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Zusammenfassung

Ende des 19. Jahrhunderts wurden im Berliner Umland Versickerungsflachen zur Behan-
dlung und Entsorgung stadtischer Abwasser eingerichtet. Ein Jahrhundert Abwasserbe-
handlung hat die Boden mit einem breiten Spektrum abwasserbirtiger Stoffe belastet.
Angereichert sind Bodenhumus, Salze, Nahrstoffe N und P, organische Schadstoffe (z.B.
AOX) und Schwermetalle (z.B. Blei und Zink). Salzbelastung, N&hrstoffe und AOX sind
zum Teil ins Grundwasser durchgebrochen. Zur Minimierung weiterer Grundwasserbe-
lastungen missen Maflinahmen ergriffen werden, die Schadstoffaustrage aus den Bdden
verlangsamen.

Die vorliegende Arbeit hatte das Ziel, den Wissensstand in Bezug auf Einflussfaktoren,
die die Mobilitdt und Bindung von Schadstoffen im Boden steuern, zu erweitern. In zwei
kleintechnischen Séaulenversuchsanlagen wurden folgende Einflussfaktoren untersucht:
pH-Wert, lonenstarke, mikrobieller Abbau von Bodenhumus, versickerte Wassermenge
(Starkregen oder Bewasserung), Qualitdt des versickerten Wassers und periodisches
Austrocknen des Bodens. Untersucht wurde das Verhalten der Parameter DOC, AOX, Zn,
Ni und AOX in den Bdden zweier Rieselfelder: Das stark destabilisierte und versauerte
Feld Buch-Hobrechtsfelde (Buch) und das relativ stabile Feld Karolinenhdhe (Gatow).

Der pH-Wert hat sich als wesentlicher Einflussfaktor flir das Verhalten der untersuchten
Schadstoffe herausgestellt. Er tbt einen gegenladufigen Einfluss auf organische Schad-
stoffe und Schwermetalle aus. Schwach alkalische pH-Werte beglnstigen die Schwer-
metallfestlegung, fordern jedoch die Mobilitdt organischer Substanzen und Schadstoffe.
Fur saure pH-Werte gilt der umgekehrte Zusammenhang. Saure Boden haben daher ein
hoheres Sorptionspotential flr organische Schadstoffe und ein geringeres fir Schwerme-
talle als neutrale oder schwach alkalische Béden. Der Boden-pH-Wert ist also nicht fur
alle Schadstoffkomponenten optimierbar.

Hohe lonenstarken begtinstigen die Sorption organischer Stoffe und fordern die Mobilitét
von Schwermetallen.

Der Bodenhumus ist wichtigstes Sorbens in den untersuchten Sandbdden. Mikrobieller
Humusabbau bewirkt in dem neutralen Boden des Standortes Gatow offenbar eine Mobi-
lisierung von DOM und AOX. Auf die Mobilisierung von Schwermetallen in beiden Bdden
und AOX im sauren Boden des Standortes Buch wird kein Einfluss gefunden. Zur ge-
nauen Untersuchung des mikrobiellen Einflusses, muss die rein physikalische Desorption
bestimmt werden. Diese konnte mangels geeigneter Untersuchungskonzepte nicht ermit-
telt werden. Versuche mit sterilem Boden waren nicht erfolgreich.

Hohe Versickerungsmengen (Starkregen oder Bewasserung) haben starke hydraulische
Auswaschungen aller betrachteten Parameter zur Folge. Die geringen Aufenthaltszeiten
des Wassers im Boden unterbinden mikrobielle Abbauvorgange. Geringe Versickerungs-
mengen und damit lange Aufenthaltszeiten fihren zu geringeren Freisetzungsraten.
Organische Komponenten werden durch mikrobielle Metabolisierung bzw. die Moglichkeit



einer erneuten Sorption zusatzlich reduziert. Auf eine starke wasserwirtschaftliche
Nutzung durch Bewasserung sollte demnach verzichtet werden.

Nach Wiederbefeuchtung ausgetrockneter Boden wird eine kurzzeitig verstarkte Auswa-
schung aller betrachteten Parameter (ausgenommen Phosphat) beobachtet. Ein Feucht-
halten der Bdden in trockenen Sommermonaten sollte daher in Erwdgung gezogen wer-
den.

Zur Feuchthaltung kann Klarwasser in Betracht gezogen werden. Die Eigenbelastung des
Klarwassers ist gering im Vergleich zu den bodenburtigen Belastungen des perkolieren-
den Wassers. Als kritisch Einzustufen ist jedoch der Klarwasser-AOX. In dem neutralen
Gatower Boden wird dieser nicht zurlickgehalten und bricht annahernd vollstandig durch.



Summary

At the end of the 19" century sewage farms were established in the surroundings of Berlin
for treatment of municipal wastewater. More than one century of wastewater irrigation
resulted in the accumulation of soil organic matter, salts, nutrients (N and P), organic
pollutants (e.g. AOX) and heavy metals (e.g. Pb and Zn) in the sails.

A breakthrough of salt, nutrients and AOX into the groundwater has been observed. To
minimize further ground water contamination suitable measures to slow down contaminant
release have to be developed.

The aim of this thesis is to increase the knowledge on factors influencing mobility and
bonding of pollutants in the soil. In soil-column studies the influence of pH, microbial min-
eralization of soil organic matter, ionic strength, amount and quality of irrigation water, and
periodical wetting and drying of soils on contaminant release was investigated. The
behaviour of DOC, AOX, Zn and Ni in two former sewage farm soils was studied: The
heavily destabilized soil from the farm Buch Hobrechtsfelde and the comparatively stable
soil from Karolinenhohe.

The pH appeared to be the most important factor influencing contaminant behaviour with
opposite effects on organic compounds and heavy metals. Weakly alkaline pH-values
lead to better heavy metal sorption but promote the mobility of organic substances and
pollutants. For acidic pH values the reverse is true. Thus at acidic pH organic contami-
nants are less mobile whereas heavy metals are desorbed.

High ionic strength promotes sorption of organic compounds and mobility of heavy metals.

Soil organic matter (SOM) is the most important sorbent in the investigated sandy soils.
Microbial decomposition of SOM seems to cause mobilization of DOM (dissolved organic
matter) and AOX in the neutral soil. In the acidic soil there was no effect on AOX release.
Heavy metal mobilization was not influenced in either of the soils. Physical desorption has
to be determined in order to quantify the microbial influence. Adequate methods for that
still have to be developed. Experiments with sterilized soils failed.

High infiltration rates result in high mobilization rates for all studied parameters. Short
retention times repress microbial degradation processes. Low infiltration rates and high
retention times lead to decreased mobilization rates. Organic compounds are further
reduced due to the possibility of microbial decomposition and resorption.

Rewetting of dried soils stimulates the release of all investigated compounds (except
phosphate) for a few weeks. To minimize this effect, the sewage farms should be kept wet
during summer. Using tertiary treated municipal wastewater for irrigation could be con-
sidered because the amount of contaminants in the tertiary treated municipal wastewater
is small compared to the amounts released from the sewage farm soils. A critical
parameter is the AOX. It is not adsorbed by the neutral soil from Karolinenhéhe and
breaks through almost completely.
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1 Einleitung

Im 19. Jahrhundert erzwang die zunehmende Industrialisierung und die steigende Bevolke-
rungszahl die Installation einer zentralen Wasserversorgung in vielen europédischen Stadten,
so auch in Berlin. Die Ableitung der Abwésser in die Flisse erfolgte zunachst Uber offene
Rinnsteine in den StralRen. Die Folge waren unhaltbare hygienische Zustande und dadurch
viele Cholera- oder Typhusepidemien. Auf Betreiben des Arztes Rudolph von Virchow ent-
schied man sich in Berlin dafur, die Abwasser vor die Tore der Stadt zu leiten und dort Uber
die Bodenpassage zu reinigen, bevor sie dem Grundwasser oder lber Drainagen den Flus-
sen zugefuhrt werden. Hierflr wurde im Jahr 1873 der Bau der Kanalisation eingeleitet: In
einem Giurtel um die Stadt herum wurden Versickerungsflachen, sogenannte Rieselfelder,
angelegt. Der Erfolg der unterirdischen Ableitung der Abwasser wurde sehr schnell an der
Typhussterblichkeit deutlich. Sie ging von 140 Fallen im Jahr 1872 auf 16 Falle im Jahr 1885
zuriick.

Bereits in den 20er Jahren des 20. Jahrhunderts begann man in Berlin mit dem Bau erster
Klaranlagen, da das stdndig steigende Abwasseraufkommen nicht mehr wirtschaftlich auf
den Rieselfeldern unterzubringen war. Mit der Inbetriebnahme der Klaranlagen wurden die
Rieselfelder schrittweise entlastet. Erste Stillegungen wurden aber erst 1965 mdéglich. Bis
ins Jahr 1989 wurde teilweise noch Schwarzwasser verrieselt. Heute sind in Berlin und im
Berliner Umland mit Ausnahme von Sputendorf und Karolinenhéhe (Klarwasserverbringung)
keine Rieselfelder mehr in Betrieb.

Auf vielen Rieselfeldern wurde somit lAnger als ein Jahrhundert Abwasser wechselnder Qua-
litat und mit teilweise hohen Anteilen an Industrieabwasser versickert. Dies hat aus heutiger
Sicht zu einer massiven Beeintrachtigung der Béden und des anstehenden Grundwassers
geflhrt. So weisen die Bdden neben der Anreicherung von Humusvorraten und Nahrstoffen
erhebliche Gehalte an organischen Schadstoffen (z.B. AOX, PAK, MKW, PCB u.a.) sowie
Schwermetallen (z.B. Cd, Pb, Zn, Ni u.a.) in z.T. grenzwertiiberschreitenden Konzentratio-
nen auf. Die Flachen liegen heute zumeist brach, werden als Grinland bewirtschaftet, die-
nen gelegentlichen Klarwasserversickerungen oder wurden mit méaRigem Erfolg aufgeforstet.

Die Einstellung der Abwasserverrieselung hat auf einigen Flachen zu starken Destabilisie-
rungen der kiinstlich geschaffenen Okosysteme gefiihrt. So fiihrte die Beluftung einiger
zuvor ganzjahrig mit Abwasser Uberstauter Flachen zu ansteigendem mikrobiellen Humus-
umsatz und stark sinkendem Boden-pH. Dieser Versauerungsprozess bewirkt eine erhéhte
Mobilitdt von Schwermetallen und schlie3lich die weitere Beeintrachtigung des Grundwas-
sers. Ziel bei der Konzeption zukinftiger Nutzungen der ehemaligen Rieselfelder muss sein,
die Schadstoffmigration weitestgehend zu verlangsamen und so das anstehende Grundwas-
ser zu schutzen.



1.1 Zielsetzung der vorliegenden Arbeit

Fur die Konzeption grundwasservertraglicher Folgenutzungen der ehemaligen Berliner Rie-
selfelder werden genauere Kenntnisse Uber Mechanismen und Einflussfaktoren fur die Frei-
setzung akkumulierter Stoffe und deren Transport bendtigt. Vor allem Uber den Einfluss der
mikrobiellen Aktivitat existieren bisher lediglich Vermutungen.

Ziel der vorliegenden Arbeit ist daher, die Freisetzung organischer und anorganischer Kom-
ponenten aus ehemaligen Rieselfeldbéden in Abhangigkeit ausgewahlter und im Feld steu-
erbarer Einflussfaktoren zu untersuchen. Die Ergebnisse sollen wesentliche Grundlagen zur
Erarbeitung zukunftiger Bewirtschaftungskonzepte liefern.

Neben der Untersuchung physiko-chemischer Einflussparameter soll ein besonderer
Schwerpunkt auf der Bestimmung des mikrobiellen Abbaus organischer Bodensubstanz
unter verschiedenen Bewasserungsregimen und der dadurch induzierten Freisetzung orga-
nischer und anorganischer Schadstoffe liegen.

Als wesentliche Untersuchungsparameter werden der DOC und AOX als Parameter fur die
Freisetzung organischer Substanzen und Schadstoffe sowie die leicht eluierbaren Schwer-
metalle Zink und Nickel ausgewahlt.

Die zu untersuchenden Einflussfaktoren sind die Feuchtigkeit, der pH-Wert und die Qualitat
des zu versickernden Wassers. Ebenso sollen jahreszeitlich bedingte und nicht beeinfluss-
bare klimatische Anderungen, wie das Austrocknen des Bodens im Sommer, in die Betrach-
tungen einbezogen werden. Um auch standortspezifische Einflisse zu erkennen, werden
Bdden zweier verschiedener Rieselfelder untersucht: Das stark destabilisierte Rieselfeld
Berlin-Buch mit Versauerungsprozessen im Oberboden und das in Folge anhaltender Klar-
wasserversickerung relativ stabile Feld Berlin-Karolinenhohe.

Die Experimente werden zur Kontrolle der Randbedingungen in einer halbtechnischen Sau-
lenversuchsanlage durchgefuihrt. Auf Grund ihres gasdichten Aufbaus ermaéglicht die Anlage
die Erfassung des bei der Bodenatmung gebildeten Kohlendioxids und damit eine Bilanzie-
rung der mikrobiellen Kohlenstoffumsetzungen.



2 Die Berliner Rieselfelder und deren Problematik

2.1 Zur Geschichte der Berliner Rieselfelder

In Berlin hatten sich die hygienischen Zustédnde seit Mitte des 19. Jahrhunderts bedingt
durch das Wachstum der Stadt und den damit verbundenen Ausbau der Wasserversorgung
drastisch verschlechtert. Die Sammlung und Behandlung der stadtischen Abwasser, die bis
dahin oberirdisch Uber offene Rinnsteine in den StraBen abgeleitet wurden, wurde aus seu-
chenhygienischer Sicht dringend notwendig. Auf Betreiben des Arztes Rudolph von Virchow
entstanden rund um die Stadt Berlin Verrieselungsflachen, auf denen die anfallenden
Abwaésser Uber die Bodenpassage gereinigt und anschlieend dem Grundwasser bzw. Uber
Drainagen den Vorflutern zugefuhrt wurden. Im Zusammenhang mit der Anlage der Riesel-
felder wurde auch der Bau der Kanalisation im Jahr 1873 eingeleitet. 1885 waren bereits 1,5
Mio Einwohner mit einem Abwasseranfall von 44,9 Mio m3/a an die Kanalisation angeschlos-
sen. Im gleichen Zeitraum ging die Typhussterblichkeit von 140 Féllen im Jahr 1872 auf 16
Falle im Jahr 1885 zuriick. Dies macht die hygienische Bedeutung der unterirdischen Ablei-
tung der Abwasser und deren Behandlung firr die Stadt sichtbar (Bjarsch, 1997).

Die Einrichtung der Rieselfelder wurde mit groRem finanziellen Aufwand vorangetrieben. Im
Jahr 1920 waren insgesamt 10.983 ha Rieselland vorhanden, dessen Flache das damalige
Stadtgebiet von Berlin deutlich Uberstieg. Die wesentlichen Flachenanteile lagen im Norden
und Nord-Osten sowie im Siden Berlins und waren zwischen 11 und 21 km vom damaligen
Stadtgebiet entfernt (Hahn & Langbein, 1928). Die Rieselfelder wurden vor allem auf hoch-
durchlassigen, ndhrstoffarmen Sandbéden angelegt. Neben der Ausnutzung ihrer Filterfunk-
tion zur Abwasserreinigung wurden die Boden bewassert sowie Uber die im Abwasser ent-
haltenen N&hrstoffe gediingt und konnten nun auch fiir die Landwirtschaft eingesetzt wer-
den. Sie trugen so wesentlich zur Versorgung Berlins mit Gemise und anderen Agrarpro-
dukten bei.

Aus landwirtschaftlicher Sicht waren Versickerungsmengen von 1.000 bis 3.000 mm/a mdg-
lich. Der standig steigende Abwasseranfall fiihrte jedoch auf einigen Flachen zu Belastungen
von bis zu 7.000 mm pro Jahr (Sowa, 1992; Bjarsch, 1997).

Ende der 20er Jahre zeichnete sich ab, dass die weiter steigenden Abwasseraufkommen
nicht mehr wirtschaftlich auf Rieselfeldern unterzubringen waren. Man begann mit dem Bau
der ersten Klaranlagen, in denen Teile der Abwasser Uber Tropfkdrper biologisch gereinigt
und anschlieRend den Fliissen zugeleitet wurden. Mit der Inbetriebnahme von Klaranlagen
wurden die Rieselfelder zwar schrittweise entlastet, die erste teilweise Stillegung von Verrie-
selungsflachen wurde jedoch erst 1965 maoglich. Im Jahre 1978 wurden noch etwa 60 % des
gesamten Berliner Abwassers verrieselt. Die Rieselfelder Sid wurden sogar bis ins Jahr
1989 mit Schwarzwasser beschickt (Bjarsch, 1997; Blume & Horn, 1982). Heute sind in Ber-
lin und im Berliner Umland mit Ausnahme von Sputendorf und Karolinenhdhe (Klarwasser-
verbringung) keine Rieselfelder mehr in Betrieb (SenStadtUm, 1999).



2.2 Die heutige Belastungssituation

Das auf den Rieselfeldern versickerte Abwasser beinhaltete neben hauslichen Abwassern
und StralRenablaufen regional unterschiedliche und im Laufe der Zeit steigende Anteile an
Industrieabwasser. Zu Beginn des Jahrhunderts waren die verrieselten Wasser vor allem mit
Stickstoff hauslichen Ursprungs sowie Schwermetallen aus Gaswerken und metallverarbei-
tender Industrie belastet. Historisch belegt sind nach Koénig & Lacour (1915) Ammoniumkon-
zentrationen von 20 bis 60 mg/L. Bei einer Rieselbelastung von 1 bis 2 m/a fuhrten diese
Gehalte zu einem Ammoniumeintrag von 200 bis 1.200 kg/ha.

Die auf einigen Flachen mehr als 100 Jahre andauernde Verrieselung von Abwassern, die
lediglich mechanisch in Absetzbecken vorgereinigt wurden, hat zu einer grof3flachigen Kon-
tamination der Bdéden mit einem breiten stofflichen Spektrum gefuhrt. Durch den Eintrag
beachtlicher Mengen an proteinreicher und leicht mineralisierbarer organischer Substanz
sind die Humusgehalte in den Bdden der Rieselfelder teilweise stark erhdht. Gleichzeitig
unterscheidet sich die Struktur des organischen Materials in Folge des Einbaus abwasser-
blrtiger organischer Substanzen deutlich von der in Ackerbdden der Region. Die hohen
Humusgehalte haben auf Grund ihrer hohen Sorptionskapazitat zur Akkumulation diverser
Schadstoffe im Oberboden gefiihrt. Andere Sorptionstrager sind in den sandigen Béden im
Berliner Raum von untergeordneter Bedeutung.

Am besten dokumentiert ist die Belastung mit Schwermetallen. Gefunden werden vor allem
Cadmium, Kupfer, Nickel, Blei und Zink (Blume & Horn, 1982; Briihl & Klussmann, 1987,
Bukowski & Schade, 1995; Blumenstein, 1995; Renger et al. 1995 a, 1995 b; TU Dresden
1987-90; Auhagen et al., 1994). Im Bereich der Organika werden polychlorierte Biphenyle
(PCB) und polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAK) auf allen Standorten gefun-
den (Bechmann, 1995; Kratz, 1995; Grunewald, 1994; Bechmann & Grunewald, 1995;
Reemtsma & Jekel, 1995). In einigen Fallen sind Mineraldlkohlenwasserstoffe (MKW) von
Bedeutung (Kratz, 1992). Dagegen ist die Belastung mit Pestiziden gering bis nicht nach-
weisbar (Blumenstein et al., 1992; Bechmann, 1995; Bechmann & Grunewald, 1995). Hebe-
rer & Stan (1996) finden die als Arzneimittel eingesetzte Clofibrinsaure. Anorganischer Stick-
stoff und Phosphor sind ebenso stark erhdht (Blume & Horn, 1982) wie der Gehalt organi-
scher Stickstoffverbindungen bei gleichzeitig niedrigem C/N-Verhéltnis (Bechmann & Kilin-
nert, 1995).

Der unbedeckte erste, aber auch tiefere Grundwasserleiter, ist in seiner Qualitdt deutlich
beeinflusst (Nestler et al., 1993). Im Einzugsbereich der Rieselfelder Berlin-Stid hat dies
bereits zu qualitativen Problemen in Trinkwasserbrunnen gefuhrt, die einen hohen Anteil rie-
selfeldbeeinflussten Grundwassers fordern (Tréger & Asbrand, 1995). Die hohen Ammo-
nium-Gehalte der verrieselten Abwasser wurden zun&chst durch lonenaustausch in den
Bdden der Rieselfelder fixiert. Nach Nitrifikation gelangte das gut I6sliche Nitrat jedoch ins
Grundwasser. Auch Phosphat wurde Uber lange Zeitraume in den Rieselfeldbdden zurtick-
gehalten. Dieses Ruckhaltepotential ist nach Einstellung der Verrieselung auf Grund der
Absenkung des pH-Wertes und des Redox-Potentials haufig beeintrachtigt (Blume et al.,
1980; Blume & Horn, 1982). Deshalb weist das Grundwasser neben einer erhohten Salzbe-



lastung (Tréger & Asbrand, 1995) vor allem erhdhte Nitrat-, aber auch Phosphat-Gehalte auf.
Andere Bodenbelastungen sind bisher nur in begrenztem Umfang in das Grundwasser
durchgeschlagen. Im Bereich der Organika ist jedoch ein deutlicher Eintrag organischer
Halogenverbindungen (erfasst als Summenparameter AOX) messbar (Berliner Wasserbe-
triebe, 1990 und 1988; Auhagen et al., 1994).

