist die Reaktionskinetik neben der variierenden Konzentration an Oxidationsmitteln (O 2 

bzw. NO3
-) vom pH-Wert, der Temperatur und der Konzentration des Reduktionsmittels Pyrit 

bzw. dessen reaktiver Oberfläche abhängig.   
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2.8. Nitratabbau potential und Reaktionskinetik   

Neben der Stöchiometrie der grundlegenden Nitratabbauprozesse, welche bereits in vielen 

Laborversuchen unter kontrollierten  Bedingungen nachgewiesen wurden, stellt sich immer 

wieder die Frage, wie diese Prozesse unter den komplexen geochemischen Verhältnissen im 

Grundwasserleiter ablaufen. 

Neben Laborversuchen mit Sedimentmaterial wurde der Anteil der autotrophen und 

heterotrophen Denitrifikation  am Gesamtnitratabbau auch in Geländestudien oftmals anhand 

der Elektronenbilanz der Reaktionsprodukte SO4
2-, Fe2+  und HCO3

- (basierend auf Gleichung 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 o. g. Reaktionsprodukte insbesondere im Gelände 

nicht ausschließlich durch den Nitratabbau, sondern durch eine ganze Reihe weiterer Prozesse 

und damit verbundenen Quellen beeinflusst wird. Dies erschwert die Identifizierung bzw. 

Differenzierung der Nitratabbauprozesse und die Bestimmung der Abbauraten.  

Darüber hinaus stellt sich die Frage, wie sich das für die Nitratabbauprozesse notwendigen 

Nitratabbaupotential  (Corg und Eisensulfid/ -disulfid minerale, siehe Kap. 2.5) im 

Grundwasserleiter quantifizieren lässt und wie sich dessen Gehalt,  Verteilung und 

Zusammensetzung auf die Reaktionskinetik auswirken.   

2.8.1. Dominierende Abbauprozesse 

Zur Berechnung von Abbauraten und zur Bestimmung der Prozesse auf dem Fließpfad haben 

sich in den letzten Jahrzehnten verschiedene Methoden etabliert (Groffman et al., 2006), 

welche häufig kombiniert angewandt wurden. Die Abbauraten basieren meist auf der Messung 

des Nitratabbaus über die o. g. Reaktionsprodukte (Elektronenbilanz) oder dem im Wasser 

gelösten und aus der Denitrifikation stammenden N2 (N2Exzess mittels N2/Ar Messungen, siehe 

Kapitel 4.5.3) sowie der isotopischen Zusammensetzung (Fraktionierung von Nitrat, siehe Kap. 

2.6.2) im Vergleich mit dem Grundwasseralter oder den berechneten oder modellierten 

Fließzeiten (Böhlke 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 konnten Zhang et al. (2009) 

zudem zeigen, dass autotrophe Denitrifikation in sandigen Grundwasserleitern mit erhöhten 

Eisen und Pyrit-assoziierten Spurenmetallen (bspw. As, Ni, Co und Zn) korreliert.  

Postma et al. (1991) konnte dabei, trotz des höheren Energieertrags der heterotrophen 

Denitrifikation (Stumm & Morgan, 1996; Wagman, 1982), die autotrophe Denitrifikation als 

den dominanten Prozess in einem sandigen quartären Grundwasserleiter (West-Dänemark) 

beobachten. Dabei geht er davon aus, dass die Reaktionskinetik der autolithotroph 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), höher ist.  

Auch in den Arbeiten von Pätsch (2006) und Konrad (2006)  wurde eine Dominanz von Sulfiden 

gegenüber dem organischen Kohlenstoff als Elektronendonatoren während des Nitratabbaus in 

quartären Grundwasserleitern in Nordrheinwestfahlen (Thülsfelde) beobachtet. In 

Inkubationsversuchen mit Sedimenten aus einem anderen quartären Grundwasserleiter in 

Nordrhein-Westfahlen (Fuhrberger Feld) konnte  Weymann et al. (2010) ebenfalls in 

Sedimenten aus tieferen Schichten mit höheren Schwefel- und Corg -gehalten eine vielfach 

höhere Abbaukinetik (siehe Tabelle 5) nachweisen. Die aus diesem Versuch resultierende 
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Annahme eines dominanten autotrophen Abbaus im Grundwasserleiter mit den gemessenen 

Raten, konnte dabei auch auf die Beobachtungen im Gelände angewendet werden.  

Tesoriero & Puckett (2011) schlossen aus ihren Beobachtungen darauf, dass die höchsten 

Denitrifikationsraten nur dann auftreten, wenn Sulfid und organischer Kohlenstoff gemeinsam 

vorliegen.  

Selbst bei Sulfidgehalten unterhalb der Nachweisgrenze und gleichzeitig hohen Corg-Gehalten 

konnten Wisotzky et al. (2017)  einen Anteil von 25% autotropher Denitrifikation in quartären 

Sedimenten der Niederterrassenebene der Ems in Ostwestfalen nachweisen.  

Isotopenstudien in sedimentären Grundwasserleitern wurden bereits des Öfteren angewandt, 

um die Abbauprozesse und die involvierten Phasen zu untersuchen (Aravena & Robertson, 

1998). Durch Kombination mit  Massenbilanzen (Elektronenbilanzen) fanden bspw.  Böhlke et 

al. (2002)  ebenfalls Indizien dafür, dass FeS2 und andere Fe(II) Phasen die Haupt-

Elektronendonatoren in glazial-fluviatilen Grundwasserleitern sind.  Knöller et al. (2005)  

konnte anhand von 34S- und 18O-SO4
2- - Messungen im Grundwasser sowie aller infrage 

kommenden Sulfatquellen, die Herkunft der im Wasser gelösten Sulfate, inklusive der 

autotrophen Denitrifikation (Sulfidoxidation), in einem sedimentären Grundwasserleiter in 

Sachsen (Torgau-Mockritz) bestimmen und hat festgestellt, dass insbesondere die Oxidation 

von sedimentären Sulfiden eine der größten Sulfatquellen im Grundwasser ist. 