2.3 Folgen der Betriebseinstellung und zuktnftige Nutzungskonzepte

In Folge des hohen Eintrags an Wasser, organischem Material und Nahrstoffen (Stickstoff
und Phosphor) waren die in Betrieb befindlichen Rieselfelder Okosysteme mit extrem hohen
Stoff- und Energieumsatzraten. Die Einstellung des Rieselbetriebes hat zwangslaufig zur
Destabilisierung der Rieselfeld-Okosysteme gefiihrt. Veranderungen im Wasserhaushalt sind
an trockengefallenen Graben und ausgetrockneten Feuchtgebieten erkennbar (Auhagen et
al., 1994). Aber auch Grundwasserspiegel haben sich um einige Meter gesenkt (Goéritz,
1995; Asbrand, 1995). Die Béden sind dementsprechend wieder gut durchliftet. Da kein
organisches Material mehr eingetragen wird, ist davon auszugehen, dass der Gehalt an
organisch gebundenem Kohlenstoff (C,) der Oberboden durch mikrobiellen Abbau wieder
auf seinen natirlichen Ausgangswert sinkt. Mit einer fortschreitenden Mineralisierung des
Bodenhumus, die in den nérdlichen Rieselfeldern am anhaltenden Austrag an Stickstoff und
einer starken Versauerung des Oberbodens sichtbar wird (Handke, 1995; Marschner &
Schlenther, 1995), kénnten auch die an das organische Material sorbierten anorganischen
und organischen Schadstoffe wieder mobilisiert werden. Fur Schwermetalle wird eine pH-
Wert bedingte Mobilisierung bereits beobachtet (Renger et al., 1997).

Von den stillgelegten Rieselfeldern sind heute lediglich innerstédtisch liegende Flachen einer
dauerhaften Nachnutzung zugefuhrt worden. So wurde der Berliner Stadtteil Marzahn auf
ehemaligem Rieselgeldnde errichtet. Der Grofteil der Berliner Rieselfelder liegt auch heute
auBBerhalb des Stadtgebietes und stellt Grunbrachen, grinlandbewirtschaftete oder mit
mafigem Erfolg aufgeforstete Gebiete dar (Kilz, 1995, Sowa, 1992).

Als zuklnftige Nachnutzungen werden unter anderem die Bewahrung der Rieselfelder als
kulturhistorischer Raum mit landwirtschaftlicher Nutzung und Naherholungsgebieten oder
eine wasserwirtschaftliche Nutzung mit Grundwasseranreicherung und Klarwasserverbrin-
gung diskutiert (Kunowski & Schulz, 1995; Blume, 1995; Metz, 1995, Schmidt, 1995; Auha-
gen et al., 1994; Sowa, 1992; AG-Wasser, 1991). Wegen der Schadstoffbelastung des
Bodens ist eine uneingeschrankte Nutzung der Flachen nicht méglich. So liegen z.B. die
Schwermetallbelastungen vielfach Uber den Eingreifwerten der Berliner Liste flr sensible
Nutzungen (SenStadtUm, 1996). Der Schutz des rieselfeldbeeinflussten Grundwassers
erfordert auch in Zukunft eine geeignete Bewirtschaftung mit dem langfristigen Ziel der
Sanierung.

In der Literatur herrscht zwar Einigkeit dariiber, dass uber zukiinftige Bewirtschaftungsmaf3-
nahmen einer weiteren Destabilisierung der Rieselfeldokosysteme entgegengewirkt werden
muss, jedoch herrscht keine Einigkeit tGber hierfir geeignete MaRnahmen. Portmann (1995)
und der WTB (1995) haben weitere stoffliche Eintrage und eine Feuchthaltung der Béden



vorgeschlagen. Obwohl einige Befunde die Ansicht stitzen, dass ein Feuchthalten der Rie-
selflachen die Verflugbarkeit der deponierten Schwermetalle herabsetzt (Kndsche, 1995), ist
die Wirkung einer solchen MalRhahme auf das komplexe System des Rieselfeld-Oberbodens
kaum untersucht. Renger et al. (1995 b) weisen darauf hin, dass ein Feuchthalten der Rie-
selfeldbéden moglicherweise ginstige Bedingungen zur Mineralisierung des Bodenhumus
bietet. Die Stabilisierung der Humusauflage wirde den weiteren Eintrag organischen Materi-
als erforderlich machen. Renger et al. (1995 b) weisen auch darauf hin, dass eine aus Grin-
den der pH-Wert-Stabilisierung geforderte regelmaRige Kalkung der Rieselfeldflachen, die
Mineralisierung begtinstigen kénnte und damit in Hinblick auf das organische Material einen
destabilisierenden Effekt hatte.



3 Eliminations- und Freisetzungsmechanismen bei der Bodenpas-
sage

3.1 Bindungsmechanismen im Boden

Beim Eindringen von Wasser in den Untergrund kénnen durch Stoffiibergéange zwischen
fester und fliissiger Phase Konzentrationséanderungen der gelésten anorganischen und
organischen Wasserinhaltsstoffe eintreten, die den Boden als Puffer zwischen Atmosphéare
und Grundwasser wirken lassen. Die Mechanismen dieser Ubergange setzen sich aus einer
Reihe sehr unterschiedlicher, voneinander abhangiger und teilweise auch gegenlaufiger
physikalischer, chemischer und biologischer Vorgange zusammen. Zu den abiotischen Vor-
gangen gehoren Adsorption und Desorption, lonenaustausch sowie Fallung (einschliel3lich
Mitfallung) und Auflésung. Zusatzlich kann eine Elimination durch Verflichtigung oder pho-
tolytische Prozesse an der Bodenoberflache erfolgen. Partikulare Stoffe konnen durch Filtra-
tion im Untergrund zurtickgehalten werden. AuRerdem muss der physikalische Transport
eines Stoffes durch Diffusion, Dispersion und Konvektion berticksichtigt werden. Zu den bio-
tischen Vorgéangen zahlen im Wesentlichen die Anreicherung von Substanzen an der Ober-
flache oder in den Zellen von Organismen, ihrem Detritus oder weiteren Zerfallsprodukten
und ihre Metabolisierung (Wild, 1995; Matthel3, 1990; BMI, 1985).

Im Folgenden werden Faktoren dargestellt, deren Kenntnis zum Verstandnis der in dieser
Arbeit gewonnenen Ergebnisse notwendig ist. In diesem Zusammenhang wird die Sorption
als wesentlicher Bindungsmechanismus fur Schadstoffe und die Bedeutung der organischen
Substanz im Boden erlautert.

3.1.1 Sorptionsvorgénge

Ein wesentlicher abiotischer Eliminationsmechanismus ist die Sorption von gelésten Sub-
stanzen an Bodenbestandteile. Man unterscheidet zwischen der Adsorption, der Bindung
eines geldsten oder gasformigen Stoffes an der inneren oder auf3eren Oberflache eines fes-
ten Stoffes, und der Absorption, der Aufnahme in das Innere der festen Phase. Alle Pro-
zesse, bei denen geloste oder gasformige Substanzen eine Bindung mit einer festen Matrix
eingehen, werden mit dem Uberbegriff Sorption bezeichnet. Der Sorption entgegengerichtete
Vorgéange, d.h. die Abgabe von sorbierten Stoffen in die freie Losung oder den gasférmigen
Zustand, werden als Desorption zusammengefasst (Stumm & Morgan, 1996; Matthel3,
1990).

Als Sorbens (stoffaufnehmende Phase) wirken im Untergrund Tonminerale, Zeolithe, Eisen-
und Manganhydroxide bzw. -oxyhydrate sowie Aluminiumhydroxid, organische Substanzen,
mikrobielle Schleime, Pflanzen und Mikroorganismen (Matthef3, 1990).



Bindungsmechanismen bei der Sorption

Die wirkenden Bindungskrafte umfassen alle Ubergange zwischen Van-der-Waals-Kraften
und chemischer Bindung (Matthel3, 1990) und beruhen auf permanenten oder temporaren
Ladungszustanden sowie auf gro3en Oberflachen der sorbierenden Bodenbestandteile
(Wild, 1995). Bindungen, die auf physikalischen Kréaften beruhen (Physisorption), sind meist
schwach und reversibel, wéhrend echte chemische Bindungen (Chemisorption) deutlich
hohere Bindungsenergien aufweisen und teilweise irreversibel sind (BMI, 1985). gibt
einen Uberblick liber einige Bindungsarten und —kréfte bei der Bodenadsorption.

Tab. 1: Bindungstypen und —energien bei der Bodenadsorp- Weiterhin - wird  unterschieden

tion (BMI, 1985, Sigg & Stumm, 1989) zwischen  spezifischer  und
nicht-spezifischer Bindung. In

Bindungstyp Bindungsenergie Anlehnung an Stumm & Morgan
(kJ/mol) (1981, zitiert in MatthelR (1990))

Van-der-Waals-Kréafte 4-8 werden unter nicht-spezifischer
Dipol-Dipol-Wechselwirkungen <10 Bindung alle elektrostatischen
hydrophobe Bindung =4 Bindungsformen verstanden, in
Wasserstoffbriickenbindungen 2-60 die die variablen und perma-
Chemisorption: 125-800 nenten Ladungen der Boden-
kovalente Bindung teilchen involviert sind
koordinative Bindung (Matthef3, 1990). Bei der spezi-
lonenaustausch bis 210 fischen Bindung erfolgt die

Sorption vor allem Uber koordi-
native und kovalente Krafte (Schinner & Sonnleitner, 1997 b). Stern (1924, zitiert in Matthel3
(1990)) bezeichnet dagegen die in der kompakten Stern-Schicht befindlichen lonen als spe-
zifisch und die in der diffusen Schicht als unspezifisch sorbiert. Die spezifische Sorption ist
durch eine groRRere Bindungsstarke gekennzeichnet als die unspezifische (Schinner &
Sonnleitner, 1997 b).

Der wichtigste Sorptionsmechanismus im Boden ist der Kationenaustausch, d.h. die
Adsorption von Kationen an negativ geladene Bodenbestandteile unter Desorption einer
aquivalenten Menge anderer Kationen. Als Sorbens kommen hier vor allem Tonminerale und
Huminstoffe in Frage. Diese tragen in normalen pH-Bereichen von Bdden meist negative
Ladungen, da Humins&auren mit einer Sdurekonstante pK,von etwa 4 zumeist dissoziiert vor-
liegen und der isoelektrische Punkt (Ladungsnullpunkt) von Tonmineralen weit unter pH 3
liegt (Matthel3 et al., 1985). Ausgetauscht werden alle Kationen, auch organische, nicht aber
komplexierte lonen. Der Kationenaustausch folgt einer selektiven Reihe, die neben den
Eigenschaften des Sorbens im Wesentlichen durch die Wertigkeit und die GréRe der ausge-
tauschten lonen bestimmt wird: Je hoher geladen und je kleiner ein Kation ist, desto hoher ist
seine Affinitdt zum Austauschermaterial. Protonen bilden hier eine Ausnahme. Deren Sorpti-
onsverhalten entspricht meist dem eines 2- oder 3-wertigen Kations. Ausnahmen treten auch
auf, wenn lonen in Kristallgitter eingebaut werden und dort geometrisch passfahig sind. Sie



sind dann nur noch schwer austauschbar (Wild, 1995; Matthe3, 1990;
Luckner & Schestakow, 1986).

Der Anionentausch hat im Gegensatz zum Kationenaustausch im Boden eine eher unter-
geordnete Bedeutung. Als Anionentauscher wirken Aluminium- und Eisenoxide und/oder
Allophane und in geringem Ausmal3 auch bestimmte Tonminerale (1:1 Tonminerale), die bei
niedrigen pH-Werten positive Oberflachenladungen ausbilden kénnen. Limitiert wird der Ani-
onenaustausch der Fe- und Al-Oxide durch deren isoelektrischen Punkt bei einem pH-Wert
von etwa 8 - 9. Getauscht werden unter anderem die Anionen CI, NO3, SO,%, PO,*. Haufig
blockieren jedoch konkurrierende organische Anionen diese Adsorption. Die Phosphatbin-
dung in Boden beruht zu einem wesentlichen Teil auf diesem Sorptionsmechanismus
(Matthef3, 1990).

Der lonentausch ist abhangig vom pH-Wert, da dieser die Ausbildung der Oberflachenladun-
gen steuert. Dies fuihrt zu gegenlaufigen Abhangigkeiten: So sinkt die Kationenaustauschka-
pazitat mit sinkendem pH-Wert, wahrend die Anionenaustauschkapazitat steigt (Schacht-
schabel et al., 1998; Wild, 1995).

Die Sorption ist temperaturabhdngig: Sie sinkt mit steigender Temperatur (Matthel3, 1990).

Mathematische Beschreibung der Sorption

Zwischen der sorbierten und geldsten Stoffmenge besteht ein Gleichgewicht. Bei Anstieg der
Konzentration in der Lésung steigt die adsorbierte Menge bis zu einem Grenzwert an. Er
wird erreicht, wenn das Sorbens mit einer monomolekularen Schicht belegt ist. Bei einem
Konzentrationsabfall in der Losung erfolgt durch die Einstellung eines neuen Gleichgewichts
eine Desorption.

Fur die mathematische Beschreibung von Sorptionsgleichgewichten wurden eine Reihe von
Beziehungen entwickelt, die z.T. auf begrindeten Modellvorstellungen beruhen oder rein
empirisch ermittelt wurden. Da sie nur bei konstanter Temperatur gelten, werden die zu
betrachtenden Funktionen als Isothermen bezeichnet.

Aus den Gasgesetzen abgeleitet sind die Henry-Sorptions-lsotherme (1) und die Langmuir-
Isotherme (2). Sie gelten beide nur fur kleine Konzentrationen:

1) g=K,;[x K¢ = Verteilungskoeffizient
g = absorbierte Stoffmenge je Masseneinheit
c = geloste Stoffmenge je Masseneinheit Sorbens
2) = Gﬂ K. = Sorptionskonstante
d = Omax 1+ K|_ & L p

Omax= Maximale Beladung bei monomolekularer Schicht

Die Langmuir-Isotherme ist fur naturliche Systeme selten gultig, da sie eine homogene
Oberflache des Sorbens, d.h. gleichwertige Adsorptionsstellen, voraussetzt.

Als geeigneter erwies sich der rein empirische Potenzansatz von Freundlich (3), der auch die
Anpassung mehrmolekularer Schichten erlaubt:



(B) gq=K & Ke

n

Sorptionskonstante

Freundlich-Exponent

Der Freundlich-Exponent n liegt fir viele Stoffe im Bereich von 0,1 bis 0,6. Die Sorpti-
onskonstante Kr schwankt dagegen erheblich und drickt die Adsorbierbarkeit eines Stoffes
aus. Die Freundlich-Isotherme gilt haufig nur fur bestimmte Konzentrationsbereiche. Fir
n =1 geht sie Uber in die Henry-Isotherme.

Die genannten Isothermen beschreiben die komplexen Wechselwirkungen zwischen Poren-
I6sung und Feststoff, ohne dass die Einzelvorgange vollig aufgeklart sind. Auf Grund der
stark variierenden Eigenschaften verschiedener Sorbentien sind die an den jeweiligen Sys-
temen ermittelten Konstanten kaum auf andere geochemische Systeme Ubertragbar
(Matthel3, 1990).

Bei allen Isothermen ist zu beachten, dass sie nur den Vorgang der Sorption beschreiben.
Fallungsreaktionen, wie sie bei hoheren Konzentrationen an Schwermetallen stattfinden
kénnen, erfillen die Randbedingungen der Sorption nicht.

3.1.2 Die Rolle der organischen Bodensubstanz fiir die Schadstoffbindung

In den sandigen bis schwach lehmigen und tonfreien Rieselfeldboden ist die organische
Bodensubstanz (SOM - soil organic matter) das wesentliche Sorbens fiir organische und
anorganische Schadstoffe.

Zur organischen Bodensubstanz gehéren alle in und auf dem Mineralboden befindlichen
abgestorbenen pflanzlichen und tierischen Stoffe und deren organische Umwandlungspro-
dukte. Lebende Organismen sowie lebende Wurzeln werden von Schachtschabel et al.
(1998) nicht zur organischen Bodensubstanz gezahlt. Schroeder (1984) schlie3t dem entge-
gen auch die lebenden Organismen der Flora und Fauna, nicht jedoch hdhere im Boden
lebende Wirbeltiere, in seinem Begriff der organischen Bodensubstanz mit ein.

Nach dem Grad ihrer Umwandlung unterteilt man die organische Bodensubstanz in Streu-
und Huminstoffe. Streustoffe sind nicht oder nur schwach umgewandelt mit noch deutlich
erkennbaren Gewebestrukturen. Sie werden haufig als Nichthuminstoffe bezeichnet und ent-
halten im Wesentlichen Lipide, Proteine, Polysaccharide und Lignin. Ihre Verweilzeit im
Boden (turnover time) ist kurz. Huminstoffe sind stark umgewandelte, hochmolekulare Sub-
stanzen von gelblicher bis schwarzer Farbe ohne erkennbare Gewebestruktur. Ihre molare
Masse erstreckt sich von einigen Hundert bis einigen Tausend Dalton. Huminstoffe sind
gegen Mineralisierung stabilisiert, d.h. sie haben eine niedrige Umsatzrate bzw. eine hohe
Verweilzeit im Boden. Neben der festen organischen Bodensubstanz treten im Bodenwasser
geldste organische Substanzen auf, die als dissolved organic matter (DOM) bezeichnet wer-
den. Unter dem Begriff ,Humus" wird je nach Autor die Gesamtheit der festen organischen
Substanz des Boden bzw. lediglich die Huminstoffe verstanden (Schachtschabel et al., 1998,
Kol3, 1997, Abbt-Braun, 1993). In dieser Arbeit wird der Begriff Humus auf die Gesamtheit
der toten organischen Substanz des Bodens angewendet.
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Die unterschiedliche Reaktionsfahigkeit und die Frage nach der chemischen Struktur der
Huminstoffe ist schon seit Uber 200 Jahren Gegenstand zahlreicher Untersuchungen (Abbt-
Braun, 1993). Mit verschiedenen chemischen und physikochemischen Methoden (z.B. che-
mischem Abbau, IR-Spektroskopy, NMR-Spektroskopy, GC/MS) werden Huminstoffe als
Substanzen mit sehr komplexen Molekulstrukturen charakterisiert. Es werden aliphatische,
olefinische und aromatische Strukturen sowie konjugierte Doppelbindungen nachgewiesen.
Als hydrophile funktionelle Gruppen werden im Wesentlichen phenolische und alkoholische
Hydroxyl- (-OH), Carboxyl- (-COOH), Carbonyl- (>C=0), Ether- (-C-O-C-), Methoxy- (-OCHy),
Aminogruppen (-NH,) und heterozyklischer Stickstoff nachgewiesen. Daneben enthalten
Huminstoffe aber auch gréf3ere hydrophobe Molekilbestandteile. Der Kohlenstoffgehalt liegt
zwischen 40 % und 60 %, der Sauerstoffgehalt zwischen 30 % und 50 % (Gleixner et al.,
1999; Schulten, 1999; Kol3, 1997; Fujita et al., 1996; Saiz-Jimenez et al., 1996; Leineweber
et al., 1996; Abbt-Braun, 1993; Abbt-Braun et al., 1990; Liao et al., 1982; Wilson et al.,
1981).

Zu den charakteristischen Eigenschaften der Huminstoffe gehort die Gelbfarbung (standardi-
siert Uber die Absorption im VIS-Bereich bei 436 nm), die spektrale Absorption im UV-Be-
reich (bei 254 nm) sowie die Fluoreszenz. Die Absorption im UV-Bereich wird besonders
delokalisierten Elektronensystemen zugeordnet. Diese sind Uberwiegend im Kernbereich der
Huminstoffstrukturen anzutreffen. Die Absorption im VIS-Bereich rihrt von freien Elektronen-
paaren und Charge-Transfer-Banden (Elektronen-Donator-Akzeptor-Ubergénge) her. Typi-
sche chromophore Gruppen sind chinoide und auf Keto-Enol-Tautomerie basierende Sys-
teme sowie konjugierte C=C-, C=0- und N=0O-Molekileinheiten. Da diese Absorption relativ
stark vom pH-Wert abhangig ist, liegt die Beteiligung protonierbarer Gruppen nahe (Abbt-
Braun, 1993).

Die komplexen Prozesse wahrend der Humifizierung (Bildung von Huminstoffen aus Streu-
stoffen) und die wechselnden Mengenverhaltnisse der Ausgangsmaterialien lassen es nicht
zu, ein allgemeingultiges Modell der Huminstoffmolekiile zu beschreiben. Statistische Uber-
legungen weisen darauf hin, dass in 1 kg Huminstoff nur etwa zwei gleiche Molekiile zu
erwarten sind (Schachtschabel et al., 1998).

Die nachgewiesenen funktionellen Gruppen der Huminstoffe tragen zu deren hohem Aus-
tauschpotential, deren Komplexbildungsverhalten und damit zu deren hohem Sorptionsver-
magen fir lonen und Schwermetalle bei. Die hydrophoben Bestandteile sind vor allem fir die
Bindung organischer Schadstoffe von Bedeutung (Matthel3, 1990; Schachtschabel et al.,
1998). Daneben verursachen die Carboxyl- und die phenolischen Hydroxylgruppen das
saure Verhalten der Huminstoffe (Kof3, 1997). Die Dissoziation der Huminstoff-Carbo-
xylgruppen erfolgt im pH-Bereich von 4,5 — 7, die der phenolischen Hydroxylgruppen bei
alkalischen pH-Werten (Wild, 1995). Die Makromolekiile sind verzweigt und kdénnen spiralig
gewunden sein, wodurch eine grof3e innere Oberflache erreicht wird (Schinner & Sonnleitner,
1997 b). zeigt ein hypothetisches Strukturschema eines Huminstoffmolekails.
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Die potentielle Kationen-
austauschkapazitat liegt
fur Huminstoffe  zwi-
schen 3 und
7,5 mmol/Z*g (Z = Wer-
tigkeit des gebundenen
lons) und die spezifische
Oberflache betragt bis
zu 1.000 m*/g. Sie ha-
ben damit die hochste
Kationenaustauschkapa-

zitat und spezifische
Oberflache naturlich
vorkommender  Stoffe.
Huminstoffe sind in der

Abb. 1: Strukturschema eines Huminstoffmolekuls (aus Schachtschabel
et al., 1989)

Lage Alkane, Fettsau-
ren, Phthalate, Kohlenhydrate, EiweiRe und Biozide in HohlrAumen ihres Molekils einzu-
schlie3en (Kof3, 1997).

3.2 Verhalten ausgewahlter Stoffgruppen im Boden

3.2.1 Organische Schadstoffe

Das Verhalten organischer Schadstoffe im Boden wird vor allem durch ihre Persistenz, ihren
Dampfdruck und ihre Loslichkeit sowie ihre Adsorbierbarkeit und Fixierbarkeit bestimmt. Die
Schadstoffe kdnnen spezifisch oder unspezifisch gebunden werden (Matthel3, 1990;
Schachtschabel et al., 1998).

Bei relativ schwer abbaubaren Chemikalien bestimmt deren Léslichkeitsverhalten ihre Verla-
gerbarkeit in Béden. Dabei wird die geldste Konzentration in Boden sowohl durch die Was-
serloslichkeit der Substanz als auch durch ihre Adsorbierbarkeit an die feste Bodenmatrix
beeinflusst (Schachtschabel et al., 1998).

Die HOhe der Adsorption verschiedener organischer Schadstoffe héangt ab von ihrem chemi-
schen Charakter, ihrer Konfiguration, ihrer Wasserldslichkeit, ihrer Konzentration in der
Bodenldsung, der Art und Menge des Adsorbens, dem pH-Wert, dem Redoxpotential und
der Temperatur. Sie kénnen je nach Substanzeigenschaften elektrostatisch oder auch kova-
lent gebunden werden. Die Adsorption erfolgt vor allem an die organische Bodensubstanz,
so dass bei den meisten Chemikalien eine sehr enge Beziehung zwischen dem Freundlich-
Koeffizienten Ke und den Gehalten der Boden an C,4 (organischer Kohlenstoff) besteht. Als
zweckmaRig fur unpolare undissoziiert vorliegende Molekile und Sorbentien mit einem
Corg VON groBBer 0,1 % (w/w) hat sich daher die Verknupfung des Ke-Wertes mit dem C,,4 des
Bodens erwiesen, die zum Verteilungskoeffizienten Koc (4) fuhrt (Schachtschabel et al.,
1998, Matthel3, 1990, Karickhoff et al., 1979).
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Koc = Verteilungskoeffizient
Cog = organischer Kohlenstoffgehalt im Boden in % (w/w)

Koc ist der Verteilungskoeffizient der betrachteten Verbindung zwischen Wasser und einem
hypothetischen nattrlichen Sorbens von 100 % organischem Kohlenstoff, der das organi-
sche Material in den untersuchten Sorbentien repréasentiert. Wahrend die Ke-Werte fur eine
Chemikalie in verschiedenen Béden um bis zu Faktor 100 schwanken kdnnen, sind die Kgc-
Werte deutlich stabiler und stellen meist ein gutes Mafld fir das Loslichkeits- und Adsorp-
tionsverhalten dar. Die Koc-Werte kdnnen dabei fur verschiedene Chemikalien, abhéangig von
deren physiko-chemischen Eigenschaften, von Werten <50 (z.B. fiir Benzol) bis zu >50.000
(z.B. fur einige PAK) schwanken (Schachtschabel et al., 1998; Matthel3 1990).

Sorbentien mit einem Anteil an organischem Kohlenstoff von kleiner 0,1 % (w/w) sorbieren
organische Schadstoffe schlecht. Ihre Koc-Werte werden von der spezifischen Oberflache
und der Gestalt der Mineraloberflache bestimmt (Kof3, 1997; McCarty et al., 1981). So fan-
den Schwarzenbach et al. (1981) keine Sorption fiir Hexachlorbenzol an Boden, wenn der
Cog-Gehalt unter 0,1 % lag.

Fur unpolare organische Stoffe kann die Verteilung zwischen Wasser und einem weiten
Bereich von natirlichen Sorbentien auf der Basis von einfachen hydrophoben Interaktions-
modellen erklart werden. Die Adsorbierbarkeit steigt mit abnehmender Wasserloslichkeit
bzw. zunehmender Lipophilie. Innerhalb einer homologen Reihe steigt die Lipophilie mit
zunehmendem Molekulargewicht. In Huminstoffen werden hydrophobe organische Substan-
zen vermutlich im Inneren hydrophober Micellen oder membranartiger Strukturen sorbiert
(Schachtschabel et al., 1998, BMI, 1985).

Die Lipophilie eines organischen Schadstoffes wird haufig tber den Oktanol-Wasser-Vertei-
lungskoeffizienten (Kow) ausgedrickt. Karickhoff et al. (1979) fanden eine gute Korrelation
zwischen dem Koy und dem Kqc, die in doppelt logarithmischer Form durch den empirischen
Ansatz in Gleichung (5) ausgedrtckt wird.

(5) log Ky =log a+ b Oog Kgy

Die von verschiedenen Autoren bestimmten Werte fir die Parameter a und b weichen teil-
weise stark voneinander ab. Dies kann auf variierende Eigenschaften der unterschiedlichen
eingesetzten Sorptive (stark variierende Kow-Bereiche) und Sorbentien (verschiedenste
Sedimente und Béden) zuriickgefuhrt werden. Dagegen zeigen Korrelationen, die von ver-
schiedenen Autoren an vergleichbaren Systemen aufgenommen wurden, gute Ubereinstim-
mungen. So bestimmen z.B. Karickhoff et al. (1979) und Means et al. (1980) fir die Sorption
von PAK an verschiedenen Sedimenten und Béden den Parameter a jeweils mit 1,0 und den
Parameter b mit 0,21 bzw. 0,32.

Nach McCarty et al. (1981) ist die empirische Beziehung in Gl. 5 gliltig fir Sorptivkonzentra-
tionen, die maximal die Halfte ihrer Wasserloslichkeit betragen und fir Substanzen mit einem
Kow von groRRer 102 In diesen Grenzen ist die Sorption linear. Weiterhin stellen sie fest, dass
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abhangig von dem Kow-Wert des Sorptivs ein kritischer C,-Gehalt existiert, bei dem die
Sorption an die organische Substanz und an mineralische Bestandteile gleichermaf3en von
Bedeutung ist. Je grolRer der Kow-Wert, desto geringer ist dieser kritische C,4-Gehalt.

Der pH-Wert hat einen vernachlassigbaren Einfluss auf die Sorption unpolarer Substanzen
(von Oepen et al., 1991).

Polare Stoffe zeigen deutlich héhere Wasserléslichkeiten. Bei Wasserltslichkeiten im Be-
reich von mg/L bis g/L wird die Sorption so schlecht, dass sich die Molekile mit dem versi-
ckernden Wasser durch den Bodenkérper bewegen, ohne nennenswert retardiert zu werden
(BMI, 1985).

Bei polaren organischen Stoffen und organischen Schadstoffen, die pH-Wert abhangig zu
Anionen oder Kationen dissoziieren, hangt deren Verteilung vom pH-Wert, der lonenstarke
und - wahrscheinlich mehr als bei unpolaren Stoffen - von der exakten Natur der organischen
Phase ab. So steigen die Koc-Werte (und damit die Pufferkapazitat der Boden fur die betref-
fende Substanz) fur Pentachlorphenol (PCP) von neutraler zu stark saurer Bodenreaktion
betrachtlich an. Dies liegt daran, dass PCP (pK, = 4,7) mit sinkendem pH-Wert durch Proto-
nierung zunehmend vom Phenolat-Anion in das Phenol-Molekil umgewandelt wird, was zu
steigender Adsorption durch Wasserstoffbriickenbindungen fiihrt. Gleichzeitig wird auch die
Dissoziation funktioneller Gruppen der Huminstoffe beeinflusst und verstarkt die bessere
Sorbierbarkeit mit sinkendem pH-Wert (Matthel3, 1990; Schachtschabel et al., 1998).

Weiterhin wirkt eine héhere lonenstarke beglnstigend auf die Sorption. Vermutet wird, dass
ein gemeinsamer Transfer von Kationen und organischen (polaren oder anionisch vorliegen-
den) Schadstoffen an bzw. in die nicht-wéssrige Phase stattfindet (Matthef3, 1990). Auch fir
hydrophobe Kontaminanten haben Karickhoff et al. (1979) eine Beglnstigung der Sorption
durch hohere lonenstarken festgestellt, wenngleich diese nicht sehr stark ausfallt.

Dem Wassergehalt des Bodens (gesattigter oder ungesattigter Bereich) wird ebenfalls eine
entscheidende Bedeutung fur die Sorption organischer Stoffe beigemessen, da die Adsorp-
tion nach Austrocknung des Bodens irreversibel sein kann (BMI, 1985).

Der adsorbierte Anteil organischer Chemikalien befindet sich in einem weitgehend vor
mikrobiellem Abbau wie auch durch Auswaschung und Aufnahme durch héhere Pflanzen
geschuitzten Zustand. Persistente organische Schadstoffe werden daher im Boden akkumu-
liert. Die Sorption organischer Chemikalien an unlésliche Huminstoffe (die teilweise auch
wenig reversibel sein kann) oder die Inkorporierung in die Biomasse von Mikroorganismen
kann zur Festlegung als sogenannte gebundene Rickstande (bound residues) fuhren. Dies
kann vor allem bei halogenierten aromatischen Kohlenwasserstoffen stattfinden, die in ihren
Grundstrukturen z.T. den Huminstoffen &hneln und deshalb in die organische Substanz ein-
gebaut werden (Klein & Scheunert, 1982).

Die Kinetik der Sorption scheint in ihrer Komplexizitat ungeniigend verstanden. In Sorpti-
onsexperimenten wird haufig nur die ,schnelle Sorption* bestimmt, die innerhalb weniger
Stunden stattfindet und meist nicht den echten Gleichgewichtszustand erreicht hat. Unter-
schiede zwischen Verteilungskoeffizienten bei Ad- und Desorption (Hystereseeffekte), das
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Nachbluten bei Versuchen mit Bodensaulen, ein resistenter Anteil beim mikrobiellen Abbau
oder nicht extrahierbare Sorptive (z.B. bound residues) und das unterschiedliche Verhalten
alt und frisch kontaminierter Boden weisen aber darauf hin, dass es auch eine ,langsame
Sorption” gibt (Chen et al., 1999; Farrell et al., 1999; Schultz, 1999; White et al., 1999; Bhan-
dari et al., 1996; Pignatello & Xing, 1995; Alexander, 1995; Beck et al., 1993; Bollag &
Myers, 1992; Weissenfels et al., 1992; Ball & Roberts, 1991; Vaccari et al., 1988). Die
Modellvorstellungen zur langsamen Sorption gehen davon aus, dass organische Molekile
auf Grund von Konzentrationsunterschieden in die Poren und in die Festsubstanz des
Adsorbens hinein diffundieren und dort sorbiert werden. Die Diffusion ins Feststoffinnere wird
wabhrscheinlich unter Annahme, dass die organische Substanz in feuchtem Zustand mehr als
ein Gel vorliegt denn als echte Festsubstanz (Schaumann, 1998). In engen Poren werden
die Molekule nicht nur von einer Porenwand, sondern auch von der gegenuberliegenden
adsorbiert und so besonders stark festgehalten. Bei flaschenhalsférmigen Poren kdnnen
adsorbierte Molekile den Flaschenhals verstopfen, dadurch tiefer in der Pore befindliche
Molekile einschlieRen und deren mogliche Desorption bei sinkenden Konzentrationen in der
umgebenden Ldsung unterbinden (Kol3, 1997; Pignatello & Xing, 1996).

Neben reinen Sorptionsprozessen kénnen organische Stoffe durch biologischen Abbau im
Idealfall bis zur vollstandigen Mineralisation metabolisiert und damit aus dem Boden voll-
standig entfernt werden.

3.2.2 Schwermetalle

Als Schwermetalle werden Metalle bezeichnet, deren Dichte einen bestimmten Wert tber-
steigt. Dieser wird von verschiedenen Autoren zwischen 3,5 und 5,6 g/cm3 angegeben (Gisi
et al., 1997; Kol3, 1997; Schinner & Sonnleitner, 1997; Streit, 1991).

Schwermetalle kénnen anders als organische Schadstoffe und einige nicht-metallische anor-
ganische Verbindungen (z.B. Nitrat) im Boden nicht durch biologische Metabolisierung elimi-
niert werden. Die in einem bestimmten Bodenbereich vorliegende Gesamtmenge eines
Metalls wird nur durch Transportvorgange (An- und Abtransport) verandert.

Bindungsformen und Adsorption von Schwermetallen im Boden

Metalle kénnen in Bdden in fester, in adsorbierter sowie in geldster Form vorliegen. In fester
Form liegen die Metalle Uberwiegend in ionischer Bindung vor (Schinner & Sonnleitner,
1997 b). Das Verhalten der Schwermetalle wird unter oxidierenden Bedingungen im Wesent-
lichen durch Ad- und Desorptionsvorgéange sowie durch Komplexierungsreaktionen organi-
scher und anorganischer Komplexbildner bestimmt (Herms & Briimmer, 1984). Bindungs-
partner fir die Adsorption sind organische Verbindungen, Fe- und Mn-Oxide und -Hydroxide
sowie Tonminerale und Carbonate. Fiur die einzelnen Schwermetalle ergeben sich zwar
Unterschiede hinsichtlich ihrer Adsorption, sie zeigen aber alle innerhalb eines gewissen
Rahmens ein &hnliches Verhalten (Fic, 1987).
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Die Bindungsart bei Schwermetallen kann spezifisch oder unspezifisch sein. Unspezifisch
werden Schwermetalle Uber elektrostatische Bindungen an permanenten oder variablen
Valenzen o.g. Sorbentien adsorbiert und kdnnen uber lonenaustauschvorgange freigesetzt
werden. Die spezifische Bindung ist durch relative Festigkeit gekennzeichnet und setzt eine
Hydrolyse der Schwermetalle voraus. Die Schwermetall-Hydroxo-Komplexe werden an rand-
standigen OH-Gruppen von Fe-, Al- und Mn-Oxiden oder an Bruchflachen von Tonmineralen
angelagert. Spezifisch sorbierte Schwermetalle stehen fiir den Kationenaustausch mit Alka-
lien und Erdalkalien nicht zur Verfigung (Fic, 1987; Bruemmer et al., 1986). Hydroxo-
komplexe werden bevorzugt sorbiert. Dementsprechend nimmt die spezifische Adsorption an
Oxidoberflachen mit zunehmender Neigung der Metalle zur Bildung von Hydroxokomplexen
zu. Dabei wird die folgende Reihe Cd < Ni < Zn << Cu < Pb angegeben. Diese Bindung
nimmt gewdhnlich mit der Zunahme des Fe- und Mn-Oxidgehaltes oder generell mit dem
Tongehalt zu.

Tonminerale binden Schwermetalle Gberwiegend tber den Mechanismus des lonentausches
(Gisi, 1997; Schinner & Sonnleitner, 1997 b). Die Adsorptionskapazitat der Bodenminerale ist
bei maRig sauren bis neutralen Boden hoch, dagegen im stark sauren Bereich in der Regel
nur noch gering (Gerth, 1984).

Die Adsorption an Humusbestandteile reprasentiert einen wesentlichen Aspekt der Schwer-
metallchemie in Boden. Als Kation oder als Kationkomplex kénnen Metalle durch elektrosta-
tische Anziehung an negativ geladene Oberflachen (an anionische Gruppen bzw. am elek-
trostatischen Feld innerhalb der diffusen Doppelschicht) der organischen Bodensubstanz
gebunden werden. Diese Art der Bindung ist fir den Kationenaustausch verantwortlich. Die
Schwermetallbindung mit der organischen Substanz ist weiterhin in Form von Komplexen mit
unterschiedlicher Stabilitat und mit unterschiedlichen strukturellen Eigenschaften mdglich.
Hierbei wirkt das Metallkation als Elektronen-Akzeptor und die reaktiven Gruppen der orga-
nischen Substanz als Elektronen-Donatoren. Dabei entsteht eine Bindung mit stark kova-
lentem Charakter. Die Metallsorption an organische Substanz basiert demnach zum Grol3teil
auf den pH-Wert-abhangigen Ladungen von Huminstoffen (Schinner & Sonnleitner, 1997 b;
Matthel3, 1990), wobei nach Murray & Linder (1983) Uberwiegend Phthalat- und Salicy-
latgruppen involviert sind.

Komplexierung von Schwermetallen

Bei der Assoziation der Metallkationen als Elektronenakzeptoren mit Elektronendonatoren
werden die organischen Molekiile als Liganden der Schwermetalle aufgefasst. Dabei sind
auf Grund der zahlreichen funktionellen Gruppen der organischen Substanz verschiedene
Arten der Assoziation moglich. Das Metallkation kann mit einer Donatorgruppe eines organi-
schen Liganden bzw. mehrerer Liganden (Komplexverbindung im eigentlichen Sinne) oder
mit mehreren Donatorgruppen eines Liganden (Chelatkomplex) reagieren. Die Stabilitaten
fur Komplexe mit einem Liganden und divalenten Metallkationen nehmen in folgender Reihe
ab: Pd> Cu> Ni> Co> Zn> Cd > Fe > Mn > Mg. Die Stabilitdit der Komplexe steigt im
Allgemeinen mit dem pH-Wert, was auf die starkere Dissoziation der funktionellen Gruppen
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in der organischen Substanz zuriickzufuhren ist und sinkt mit zunehmender Elektrolytkon-
zentration. Ebenso ist die relative Reihe der Komplexstabilititen verschiedener Metalle
untereinander pH-Wert-abhéngig. Der Anstieg der Komplexstabilitdt mit steigendem pH-Wert
wird durch die Bildung organischer Hydroxo-Metall-Komplexen beeinflusst und durch die
Ausfallung von Metallhydroxiden begrenzt (Schachtschabel et al., 1998; Schinner & Sonn-
leitner, 1997 b).

Die Loslichkeit von metallorganischen Komplexen wird maRgeblich vom Molverhéltnis zwi-
schen Komplexbildner (Ligand) und Metall bestimmt. Bei einem Uberschuss an Fulvosduren
oder anderen l6slichen Komplexbildnern kénnen Verbindungen hoher Laslichkeit mit einem
Molverhaltnis von Komplexbildner zu Metall von 2:1 bei zweiwertigen Kationen und von 3:1
bei dreiwertigen Kationen gebildet werden. Mit zunehmendem Metallangebot entstehen
Komplexe mit einem Mol-Verhaltnis von 1:1 und schlieB3lich unlésliche Komplexe mit einem
Mol-Verhéaltnis von <1. Das Molverhdltnis steigt ebenso wie die Stabilitdt der Komplexe mit
dem pH-Wert (Schachtschabel et al., 1998).

Die Bindungskapazitdit von Huminsduren macht etwa 200-600 meq Metall-lon pro
100 g Huminsaure aus, wobei etwa zwei Drittel auf Komplexbildungsreaktionen entfallen
(Forstner & Miuller, 1974). In stark sauren Ah-Horizonten des Waldbodens liegen viele
Schwermetalle zu 90 bis 100 % als metallorganische Komplexe vor (Schachtschabel et al.,
1998). Die Schwermetalle lassen sich hinsichtlich ihrer Affinitdt zu Huminstoffen in zwei
Gruppen einteilen: Hohe Affinitat haben Fe®, Pb*" und Cu?*; geringe Affinitat weisen Co®,
Cd**, Ni**, Zn** und Mn?** auf (Gisi et al., 1997).

Mit sinkendem pH-Wert bewirkt die metallorganische Bindung eine Festlegung der Schwer-
metalle in Folge der geringen Loslichkeit von Huminstoffen. Bei weiter abnehmenden pH-
Werten werden Protonenkonzentrationen erreicht, bei denen eine Schwermetallbindung
durch organische Komplexbildner nicht mehr méglich ist (Herms & Brimmer, 1984).

In Bdden mit geringen Gehalten an organischer Substanz (z.B. in Unterb6den) stellen freie
lonen und Komplexe mit anorganischen Liganden die héchsten Anteile. Im schwach sauren
Ap-Horizont des Ackerbodens sind besonders bei Cu und Pb Komplexe mit HCOs* und
CO,” (Carbonatokomplexe) sowie bei Al Komplexe mit OH" (Hydroxokomplexe) von Bedeu-
tung. Der Anteil an Hydroxoschwermetallkomplexen steigt dabei im alkalischen pH-Bereich
stark an. Die Bildung von Hydroxoschwermetallkomplexen erhdht die Adsorption und verrin-
gert dementsprechend die Losungskonzentration der Schwermetalle. Einige Metalle (Cu, Zn,
Ni u.a.) bilden Komplexe mit H,PO, und HPO,* (Phosphatokomplexe), andere (z.B. Mg, Ca,
Cd) mit SO, (Sulfatokomplexe) (Schachtschabel et al., 1998; Herms & Briimmer, 1984).