2.8.2. Nit ratabbau kinetik in Abhängigkeit des Nitratabbaupotentials  

Eine irreversible Aufzehrung des im Grundwasserleiter vorhandenen Abbaupotentials 

(Eisensulfide, Corg) durch anhaltende Nitrateinträge und den daraus resultierenden 

Denitrifikationsprozessen wurden bereits u. A. von Kölle 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 in 

Grundwasserleitern am Niederrhein durch ein nachlassendes Abbauvermögen und Abbauraten 

in den Sedimenten hervorgerufen werden (Bergmann et al., 2013; Hansen et al., 2011). 

Eine Abschätzung zur zukünftigen Entwicklung der Situat ion ist allerdings sehr schwierig, da 

der Gehalt, die Verteilung und Verfügbarkeit des Abbaupotentials in Form von 

Eisensulfiden/D isulfiden und Corg unbekannt ist und die dominierenden Abbauprozesse sowie 

deren Kinetik im Grundwasserleiter nur mit großen Unsicherheiten abgeschätzt werden 

können.  

Verschiedene Studien haben in den vergangenen Jahrzehnten, mit sehr unterschiedlichen 

methodischen Ansätzen, eine große Spannweite von Denitrifikationsraten  in sedimentären 

Grundwasserleitern ergeben. Ein eindeutiger Zusammenhang zwischen Abbaukinetik und ­

potential  (Gehalt an den o. g. Reduktionsmitteln)  lässt sich aus den bisherigen 

Veröffentlichungen nicht ableiten.  

Eine Ursache für die unterschiedlichen Raten ist in den methodischen Ansätzen zu finden. 

Insbesondere zwischen Feldmessungen bzw. In-situ-Versuchen und Laborexperimenten 

bestehen große Unterschiede. Smith et al. (1996)  konnte in Batchexperimenten 1,2 bis 26-fach 

höhere Abbauraten als bei In-situ-Versuchen feststellen.  

Des Weiteren spielt sehr wahrscheinlich auch die Verfügbarkeit des Abbaupotentials eine 

übergeordnete Rolle. So lässt sich die Kinetik der ablaufenden Abbauprozesse nicht einfach 
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Anhand des gemessenen Abbaupotentials (Corg- und Sulfidgehalte) ableiten. In Versuchen von 

Weymann et al. (2010) konnte der autotrophe Abbau, bei einen S-Gesamtgehalt 253 ­ 458 mg-

S/kg (der Sulfid  Gehalt ist demnach kleiner), mit einer Rate von 0,78 ­ 3,86 mmol/(L·a) 

bestimmt werden, während der heterotrophe Abbau in vergleichbaren Versuchen mit 0,005 bis 

0,35 mmol/(L·a) deu tlich langsamer war. Beim Vergleich der höchsten heterotrophen 

Abbaurate mit der geringsten autotrophen Abbaurate nach Weymann et al. (2010), wäre von 

einem Anteil von mind. 70% autotrophem Abbau auszugehen. Korom et al. (2005)  hat bei 

deutlich höheren Sulfidgehalten von 540 ­ 4100 mg S/kg hingegen keine höhere sondern eine 

vergleichsweise geringe autotrophe Abbaurate von 0,81 mmol/(L·a) (entspricht rd. 60 % der 

gesamten Abbaurate 1,35 mmol/(L·a) ) gemessen. Dies weist darauf hin, dass die Abbaukinetik 

nicht zwangsläufig durch ein größeres Abbaupotential ansteigt. Auch die künstliche 

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 

überdurchschnittlich hohen Abbauraten zur Folge. Die Ergebnisse weisen darauf hin, dass 

bestimmte Phasen nicht vollständig für den Ni tratabbau zur Verfügung stehen. In Tabelle 5 sind 

Untersuchungsergebnisse ausgewählter Arbeiten in sedimentären Grundwasserleitern 

zusammengefasst.  

Tabelle 5 Überblick über die Spannweite von Denitrifikationsraten in sedimentären Grundwasserleitern in 

wissenschaftlichen Veröffentlichungen 

Denitritfikationsrate  

(Kinetik 0.Ordnung)  

[mmol/(L·a)]  

Gehalt an Corg  und  Sulfid  Untersuchungsgebiet  Methodik  

max, 140 

(1,0 bis 2,4 an der 

Redoxgrenze) 

TOC: 500-1300 mg-C/kg 
British Columbia (CA) 

Washington State (USA) 

Sand und Kies 

(Tesoriero et al., 2000) 

Grundwasserdatierung, 

Modellierung der Fließzeiten, 

Chemie, N2Exzess, In-situ- 

Experimente   
Sulfid: k. A. 

max. 73-86  

(< 21 gesättigte 

Zone)  

k. A. 

Maryland (USA) 

riparian silt sand 

(Bragan et al., 1997) 

C2H2-Injektion (Acetylen-Block 

Methode) in 

Grundwassermessstellen 

4,9-81,3 

SOC: 1000-5000 mg-C/ kg 

(DOC: 1-10 mg/l)  
Ontario (Kanada) 

Fein- bis Mittelsand, vereinzelte 

Schluff-zwischenlagen 

(Starr & Gillham, 1993) 

Multilevel-GW-Messung, 

Acetylen-Block Methode, 

αƳƛŎǊƻŎƻǎƳ ŜȄǇŜǊƛƳŜƴǘǎά 
Sulfid: k. A. 

9,5 ­ 36,8 

CGesamt: ca. 4000 mg-C/kg 

 

Pétrola basin (Central Spain) 

endorheisches, hypersalines Becken 

Schluff, Feinsand, organisch, 

sulfidreich 

(Carrey et al., 2013) 

Säulenversuch, 

Chemismus und stabile 

Isotopenanalyse  SGesamt: ca. 20000 mg-S/kg 

 

1,5 ­ 24 

 

TOC: 800-1800 mg-C/kg 
Ontario (CA) 

Sand 

(Trudell et al., 1986) 

in situ Injektion von Nitrate 

mit Bromid als konservativen 

Tracer Sulfid: k. A. 

0,3 ­ 0,8* 

*Batchexperimente  

1,2 bis 26-fach erhöht 

k. A. 

Massachusetts (USA) 

sand gravel 

(Smith et al., 1996) 

in situ Injektion von Nitrate 

mit Bromid als konservativen 

Tracer, 

Batchversuche mit der 

Acetylen-Block Methode 

6,1 ­ 18,4 

Corg: k. A. 
Bretagne (W-Frankreich) 

Schiefer, sulfidreich, (zerkleinert 

200 µm) 

(André et al., 2011) 

Batch- und 

Säulenexperimente,  

2. Phase Zugabe von 50 mg/l 

Acetat 

Pyrit:   0,1wt.% 

(Ḭ Sulfid: 540 mg-S/kg) 

14,38 

Acetat: 44 mg/l  Waterloo (Ontario, Kanada) 

Sand- und Kies-Aquifer 

(Devlin et al., 2000) 

Acetylen-Block Methode, 

αƳƛŎǊƻŎƻǎƳ ŜȄǇŜǊƛƳŜƴǘǎά Pyrit (<0,25mm) : 5,7 g/l  

heterotroph: 

0,005 - 0,34 

TOC: 485 - 816 mg-C/kg Fuhrberg (Deutschland) 

carbonatfreier Sand- und Kies-
Inkubationsexperimente 

SGesamt: 13 -92 mg-S/kg  
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autotroph: 0,78-3,86 

TOC: 438 ­ 1489 mg-C/kg 
Aquifer 

(Weymann et al., 2010) 

SGesamt: 253 ­ 458 mg-S/kg 

 

3,6 ­ 5,8 

TOC: < 2000  mg-C/kg 
Herning (DK)  

sand 

(Jorgensen et al., 2009) 

Grundwasserchemie 

(Tiefenprofile), 

Bilanzierung und 

Inkubationsexperimente 

Sulfid: >5000  mg-S/kg *  

*künstl. Zugabe von FeS 

(urspr. 50 mg-S/kg)  

1,35 

(ca. 60% autotroph)  

TOC: 4000 ­ 4300 mg-C/kg 
Elk Valley, ND (USA) 

unconfined, fine sand 

(Korom et al., 2005) 

in situ Messungen 

άIn Situ MesocosƳέ 
Sulfid: 540 ­ 4100 mg-S/kg 

0,97 
TOC: 1700 mg-C/kg Karlsruhe, ND (USA) 

sand and gravel 

(Korom et al., 2012) 

Multilevel 

Grundwassermessungen, 

Bilanzierung Sulfid: 500 mg-S/kg 

0,54 ­ 0,89* 

*k1=0,335 ­ 0,557/a,  

bei 1,6 mmol/L  

TOC: 1000 - 1Ā104 mg-C/kg 
Fuhrberg (D) 

quaternary Sediments 

(Böttcher et al., 1989) 

(Strebel et al., 1992) 

Multilevel 

Grundwassermessungen, 

Modellierung, Bilanzierung 

Isotopenanalyse 
Sulfid: 100 ­ 1500 mg-S/kg 

0,60 

CGesamt: 100-1300 mg-C/kg 

(künstl. angereichert auf 

15200 mg-C/kg) 

Oostrum (NL) 

sandy aquifer 

(Zhang et al., 2012; Zhang et al., 

2009) 

tiefenorientierte 

Grundwasserdatierung ,  

Untersuchung von 

Porenwasser und Sediment 

inkl. stabiler Isotope  SGesamt: 500 ­ 4600 

0,09 
TOC: 12000 mg-C/kg 

Stevinson (USA) 

sand, silt and clay 

(Tesoriero & Puckett, 2011) 

Modellierung der Fließzeiten, 

Grundwasserchemie, N2Exzess 
Sulfid: k. A. 

0,02 
TOC: 3600 mg-C/kg Perham (USA) 

glacial outwash 

(Tesoriero & Puckett, 2011) 

Modellierung der Fließzeiten, 

Grundwasserchemie, N2Exzess Sulfid: k. A. 

0,016 

TOC: 1000 - 2000 mg-C/kg 

(Stellenweise bis 2.4Ā105) Princeton (USA) 

(Böhlke et al., 2002) 

Grundwasserdatierung, 

kombiniert mit chemischer, 

N2Exzess  und stabiler Isotopen 

(N, S, und C) sowie Sediment -

Analyse 
Sulfid: 700 mg-S/kg 

 

Die große Spannweite an Daten zur Abbaukinetik in sedimentären Grundwasserleitern sowie 

die fehlenden Informationen über Quantität und Verfügbarkeit des Abbaupotentials und den 

dominierenden Prozessen, stellen einen großen Unsicherheitsfaktor für Voraussagen zur 

Umsetzbarkeit der Ziele der EU Wasserrahmenrichtlinie im Hessischen Ried dar. 