Schwermetallfallung

Neben reinen Sorptionsreaktionen kdnnen Schwermetalle auch durch Féallungsmechanismen
als Hydroxide, Carbonate oder Sulfide im Boden festgelegt werden, da deren Loslichkeits-
produkte sehr niedrig liegen (BMI, 1985). Fir Blei und Zink ist weiterhin eine Fallung als
Bleiphosphat und Zinksilikat moglich (Herms & Brimmer, 1984). Fallung tritt auf, wenn sich

17



in der wassrigen Lésung pH-Wert, Redoxpotential oder lonenkonzentration andern. Die Fal-
lung findet bei hoheren Konzentrationen statt als die Sorption. Der Ubergang von Sorption zu
Fallung ist flieBend und erschwert die Aufnahme von Sorptionsisothermen (Kof3, 1997;
Lewandowski et al., 1997). Nach Brimmer (1981) herrscht kein Einvernehmen dartber, wie
hoch der Anteil von Fallungs- und Sorptionsvorgangen bei der Metalleliminierung aus wass-
rigen Losungen ist. Flr die Festlegung von Schwermetallen im Boden spielt die Ausfallung
definierter Verbindungen wie Carbonaten oder Hydroxiden allerdings nur eine Rolle in Boden
mit hohen Anionenkonzentrationen oder schwacher Adsorptionskapazitat (Gisi et al., 1997;
Blume, 1990; Herms & Brimmer, 1984).

Einfluss von pH-Wert und Redoxpotential

Schwermetalle unterliegen abhangig von pH-Wert und Redoxpotential unterschiedlichen
Spezifikationen mit stark variierenden Eigenschaften. Das Redoxpotential beeinflusst die
vorliegende Oxidationsstufe des Schwermetalls, der pH-Wert die Hydrolyse. Neben dem
Gehalt und den Eigenschaften der verfigbaren Sorbentien wird das Verhalten der Schwer-
metalle daher maRgeblich und wesentlich starker als bei organischen Stoffen von diesen
Parametern bestimmt (Fic, 1987).

Die Ldslichkeit von Schwermetallen ist bei neutraler Reaktion meist sehr gering. Sie nimmt
mit sinkendem pH-Wert deutlich zu, da die Schwermetalle bei niedrigen pH-Werten in Form
hydrolisierter Kationen vorliegen (Sigg & Stumm, 1989). Fir die meisten Schwermetalle gibt
es einen Grenz-pH-Wert, unterhalb dessen eine Schwermetallmobilisierung durch Lésungs-
prozesse beginnt. Die Mobilitat in Abhéngigkeit dieses Grenz-pH-Wertes (in Klammern)
steigt in folgender Reihe: Cd (6,5) > Mn (5,7) > Zn (5,3-6,0) > Ni (5,5) > Cu (4,5) > Pb (4,0-
3,5) (Hornburg & Brimmer, 1993; Sauerbeck, 1985). Im Bereich des Grenz-pH-Wertes ver-
schiebt sich der adsorbierte Anteil im Rahmen nur einer pH-Einheit von <10 % auf >90 %. Im
alkalischen Bereich kann die Loslichkeit von Schwermetallen durch die Bildung gut léslicher
Hydroxo- und Carbonatokomplexe begunstigt sein (KoR3, 1997).

Als Mal fur die pH-Wert-abhangige Spezifikation kann der pH-Wert gewertet werden, bei
dem 50 % der Schwermetallionen adsorbiert sind. Je hoher dieser pH-Wert ist, desto gerin-
ger ist die Tendenz des Schwermetalls, an dieser Bodenkomponente sorbiert zu werden. Fir
Eisenoxide (als Sorbens) ergibt sich demnach folgende Reihe fallender Spezifitat: Pb (3,1) >
Cu (4,4) > Zn (5,4) > Ni (5,6) > Cd (5,8) > Co (6,0) > Mn (7,8) (Schachtschabel et al., 1998).

Mit zunehmendem pH-Wert sinkt die Loslichkeit der Schwermetalle durch die Bildung von
Aquokomplexen geringer Ladung. Gleichzeitig steigt die sorbierte Menge und die Affinitat der
Metalle zur festen Phase (Abd-Elfattah & Wada, 1981). Ein Loslichkeitsminimum wird bei der
Ausfallung von ungeladenen Hydroxiden erreicht (Sigg & Stumm, 1989). Im Alkalischen stei-
gen die Loslichkeiten der meisten Schwermetalle wieder an. Dies geht mit steigenden
Gehalten an organischer Substanz im Boden einher und ist daher auf eine zunehmende
Mobilisierung durch organische Komplexbildner zurtickzufiihren (Herms & Brimmer, 1984).
Mit zunehmendem pH-Wert werden gleichzeitig auch anionische und l6ésliche Hydroxo-
komplexe gebildet (Sigg & Stumm, 1989).
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Abb. 2: Effekt von Redoxpotential (Eh) (a) und pH (b) auf die
Loslichkeit von Schwermetallen (aus Bourg, 1995)

bestimmend sind (Herms &
Brimmer, 1984).

Elemente wie Mn, Fe, Cr, Cu, Ag,

Hg, Pb und As vermdgen ihre
Oxidationsstufe zu andern. lhre Festlegung bzw. Léslichkeit im Boden weist dadurch eine
Abhangigkeit vom Redoxpotential auf. Fir Mangan und Eisen zeigen nur die héherwertigen
lonen, die erst oberhalb eines bestimmten Redoxpotentials auftreten, die Tendenz zur Bil-
dung von Hydroxiden mit geringer Loslichkeit. Mn liegt in Béden mit mittleren Sauerstoff-
gehalten (+400 mV) in zweiwertiger Form vor und verfugt Uber eine hohe Mobilitat, wahrend
fur Fe entsprechendes im sauerstoffarmeren Boden (+150 mV) zutrifft (Schinner & Sonnleit-
ner, 1997 b).

Das Redoxpotential weist nicht nur eine direkte Wirkung auf die Form des jeweiligen Metalls
auf, sondern beeinflusst dessen Verhalten auch durch das Auftreten bestimmter Anionen
(Sulfidionen und organische Sauren). So bildet eine Vielzahl von Metallen bei negativen
Redoxpotentialen (0 bis —200 mV) schwer l8sliche Sulfide, die durch Oxidation des Sulfids
nach gestiegenem Redoxpotential wieder in Losung gehen (Schinner & Sonnleitner, 1997 b).

Redoxpotential und pH-Wert beeinflussen sich dariber hinaus gegenseitig. So geht eine
Erhohung des Redoxpotentials mit einer Erniedrigung des pH-Wertes einher, wahrend die
Verschiebung zu reduzierenden Bedingungen eine Anhebung des pH-Wertes bewirkt
(Abb. 2).

Verhalten von Zink

Der Zinkgesamtgehalt in wenig oder nicht belasteten Bdden schwankt zwischen 10 und
80 mg/kg. In belasteten Bdéden kdnnen Gehalte bis 5 g/kg erreicht werden.

Unter aeroben Bedingungen werden die Bindungsformen des Zn im Boden von der pH-Wert
abhangigen Affinitat zu verschiedenen Bodenkomponenten und vom Ausmald der Bodenbe-
lastung bestimmt. Zink kann Uber spezifische und unspezifische Mechanismen der Adsorp-
tion an Bodenbestandteile gebunden werden. Neben Cadmium und Nickel gehért es zu den
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mobilen Schwermetallen im Boden (Schinner & Sonnleitner, 1997 b). Guadalix & Pardo
(1994) berichten dennoch Uber eine geringe Reversibilitat der Zn-Adsorption und eine starke
Bindung des Zn am Boden. Die Affinitdt zu organischen Komplexbildnern ist im Vergleich zu
anderen Schwermetallen als gering einzustufen (Gisi et al., 1997, McBridge et al., 1997).
Trotzdem liegt der grofite Teil des Zinks in humosen Oberbdden geméaRigt humider Klimabe-
reiche und bei maRig bis schwach saurer Bodenreaktion in Form metallorganischer Kom-
plexe in der Bodenldsung vor (Zneq: 50 bis 90 %). Bei pH-Werten >6,5 sind aul3erdem Zn?*-,
Zn(OH)*-, ZnCO?* u.a. Zn-Spezies vorhanden. Mit einem Anstieg des pH-Wertes auf >7 wird
Zn im Boden zumeist festgelegt. Der Anteil an Zn(OH)", das eine hohe Affinitat gegentiber
Mn- und Fe-Oxiden aufweist, steigt mit steigendem pH-Wert stark an. Der Uber spezifische
Adsorption an Oxide gebundene Anteil erreicht dann 40 bis 70 %, in belasteten Boden bis
85 % des Gesamt-Zn (Pardo & Guadalix, 1996; Brimmer et al., 1983). Daneben kdnnen
auch definierte Zn-Verbindungen entstehen. Vor allem bei pH-Werten >7 sind schwer |8sli-
che Zn-Phosphate und Zn-Carbonate zu nennen (Brimmer et al., 1986), die bei hohen Zn-
Gehalten ausfallen kénnen (Briimmer et al., 1986). Bei hohen pH-Werten, geringen Humus-
gehalten und hohen Zn-Gehalten wird die I6slichkeitsbestimmende Wirkung von ZnSiO, dis-
kutiert (Brimmer et al., 1983). Herms & Brimmer (1984) berichten fur pH-Werte >7 aber
auch eine verstarkte Mobilisierung durch I6sliche organische Komplexbildner.

Im pH-Bereich zwischen 6 und 7 ist Zn Uberwiegend unspezifisch sorbiert (Herms & Brim-
mer, 1984). Ab pH-Werten <6 steigt die Zn-Ldslichkeit und damit der Zn-Gehalt in der
Bodenlésung mit abnehmendem pH-Wert und zunehmendem Gesamt-Zn-Gehalt der Béden
an. Zn-Gehalte in unbelasteten und wenig landwirtschaftlich genutzten Béden betragen bei
pH 5 bis 7,5 zwischen 0,001 und 0,8 mg/L, in extrem sauren Waldbdden bis 4 mg/L und in
stark belasteten Bdoden bis 15 mg/L (Schachtschabel et al., 1998; Schinner & Sonnleitner,
1997 b).

Bei pH-Werten <5 nimmt die Affinitat gegentiber Huminstoffen sowie Fe- und Mn-Oxiden
stark ab, bleibt jedoch gegeniber Tonmineralen recht hoch. Der durch Tonminerale und
andere Silikate gebundene Anteil am Gesamt-Zn erreicht nur in Zn-armen, versauerten
Bdden sowie in Unterbéden hohe Anteile (30 bis 85 %) (Davis-Carter & Shuman, 1993;
Zeien, 1995).

Bei geringen Gehalten an Komplexbildnern und pH-Werten <5 liegt der grofdte Teil des Zn in
Form von mobilen Zn*-lonen vor (Schachtschabel et al.,, 1998; Schinner & Sonnleitner,
1997 b).

Verhalten von Nickel

Unbelastete Flusssedimente enthalten in Deutschland etwa 20 bis 30 mg/kg Ni, stark
belastete Elbesedimente bis zu 170 mg/kg. Im Sattigungsextrakt unbelasteter Béden wurden
Ni-Gehalte von <10 bis 90 ug/L und in der Bodenlésung extrem Ni-reicher Boden bis
3,3 mg/L festgestellt.
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Die Nickel-Loslichkeit zeigt, ahnlich wie die Cadmium- und Zink-Lé&slichkeit, eine deutliche
Beziehung zur Bodenreaktion. Bei pH-Werten <5,5 nehmen die Gehalte an wasserloslichem
und austauschbaren Ni deutlich zu. Die Verlagerbarkeit von Ni steigt deshalb mit abnehmen-
dem pH-Wert. Eine Nickel-Mobilisierung kann auch durch ldsliche organische Komplexe
erfolgen. Vor allem unter reduzierenden Bedingungen findet auf diese Weise eine Zunahme
der Ni-Loslichkeit statt. In der Bodenlésung terrestrischer Bdden liegt Nickel bei pH-Werten
<7,5 hauptséchlich kationisch als Ni** (bis 80 %) und in organischen Nickel-Komplexen (iiber
20 %) vor. In Abhangigkeit vom Gehalt an Carbonat, Sulfat und Phosphat kdnnen auch
NiHCO3", NiCO3, NiSO, und NiHPO, von Bedeutung sein (Schachtschabel et al., 1998).

3.3 Einflussfaktoren auf die Schadstofffreisetzung

Bis in die 70er Jahre des 20. Jh. wurde die Aufnahmekapazitat von Sedimenten und Bdden
Uberschatzt und die Moglichkeit der Freisetzung einmal festgelegter Schadstoffe kaum
bertcksichtigt (KoR3, 1997). Erhéhte mikrobielle Aktivitat sowie Veranderungen der Bodenre-
aktion, Elektrolytkonzentration oder Warme kdnnen jedoch eine erneute Mobilisierung fest-
gelegter organischer und anorganischer Substanzen bewirken.

Anderungen des pH-Wertes wirken sich vor allem auf die Mobilisierung von Schwermetallen
aus, deren Ldslichkeit allgemein mit sinkenden pH-Werten steigt. Dieser Vorgang betrifft
auch die als Sorbentien wirkenden Fe- und Mn-Oxide. Bei einsetzenden Versauerungspro-
zessen in belasteten Bbdden ist daher von einer Mobilisierung festgelegter Schwermetalle
auszugehen (Bourg, 1995; vgl. Kap. 3.2.2).

Eine Anderung des Redoxpotentials wirkt sich ebenfalls auf die Sorptionsfahigkeit von Béden
aus. So werden unter oxidierenden Bedingungen festgelegte Fe- und Mn-Salze bei niedrige-
ren Redoxpotentialen wieder riickgeldst. Umgekehrt werden unter reduzierenden Bedingun-
gen gefallte Schwermetallsulfide bei hdheren Redoxpotentialen durch Oxidation des Sulfids
zu Sulfat wieder in Losung gebracht (Bourg, 1995). Das Sulfat kann seinerseits mit einigen
Schwermetallen leichtlésliche Komplexe bilden und noch verstarkend auf deren Mobilisie-
rung wirken (s.u.).

Mit zunehmendem Salzeinfluss findet eine Desorption von Schwermetallen vorwiegend aus
unspezifisch adsorbierten Fraktionen statt. So bewirken z.B. starker austauschend wirkende
Ca**-lonen bei pH-Werten zwischen 3 und 8 einen Anstieg der Lésungskonzentrationen von
Cd und in geringerem Maf3e von Zink. AuRerdem kann eine Mobilisierung von Schwerme-
tallen durch die Anionen der Salze bewirkt werden, wenn diese mit den Schwermetallen
leichtlésliche anorganische Komplexe oder lonenpaare bilden. So findet eine Mobilisierung
von Cd, Zn und Ni durch die Anwesenheit von Sulfat statt (Barrow & Whelan, 1998; Pardo &
Guadalix, 1996; Herms & Brimmer, 1984, Abd-Elfattah, 1981). In héheren Konzentrationen
sind Chloridionen (i.d.R. >0,01 M CI', schwermetallabh&ngig) verantwortlich fir die Bildung
leicht I6slicher Schwermetallkomplexe (Bourg, 1995; Calmano, 1989).

Die Adsorption von Schadstoffen an die organischen Komponenten kann sowohl zur Festle-
gung als auch zur Mobilisierung fihren. Bei saurer Bodenreaktion ist die Ldslichkeit von
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Huminstoffen im Allgemeinen in Folge der Protonierung funktioneller Gruppen und der
dadurch bedingten geringen Ladung vermindert. An diese Fraktionen sorbierte organische
Schadstoffe wie auch komplex gebundene Schwermetalle sind damit immobilisiert.

Ein Anstieg des pH-Wertes fuhrt zu verbesserter Loslichkeit der Huminstoffe. Dies ist auf
Deprotonierungen funktioneller Gruppen und nach Ritchie & Posner (1982) auf die Abnahme
der Kettenlangen von Huminstoffen zurtickzufilhren. Dagegen scheint die Protonierung bei
niedrigen pH-Werten ein wichtiger Mechanismus bei der Stabilisierung von organischem
Kohlenstoff im Boden zu sein. So fanden Berggren et al. (1998) in Leachingexperimenten mit
Sauren einen Riuckgang der DOM-Mobilisierungen.

An gel6ste organische Komponenten sorbierte Schadstoffe sind mit der Wasserphase trans-
portierbar (Bourg, 1995). Geringe pH-Werte, hohe Kationenaustauschkapazitat, hohe
Gehalte an Calcium sowie Sesquioxiden férdern dagegen die Adsorption und Ausféallung von
DOM (Kalbitz & Knappe, 1997).

Eine Mobilisierung von Schwermetallen durch l8sliche organische Komplexbildner findet in
der Reihe Cu > Cd > Zn > Pb statt (Herms & Brimmer, 1984). Neben der besseren L6slich-
keit von Huminstoffen liegt eine weitere Ursache fir die Schwermetallmobilisierung bei hdhe-
ren pH-Werten sehr wahrscheinlich auch in der Art der Ladung der gebildeten metallorgani-
schen Komplexe. Diese konnen bei einem Uberschuss an organischen Liganden offenbar
z.T. als negativ geladene Komplexe vorliegen. Oberhalb des Ladungsnullpunktes von Eisen-
oxiden (in Bdden oft um pH 6) ist dann mit einer Freisetzung der negativ geladenen metall-
organischen Komplexe zu rechnen (Herms & Brimmer, 1984).

Auch fur wenig polare und damit wenig mobile organische Schadstoffe wie PAH's und chlo-
rierte Verbindungen wird in der Literatur eine mobilisierend wirkende Rolle von Huminstoffen
beschrieben. Die Bindung der hydrophoben organischen Schadstoffe erfolgt tber die in Kap.
3.2.2 beschriebenen Mechanismen an die geldste organische Substanz (DOM - dissolved
organic material). Die DOM wirkt somit als Losungsvermittler und die gebundenen Schad-
stoffe kbnnen nun zusammen mit der DOM transportiert und in Richtung Grundwasser verla-
gert werden. Gleichzeitig wird die Bindung der organischen Schadstoffe an die immobile
organische Bodensubstanz unterbunden. Mit zunehmender Polaritdt der organischen
Schadstoffe sinkt die Bedeutung der DOM fur deren Mobilisierung (Raber & Kogel-Knabner,
1997; Johnson & Amy, 1995; Rav-Acha & Rebhun, 1992; McCarthy & Jimenez, 1985; Chiou
et al., 1986; Carter & Suffet, 1983).

Aber auch an die SOM gebundene Schadstofffraktionen kénnen durch deren Abbau und
damit deren mogliche Uberfiihrung in DOM mobilisiert werden (Abb. 3). So rechnen Herms &
Brimmer (1984) in Phasen intensiven mikrobiellen Abbaus organischer Bodensubstanzen
mit einer Mobilisierung von Schwermetallen, da durch die in Zersetzung befindlichen Vege-
tationsreste eine Bildung l6slicher organischer Schwermetallkomplexe erfolgen kann. Nach
deren Auffassung liegen geringe Kenntnisse tber die mikrobielle Stabilitat organischer Kom-
plexbildner im Boden vor. Neben dem Abbau organischer Bodensubstanz fihrt die mikro-
bielle Aktivitat auch zur Beeinflussung von Redoxreaktionen, an denen Fe, Mn und Schwe-
felspezies beteiligt sind, mit den bereits geschilderten Effekten auf das Verhalten von anor-
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Abb. 3: Modellvorstellung zum mikrobiellen Abbau organischer Bodensubstanz und Mobilisierung sor-
bierter Schadstoffe

ganischen Stoffen und Schwermetallen (Bourg, 1995). Nach Schinner & Sonnleitner (1997 b)
sind jedoch die organischen Komponenten hinsichtlich ihres Bindungsvermégens in Folge
mikrobieller Um- und Abbauvorgénge starkeren Veranderungen unterworfen als anorgani-
sche Bodenkomponenten. Die mikrobielle Aktivitat sollte somit einen gréReren Einfluss auf
die Mobilisierung organischer Stoffe als auf die von Schwermetallen haben.

Die folgende Abbildung (Abb. 3) zeigt modellhaft den Ubergang von SOM in DOM in Folge
mikrobieller Abbauvorgange und eine dadurch verursachte Mobilisierung sorbierter Schad-
stoffe. Mikroorganismen veratmen oder vergdren organische Bodensubstanz (SOM und
DOM) zur Aufrechterhaltung ihres Energiestoffwechsels. Dabei kommt es zum einen bei voll-
standiger Mineralisation zur Freisetzung von CO, und damit zum vollstandigen Verlust der
entsprechenden organischen Sorptionsplatze. Zum anderen kommt es zur Bildung kleinerer
organischer Molekiile als Stoffwechselprodukte, z.B. komplexierend wirkende Kleinere orga-
nische Sauren. Gleichzeitig ist die Bildung l6éslicher organischer Bodensubstanz in Folge der
Verkleinerung von Molekdlstrukturen denkbar. An diese nun mobile DOM sorbierte Schad-
stoffe sind durch den mikrobiellen Abbau mobilisiert worden. Auf diese Weise ist auch eine
Mobilisierung von bound residues denkbar.

Der Prozess der Bildung kleiner und damit wasserldslicher organischer Molekile (DOM)
durch mikrobiellen Abbau von SOM wird im folgenden als mikrobielle DOM-Bildung
bezeichnet.

Der weitere Transport von DOM im Boden und damit auch der daran sorbierten Schadstoffe
wird durch schnelle Wasserperkolation begtinstigt (Kaiser & Zech, 1998; Jardin et al., 1990).
Bei Bewdasserungsaktivitdten oder Starkregenereignissen ist dann mit einer Kontamination
des Grundwassers zu rechnen.

3.4 Mikrobielle Aktivitat im Boden

In Kapitel 3.3 wurde deutlich, dass der mikrobielle Abbau organischer Bodensubstanz durch
eine magliche Freisetzung gebundener Schadstoffe Gefahren beinhalten kann. Je héher der
mikrobielle Humusabbau, desto héher sollte auch die Gefahr der Schadstoffmobilisierung
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sein. Im Folgenden sollen daher grundlegende Einflussfaktoren auf die mikrobielle Aktivitat
im Boden geschildert werden.