Für eine Untersuchung des Zusammenhangs zwischen der Kinetik von Nitratabbauprozessen 

und des zur Verfügung stehenden Abbaupotential ist daher die möglichst genaue 

Quantifizierung des tatsächlich zur Verfügung stehenden Nitratabbauvermögens 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 Länge von ca. 60 km und einer Breite von ca. 

15 - 20 km über eine Fläche von ca. 1200 km² und wird i m Osten durch den Odenwald sowie 

den Sprendlinger Horst, im Westen vom Rhein und im Norden vom Main sowie im Süden durch 

die Grenze zu Baden-Württemberg begrenzt (HMULV, 2005; Hoppe, 1999). 

Geologisch umfasst es den nord-nordöstlichen Teil des ca. 300 km langen und ca. 35 km breiten 

Oberrheingrabens, dessen Entstehung während des Eozäns (vor ca. 56 - 34 Millionen Jahren)  

parallel zur alpidischen Orogenese begann (Ziegler, 1992). Während der Grabenbildung 

wurden die angrenzenden Berge (westlich: Schwarzwald und Vogesen, östlich: Odenwald und 

Pfälzerwald) entgegengesetzt zum Graben um bis zu 2200 m angehoben und wieder erodiert. 

Im Graben bildeten sich dagegen Absenkungen von bis zu 3500 m Tiefe (Heidelberger Loch) 

die weitgehend mit Sedimenten aufgefüllt  wurden, wobei der einsinkende Graben das 

Hauptsedimentationsgebiet für das vom Rhein transportierte alpine Erosionsmaterial aus dem 

Süden darstellte (Hagedorn, 2004). Nach einer Deposition von überwiegend feinklastischen 

Sedimenten im Tertiär und Altquartär wurden, vor allem während der Eiszeiten, im 

Jungquartär deutlich grobkörnigere Sedimente (kiesige Sande und sandige Kiese) abgelagert. 

Aufgrund ihrer Mächtigkeit und Ergiebigkeit sind die se oberen quartären Sedimente, im 

Vergleich zu den tiefer gelegenen tertiären Ablagerungen, im Untersuchungsgebiet 

wasserwirtschaftlich von größerer Bedeutung (Hoppe, 1999; Weber et al., 2015). Die 

Mächtigkeit (Abbildung 8) kann im Hessischen Ried zwischen 10 m nördlich von Darmstadt bis 

über 250 m nahe des südlichen Odenwalds variieren (Hagedorn, 2004). 

Abbildung 8. Mächtigkeit des Quartärs im Hessischen Ried verändert nach Hagedorn (2004)  

Die quartären Sedimente bestehen hauptsächlich aus kalzitreichen fluviatilen und limnischen 

Schluffen, Sanden und Kiesen des Alt-Rheins und Neckars, die sich im nördlichen Ried mit den 
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Aufschüttungen des Mains verzahnen. An den Talausgängen des Odenwalds sind zudem 

teilweise großflächige Schwemmfächer durch die Odenwaldbäche abgelagert worden. Die 

jüngsten Ablagerungen werden von Hochflutsedimenten und Rinnenfüllungen des Rheins und 

des Neckars aus dem jüngeren Pleistozän und Holozän gebildet (Abbildung 9). 

 

Abbildung 9 Geologische Karte des Hessischen Rieds, GÜK 1 : 200.000   

Laut Kupfahl et al. (1972)  ist der nördliche Teil des Hessischen Rieds durch eine 

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

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

Bereich befinden sich vorwiegen fluviatile Ablagerungen wie Schluffe, Sande und Kiese, die in 

geringem Umfang von quartären Niedermoorstreifen unterbrochen werden. Im Südosten sind 

überwiegend pleistozäne Hochflutablagerungen des Alt-Rheins und ­Neckars anzutreffen, die 

von Flugsanden und Niedermoorstreifen unterbrochen werden. 

Vor den Talausgängen des Odenwalds sind zudem großflächige Schwemmfächer zu finden. Die 

jüngsten Ablagerungen im Hessischen Ried stellen die spätpleistozänen bis holozänen 

Hochflutsedimente und Rinnenfüllungen der Rhein und Neckar-Altläufe dar. Zu den jüngsten 

landschaftsprägenden Elementen gehören zudem die Dünensande und Lößablagerungen, die 

während der vegetationslosen Kaltzeiten aus den Rheinablagerungen ausgeblasen wurden 

(Rothe, 2012). 
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In den quartären Grundwasserleitern des Hessischen Rieds ist neben den primär aus alpidischer 

Ablagerung stammenden Eisensulfiden von einem überwiegenden Anteil an sekundär 

gebildeten Sulfiden auszugehen, welche sich unter anoxischen Bedingungen gebildet haben 

(siehe Kapitel 2.5.2). 

3.2. Boden 

Die Bodenbildung im Hessischen Ried wird neben dem abgelagerten Substrat hauptsächlich 

durch die Wechselwirkung mit dem Grundwasser bestimmt. In den unter Grundwassereinfluss 

stehenden Rheinniederungen mit rezenten Auen und Altarmen haben sich somit vorwiegend 

Auenböden (Auengleye) entwickelt. In den daran nach Osten hin anschließenden 

Terrassensedimente und den abgelagerten Flugsanden der pleistozänen Rheinterrassen 

herrschen Braunerden und Parabraunerden vor. Auf den o. g. Schwemmfächern in Richtung 

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

des Alt-Neckars durch die Bildung organischer Böden 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 Tertiär und 

Altquartär die Basis unter den deutlich grobkörnigen Sedimenten (kiesige Sande und sandige 

Kiese) des Jungquartärs. Die mächtigen und sehr ergiebigen jungquartären Sedimente sind 

zudem im zentralen Bereich des Untersuchungsgebiets einer Stockwerkstrennung durch 

feinkörnige Schichten unterlegen. Dabei lassen sich laut BGS (2012), neben drei 

Zwischenhorizonten (ZH 1 - ZH 3) zwei flächig ausgebildete feinkörnige Trennhorizonte 

(Schluffe, Tone, teilweise schluffig-tonige Feinsande) in unterschiedlichen Tiefenlagen über 

epĂÓcpc Clrdcplslecl imppcjgcpcl, Bgcqc ucpbcl gk Dmjeclbcl _jq ´M`cpcp Rml§ slbÚnterer 

Rml§ `cxcgaflcr,Der Untere Ton ist an den östlichen Grabenschultern flächendeckend und mit 

großen Mächtigkeiten verbreitet und keilt nach Westen hin aus. Mit einer Mächtigkeit 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. Der Obere 

Ton ist dagegen vergleichsweise lückenhaft verbreitet und erreicht eine maximale Mächtigkeit 

von knapp 20 m (Abbildung 10) in einer Tiefe von 20-60 m u. GOK (BGS, 2012). Die 

hydraulische Trennwirkung der Tonschichten und Zwischenhorizonten lässt sich in den 

betroffenen Gebieten durch Wasserstands-/Druckdifferenzen von mehreren Metern zwischen 

nahegelegenen Messstellen, welche in verschiedenen Grundwasserstockwerken verfiltert sind, 

belegen (Weber et al., 2015). 

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

NN. Aufgrund des abfallenden Geländes sind in der Nähe des Rheins vorwiegend geringe 

Flurabstände bis 0,5 m u. GOK möglich, während an der Grenze zum Odenwald und südlich 

von Darmstadt große Grundwasserflurabstände von > 30m u. GOK anzutreffen sind. Die 

übergeordnete Grundwasserfließrichtung folgt einem flachen hydraulischen Gradienten von ca. 

.*3¸ tml Mqrcl &Mbclu_jb' l_af Ucqrcl gl Pgafrsle Pfcgl kgr fĂfcpcn Gradienten nahe 

dem Odenwald. Im nördlichen Bereich des Hessischen Riedes fließt das Grundwasser dem Main 

zu (Abbildung 10). Dies führt zu vergleichsweise langsamen Grundwasserfließ-

geschwindigkeiten bzw. Transportzeiten im Grundwasserleiter. 
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Abbildung 10 Hydrogeologische Situation im oberen Grundwasserleiter des Hessischen Rieds; links: Flurabstand und 

Grundwassergleichen (Stand 2001) ; rechts: Verteilung, Lage und Mächtigkeit des Oberen Tons (Weber et al., 2015) 

Das Hessische Ried wurde in fünf WRRL Epslbu_qqcpiĂpncp kgr bcl GB%q2398, 2396, 2395, 

2394 und 2393_3101 unterteilt . Die Abgrenzung dieser Grundwasserkörper erfolgte nach 

hydrogeologischen und hydrologischen Kriterien. Dabei wurden die Grenzen der 

hydrogeologischen Teilräume nach Fritsche et al. (2003) mit den Grenzen von hydrologischen 

Einzugsgebieten verschnitten (HMUKLV, 2015). 

Die natürliche Grundwasserneubildung im Hessischen Ried wird hauptsächlich durch 

Niederschläge  bestimmt, wobei auch Zuflüsse aus dem Odenwaldrand sowie die In- und 

Exfiltration der Oberflächengewässer eine 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 effektiven 

Niederschläge in den Wintermonaten beeinflusst, sie beträgt im  Durchschnitt ca. 137 mm/a 

(f lächengemittelte Werte aus den Jahren 1960-2011 nach Weber et al. (2015)). Dabei können 

Schwankungen zwischen Trockenjahren (bspw. 1964 oder 1973) und Nassjahren (bspw. 1965 

oder 1981) von über 250 mm/a auftreten (siehe Abbildung 11). Auf l andwirtschaftlich 

genutzten Flächen ist die Grundwasserneubildung gegenüber Wald- oder Grünlandflächen mit 

ca. 154 mm/a erhöht.  
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Abbildung 11 Flächengemittelte jährliche Grundwasserneubildung im Hessischen Ried (BGS, 2012) 

3.4. Flächennutzung und Wasserwirtschaft  

Das Hessische Ried war bis zu Beginn des 19. Jahrhunderts eine sumpfige Naturlandschaft, die 

durch anthropogene Einflüsse zu einer bewirtschafteten Kulturlandschaft hin verändert wurde 

und nun durch intensive landwirtschaftliche Nutzung sowie ausgedehnte Wohn- und 

Industriestandorte geprägt ist (HMULV, 2005).  

In den fünf ausgewiesenen Grundwasserkörpern des Hessischen Rieds werden ca. 32% der 

Fläche ackerbaulich genutzt. Weitere 5 bis 8% entfallen auf Dauergrünland und 

Flächenstilllegungen und jeweils ca. 23% der Fläche sind Siedlungsflächen oder mit Wald 

bestanden. Die verbleibende Fläche wird überwiegend als Grünland, Feuchtgrünland oder 

Brachflächen klassifiziert, auf ca. 3% finden sich offene Wasserflächen (Weber et al., 2015).  

Die Flächennutzung der ackerbaulich genutzten Flächen ist, auf Grundlage der InVeKoS-

Datenbank (Integriertes Verwaltungs- und Kontrollsystem) für das Jahr 2009, in Tabelle 6 in 

Bezug auf die landwirtschaftliche Nutzfläche (LNF) dargestellt. 