Obwohl die lebenden Organismen nur 2 bis max. 5 % des gesamten im Boden vorhandenen
organischen Kohlenstoffs enthalten, sind sie die treibende Kraft aller biologischen Umset-
zungen im Boden (Haider, 1996). Die mikrobielle Aktivitat wird Gber bestimmte physiologi-
sche Prozesse (z.B. die Respiration) oder die mikrobielle Biomasse bestimmt. Unter unge-
storten Bedingungen (keine Zugabe von Nahrstoffen) stellt sich im Boden ein 6kologisches
Gleichgewicht zwischen Substratangebot und Stoffwechselaktivitdét der Bodenorganismen
ein. Die Respiration in diesem Zustand wird als Basal- oder Grundatmung bezeichnet. Sie
kann unter aeroben Bedingungen Uber die CO,-Freisetzung oder den O,-Verbrauch ermittelt
werden. Auf Grund des gegenliber dem Sauerstoff deutlich geringeren Gehalts an Kohlendi-
oxid in der Atmosphére ist die CO,-Bestimmung wesentlich empfindlicher (Paul & Clark,
1996). Die Kohlendioxidfreisetzung ist dabei ein MaR fir die Gesamtheit der bodenbiologi-
schen Aktivitat (Dunger & Fiedler, 1997).

Die Bodenatmung (CO,-Freisetzung) variiert mit Klima, Bodenwassergehalt, Eintrag von
Pflanzenrtckstanden, Humusgehalten und Bodentextur. Durchschnittlich betragt die CO,-
Freisetzung bei Wald- oder Kulturbéden der mittleren Breiten zwischen 3.000 und 4.000 kg C
pro ha und Jahr. Etwa ein Drittel stammt dabei aus der Wurzelatmung und zwei Drittel aus
der Tatigkeit der Bodenmikroorganismen (Haider, 1996).

Die Menge an mikrobieller Biomasse korreliert in der Regel mit der pflanzlichen Biomasse,
dem SOM-Gehalt und dem Tongehalt eines Bodens und nimmt daher mit der Tiefe ab. Das
Verhéltnis von Pilzen zu Bakterien betragt in den oberen 25 cm Boden etwa 3 und darunter
etwa 6 (Paul & Clark, 1996; Zelles et al., 1987). Die Zufuhr leicht mineralisierbarer organi-
scher Substanz (z.B. tber Ausbringung von Klarschlamm oder Pflanzenstreu) bewirkt eine
Erhohung der mikrobiellen Aktivitat bzw. Basalatmung sowie charakteristische Anderungen
der Bodeneigenschaften. Letztere auliern sich in einer Erniedrigung des Boden-pH-Wertes
und der Kationenaustauschkapazitat sowie einer Erhéhung der Nitrat-Gehalte. Gleichzeitig
kommt es auch zur Stimulierung des Abbaus bodenbiirtiger organischer Substanzen (pri-
ming effect). Je nach Lage des neuen Gleichgewichts kann sich auch der Humusgehalt
erh6hen, wenn die Zufuhr organischen Materials héher ist als der Verlust durch mikrobiellen
Abbau (Stamtiadis et al., 1999; Sérensen, 1974).

Die Temperatur- und Feuchtigkeitsabhangigkeit der Bodenorganismen fiihrt zu einer jahres-
zeitlichen Veranderung der Bestandsdichte. Im gemaRigten humiden Klima ist sie i.d.R. bei
steigender Temperatur und ausreichender Feuchte im Frihjahr am gréf3ten. Im Sommer
sinkt sie in Folge von Trockenheit, wahrend sie im Herbst auf Grund neu anfallender Streu
und besserer Wasserversorgung wieder steigt. Im Winter sinkt die Aktivitat bedingt durch die
niedrige Temperatur auf eine Minimum (Schachtschabel et al., 1998).

Einfluss des Wassergehalts und der Bodenbeliftung

Die meisten Bodenorganismen leben aerob und bendtigen molekularen Sauerstoff zur
Atmung (Schachtschabel et al., 1998). Der Beliftungszustand und damit die Sauerstoffver-
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sorgung eines Bodens korreliert mit dem Anteil an wassergefillten Poren (Linn & Doran,
1984). In mineralischen Béden nehmen Poren verschiedener GroRe etwa 50 bis 60 % des
Volumens ein. Der Wassergehalt eines Bodens bei Feldkapazitat (-0,01 bis -0,03 MPa) liegt
fur sandige Lehmbdden im Bereich von 15 bis 30 % und fur Tonbéden zwischen 40 und
45 %. Die Differenz zwischen dem gesamten Porenvolumen und dem wassergefillten
Porenvolumen ergibt den Anteil luftgefillter Poren. Fir eine ausreichende Beliiftung wird
allgemein ein luftgefiilltes Porenvolumen von mindestens 10 % als erforderlich angenommen
(Paul & Clark, 1996). Dies ist in lockeren Sandbdden im Mittel bei Feldkapazitéat und in dich-
ten Tonbdden bei halber Feldkapazitat gewéhrleistet (Schachtschabel et al., 1998).

Bei 60 % wassergeflllten Porenvolumens erreicht die mikrobielle Aktivitat und dementspre-
chend auch die C-Oxidation im Boden ihr Maximum. Linn & Doran (1984) stellen fur den
Bereich von 30 bis 60 % WFP (water filled pores) einen linearen Zusammenhang zwischen
Respiration und Wassergehalt fest. Die geringere CO,-Freisetzung bei Wassergehalten gro-
Ber 60 % wird durch die verringerte O,-Diffusion und O,-Mangel bewirkt. Bei niedrigeren
Wassergehalten tritt Wachstumshemmung zunéchst in Folge von gehemmter Substratdiffu-
sion und bei weiter sinkender Bodenfeuchte in Folge Wassermangels ein (Franzluebbers et
al., 1996; Haider, 1996; van Gestel et al., 1991; Skopp et al., 1990; Puig-Gimenez & Chase,
1983).

Mikroorganismen kénnen deutlich niedrigere Wassergehalte nutzen als Pflanzen. Der Welk-
punkt der Pflanzen liegt bei etwa —1,5 MPa, wahrend ein Wassergehalt von -0,01 bis
-0,05 MPa das Aktivitatsoptimum der Bakterien und Pilze kennzeichnet (Abb. 4). Viele Acti-
nomyceten und Pilze kommen mit weniger Wasser als Bakterien aus, so dass ihre Zahl mit
zunehmender Austrocknung relativ ansteigt. Zu hohe Wassergehalte schadigen andererseits
die meisten Pilze starker als andere Organismen. Viele Mikroorganismen kdnnen allerdings

100 %
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Relative Reaktionsrate

| | | | | |
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Wasserpotential (MPa)

Abb. 4: Relative mikrobielle Reaktionsrate bei verschiedenen Wassergehalten (verandert nach
Paul & Clark, 1996)

Uber die Ausbildung von Dauerformen Trocken- oder Nasseperioden oft jahrelang Uberste-
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hen. Pilze und Actinomyceten sind besonders befahigt, extreme Trockenperioden zu Uber-
dauern (Haider, 1996; Paul & Clark, 1996; Scheu & Parkinson, 1994).

Auch die Besiedlung von Aggregaten andert sich mit deren Wassergehalt. So unterscheidet
sich die mikrobielle Besiedlung bei relativ trockenen Aggregaten wenig zwischen Oberflache
und Innerem. Bei feuchten Aggregaten ist jedoch die Besiedlung der Oberflache fast dreifach
hoher als im Inneren. Werden Aggregate gleichmafig befeuchtet, steigt die Besiedlung des
aeroben AuRRenbereichs rapide an. Ist die Nachlieferung von Sauerstoff durch Diffusion ins
Innere geringer als der mikrobielle Verbrauch, vollzieht sich bei einem O,-Gehalt von weniger
als 1 % der Wechsel von aerobem zu anaeroben Stoffwechsel (Anaerobiose). Das Innere
von feuchten Aggregaten mit einem Durchmesser >4 mm ist i.d.R. anaerob und die Oberfla-
che aerob. Die Tatsache, dass anaerobe Umsetzungen wie Denitrifikation und Sulfatreduk-
tion in den meisten Bdden stattfindet, zeigt, dass auch gut durchliftete Béden anaerobe
Mikrozonen aufweisen. Die Variation zwischen verschiedenen gemessenen Denitrifikations-
raten lasst sich zur Halfte allein Uber die Bodenfeuchte erklaren (Haider, 1996; Paul & Clark,
1996).

Das Bodenwasser beeinflusst nicht nur die den Mikroorganismen zur Verfligung stehende
Feuchtigkeit und die Bodenbeliftung sondern auch die Art und Menge geldsten Materials,
den osmotischen Druck, das Redoxpotential und den pH-Wert der Bodenlésung (Paul &
Clark, 1996).

Einfluss des Redoxpotentials

Das Redoxpotential stellt das Verhéltnis der Konzentrationen (bzw. Aktivitdten) der oxidierten
und reduzierten Stoffe in einem System dar und kann als solches in einer L6sung bekannter
Zusammensetzung Uber die Nernst-Gleichung berechnet werden.

(6) E=E° +ﬂln [OX] E = Redoxpotential
nF [Red|
E° = Normalpotential des betrachteten Redoxsystems
R = Gaskonstante
T = Temperatur
F = Faraday Konstante

Ox = molare Konzentration der oxidierten Form
Red= molare Konzentration der reduzierten Form
n Anzahl der beteiligten Elektronen

(Riedel, 1985)

Das Redoxpotential kennzeichnet demnach, ob ein Milieu oxidierend oder reduzierend auf
zugefiihrte Substanzen wirkt. Es wird seinerseits durch den Oxidationsgrad der zugefiihrten
Stoffe bestimmt, unter stationdaren Bedingungen bis zur Einstellung eines Gleichgewichts.
Dabei wirken oxidierte Stoffe potentialerhéhend und reduzierte Stoffe potentialerniedrigend.

Zur Darstellung von redox- und pH-abhangigen Gleichgewichtsreaktionen bedient man sich
sogenannter Eh-pH-Diagramme, in denen Gleichgewichtszustdnde von Redoxsystemen in
Abhangigkeit von pH-Wert und Redoxpotential dargestellt sind (Abb. 5).
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Abb. 5: Eh-pH-Diagramm fur aquatische Systeme (aus Groth, 1987)

Bei Betrachtung solcher Diagramme erkennt man, dass das gleichzeitige Vorhandensein von
bestimmten Stoffen aus Stabilitatsgriinden nicht méglich ist. So schlief3en z.B. Nitrat und Sul-
fid einander aus.

Mikrobiologische Umsetzungen von organischem Material, die den Bakterien zum Energie-
gewinn und dem Aufbau von Biomasse dienen, sind chemisch gesehen Redoxreaktionen.
Organische Kohlenstoffverbindungen fungieren als Elektronendonatoren und werden mit
Hilfe von Elektronenakzeptoren oxidiert. Der Energiegewinn fir die Oxidation des gleichen
Substrats nimmt in der Reihenfolge der Elektronenakzeptoren O, > NO3; > Mn (IV) > Fe (lll) >
S0,% > CO, ab. In dieser Reihe vermindert sich auch das Reduktionspotential, bei dem die
einzelnen Reaktionen ablaufen. Abb. 6 gibt einen Uberblick liber die Sequenzen der durch
Mikroorganismen katalysierten Redoxprozesse in aquatischen Systemen bei pH 7. Der Pfeil-
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Abb. 6: Sequenzen der durch Mikroorganismen katalysierten Redoxprozesse in aquatischen Systemen
(aus Gunten & Zobrist 1992)

anfang gibt den Bereich des Redoxpotentials an, ab dem die Reaktion auftritt. Die Pfeillange
ist eine Mal3 fur die bei der Reaktion freigesetzte Energie (von Gunten & Zobrist, 1992).

Die Redoxpotentiale von Béden werden von einer Vielzahl von anorganischen und organi-
schen Redoxpaaren bestimmt. Die zur Anderung des Potentials fiihrenden Prozesse kénnen
sowohl chemische Reaktionen als auch biologische Umsetzungen darstellen.

Eine entscheidende Rolle bei der Einstellung des Redoxpotentials spielt die Wassersattigung
des Bodens und damit die Versorgung mit Luftsauerstoff. Gut durchliftete Béden weisen
hohe positive Redoxpotentiale (bis 800 mV) auf, dahingegen treten unter wassergesattigten
Bedingungen niedrige bis negative Werte (bis -350 mV) auf. Die starksten Schwankungen
beziglich des Redoxpotentials weisen Béden auf, die von Grund- und Stauwasser beein-
flusst sind, also periodisch wechselndes anaerobes und aerobes Milieu aufweisen. Die
Intensitat von mikrobiell ausgeldsten Redoxprozessen hangt vor allem vom Gehalt des
Bodens an organischer Substanz ab. In humusreichen Ah-Horizonten beobachtet man daher
schon nach wenigen Stunden Wassersattigung eine starke Abnahme des Redoxpotentials.
In Unterbdden mit geringem Gehalt an organischem Kohlenstoff tritt dahingegen nach Was-
sersattigung nur eine langsame und insgesamt geringe Veranderung des Redoxpotentials
ein.

Mit abnehmenden Redoxpotentialen treten charakteristische Anderungen des pH-Wertes
auf. Reduktionsreaktionen verbrauchen Protonen, so dass in schwach bis maRig sauren
Bdden bei zunehmender Reduktion eine pH-Wert Verschiebung in Richtung Neutralpunkt
erfolgt. Umgekehrt fihren Oxidationsreaktionen zur Freisetzung von Protonen. Gut durch-
luftete Boden mit hohem Redoxpotential weisen demnach saure pH-Werte auf, wohingegen
anaerobe Béden neutrale bis leicht alkalische Reaktionen zeigen (Vadas & Sims, 1998; Fur-
rer et al., 1996; Groth, 1987).
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Die Auswertung von gemessenen Redoxpotentialen in Bdden ist meist nur in qualitativer
Hinsicht mdglich. Zwar stellt die Nernst-Gleichung eine quantitative Beziehung zwischen
Redoxpotential und den beteiligten Stoffen her, doch sind i.d.R. weder die Konzentrationen
noch die zugehdrigen Standardpotentiale der Vielzahl von organischen und anorganischen
Redoxpaaren bekannt. Darlber hinaus zeigen Messungen im Gelande starke Schwankun-
gen. So berichtet Norrstrom (1994) von Abweichungen bis zu mehreren 100 mV innerhalb
von 10 cm. Dies ist zum einen darauf zurickzufuhren, dass die Redoxbedingungen im
Mikrobereich des Bodens sehr unterschiedlich sein kénnen und zum anderen Fehler bei der
Messung durch Verschleppung von Sauerstoff beim Einstechen der Elektrode in den Boden
bzw. durch schlechten oder fehlenden Bodenkontakt der Elektrode (speziell bei trockenen
Bdoden) entstehen kénnen (Schachtschabel et al., 1998).

Einfluss des pH-Wertes

Die meisten Bakterien und Actinomyceten wachsen bei pH-Werten zwischen 4 und 9 oder
innerhalb kleinerer Segmente in diesem Bereich. Optimale Wachstumsbedingungen bietet
der pH-Wert-Bereich zwischen 6 und 8. Das pH-Wert abhangige Wachstum ist vor allem auf
die pH-Optima der Enzyme zurlckzufihren. Diese werden durch Sorptionsprozesse (an
Membranen oder Huminstoffen) beeinflusst und zu héheren pH-Werten verschoben. Pilze
sind i.d.R. leicht acidophil. Sie zeigen eine optimales Wachstum bei pH-Werten von 4 bis 6
(Paul & Clark, 1996).

Einige spezialisierte Gattungen kénnen unter extremen Standortbedingungen leben. Extrem
acidophil sind Sulfidoxidierer (Thiobacillus, Thermobacillus, Sulfolobus), die einen pH-Be-
reich von 1 bis 3 bevorzugen. Moderat alkalophil sind Nitrosomonas sp. (pH-Bereich 7,3 bis
9,6). Extrem alkalophile Bakterien kénnen bis pH-Wert 13 wachsen (Paul & Clark, 1996).

Mikrobielle Umsatze haben als Redoxreaktionen ihrerseits Einfluss auf den pH-Wert der
Bodenlosung. So konnen die N-Mineralisation (Freisetzung von NH3; aus Nog, Ammonifika-
tion) mit anschlieRender Nitrifikation (mikrobielle Oxidation von NH," zu NO3) an versauern-
den Prozessen aerober Béden bis zu 80 % ausmachen (Raubuch & Beese, 1998)

Gleichzeitig ist gerade die Nitrifikation eine der pH-Wert empfindlichsten Bodenreaktionen
und findet nur innerhalb eines engen Bereichs statt. So fanden Raubuch & Beese (1997) mit
zunehmender Bodenversauerung eine klare Abnahme der N-Mineralisation in Korrelation zur
mikrobiellen Biomasse. Die gefundenen pH-Optima der Nitrifikation in Boden und Kulturme-
dien weichen deutlich voneinander ab. Wahrend in Waldbtden bei pH-Werten um 4 noch
eine Ammoniumoxidation stattfindet, wird sie in Kultur bei pH-Werten kleiner 6 nicht mehr
beobachtet. Dies kann als ein Hinweis gewertet werden, dass in Mikrobereichen durch
Ammoniumfreisetzung héhere pH-Werte herrschen kénnen als im gesamten Boden. Denitri-
fikanten wachsen am besten bei pH-Werten zwischen 6 und 8. Unter pH 5 verlangsamt sich
die Denitrifikation und kommt bei pH-Werten von kleiner 5 ganz zum Erliegen (Paul & Clark,
1996).
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Einfluss der Temperatur

Die Aktivitat mikrobieller Zellen wird von den Gesetzen der Thermodynamik gesteuert und ist
damit direkt abh&ngig von der Temperatur. Die chemische Reaktion als exponentielle Funk-
tion der Temperatur wurde urspriinglich von Arrhenius (Gleichung 5) beschrieben.

@ K= Ae™H k = Reaktionsgeschwindigkeit
A = Kollisionsfrequenz der Molekile
e = Basis zum natirlichen Logarithmus
E = Aktivierungsenergie
R = allgemeine Gaskonstante
T = Temperatur

Eine Erhdéhung der Bodentemperatur um 10 °C steigert die mikrobielle Aktivitat und die
Abbaurate von Pflanzenriickstdnden um das 2 bis 3-fache. Bei gleichem C-Eintrag haben
daher Boden aus kalteren Klimabereichen deutlich gréRere C-Vorrate und mehr mikrobielle
Biomasse mit langeren Verweilzeiten als Boden warmerer Klimabereiche (Haider, 1996).

Die meisten Mikroorganismen vertragen Temperaturschwankungen von etwa 30 °C. In die-
sem Temperaturintervall gibt es eine fir das Wachstum optimale Temperatur. Hohere als
auch niedrigere Temperaturen wirken sich ungtinstig auf die Aktivitat aus. Bodenmikroorga-
nismen werden nach ihrer Temperaturtoleranz in psychrophile (-5 bis 25 °C), mesophile (15
bis 45 °C), thermophile (40 bis 70 °C) und extrem thermophile eingeteilt (Paul & Clark, 1996).
Das Temperaturoptimum der meisten Bodenorganismen liegt im mesophilen Bereich zwi-
schen 10 und 35 °C (Schachtschabel et al., 1998). Temperaturen oberhalb 80 °C tbten die
Mehrzahl der Bodenlebewesen ab. Bodenfrost filhrt bei vielen Organismen zum Erliegen der
Aktivitat. Erst bei Temperaturen oberhalb von 5 °C wird hennenswert CO, aus dem Boden
freigesetzt (Haider, 1996; Stott et al., 1986). Bakterien und viele Pilze sind gegen Kalteperio-
den besonders widerstandsfahig. Einige Organismen kdnnen Kalteperioden oder hohe Tem-
peraturen Uber die Ausbildung von Dauerformen tberstehen (Schachtschabel et al., 1998).

Einige Organismen kénnen auch unter Extrembedingungen bei -12 °C, andere bei 110 °C
wachsen (Paul & Clark, 1996). Organismen, die bei 0 °C wachsen kdnnen, verfigen wber
spezielle Lipide, durch die die Zellmembranen bei tiefen Temperaturen ihre Fluiditat bewah-
ren. Thermophile besitzen dagegen Lipide mit besonders hohen Schmelzpunkten. Es wird
angenommen, dass Anderungen in der Zusammensetzung der Zellmembranen die wich-
tigste Strategie bei der Adaptation an verschiedene Temperaturen darstellt (Paul & Clark,
1996).

Die Bodentemperatur kann an der Oberflache mittags bei entsprechender Sonneneinstrah-
lung bis zu 70 °C erreichen und eine tagliche Variation von bis zu 50 °C aufweisen. Die
Amplituden der Tagesgange werden mit zunehmender Bodentiefe kleiner und betragen in
30 cm Tiefe nur noch wenige °C. Auf Grund der hohen spezifischen Warmekapazitat von
Wasser zeigen feuchte Bdden geringere téagliche Temperaturschwankungen als trockene
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Boden. Bodenauflagen, vor allem Schnee, beginstigen den Warmerickhalt in Béden (Paul &
Clark, 1996).

Die Temperatur beeinflusst nicht nur physiologische Reaktionsraten von Zellen, sondern
auch viele physiko-chemische Charakteristika des mikrobiellen Lebensraumes. Zu nennen
sind hier das Bodenvolumen und der Bodendruck, das Redoxpotential, die Diffusion und
Brown’sche Molekularbewegung, die Viskositat, die Oberflachenspannung und Wasser-
struktur. So findet man fir die Denitrifikation in kalten Boden einen eher linearen als einen
exponentiellen Zusammenhang zwischen Temperatur und Nitratumsetzung. Dies wird
zurickgefihrt auf die temperaturabhéngige O,-L6sung und -Diffusion (Paul & Clark, 1996).