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

Nutzungsgruppen  Fläche [ha] InVeKoS 2009  Anteil an LNF  

Getreide 17.724 55% 

Gemüse und sonst. Handelsgewächse 5.936 18% 

Hackfrüchte 4.415 14% 

Ackerfutter/Futtersaaten  2.083 6% 

Ölsaaten 1.626 5% 

Dauerkulturen 263 1% 

Eiweißpflanzen 65 0% 

Sonstige Flächen 307 1% 

Landwirtschaftlich genutzte Flächen  32.417  100% 

Dauergrünland 5.334 - 

Flächenstilllegung /  aus Produktion genommen / forstliche Förderung 545 - 
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Demnach wird der Großteil der landwirtschaftlichen Nutzfläche für den Anbau von Getreid e, 

Gemüse und Hackfrüchten genutzt. Dabei zeigt sich allerdings ein Anstieg des Flächenanteils 

der Ölsaaten, was vermutlich durch einen vermehrten Anbau von Biokraftstoffen erklärt werden 

kann. Aufgrund veränderter agrarpolitischer Rahmenbedingungen muss zudem damit 

gerechnet werden, dass ein größerer Teil der in 2009 vorhandenen Stilllegungsflächen wieder 

landwirtschaftlich bewirtschaftet wird.  

3.4.1. Grundwasserentnahme  und -anreicherung 

Aktuell werden die jungen quartären Sedimente, mit einer jährlichen 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 Hessischen Ried stiegen in den Jahren 1960 bis 1980 von 100 auf 190 Mio. m³/a an . 

In Kombination mit der geringen  Grundwasserneubildung in Trockenjahren wie 1971 -1973 

kam es dabei häufig zu Setzungsschäden an Gebäuden sowie Schäden an Wäldern durch 

Wassermangel. In Nassjahren mit erhöhten Niederschlägen und dementsprechend niedrigem 

Wasserbedarf, vor allem durch die Landwirtschaft, kam es dagegen oft zu Vernässungsschäden 

an Gebäuden und Straßen in Bereichen mit geringen Grundwasserflurabständen.  

Um Schäden durch schwankende Grundwasserstände vorzubeugen, wird im  Hessischen Ried 

mit einem komplexen Grundwassermanagementsystem die Wasserentnahme und 

Grundwasseranreicherung über Bewässerung und Infiltration gesteuert (HMULV, 2005). Die 

Hintergründe, Zielgrundwasserstände und Maßnahmen sind im 

Ǵrundwasserbcugprqaf_drsleqnj_l Fcqqgqafcq Pgcb§ ecpcecjr (RP-Darmstadt, 2013).  

3.5. Stoff einträge im Hessischen Ried 

Abgesehen von Einträgen aus Oberflächengewässern, die in direktem Kontakt mit dem 

Grundwasser stehen, erfolgen die Stickstoffeinträge im Hessischen Ried immer über die 

ungesättigte Zone bzw. Bodenzone in den Grundwasserleiter. Der Stoffeintrag ist dabei von der 

Kombination aus Flächennutzung und Bodeneigenschaften abhängig, woraus sich die Höhe der 

Nitrateintragsgefährdung ergibt.  

3.5.1. Landwirtschaft liche Flächen 

Nach der ´esrcl dachlichen Praxis§ sollten gemäß alten Düngeverordnung (DüV) N-Salden im 

betrieblichen Nährstoffvergleich von 60 kg-N/ha und gemäß der neuen Düngeverordnung vom 

26. Mai 2017 ab 2018 max. 50 kg N/ha (3 -Jahresmittel) im gleitenden dreijährigen Mittel nicht 

überschritten werden. Die durch N-Flächenbilanzüberschüsse in den Boden eingetragenen 

Stickstoffverbindungen können mit dem Sickerwasser aus dem Boden in das Grundwasser 

ausgewaschen werden.  

Laut Weber et al. (2015) weisen landwirtschaftliche Betriebe in Südhessen stark variierende N-

Flächenbilanzüberschüsse auf, wobei besonders große Unterschiede in Abhängigkeit von der 

Erntefrucht zu erkennen sind, so dass für einzelne Kulturen Werte deutlich über 50 kg-N/ha (in 

Einzelflächen > 100 k -N/ha) festgestellt werden konnten.  Mittlere herbstliche Nmin-Gehalte 

(Gehalt an mineralisierten Stickstoffverbindungen im Boden) wurden auf den 

Dauerbeobachtungsflächen in den betrachteten Kooperationsräumen in den Jahren 2011 bis 

2013 zwischen 30 und 76 kg-N/ha  im ´QĈbjgafcl Pgcb§ und 30 bis 56 kg-N/ha in den  

´Pgcbq_lbcl§beobachtet, ebenfalls mit Maximalwerten deutlich über 100 kg -N/ha . Die 
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Schwankungsbreite der gemessenen Werte umfasst dabei 33 bis 113 kg-N/ha gk ´Südlichen 

Pgcb§ 04­ 120 kg-N/ha  in den Riedsanden (jeweils 25. bis 75. Perzentil der Messwerte). 

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

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

Düngemittel, Ertrag, Zwischenfruchtanbau, auf der Fläche verbleibende Erntereste, 

Beregnungsintensität), Witterungsbedingungen, Pflanzenwachstum, Bodenbearbeitung und 

Beregnungsintensität wesentlich durch die bodenhydraulischen Eigenschaften (Feldkapazität, 

Wasserhaltefähigkeit und Lagerungsdichte des Bodens), effektive Durchwurzelungstiefe, die 

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

Bodenzone bestimmt. Dabei reduziert sich die Gefahr einer Nitratauswaschung im 

niederschlagsreichen und vegetationsarmen Winterhalbjahr, wenn das Sickerwasser aufgrund 

einer hohen Feldkapazität bei vergleichsweise geringer Sickerwasserrate eine mehrjährige 

Verweilzeit in der durchwurzelten Bodenzone aufweist und damit aufgebrachte 

N-Flächenbilanzüberschüsse ggf. über mehrere Vegetationsperioden dem Boden über die 

Pflanzenwurzeln wieder entzogen werden können. Des Weiteren kann ein Teil des 

eingetragenen Nitrats im Boden durch heterotrophe Denitrifikation reduziert werden.  Durch 

sich zersetzende Biomasse wird Corg im Boden in ausreichender Menge nachgeliefert, so dass 

die Denitrifikati on in der Bodenzone fortlaufend regeneriert wird.  

3.5.2. Denitrifikationsleistung  der ungesättigten Zone/Bodenzone  

Im HLUG-Rahmenprojekt (Weber et al., 2015) wurden landwirtschaftlich genutzte  Flächen als 

nitrateintragsgefährdete Gebiete abgegrenzt,  wenn aufgrund der Bodeneigenschaften ein 

Nitrat -Eintrag von >  50 mg/l in das Grundwasser zu erwarten ist, auch wenn die für die 

Stoffeinträge im Hessischen Ried o. g. N-Flächenbilanzüberschüsse von <60  kg-N/ha  nach der 

o. g. ǵuten fachlichen Praxis§ eingehalten werden. Dabei wurden Sickerwässer durch 

Grundwassergütemessungen  in GWM mit FOK max. 5 m unter Grundwasseroberfläche 

untersucht. Es wurde deutlich, dass Sickerwasser unter Böden mit hoher 

Denitrifikationsleistung  einen deutlich anderen Chemismus aufweist als Sickerwässer unter 

Böden mit geringer Denitrifikationsleistung  (Abbildung 12).  
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Abbildung 12 Diffuse Stoffeinträge in das Grundwasser (Sickerwasser) unter nitrateintragsgefährdeten Gebieten 

(rot) und auf Böden mit hoher Denitrifikationsleistung (grün) , abgeleitet aus gemessenen Stoffkonzentrationen 

(1980 - 2011) in 12 GWM im Hessischen Ried (Weber et al., 2015). 

In den untersuchten nitrateintragsgefährdeten Gebieten (geringe Denitrifikationsleistung) 

wurde nach Weber et al. (2015) mit dem Sickerwasser Nitrat 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 CO2-Partialdruck der Bodenluft bedingte Hydrogencarbonatkonzentrationen von 150 

bis 340 mg/l auf. Calcium sowie Magnesium sind in den karbonathaltigen Sedimenten über das 

Kalk-Kohlensäure-Gleichgewicht reguliert  wobei Abweichungen durch variable Magnesium-

Gehalte im Kalk oder durch gezielte Magnesium-Düngung erklärt werden können. Im Vergleich 

dazu ist das Sickerwasser unter Böden mit hoher Denitrifikationsleistung anoxisch, nitratfrei 

und weist erhöhte Sulfat- und Hydrogencarbonatkonzentrationen sowie einen saureren pH-

Wert mit daraus resultierenden höheren Calciumkonzentrationen (Kalk-Kohlensäure-

Gleichgewicht) auf. Die Eisen- und Mangan-Konzentrationen liegen im Milligramm -Bereich, 

während die Ammonium-Konzentrationen zwischen ammoniumfrei und mehreren Milligramm 

pro Liter variieren. 

Als nitrateintragsgefährdete Gebiete (Stufe 1) wurden nach Weber et al. (2015) vor allem die 

flugsandreichen Böden am Odenwaldrand zwischen Weiterstadt, Griesheim, Pfungstadt und 

Jugenheim sowie im Bereich des Lorscher Walds von Hüttenberg bis Lampertheim eingestuft. 

Zudem sind im Westen des Hessischen Rieds nitrateintragsgefährdete Flächen mit nicht-

eintragsgefährdeten Flächen eng verzahnt. 

3.5.3. Verweilzeiten  des Sickerwassers in der ungesättigten Zone 

Für das Hessische Ried  existiert eine prozessbasierte Modellierung des Bodenwasserhaushalts, 

basierend auf der hydrologischen Modellierungs- und Simulationssoftware ´KGIC-QFC§ (DHI ­ 

Institute for Water and Environmen , Dänemark) wobei alle relevanten Prozesse wie 

Interzeption, Evaporation, Transpiration, Versickerung und kapillarer Aufstieg sowie die 

künstliche Beregnung landwirtschaftlich genutzter Flächen, mit Niederschlag potentieller 

Verdunstung als Eingangsgrößen berücksichtigt werden (Weber et al., 2015). 

Stoffeinträge unter nitrataustragsgefährdeten Gebieten (Stufe 1-2)

Stoffeinträge unter Böden mit hohen Denitrifikationsleistung (Stufe 3-5)
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Die zur Berechnung erforderlichen bodenhydraulischen Kennwerte (Speichervermögen, 

Durchlässigkeit) im Untersuchungsgebiet wurden aus den digitalen Bodenflächendaten der 

@mbcli_prc ´BFD50§ übernommen. Die Auswertung im Hinblick auf die landwirtschaftlich 

genutzten Flächen (InVeKoS GIS 2009) hat ergeben, dass das Sickerwasser in der ungesättigten 

Zone unter dem Großteil der Flächen (60,8%) einer mittleren Verweilzeit zwischen 3 bis 9 a 

unterliegt. Unter 22,2% der Flächen treten höhere Verweilzeiten auf.  