Zusammenwirken einzelner Umweltfaktoren

Es ist schwierig, das Zusammenwirken einzelner Umweltfaktoren wie Temperatur, Feuchte,
pH-Wert, Redoxpotential und Bodentyp in Hinblick auf deren Einfluss auf die mikrobielle
Aktivitat zu interpretieren. In einigen Fallen kdnnen additive Effekte, in anderen multiplikative
auftreten. In computergestiitzten Modellierungen wird versucht, alle Interaktionen zu
beschreiben (Paul & Clark, 1996). Aber bereits fir die mathematische Modellierung von
Redoxprozessen im Aquifer fehlen detaillierte chemische Kenntnisse tber den Ablauf und
die Kinetik der Umsetzungen sowie ihrer geochemischen Folgereaktionen (von Gunten &
Zaobrist, 1992).

3.5 Einfluss von Klima und Bewirtschaftung auf die Bodenstruktur und die
Respiration

Bdoden unterliegen vielfaltigen klimatischen Einflissen, die entscheidend fur deren Entwick-
lungszustand und damit deren Pufferungsvermdogen fur Kontaminationen sind. So ist die
Menge an organischer Bodensubstanz abhangig von dem stark klimaabhangigen Gleichge-
wicht zwischen Primarproduktion und Abbaurate (Paul & Clark, 1996). Im Fall der Abwasser-
versickerung wird dieses Gleichgewicht zusétzlich vom Eintrag an organischem Material
beeinflusst.

Zur Eindammung der Schadstoffmobilisierung aus Rieselfeldbéden wird die Notwendigkeit
diverser Bewirtschaftungsmafinahmen diskutiert. So wird eine pH-Wert-Erhéhung durch Kal-
kung, eine Unterbindung von Bodenaustrocknung durch Bewasserung oder der Eintrag wei-
teren organischen Materials zur Stitzung der Humusvorrate vorgeschlagen (vgl. Kap 2.3).
Die positiven und negativen Folgen dieser Mal3hahmen sind bisher jedoch nicht geklart. Zur
Aufrechterhaltung hoher Vorréate an organischem Kohlenstoff und der Sorptionskapazitat im
Boden wéare z.B. eine Klarschlammausbringung als wirtschaftlich sinnvolle Mal3hahme in
Erwéagung zu ziehen. Stamtiadis et al. (1999) berichten nach Klarschlammausbringung zwar
von einem Anstieg an organischer Substanz. Gleichzeitig wird aber auch die mikrobielle
Aktivitat stimuliert, was in erhéhten Nitrat-N-Werten sowie gesunkenen Kationenaustausch-
kapazitdten und pH-Werten resultiert. Wiederholte Klarschlammausbringung verstérkt die
Effekte. Des Weiteren sind Klimaeffekte wie Frostperioden oder Starkregenereignisse im
Feld nicht beherrschbar. Bei der Planung von Bewirtschaftungsmafnahmen muss daher die
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Quantitat moglicher klimatisch bedingter Schadstofffreisetzungen in Beziehung zu der Quan-
titat in der Senkung der Freisetzungen durch die Bewirtschaftung gesetzt werden.

Im Folgenden sollen Erfahrungen aus der landwirtschaftlichen Forschung bezlglich mdgli-
cher BewirtschaftungsmalBnahmen bzw. des Einflusses klimatischer Gegebenheiten auf
Bodeneigenschaften und mikrobielle Umséatze berichtet werden. Speziell wird dabei auf den
Einfluss der Austrocknung und des Einfrierens von Bdéden sowie auf Kalkungsmaf3inahmen
zur Erhéhung des pH-Wertes eingegangen.

3.5.1 Wechsel von Austrocknung und Wiederbefeuchtung

Klimabedingungen, die zum Austrocknen des Oberbodens fihren, haben betrachtliche Aus-
wirkungen auf mikrobielle Aktivitditen und Umsétze.

So tragen Trockenperioden und starke Wasserflisse zur Erhéhung der DOM-Freisetzung
bei. Durch Austrocknung wird die in den Ton-Humus-Komplexen festgelegte organische
Substanz vermehrt freigesetzt (Haider, 1996). Es werden DOC-Konzentrationen erreicht, die
bis zu 200 % des jeweiligen Mittelwertes unter zuvor feuchten Bedingungen ausmachen. Die
Dauer und Intensitat der Bodenaustrocknung hat einen entscheidenden Einfluss auf die
Hoéhe der DOC-Konzentrationen. Ursache ist der mit einsetzender Sickerwasserbewegung
stattfindende Abtransport von in Trockenperioden mikrobiell gebildeten und potentiell was-
serléslichen organischen Verbindungen, deren weiterer Abbau bei sehr trockenen Bedingun-
gen gebremst wurde. Je langer die Trockenperiode dauert, desto mehr Iosliche organische
Verbindungen koénnen sich im Boden anreichern. DOC-Freisetzungen nach Trockenperioden
sind besonders hoch bei einem geringen Abbaugrad der organischen Substanz (weites C/N-
Verhaltnis), einer hohen Bodenatmung sowie einer hohen Bodenwasserbewegung und einer
geringen Adsorptionsfahigkeit des Bodens fur die DOM. Ein signifikanter Einfluss der
Gesamtgehalte an organischer Bodensubstanz auf die DOM-Freisetzung wird dagegen nicht
gefunden. Weiterhin tragen in Trockenperioden abgestorbene Mikroorganismen zur Erho-
hung der DOC-Konzentrationen bei. Bei einsetzender Befeuchtung werden die akkumulier-
ten organischen Verbindungen mit dem perkolierenden Wasser abtransportiert. Die DOC-
Werte sind dadurch zunachst hoch und sinken dann abhangig von der Wassermenge. Nach
dem Abtransport der akkumulierten organischen Verbindungen kann nur noch die aktuell
gebildete DOM mit dem Sickerwasser in tiefere Bodenschichten verlagert werden (Lundquist
et al., 1999; Kalbitz & Knappe, 1997; van Gestel et al.,1996; van Gestel et al., 1991).

Im getrockneten Boden geht die Biomasse, die Respiration, die N-Mineralisation und die
Nitrifikation stark zurtick (Pulleman & Tietema, 1999; van Gestel et al., 1991). So berichten
van Gestel et al. (1996) von der Reduzierung der mikrobiellen Biomasse um 36 % in Folge
der Bodentrocknung. Das Vorhandensein von Tonen bewirkt keinen Schutz der Bakterien
vor Austrocknung.

Wenige Stunden nach der Wiederbefeuchtung wird eine stark erhéhte C- und N-Mineralisa-
tion beobachtet. Sérensen (1974) stellt nach Wiederbefeuchtung getrockneter Boden eine
Erh6hung der CO,-Freisetzung um 16 bis 121 % im Vergleich zu zuvor feuchten Bodenbe-
dingungen fest. Dieser Mineralisationsschub wird von den verschiedenen Autoren zurtick-
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gefuhrt auf die Freisetzung und Metabolisierung abgestorbener Biomasse mit einem gerin-
gen C/N-Verhdltnis und/oder den Abbau verfligbar gewordener bodenblrtiger organischer
Substanz mit einem hohen C/N-Verhaltnis (Scheu & Parkinson, 1994; van Gestel et al.,
1991; Pulleman & Tietema, 1999).

Magid et al. (1999) stellen jedoch die bisher geschilderten Ergebnisse als Artefakte dar, die
durch mechanische Zerstérung von Bodenaggregaten wahrend des Trocknens (z.B. Aus-
breiten des Bodens) verursacht sind. In den Bodenaggregaten eingeschlossenes organi-
sches Material wird dadurch freigesetzt und verflugbar. Sie finden nach Wiederbefeuchtung
von Bdden, die wahrend der Trocknung nicht mechanisch behandelt wurden, keine erhdhte
C-Mineralisation.

Franzluebbers et al. (1994) berichten von Messungen der C- und N-Mineralisation in Béden,
die alle 5 Tage im Wechsel getrocknet bzw. befeuchtet werden. Sie stellen unter diesen
Bedingungen keine nennenswerte Anderung in der C-Mineralisation von Streu fest. Jedoch
verringert sich die N-Mineralisation auf fast die Halfte und die Aktivitat sowie das Wachstum
von Nitrifizierern wird beeintrchtigt im Vergleich zu Bedingungen ohne Trocknung. Die
Folge ist eine Erhdhung der Resistenz einiger N-Komponenten gegentber mikrobiellem
Abbau.

Courchesne et al. (1995) berichten von einer Erhéhung der Bodenaciditat nach Wiederbe-
feuchtung um 0,25 pH-Einheiten und fuhren dies auf den S&urecharakter des mobilisierten
bodenbiirtigen organischen Materials zurtick.

Haynes & Swift (1989) stellen eine pH-Wert Abhangigkeit bei den N-Umsetzungen in wie-
derbefeuchteten Bdden fest. Bei pH>6 finden sowohl Ammonifikation als auch Nitrifikation
statt. Dadurch sinkt der Boden-pH und die Nitratkonzentration steigt. Dagegen bleibt die
Ammoniumkonzentration gering. Bei pH<5 findet zwar eine Ammonifikation, aber keine
anschlie3ende Nitrifikation statt. Dies flhrt zum Ansteigen der Ammoniumkonzentration und
dementsprechend auch des Boden-pH-Wertes. Die Nitratkonzentration bleibt gering. Im pH-
Bereich zwischen 5 und 5,5 findet zundchst Ammonifikation statt mit steigender Ammonium-
konzentration sowie steigendem Boden-pH. AnschlieRend setzt Nitrifikation ein, die zur Sen-
kung des pH-Wertes, sinkender Ammonium- und steigender Nitratkonzentration fiihrt. Die
Autoren fuhren ihre Ergebnisse auf mikrobielle Umsetzungen zurtick, da bei 3 °C inkubierte
Kontrollen keine nennenswerten Anderungen der Parameter pH-Wert, Nitrat- und Ammoni-
umkonzentration zeigen.

3.5.2 Temperatureinfluss (Einfrieren und Auftauen)

Frost und Tauwetter wirken sich auf die Mobilisierung von Huminstoffen und die Respiration
ahnlich aus wie der Wechsel zwischen Trocknung und Wiederbefeuchtung, aber mit geringe-
rer Intensitat (Haider, 1996). Nach Frostperioden kommt es zu Kryoklastik (Frostsprengung)
einzelner Bodenaggregate, die sich positiv auf die Darbietung des organischen und anorga-
nischen Kohlenstoffs auswirkt (Schachtschabel et al., 1998). So wird in aufgetauten Béden
erhohte Freisetzung von leicht abbaubarem organischen Kohlenstoff festgestellt. Harris &
Safford (1996) fihren dies auf physikalische Zerstérung von Zellen wahrend des Einfriervor-
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gangs zuriick. Radke & Berry (1998) stellen dariiber hinaus Anderungen in der Lagerungs-
dichte fest. In Folge der Ausdehnung des gefrierenden Wassers werden Bodenaggregate
komprimiert. Der Einfriervorgang erhéht dadurch die Heterogenitat der Bodenlagerung.

3.5.3 pH-Wert Stabilisierung durch Kalkung und andere MaRnahmen

Als wichtigste MalRBhahme zur Einddmmung einer Schwermetallmobilisierung ist eine Ein-
stellung der Bodenreaktion auf pH-Werte um den Neutralpunkt anzusehen (Herms & Brim-
mer, 1984). Bei anstehenden KalkungsmafRnahmen sollte jedoch immer auch die Frage
gestellt werden, ob diese Malinahme unter den gegebenen Standortbedingungen sinnvoll ist
oder gegebenenfalls auch Risiken birgt (Lehnardt, 1998).

So kann eine Kalkung saurer Béden zwischenzeitlich in Folge einer Erhéhung der Ca**-Kon-
zentration zu einer Cd- und in geringerem MalRe Zn-Mobilisierung fiihren, bis sich erneut
Gleichgewichtsbedingungen eingestellt haben (Herms & Brimmer, 1984).

Weiterhin wird in der Literatur in Folge der pH-Wert-Erhéhung von einer Erhéhung der
Humusumsetzungen und der Mineralisation von Bodenstickstoff mit vermehrter Nitratbildung
und Verlagerung berichtet sowie einer Erhéhung der mikrobiellen Aktivitat bzw. Respiration
und Biomasse (Curtin et al., 1998; Lehnardt, 1998; Neale et al., 1997; Zelles et al., 1987;
Edmeades & Saratchandra, 1981; Nyporg & Hoyt, 1978). Neale et al. (1997) stellen fest,
dass die Erhohung der Respiration in Boden mit hohen C,,-Gehalten hoher ist als in Boden
mit niedrigen Humusgehalten. Zuséatzliche Bodenbearbeitung wirkt noch verstarkend auf die
erhdhte Mineralisation (Lehnardt, 1998). In den Untersuchungen von Curtin et al. (1998) geht
die anfangliche Stimulation der Respiration innerhalb weniger Wochen zurtick. Simard et al.
(1994) finden dagegen keinen Effekt einer Bodenkalkung auf die Stickstoffmineralisation.
Jedoch wirkt sich deren Kalkzugabe auch nicht merklich auf den Boden pH-Wert (+ 0,5 pH-
Einheiten) aus. Soulsby & Reynolds (1995) stellen nach einer Kalkung zwar die gewiinschte
pH-Wert-Erhéhung fest, gleichzeitig steigen aber die DOC-Werte im Sickerwasser von
maximal 7 mg/L vor bis auf 75 mg/L nach der Kalkung. Sie fiihren diese massive DOC-Mobi-
lisierung auf die Stimulierung des Abbaus von organischer Bodensubstanz zuriick, wahrend
Curtin et al. (1998) die Erh6hung der DOC-Konzentration der Freisetzung labiler organischer
Substanz zuschreiben.

Ochs (1996) stellt nach der Immission basischer Flugaschen einen verstarkten Abbau anfal-
lender Streu und dadurch sinkende DOC-Konzentrationen fest. Als Ursache benennt er auch
den gesteigerten Stoffumsatz durch die Anhebung des pH-Wertes, eine Forderung der
mikrobiellen Aktivitdt und eine starke Zunahme der Bakterien gegeniiber den Pilzen. Offen-
bar kommt es in dieser Untersuchung im Gegensatz zu den bisher geschilderten zu einer
vollstdndigen Mineralisierung der freigesetzten DOM, wodurch die Abnahme der DOC-Kon-
zentrationen zu erkléren ist.

Lehnardt (1998) stellt nach einer Kalkung kombiniert mit Mg-Diingung sowie mit bzw. ohne
gleichzeitige Bodenbearbeitung keine eindeutigen Effekte auf den pH-Wert im Bodensicker-
wasser fest. In einigen Fallen sinkt der pH-Wert sogar um 0,1 bis 0,2 Einheiten, was er auf
den Austausch der zugefihrten Ca- und Mg-lonen gegen angelagerte Protonen insbeson-
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dere im humusbeeinflussten Mineralboden zuriickfuhrt. Eine Kalkung kann je nach Nieder-
schlags-, Sicker- und Austauschverhéltnissen demnach vorubergehend zu einer Versaue-
rung des Unterbodens fihren. Die Absenkung des pH-Wertes korreliert mit einer Al-Mobili-
sierung. Vor allem 3-wertige Al-Hydroxide werden im Zuge der Versauerung aufgeltst und
geben das Al vornehmlich in Form 2- und 3-wertiger hydratisierter Al-lonen an die Bodenlo-
sung ab. Eine beobachtete Erh6hung der Sulfatkonzentration im Sickerwasser wird auf die
vermehrte Aufldsung von Al-Hydroxosulfaten zurickgefihrt. Zusétzlich fuhrt die Versauerung
Zu einer Mobilisierung des ohnehin sehr mobilen Mangans und einem leichten Anstieg der
Zn-, Cu- und Cd-Konzentrationen. Eine Bodenbearbeitung nach Ausbringung des Kalks ver-
starkt die beobachteten Mobilisierungsvorgange. Die effektive Austauschkapazitat wird wie
der pH-Wert nicht beeinflusst. Die basenbildende Kationensattigung nimmt jedoch um das
Mehrfache zu. Die durch die Kalkung an den Austauschern angelagerten Ca- und Mg-lonen
kénnen im Laufe der Zeit wieder gegen Protonen zuriickgetauscht werden. Mittelfristig sollte
dies wiederum zur chemischen Verbesserung der Milieubedingungen im Unterboden fuhren.
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4 Experimentelles Vorgehen

Die Untersuchungen wurden ausschlief3lich im Labor durchgefihrt, da hier im Gegensatz zu
Felduntersuchungen kontrollierte Bedingungen einstellbar sind und verschiedene Parameter
unabhangig voneinander untersucht werden konnen. Dadurch kénnen im Vergleich zu
Felduntersuchungen aussagekraftige Ergebnisse in einem angemessenen Zeitraum erwartet
werden. Die Methodik stiitzt sich im Wesentlichen auf den Betrieb zweier kleintechnischer
Saulenversuchsanlagen (im Folgenden Anlage A und Anlage B) als vereinfachte und
beherrschbare Modellsysteme fir das Feld. In beiden Anlagen werden Bodenproben der
Rieselfelder Berlin Karolinenhéhe (im Folgenden Gatow) im Westen von Berlin und des
Rieselgutes Buch/Hobrechtsfelde (im Folgenden Buch) im Norden von Berlin vergleichend
untersucht. Belastungssituation und heutiger Zustand dieser Standorte sind grundlegend
verschieden.

E= Rieselfeld e

Berlin /
Gatow == P\

<; S R VoY ‘f-;
2 ! 2 W%

|-.|

Abb. 7: Lageplan der Berliner Rieselfelder

4.1 Die Bdden

4.1.1 Rieselgut Hobrechtsfelde/Buch (Buch)

Das Rieselgut Hobrechtsfelde/Buch befindet sich am Nordostrand Berlins. Etwa die Halfte
der Flache liegt auRBerhalb des Stadtgebietes im Land Brandenburg. Im Osten und Westen
werden die ehemaligen Rieselfelder durch die Ortslagen Zepernick und Schildow-Blanken-
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felde, im Suden durch die Ortsteile Buchholz-Blankenburg und Buch (Berliner Bezirk Pan-
kow) begrenzt (Renger et al., 1997).

Auf den Rieselfeldern Buch wurden zwischen 300 und 10.000 mm/a verrieselt, neben hausli-
chen Abwassern auch erhebliche Mengen an Industrieabwasser. 1976 wurden, in Folge des
stark gestiegenen Abwasseraufkommens und der Beseitigung innerstadtischer Rieselfla-
chen, Teile des Rieselfeldes in Oxidationsteichanlagen (Intensivfilter) umgestaltet. Die
Abwassermenge wurde auf bis zu 10.000 mm/a gesteigert, was zu einem ganzjéhrigen
WasserlUberstau mit entsprechend tiefen Redoxpotentialen der Intensivfilterflachen flhrte.
Erst 1985 ging das Rieselfeld nach der Inbetriebnahme der ersten Ausbaustufe der Klaran-
lage Schonerlinde aul3er Betrieb (Bjarsch, 1997). Die rieseltechnischen Anlagen wurden
durch Planieren beseitigt und die Flachen mit bislang nur maRigem Anwuchserfolg aufge-
forstet (Schlenther et al., 1996).

Heute stellen die Intensivfilterflachen stark destabilisierte Systeme dar. Die libergangslose
Einstellung der Rieselwirtschaft fihrte zu einer Grundwasserabsenkung und einer Bellftung
der langjahrig tberstauten Boden. Die Folge waren einsetzende Oxidationsprozesse redu-
Zierter Verbindungen und Saureproduktion. Auf Grund dieser Versauerung ist eine starke
Mobilisierung akkumulierter Schwermetalle zu beobachten (Hoffmann & Renger, 1998).

Der Boden wurde einer Flache (heute Abteilung 709 a'/b' des Forstamtes Buch)
entnommen, die im Intensivfilterbetrieb beschickt wurde. Die Hauptbodenart ist ein stark
humoser mittelsandiger Feinsand mit Humusgehalten von ca. 12 % und einem engen C/N-
Verhaltnis von 10 im Oberboden (Yah) (Hoffmann et al., 1995). Auf Grund der
Planierungsarbeiten bestehen starke kleinrdumige Heterogenitéaten.

4.1.2 Rieselfeld Karolinenhdhe (Gatow)

Das Rieselfeld Karolinenhthe befindet sich am westlichen Stadtrand Berlins im Bezirk Span-
dau auf einer Geschiebelehm-Hochflache. Es wird begrenzt von der Havel im Osten, vom
Berliner Urstromtal im Norden, von der Potsdamer Chaussee im Westen und von der Gato-
wer Heide im Siden (Renger et al., 1997; Brihl & Klussmann, 1987).

Vor 1918 wurden in Gatow bis zu 7.000 mm/a Abwasser verrieselt, zwischen den Weltkrie-
gen im Mittel 4.500 mm/a. Seit der Inbetriebnahme der ersten Ausbaustufe der Klaranlage
Ruhleben im Jahre 1965 begann die schrittweise Einstellung der Abwasserverrieselung mit
Belastungen von weniger als 2.000 mm/a (Bjarsch, 1997). Das verrieselte Abwasser setzte
sich Uberwiegend aus hauslichen Abwassern und StraRenablaufen zusammen und wurde
vor der Aufleitung auf die Rieselparzellen in Absetzbecken lediglich mechanisch vorgereinigt.
Die Anteile an Industrieabwasser waren gering (1926 etwa 7 %) und stammten z.T. aus
Gaswerken und der metallverarbeitenden Industrie (Blume & Horn, 1982; Blume et al.,
1980). In den 90er Jahren fand auf den unter Grinlandwirtschaft stehenden Flachen lediglich
eine Versickerung von Klarwasser (Ablauf der Klaranlage Ruhleben) statt.
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Auf Grund der anhaltenden Klarwasserverrieselung befindet sich das Rieselfeld Gatow im
Gegensatz zum Rieselfeld Buch in einem relativ stabilen Zustand. Versauerung und eine
dadurch bedingte massive Schwermetallverlagerung werden nicht beobachtet.