3.5.4. Geogenes N-Freisetzungspotent ial 

In Gebieten mit sehr geringem Grundwasserflurabstand mit teilweise grundwasserbeeinflussten 

Böden kam es in der Vergangenheit durch Entwässerung für landwirtschaftliche 

Nutzbarmachung (Grünlandumbruch) sowie starken Grundwasserstandsschwankungen zu 

einer Belüftung von vormals anoxischen Böden. Bei der Entwässerung und Bearbeitung von 

anoxischen Böden wie Niedermoor, Moorgley, Anmoorgleye und Tiefumbruchböden muss 

aufgrund hoher Mineralisierungsraten (siehe Kapitel 2.3) von hohen Nitrateinträgen in das 

Grundwasser ausgegangen werden. Diese Böden mit geogenen Freisetzungspotentialen wurden 

daher in dem Projekt Weber et al. (2015), unabhängig von ihrer Nutzung, als Risikogebiete mit 

hoher Nitrataustragsgefährdung behandelt. Um Nitrateinträge in das Grundwasser durch N-

Mineralisierung und Nitrifizierung zu vermeiden , sind auf diesen Flächen geeignete 

Maßnahmen zur Aufrechterhaltung einer ausreichenden Vernässung (z.B. durch 

landwirtschaftliche Beregnung und Bewässerung) und eine verträgliche Bodenbearbeitung 

erforderlich.  Erhöhte Nitrateinträge in das Grundwasser in der Vergangenheit sind dabei auch 

auf eine zeitweilige Belüftung der u.a. entlang der Alt -Neckarschlingen im Hessischen Ried 

verbreiteten Niedermoor- und anmoorigen Böden während der Niedriggrundwasserstände in 

den 1970er und Anfang der 1990er Jahren anzunehmen. 

3.5.5. Atmosphärische Deposition  

Die Deposition (Gesamt- oder Bulk-Deposition) von Stickstoff- und Schwefelverbindungen aus 

der Atmosphäre setzt sich aus der nassen Deposition sowie der trockenen Deposition durch 

sedimentierende Partikel zusammen. Messungen der Bulk-Deposition in Hessen haben ergeben, 

dass im Hessischen Ried (Messstelle D06 in Groß-Gerau) 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/(haϊa) Sulfat bzw. inklusive Erfassung von 

Sulfit auf 4,7 kg-S/(haϊa) gemessen (Dämmgen, 2007). Neben der o. g. Bulk-Deposition erfolgt 

zudem ein Eintrag von Stickstoff und Schwefel über die akzeptorabhängige trockene Deposition 

von Gasen und nicht-sedimentierenden Stäuben. In Hessen wurde im Jahr 2004 eine mittlere 

jährliche Gesamtdeposition von etwa 27,6 kg-N/ha  berechnet, wobei auf Agrarland 16,7 kg-

N/ ha und unter Wald über 40 kg-N/ha errechnet wurden (Weber et al., 2015). Dabei werden 

laut dem Waldzustandsbericht Hessen für das Jahr 2012 etwas geringere Stickstoff-Einträge 

von 6,7 kg-N/(haϊa) im Freiland, 13,2 kg-N/(haϊa) unter Buchenwald und 26 kg-N/(haϊa) unter 

Fichtenbestand bilanziert. 

3.5.6. Oberflächengewässer 

Die Fließgewässer im Hessischen Ried weisen aufgrund des teilweise hohen Abwasseranteils 

abschnittsweise hohe Nährstofffrachten auf. Aufgrund ihrer e ntwässernden Funktion und der 

geringen Grundwasserflurabstände stehen sie meist in Interaktion mit dem Grundwasser und 

infiltrieren teilweise erheblich in den Grundwasserleiter  (Engelhardt et al., 2011). In der 
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hyporheischen Zone wird allerdings Nitrat und Sauerstoff meist vollständig 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 Preiß (2013) wurde eine 

räumlich-zeitliche Bestandsaufnahme der Grundwasserbeschaffenheit durch Auswertung der 

Beschaffenheitsdaten nach GruSchu (Fachinformationssystem Grund- und Trinkwasserschutz 

Hessen2) von insgesamt 300 Messstellen erstellt. Die Messdaten wurden dabei zur Erfassung 

der hydrochemischen Schichtung der Grundwasserbeschaffenheit räumlich dreidimensional, im 

Hinblick auf ihre Position im Grundwasserströmungsfeld, ausgewertet. Die Messdaten wurden 

entsprechend der Pumpenposition bei der Probenahme der Position der Filterstrecke bzw. der 

Filteroberkante (FOK) der GWM zugeordnet und entsprechend ihrer Tiefenlage relativ zur Lage 

der Grundwasseroberfläche (GWO) dargestellt.  

3.6.1. Nitrat   

In den folgenden Abbildungen ist die mittlere Nitratkonzentration  der untersuchten Messstellen 

für die Zeiträume 2000  - 2012 (Abbildung 13), 1990-1999 (Abbildung 14) und 1980-1989 

(Abbildung 15) dargestellt. Die Größe der Symbole in den Kartendarstellungen gibt die 

Tiefenlage der Filteroberkante unter Grundwasseroberfläche von 2001 an: Kleine Kreise zeigen 

flach (oberflächennah) verfilterte GWM, große Kreise verdeutlichen tief verfilterte GWM.  

 

                                                
2 http://gruschu.hessen.de (21.05.2017)  

http://gruschu.hessen.de/


 

  37 

. 

Abbildung 13 Mittlere Nitrat -Konzentratione n im Messzeitraum 2000-2012. Weiße Kreise zeigen Messstellen, für 

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.  Weiße Kreise zeigen Messstellen, für 

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

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

 

 






























































































































































































































