Der Boden des Rieselfeldes Berlin-Karolinenhéhe wurde der Rieselparzelle A7b entnommen.
Die Bodenart ist eine Parabraunerde. Der organische Horizont (Ahl) weist eine Machtigkeit
von 40 cm auf und ist als humusreich einzuordnen. Die Durchlassigkeit entspricht einem
schluffigen Sand. Die Untersuchungsflache wird, bedingt durch die betriebene Grinlandwirt-
schaft, in unregelméRigen Abstanden gepfligt. Der Oberboden ist dadurch homogenisiert
bzw. gestort (Drewes, 1997).

4.2 Die Saulenversuchsanlagen

Der Saulenauf- und Bodeneinbau

Die eingesetzten Sdulen bestehen aus Acrylglasrohren (Innendurchmesser: 140 mm, Wand-
starke: 10 mm) mit einer Lange von 1.000 mm fir die Saulenanlage A und 500 mm fir die
Anlage B. Den Abschluss am oberen Ende einer Saule bildet eine Acrylglasplatte mit einem
Verteilerkopf, in den 49 Edelstahlkapillaren eingelassen sind. Die Edelstahlkapillaren
gewabhrleisten eine gleichmélige Verteilung des zugeflhrten Wassers auf das Bodenmate-
rial. Das Zulaufwasser wird Uber Schlauchpumpen (5-Kanal-Mikrokassettenpumpen MS
1000, Fa. Petrogas) aus VorratsgefdRen gefordert. Es erreicht die Saulen Uber Teflon-
schlauche, um Sorptionseffekte am Schlauchmaterial auszuschlieBen. Den Abschluss am
unteren Ende einer Saule bildet eine konkave Acrylglasplatte, an deren tiefster Stelle sich die
Auslauféffnung fur das perkolierende Wasser befindet. In die Bodenplatte ist ein Lochblech
und eine Gaze aus V4A-Stahl eingelassen, auf der ein Glasfaserfilter (Fa. Sartorius) aufliegt,
um Ausschwemmungen des Fullmaterials zu verhindern. Das Perkolat wird tUber einen Tef-
lonschlauch zur Probensammlung in Duranglasflaschen geeigneter Grol3e geleitet.

Beide Saulenversuchsanlagen wurden mit auf 5 mm gesiebten und homogenisierten Boden
der beiden Untersuchungsstandorte gefillt. Der Boden wurde in 5 cm dicken Schichten unter
Beachtung der Feldlagerungsdichte eingefillt. Jeweils vor Aufbringen der néchsten Schicht
wurde die Oberflache der zuletzt eingebauten etwas gelockert, um eine gleichmaRige
Schichtung des Bodens zu erhalten. Auf die Bodenoberflache wurde eine 20 mm dicke
Schicht aus Glasperlen aufgebracht, die eine gleichméfiige Verteilung der Beregnungswas-
ser sicher stellte.

Anlage B ging 20 Monate nach Anlage A in Betrieb und wurde mit feldfrischem
Bodenmaterial befillt. Die Bdden fir beide Anlagen stammen zwar von den gleichen
Versuchsfeldern und wurden mdglichst nah beieinander liegenden Gebieten entnommen,
dennoch sind ihre Eigenschaften nicht vollkommen identisch, was in Buch durch starke und
kleinrdumliche Heterogenitaten des Bodens in Folge der Beseitigung der rieseltechnischen
Anlagen zu erklaren ist.
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Der Betrieb der Saulen erfolgte im Dunkeln und teilweise thermostatisiert. Da eine Verduns-
tung in den Saulen konstruktionsbedingt ausgeschlossen ist, entsprechen die im Folgenden
angegebenen Beregnungs- bzw. Beschickungsmengen den tatsachlichen Versickerungs-
mengen.

4.2.1 Besonderheiten der Anlage A im Aufbau und Betrieb

Einfluss verschiedener simulierter Zukunftsszenarien auf die untersuchten Parameter

Die Untersuchungen an der Saulenversuchsanlage A waren Bestandteil des Kooperations-
projektes ,Bindung, Mobilitdt und Wirkung organischer und anorganischer Schadstoffe sowie
Abbau von Organika in Rieselfeldsystemen" (IFP7/21, Technische Universitat Berlin) mit
zwei weiteren Partnern.

Mit der Anlage wurden verschiedene Zukunftsszenarien der Rieselflachen simuliert und das
Verhalten der betrachteten Parameter untersucht. Erfasst wurden dabei vor allem physiko-
chemische Einflussfaktoren auf die Freisetzung organischer und anorganischer Stoffe. Die
mikrobielle Mineralisation konnte auf Grund des nicht gasdichten Anlagenaufbaus nicht
untersucht werden.

Der schematische Aufbau der Anlage ist Renger et al. (1997) zu entnehmen.

Die Einstellung unterschiedlicher Betriebsvarianten wurde Uber die Variation der Bereg-
nungswasser realisiert.

e Sdaurevariante: Beregnung mit deionisiertem Wasser, das mit Salzsaure (35 %, Merck
p.A.) auf einen pH-Wert von 3,0 eingestellt wurde. Simuliert werden sollte eine
Bodenversauerung auf Grund einsetzender mikrobieller Humusmineralisierung. Das
Modell entspricht dem Auflassen der Flachen ohne Bewirtschaftung.

» Kalkvariante: Kalkaufbringung auf das Bodenmaterial und Beregnung mit deionisiertem
Wasser. Grof3flachige Kalkung wurde als MalRnahme gegen Versauerung diskutiert.
Die Wirkung dieser Mal3nahme sollte untersucht werden.

» Klarwasservariante: Beregnung mit Ablauf der Klaranlage Berlin Ruhleben. Simuliert
werden sollten die Prozesse bei einer Bewirtschaftung der Rieselfelder zur
Grundwasseranreicherung mit Klarwasser.

* Kontrollvariante: Beregnung mit deionisiertem Wasser.

Der Boden wurde in die Saulen mit 90 cm Hohe unter Beibehaltung der im Feld vorliegenden
Horizonte und Méachtigkeiten eingebaut (Tab. 2).
Die Beregnung der Saulen erfolgte regelmaRig zweimal pro Woche mit einer Jahresmenge
von etwa 2.000 mm/a, was etwa dem vierfachen langjahrig gemittelten Niederschlag in der
Region Berlin entspricht (Hoffmann et al., 1995).

An die Saulen wurde alle 12 Stunden fur 6 Stunden ein Unterdruck von 50 hPa angelegt,
wodurch ein ungeséttigter Betrieb gewéhrleistet wurde. Der S&ulenbetrieb erfolgte
automatisiert tber Zeitschaltuhren.
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Tab. 2: Horizontabfolgen
machtigkeiten der Bdden in
der Saulenversuchanlage A

und

Boden Horizont Tiefe
cm
Ahl 0-12
Gatow Ah2 12-30
Rah 30-50
Bv 50 - 80
C 80 - 90
Yah 0-20
Buch C1 20-50
Cc2 50-75
C3 75-90

Die Beprobung der Perkolate erfolgte in 4-Wochen-
Mischproben. Hierflr wurde im wdchentlichen Rhythmus
die Auffangflasche gewechselt und eingefroren. Nach
vier Wochen wurden alle Flaschen aufgetaut, der Inhalt
gewogen, um die genauen Versickerungsmengen zu
erfassen und zu einer Mischprobe vereinigt, aus der die
Aufbereitung fir die verschiedenen Analysen erfolgte.

Die Anlage war insgesamt 26 Monate in Betrieb. Die
ersten vier Monate waren von starken
Messwertschwankungen gekennzeichnet und wurden als
Einfahrphase nicht in die Auswertungen einbezogen. Die
verbleibenden 22 Monate wurden in 2 Zeitraume
unterteilt, um zeitliche Anderungen statistisch sinnvoll
auswerten zu konnen. Intervall | umfasst die 21. bis 61.

und Intervall 1l die 64. bis 110. Betriebswoche. An Hand des Intervalls Il wurden Vergleiche
der Varianten durchgefiihrt.

Von jeder Variante und Bodenart waren zu Beginn der Untersuchungen 5 Parallelsaulen
vorhanden (insgesamt 40 Saulen), die in gleicher Weise beschickt wurden. Die Perkolate der
Parallelsdulen einer Variante wurden in den ersten 6 Monaten einzeln beprobt und analy-
siert. Wegen der nur geringen Messwertabweichungen unter den Parallelsdulen wurden ab
dem 7. Betriebsmonat Mischproben zu gleichen Anteilen gebildet (Reemtsma, 1995).

In halbjahrigen Abstanden wurde eine Séaule je Variante und Standort aulRer Betrieb genom-
men. Dies ermdglichte die Beprobung und Untersuchung des eingebauten Bodens.

Arbeit war vor allem das Ver-

halten der organischen Para-

meter DOC und AOX in der
Wasserphase bzw. EOX in
der Bodenmatrix, wahrend
anorganische Untersuchun-

Tab. 3: Kodierung der Variantenbezeichnungen fiir die Anlage A Gegenstand der vorliegenden
Kodierung Erlauterung
B Buch
G Gatow
SB SG Saurevariante Buch bzw. Gatow
AB AG Klarwasservariante Buch bzw. Gatow
KB KG Kalkvariante Buch bzw. Gatow
OB oG

Kontrollvariante Buch bzw. Gatow gen der Wasser- und Boden-

phase von den Projektpart-
nern durchgefiihrt wurden.
Deren Ergebnisse werden

teilweise fur die Interpretationen herangezogen und werden dann mit Renger et al. (1997)
gekennzeichnet.

In den Ergebnissen wird eine Kodierung der Varianten nach Tab. 3 vorgenommen.
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4.2.2 Besonderheiten der Sdulenversuchsanlage B im Aufbau und Betrieb

Einfluss der mikrobiellen Kohlenstoffumsetzungen auf die untersuchten Parameter
unter verschiedenen Beregnungsregimen

Im Gegensatz zur Anlage A sollten in der Anlage B die mikrobiellen Umsatzraten der organi-
schen Bodensubstanz unter verschiedenen Beregnungsregimen studiert und ein mdglicher
Zusammenhang zwischen dem Abbau von Bodenhumus und der Freisetzung der
betrachteten Schadstoffe hergestellt werden. Der Konzeption lag die Annahme zugrunde,
dass ein Abbau von Bodenhumus zu einer verminderten Sorptionskapazitat des Bodens und
damit zur Mobilisierung von sorbierten Schadstoffen fuhrt (vgl. Kap. 3.3, Abb. 3).

Zur Uberpriifung dieser Annahme war es notwendig, Kohlendioxid in der Bodenluft sowie
I6sliche organische Bestandteile, TIC (total inorganic carbon) und die betrachteten Schad-
stoffe im perkolierenden Wasser zu erfassen. Daher wurde die Anlage B gasdicht gebaut.
Wahrend in der Anlage A bewusst auf eine natirliche Horizontierung des eingebauten
Bodens geachtet wurde, wurde hier nun auf hohe Umsatzraten und Stoffmengen Wert
gelegt, um mdgliche Prozesse sicher erkennen zu kdnnen. Daher wurde lediglich der organi-
sche Oberboden (Gatow: Ahl, Buch: Yah) mit hohen Humus- und Schadstoffgehalten ein-
gebaut. Der realisierte Anlagenaufbau ist in Abb. 8 skizziert.

Pumpe 2

'~ Wasserzulauf < Zuluft
< —
Nadelventil
14 om (0,6 L/min)
i > v
) KOH
50 cmi
?—E—
40 cm! | Rotameter
' I'| Boden (0,6 L/min)
N Ruckschlagventil
vy
Pumpe 1
1 2
Perkolat ~ ~
KOH

Abb. 8: Schematischer Aufbau der Anlage B am Beispiel einer Saule
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Die Anlage bestand aus insgesamt 10 S&ulen (5 je Standort), in denen unterschiedliche
Bewasserungsregime eingestellt wurden. Die Saulen wurden dreimal pro Woche fir zwei
Stunden mit dem Zulaufwasser beschickt. Das Wasser verblieb zwei bzw. drei Tage in den
Saulen und wurde ebenfalls dreimal pro Woche Uber eine Kolbenmembranpumpe abge-
saugt. Gleichzeitig wurde auch die Bodenluft aus den Saulen abgesaugt und durch Kalilauge
als Absorptionsmittel fir das bei der Bodenatmung gebildete Kohlendioxid geleitet. Hierfur
mussten zwei Waschflaschen eingesetzt werden, da in der ersten Flasche lediglich 80 bis
90 % Absorption stattfand. Die am Sauleneingang angesaugte Zuluft wurde ebenfalls Uber
Kalilauge gewaschen, um einen Eintrag an Kohlendioxid aus der Atmosphéarenluft zu unter-
binden. Die Saulen waren an der Kolbenmembranpumpe in Serie geschaltet. Eine gleich-
mafige Verteilung der zugefiihrten Luft auf die zehn Saulen gewahrleisteten prazise Nadel-
ventile am Gaseingang der Saulen. Der Luftvolumenstrom wurde auf 0,6 L/min eingestellt.
Wahrend der Luftabsaugung herrschte eine Druck von 850 hPa in der Anlage.

Die Anlage wurde automatisch Uber Zeitschaltuhren gesteuert (Tab. 4).

Tab. 4: Zeitplan fir die Pumpensteuerungen (h = Uhrzeit)

Pumpe Mo Di Mi Do Fr Sa So
(1) Bodenluft 5-8h 5-8h 5-8h
(2) Beregnung 19-21h 19-21h 19-21h

Die Perkolate wurden gewogen, um die versickerte Wassermenge zu erfassen. Fir die Ana-
lysen wurde das Perkolat vom Donnerstag herangezogen. Vor allem bei geringen Versicke-
rungsmengen musste teilweise auch auf die Ubrigen Perkolate zurlickgegriffen werden.
Diese wurden bis zur Verarbeitung kuhl gelagert bzw. zusétzlich durch Ansduern (pH < 2,
HCI, 35 %, Merck p.a.) bis zur Aufarbeitung konserviert. Fir die CO,-Bestimmung wurden
Proben aus beiden KOH-Flaschen analysiert. Die absoluten CO,-C-Mengen wurden addiert.

Wahrend des Betriebes der Anlage wurden tiber Anderung einzelner Betriebsparameter
unterschiedliche Betriebsweisen eingestellt, wobei einer Betriebsvariante paarweise je eine
Gatow- und eine Buch-Saule zugeordnet wurde. Im Folgenden sind die unterschiedlichen
Betriebsparameter sowie die daraus kombinierten Betriebsvarianten und deren zeitliche
Abfolge dargestellt.

Die versickerten Wasser

Fur die Einfahrphase der Anlage B wurde aus Praktikabilitdtsgriinden, wenn nicht anders
angegeben, Berliner Trinkwasser herangezogen. Es handelt sich um ein gepuffertes Wasser,
das zu keinem nennenswerten Schadstoffeintrag in den Boden fihrt und stets in ausrei-
chender Menge und gleichbleibender Qualitdt zur Verfigung steht. Ferner kann es als
Modellwasser fur eine gelegentlich diskutierte Grundwasserverrieselung zur Feuchthaltung
der Rieselfelder dienen. Dartber hinaus wurden auch in dieser Anlage die Effekte einer
Klarwasserversickerung sowie einer Kalkung der Flachen zur pH-Wert-Stabilisierung auf die
Mineralisation untersucht. Klarwasser wirkt durch seinen hohen pH-Wert einer Versauerung
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der Bbden entgegen. Des Weiteren wird angenommen, dass die Qualitdt des Klarwassers
auf Grund seiner Eigenbelastung durch Rlcklésungen aus dem Rieselfeldboden nicht
beeintrachtigt wird, wie es bei der Versickerung von Grundwasser zu befurchten ist. Aller-
dings musste der Schadstoffeintrag Uber das Klarwasser im Vergleich zu den Freisetzungen
aus dem Boden erfasst werden.

Eine echte Kalkung der Saulen konnte in dieser Anlage nicht vorgenommen werden, da es
so zu einem Einbringen von Carbonat in die jeweiligen Saulen gekommen und die CO,-
Bestimmung verfalscht worden ware. Statt dessen wurde weiterhin mit Trinkwasser bereg-
net, das mit Natronlauge auf einen pH-Wert von etwa 9,5 eingestellt wurde (110 mL 0,01M
NaOH, Merck Titrisol, in 5 L Trinkwasser). Vorversuche in separaten kleinen Saulen (Volu-
men 250 mL) haben gezeigt, dass eine Beschickung mit stéarker alkalischem Wasser zur pH-
Wert bedingten Mobilisierung des Bodenhumus und starken Verstopfungen des Bodenmate-
rials in den Séaulen gefuhrt hatte (Poggel, 1998).

Die versickerten Wassermengen

Die versickerte Wassermenge beeinflusst in Abhangigkeit von der Wasserqualitat vor allem
Desorptionsprozesse und damit Ldsungskonzentrationen. Hohere Versickerungsmengen
fuhren auf Grund hodherer Versickerungsgeschwindigkeiten zu einem schnelleren Austrag
der freigesetzten Stoffe aus dem System heraus, bei gleichzeitig zu vermutender verstarkter
Desorption. Des Weiteren wird ein Einfluss auf die Mineralisation, die bei steigender Was-
sermenge in Folge schlechterer Durchliftung sinken sollte, vermutet.

Die Anlage wurde mit einer Beschickung von etwa 2 m/a eingefahren. Diese Menge orien-
tierte sich vor allem an der fir die Wasseranalysen benétigten minimalen Probenmenge und
entsprach gleichzeitig der Wasserbelastung der Anlage A. Sie wurde ebenfalls flr alle
Betriebsphasen gewéhlt, in denen die Variation der Beregnungsmenge nicht Gegenstand der
Untersuchung war. Die weiteren untersuchten Versickerungsmengen betrugen 1, 6 und
10 m/a. Infolge starker Schwankungen der Messparameter von 7 bis 15 %, in Extremfallen
durch Betriebsstérungen bedingt bis zu 20 %, mussten derart hohe Versickerungsvolumina
gewahlt werden, um Reaktionen des Systems sicher erkennen und statistisch absichern zu
koénnen.

Die Art der Beschickung: Ungeséttigt bzw. mit kurzzeitigem Einstau

Die Art der Beschickung erfolgte Giberwiegend wie in Kap. 4.2.2 beschrieben. Diese Art der
Beschickung gewahrleistet einen ungesattigten Betrieb der Saulen und wiirde im Feld einer
Beregnung durch Verrieselungsanlagen entsprechen. Die friihere Beschickung der Riesel-
felder erfolgte jedoch mit kurzzeitigem Einstau der Béden und einer dadurch bedingten voll-
standigen Verdrangung der Bodenluft. Die Folge war ein kurzzeitiges starkes Absinken des
Redoxpotentials (Blume, 1995). Bei einer erneuten Beschickung mit z.B. Klarwasser auf
noch intakten Rieselflachen wére aus Kostengriinden die traditionelle Art der Wasseraufbrin-
gung zu erwagen. Mit der sogenannten ,stoliweisen Beschickung“ sollte gepruft werden,
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inwieweit ein kurzfristiger Einstau zu redoxbedingten Beeinflussungen fiihrt. Vermutet
wurden  erhdhte  Nahrstofffreiset-

~_ Wasserzulauf zungen (Stickstoff und Phosphor).

= v , . . "
Pumpe 1 Speicherbehélter Die Beschickung mit kurzzeitigem

Einstau erfolgte einmal wdchentlich

¢ 2-Wege-Hahn mit dem gesamten Wochenvolumen

an Beregnungswasser. Hierflr wurde

zwischen die Forderpumpe und die
Saule ein Speicherbehalter geschal-
Boden tet, in dem das Zulaufwasser einer
Woche gespeichert wurde und inner-
halb kurzer Zeit (etwa 0,5 h) auf die
Saule flieRen konnte. Der ibrige Auf-
bau (Abb. 9) wurde beibehalten. Die
Abb. 9: Aufbau fiir die Beschickung mit kurzzeitigem Ein- ~ Stoweise  Beschickung erfolgte
stau (, stoRBweise Beschickung®) immer dienstags mit 1800 mL
(Beschickungsmenge 6 m/a). Das
entspricht etwa dem doppelten Porenvolumen des Bodens einer Saule. Die ersten 900 mL
flossen durch den Boden und wurden sofort nach der Beschickung aufgefangen. Dieses Per-
kolat ist durch zuvor gut durchlifteten und ungesattigten Boden geflossen und wird im
Folgenden als ,aerobe” Probe bezeichnet. Die tbrigen etwa 900 mL verblieben zwei Tage in
der Saule und bewirkten einen vollstéandigen Einstau des Bodens. Am Donnerstag wurde das
Einstauwasser abgesaugt und der Boden erneut gut bellftet. Die Donnerstagsprobe wird im
Folgenden als ,Einstau“- Probe bezeichnet. Die néchste Beschickung erfolgte wieder am
Dienstag. Die Bodenbellftung wurde zwischen Donnerstag und Dienstag entsprechend
Tab. 4 fortgesetzt.

Bodenfeuchte

Der Boden wurde in den meisten Betriebszustanden in dauerfeuchtem Zustand gehalten.
Hierbei wurden konstante Mineralisationsraten abhangig von der versickerten Wassermenge
und der Wasserqualitat erwartet.

Daruiber hinaus wurde in wechselfeuchten S&ulen der Einfluss des Austrocknens und Wie-
dervernassens auf die Mineralisation und die Schadstofffreisetzung geprift. Wahrend des
Austrocknens wurde ein allméhlicher Rickgang der Respiration in Folge der schlechteren
Substratdiffusion und des teilweisen Absterbens der Mikroflora in Folge Wassermangels
erwartet. Bei der Wiederbefeuchtung wurde mit einem erneuten Anstieg der Atmung
gerechnet. Von Interesse war sowohl die Geschwindigkeit der ablaufenden Anpassung an
die sich a&ndernden Feuchtigkeitsverhaltnisse als auch der quantitative Unterschied der
Atmung im Vergleich zur dauerfeuchten Variante. Abb. 10 zeigt die Abwandlung des
Anlagenaufbaus fur die auszutrocknenden Saulen. Zum Austrocknen wurden die Saulen
permanent mit trockenem und CO,-freiem Gas (synthetische Luft) gespilt (0,4 bar,
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[0,6 L/min), um die CO,-Messungen fortfiihren zu kdnnen. Die synthetische Luft wurde Uber
einen Generator aus der hauseigenen Druckluft erzeugt. Der Volumenstrom musste
gegenuber der Unterdruckgasabsaugung stark erhoht werden, da nur so ein Austrocknen
des Bodens in vertretbaren Zeitrdumen (etwa 3 Monate) erreicht wurde. Der héhere Gasfluss
hatte zur Folge, dass eine weitere Kalilauge-Flasche zur CO,-Absorption aus der

Pumpe

Wasserzulauf Reduzierventil
\f} — v {>f} m (0,4 bar)
Speicherbehalter Nadelventil (8 bar)
2-Wege- ¢ (0,6 L/min)
Hahn

Generator fir
synthetische Luft

Boden
Hausdruckluft
Ruckschlagventil
/\ Rotameter
i — Vi (0,6 L/min)
T T T
1 2 3
ﬁ
Perkolat *- ~ ~
KOH

Abb. 10: Aufbau fir die Austrocknung der Saulen

Saulenabluft installiert werden musste (verschlechterter Gastibergang auf Grund des hohen
Gasvolumenstroms). Die erneute Beschickung der ausgetrockneten Saulen erfolgte
zunéachst stolweise mit kurzzeitigem Einstau, um eine vollstandige Wiederbefeuchtung des
Bodenmaterials zu ermdglichen. Spater wurde auf kontinuierliche Beschickung, wie in Kap.
4.2.2 dargestellt, umgestellt.

Temperatur

Die Anlage befand sich in einer isolierten und klimatisierten Box. Alle Versuche konnten
somit bei einer mittleren Temperatur von 23 °C (+ 1 °C) durchgefihrt werden.

Daruber hinaus wurde ein Saulenpaar (Gatow/Buch) bei deutlich niedrigeren Temperaturen
(10 °C bzw. Wechsel zwischen =7 und 10 °C) betrieben. Zum einen wurde so gepriift, ob die
gefundenen Effekte temperaturunabhéngig sind oder ob jahreszeitlich bedingt unterschiedli-
che Bewirtschaftungsformen zu empfehlen sind. Zum anderen konnte die Mineralisation
durch Variation der Temperatur besonders effektiv beeinflusst werden. Ein mdglicher
Zusammenhang zwischen dem Abbau von SOM und der Freisetzung von Schadstoffen
sollte hier erkannt werden.
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Da Desorptionsvorgange stark temperaturabhéngig sind, wurde versucht die reine
Desorption nach Sterilisation eines Gatow/Buch-Saulenpaares zu ermitteln (vgl. Kap. 4.4.3).

Zeitliche Abfolge der einzelnen Betriebsvarianten

Die Kombination der dargestellten Betriebsparameter fiihrte zu verschiedenen Betriebsvari-
anten. Deren zeitliche Abfolge zeigt Tab. 28 (Kap. 10.1). Bei der Anderung einer
Betriebsvariante wurde darauf geachtet, dass lediglich ein Betriebsparameter variiert wurde,
um eine geanderte Reaktion des Systems auch eindeutig einem Betriebszustand zuordnen
zu kénnen.

4.2.3 Die Berechnung der mikrobiellen Respiration

Zur Berechnung der mikrobiellen Respiration (CO,-C) wurde der DIC (dissolved inorganic
carbon) im Zulaufwasser (CO,-C zyiaun) und im Perkolat (CO,-C (peroiay) SOWIe der TIC (total
inorganic carbon) in den Kalilaugeflaschen der Abluft (CO.-Ckonriaschery Uund
CO2-Cikorriasche ) bestimmt. Die entsprechenden Proben wurden vor der Aufbereitung
gewogen. Die Probenmasse wurde mit der Analytenkonzentration zu der absoluten Menge in
mg C pro Woche verrechnet. Die mikrobielle Kohlendioxidproduktion (CO,-C) berechnet sich
dann zu:

(8) CO,-C = CO2-C godeniuty + CO2-C (perkolar) = CO2-C (zutaun)
(9) COZ'C(Bodenqut) = C:OZ'C(KOH Flasche 1) + COZ'C(KOH Flasche 2)

Des Weiteren wurde im Perkolat und im Zulaufwasser der DOC (dissolved organic carbon)
bestimmt. Als MaR fir die Mineralisierbarkeit wurde in dieser Arbeit der Quotient CO,-
C/DOC pervoiaty €ingefuihrt. Je hoher der Quotient, desto grofRer ist der Anteil des aus dem
SOM freigesetzten organischen Kohlenstoffs, der vollstandig zu CO, veratmet wird.

Eine saubere Bilanzierung der mikrobiellen Humusumsetzungen (ASOM, Gl. 10) gelingt aus

folgenden Griinden nicht:

1. Der Anteil des Uber reine Desorptionsprozesse aus dem Boden freigesetzten DOC
(DOCgesom) ist nicht zu ermitteln. Dieser musste als fir die Bilanzgrol3e nicht relevantes
Wandlungsglied abgezogen werden. Diesbezigliche Versuche mit sterilem
Bodenmaterial waren nicht erfolgreich (vgl. Kap. 4.4.3 und 6.9). Weiterhin ist der Anteil
des desorbierten und vollstandig zu CO, veratmeten DOC-Anteils (CO,-Cgesorn) hicht
bekannt.

2. Der Anteil des Zulauf-DOC, der am Boden sorbiert (DOCz, son,) bzw. mineralisiert (CO,-
Cboc-zu) Wird, ist nicht zu ermitteln. Es ist also nicht bekannt, welcher Anteil am Perkolat-
DOC noch original Zulauf-DOC (DOC_yay) entspricht und von der Bilanzgréf3e als Trans-
portglied abgezogen werden muss.

D.h. in der GI. 10 sind die Parameter DOCsoun (Anteil des Perkolat-DOC, der aus der mikro-

biellen SOM-Umsetzung stammt) und CO,-Csom (Anteil an CO,-C, der aus der mikrobiellen

Mineralisation des SOM stammt) nicht genau bestimmbar.
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(10) ASOM = DOCSOM + COZ'CSOM
(11) DOCSOM = DOC(Perkolat) - DOC(ZuIauf) + DOCZu sorb + CO2'CDOC—Zu - DOCdesorb

(12) COZ'CSOM COZ'C - COZ'C (Zulauf) — CO2'CDOC—ZU - CO2'Cdesorb

4.2.4 Die aufgenommenen Messparameter

In der Anlage B wurden neben den Parametern DOC und DIC im Perkolat der SAK,s4 (spek-
traler Absorptionskoeffizient bei 254 nm oder UV-Absorption) und der SAK,s3s (spektraler
Absorptionskoeffizient bei 436 nm oder Farbung) aufgenommen. Sie dienen der naheren
Charakterisierung des DOC und geben vor allem Aufschluss Uber dessen Huminstoffanteil
(Abbt-Braun, 1993).

Fur den Bereich der organischen Schadstoffe mussten biologisch schwer abbaubare und
maoglichst hydrophile Substanzen gefunden werden, um sicher zu stellen, dass einmal in der
Saule freigesetzte Komponenten auch im Saulenablauf detektiert werden kénnen. Hierfur
wurde der Summenparameter AOX (adsorbierbare organische Halogenverbindungen)
gewahlt. Es handelt sich um einen anthropogenen Schadstoffindikator im Wasserbereich. Er
ist daher gut untersucht und hat sich im aeroben Milieu als nur bedingt abbaubar erwiesen.
Fur das Rieselfeld Gatow belegen Untersuchungen eine sorptive Sattigung des Bodens und
eine vernachlassigbare Retardierung der mit dem AOX erfassten Substanzen (Berliner Was-
serbetriebe, 1990 und 1988). Mit dem Summenparameter wird ein breites Substanzspektrum
erfasst. Er kann also als integrale Grof3e angesehen werden und diente in den Untersuchun-
gen als stellvertretender Parameter fir die Freisetzung organischer Schadstoffe aus den
eingesetzten Boden.

Fur den Bereich der anorganischen Schadstoffe wurde die Freisetzung von Schwermetallen
untersucht. Exemplarisch wurden hier Zink und Nickel als geeignete Parameter ausgewahlt.
In verschiedenen Untersuchungen haben sie sich zum einen als verhaltnismaRig mobil im
Vergleich zu anderen Schwermetallen gezeigt. Zum anderen wurde kein bedeutender
Einfluss des DOC auf deren Transport im Wasser-Boden-System beobachtet (Renger et al.,
1995 b; Hoffmann und Renger, 1996).

Weiterhin sind die Nahrstoffe NH,*-N, NOs-N, PO,*-P wichtige Parameter, die bei der Ein-
schatzung der Grundwasserbelastung von Bedeutung sind. Ammonium wird im Zuge der
Mineralisation des organischen Materials abhangig von dessen C/N-Verhaltnis, aber auch
Uber lonenaustauschprozesse aus dem Boden freigesetzt und unter aeroben Bedingungen
zu Nitrat nitrifiziert. Die verschiedenen Stickstoffverbindungen kénnen daher auch zur qua-
litativen Charakterisierung des Redoxpotentials herangezogen werden. Zur Charakterisie-
rung des Redoxpotentials wurden des Weiteren die Parameter Sulfat, Eisen und Mangan
bestimmt. Es stellte sich jedoch heraus, dass sie den gleichen Abhangigkeiten von den
untersuchten Einflussgréf3en unterliegen wie die tbrigen Gro3en. Fe und Mn sind daher in
den vorliegenden Untersuchungen als Redoxindikatoren ungeeignet. Auf deren Verhalten
wird aus diesem Grund nur in Kap. 6.6 (Beschickung mit kurzzeitigem Einstau) eingegangen.
Trotz der in Kap. 3.4 (Einfluss des Redoxpotentials) geschilderten Unzulanglichkeiten hatte
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die Messung von Redoxpotentialen in den Saulen wahrscheinlich mehr Erkenntnisse
erbracht.

In den Perkolaten der Anlage A wurden im Rahmen der vorliegenden Arbeit die organischen
Parameter DOC, SAK,s4, SAK 36 sowie der AOX bestimmt. Anorganische Parameter sind
von Projektpartnern bestimmt worden, deren Ergebnisse in Renger et al. (1997) dargestellt
sind.

4.2.5 Die Bodencharakterisierung

Das Bodenmaterial wurde vor Einbau in die S&ulen und nach Beendigung des Séulenbetrie-
bes auf die im Folgenden beschriebenen Parameter hin untersucht:

Boden-pH

Die Boden-pH-Werte wurden nach DIN 19 684 Teil 1 bestimmt. 10 g luftgetrockneter Boden
wurde in 25 mL 0,01M CaCl,-Lésung suspendiert. Nach einer Stunde wurde im Uberstand
der pH-Wert gemessen.

Bodengehalte an Kohlenstoff und Stickstoff

C- und N-Gesamtgehalte (C; und N;) wurden mit dem Nitrogen Analyzer NA 1500 (Fa. Carlo
Erba Instruments) bestimmt. Die getrocknete (105 °C) und gemahlene Probe wurde in
Zinnhilsen verbrannt. Die Verbrennungsgase wurden im Sauerstoffstrom und mit
Chromdioxid als Katalysator oxidiert. In einem zweiten Schritt wurden Stickoxide (N,O,) im
Heliumstrom Uber Kupfer katalytisch zu N, reduziert. CO, und N, wurden
gaschromatographisch getrennt und (ber Warmeleitfahigkeitsdetektion erfasst. Als
Referenzsubstanz diente Atropin. Die C,4-Bestimmung erfolgt nach der Differenzmethode. In
den hier vorliegenden nahezu carbonatfreien Béden (pH-Werte < 6,4) entsprechen sich C,
und C,q. Der Gehalt an organischer Bodensubstanz (OBS) ergibt sich aus der Multiplikation
des Cyq mit dem Faktor 1,724 (Schlichting, 1995).

Schwermetalle: Zink, Nickel, Eisen, Mangan

Die Messung der Schwermetalle erfolgte nach Aufschluss des Bodens mit Hilfe der AAS (vgl.
Kap. 4.3: Schwermetalle, Alkalien, Erdalkalien).

Fur den Aufschluss wurden 100 — 200 mg Boden in Duranglasflaschen (100 mL, Fa. Schott)
mit 5 mL HNO; (65 %, p.a., Fa. Merck) und anschlieRend mit 2 mL H,O, (30 %, p.a., Fa.
Merck) versetzt. Als Blindwerte wurden Flaschen mit HNO; und H,0O,, aber ohne
Bodeneinwaage mitgefuihrt. Die Ansatze wurden fir einige Stunden bei Zimmertemperatur
aufbewahrt. Danach wurden sie fur 2 Stunden im Autoklaven bei einer Temperatur von 130
bis 140 °C unter Druck aufgeschlossen. Nach Abkihlung wurde nach Zugabe von 30 mL
destilliertem Wasser tUber Papierfilter filtriert. Das Filtrat wurde auf ein definiertes Volumen
aufgefillt und in sauregespilte Polyethylenflaschen Uberfiihrt, in denen die Proben bis zur
Messung aufbewahrt wurden.

49



In Vorversuchen hat sich gezeigt, dass der Aufschluss im Autoklaven ebenso vollstandig
erfolgt wie in den Ublicherweise eingesetzten Teflondruckbomben (Podey, 2000). Wegen der
einfacheren Handhabung wurde dem Autoklaven der Vorzug gegeben.

EOX

Der EOX-Gehalt der Bodenproben wurde nach der von Reemtsma & Jekel (1996) in Anleh-
nung an die DIN 38414 T17 entwickelten Methode bestimmt. Die wesentliche Anderung im
Vergleich zum DIN-Verfahren besteht in der Wahl des Extraktionsmittels. Wahrend nach

DIN 38414 T17 Hexan verwendet wird, setzen die Autoren das wesentlich polarere

Lésungsmittel Ethylacetat ein. Sie erhalten so 2- bis 5-fach héhere EOX-Ausbeuten, errei-

chen also eine vollstdndigere Extraktion.

Die EOX-Analytik wurde nach folgenden Arbeitsschritten ausgefihrt:

1. Trocknen der Probe bei 45 °C fur 3 Tage.

2. Anfangs Homogenisierung der Probe im Mdrser (Keramik), spater Mahlen in einer Schei-
benschwingmihle (Edelstahl).

3. Extraktion von 5 bis 20 g Boden im Soxhlet-Extraktor (30 mL) mit 70 mL Ethylacetat Uber
Nacht.

4. Einengen des Extraktes am Rotationsverdampfer und auffiillen auf ein definiertes Volu-
men (4 bzw. 10 mL).

5. Filtration uber Teflonfilter und Uberfiihren in Messvials.

Die Bestimmung der EOX-Gehalte erfolgte mit dem Coulomat 7020 CL (Fa. Strohlein) aus

200 yL Extrakt in drei Parallelen. Die Probe wurde Uber den Autosampler (Fa. CTC) in

Argonschutzatmosphére bei 700 °C eingespritzt und anschlieRend bei 1000 °C und

Sauerstoffatmosphare verbrannt. Die dabei gebildeten Halogenide wurden coulometrisch mit

Silber titriert. Die Ergebnisse werden als pg/g (EOX/Boden) bezogen auf die Molmasse von

Chlor angegeben.

Diskrepanzen bei den ersten Analysen lieRen vermuten, dass eine Homogenisierung der

Proben im Morser nicht ausreichend ist. Das gesamte Messverfahren wurde daher Uberpruift.

Dabei sollte die Streubreite der Methode ermittelt werden. Daflir wurden folgende Versuche

durchgefihrt:

a. Aufarbeiten und Vermessen der Probe in 6 Parallelen, der Boden wurde nicht im Morser
homogenisiert, sondern mit einem Loffel intensiv gemischt.

Versuch a. wurde wiederholt, der Boden wurde jedoch im Mérser homogenisiert.

Um die Streubreite der Methode unabhangig von der Probenhomogenisierung zu ermit-
teln, wurden vier Extrakte zu einem homogenen Extrakt vereinigt, anschlie3end in vier
gleiche Teile geteilt und einzeln aufgearbeitet, beginnend mit der Einengung am Rota-
tionsverdampfer.

d. Getrocknetes Bodenmaterial wurde in einer Achatmihle 15 Minuten gemahlen, um eine
vollstdndige Probenhomaogenisierung zu erreichen und anschlieRend extrahiert, aufgear-
beitet und analysiert.

Die folgende Tabelle (Tab. 5) zeigt die erhaltenen Ergebnisse. Die einzelnen Versuche wur-

den aus verschiedenen Bodenproben durchgefihrt, da ansonsten nicht genigend Material
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zur Verfugung gestanden héatte. Die Mittelwerte der vier Versuche weichen dadurch deutlich
voneinander ab. Wichtig fur die Interpretation sind lediglich die Variationskoeffizienten.

Tab. 5: Ergebnisse der EOX-Methoden-Uberprifung Die Versuche haben
gezeigt, dass das gesamte

EOX Mittelwert  Standard- Variations- Messverfahren eine Varia-
Versuch in ug/g in ug/g  abweichung koeffizient tionsbreite von lediglich 3
a 75-99 85 045(n=6) 12% bis 4% aufweist, wenn
b 50-6,3 5,7 0,45 (n = 6) 7.8% , _
c 6.8 - 6.4 6.5 0.20 (n = 4) 3.0 % smhergestellt. ist, dass das
d 54-59 56 0,21 (n = 6) 3.7 % Probenmaterial durch Mah-

len optimal homogenisiert
ist. Bei unzureichend
homogenisiertem Boden kann die Variationsbreite von Parallelmessungen bis zu 12 % betra-
gen.

Die Bodenproben der Sdulenanlage A wurden erst gegen Ende der Projektzeit gemahlen.
Die Proben der Anlage B wurden ausschlie3lich durch Mahlen in einer Scheibenschwing-
mihle homogenisiert.

Trotzdem waren die Messungen der Bdden von den nacheinander ausser Betrieb
genommenen Saulen der Anlage A nicht pausibel. Hier stellt sich die Frage nach der
genauigkeit der EOX-Bestimmung. Die Erfassung der Halogenorganika erfolgt Uber eine
absolute Messmethode, d.h. geratebedingte Schwankungen werden nicht Uber eine
Standardkalibrierreihe ausgeglichen. RegelmédlRig gemessene Standards von 0,9 ug CI
zeigen eine Messbreite von 0,71 bis 1,294 ug bei einem Blindwert von etwa 0,06 ug. Eine
Kalibrierung ist wenig sinnvoll, da die Messung einer Kalibrierreihe einen vollen Messtag
fullen wirde. Ebenso ist die Ermittlung eines Tagesfaktors nicht sinnvoll, da bereits die
Tagesdrift des Gerates (morgens werden hohere Werte gemessen als abends) die
geschilderte Variation fur die Standardmessung aufweisen kann. Es erscheint daher fraglich,
ob EOX-Unterschiede von kleiner 3 mg/kg CI erkannt werden kdnnen. Bei derANlage A
konnte dartberhinaus bei der Saulenbeprobung keine ausreichende Homogenisierung des
Bodenmaterials sicher gestellt werden, da Probenbestandteile in feuchtem Zustand fir
mikrobiologische Untersuchungen entnommen werden mussten.

4.3 Die analytischen Bestimmungsmethoden

DOC und TIC

Die DOC-Messung erfolgte aus membranfiltrierten (0,45 um) Proben Uber Infrarot-Detektion
nach Oxidation der organischen Verbindungen zu Kohlendioxid. Die Perkolate der Anlage A
wurden nasschemisch oxidiert (mit UV-Bestrahlung und Natriumperoxodisulfat) mit einem
ASTRO liqui-TOC 2100MB (Fa. Foss-Heraeus) nach der Direktmethode, die Perkolate der
Anlage B wurden Uber Hochtemperaturoxidation (1.000 °C) mit dem highTOC-Analyzer (Fa.
Elementar) nach der Differenzmethode in 3 Parallelen analysiert. DOC und CO, bzw. CO,-C
werden in mg/L C angegeben.
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Spektrale Absorptionskoeffizienten

Die spektralen Absorptionskoeffizienten wurden in den membranfiltrierten Proben (0,45 um)
mit dem Lambda-2 UV/VIS Spektrophotometer (Fa. Perkin-Elmer) bei den Wellenlangen
254 nm (SAKzs, bzw. UV-Absorption) und 436 nm (SAKue bzw. Farbung) in 1cm
Quarzglaskiivetten in 2 Parallelen bestimmt. Die Ergebnisse werden bezogen auf 1 m durch-
strahlte Weglange angegeben. Der Quotient aus SAK.s, zu DOC (spezifischer
Absorptionskoeffizient) wird allgemein zur Charakterisierung des DOC herangezogen, der fir
Huminstoffe bei etwa 4 L/(mihg) liegt (Abbt-Braun, 1993). Die mdglichen Einheiten (m3/g,
L/(mhg), L#3/10g) fur den spezifischen Absorptionskoeffizienten sind physikalisch nicht
mehr anschaulich. Der mathematisch ungekirzten Einheit L/(mlmhg) wird in der vorliegenden
Arbeit der Vorzug gegeben, da hier noch am ehesten der Riickschluss auf die einflie3enden
GroRen und deren Einheiten moglich ist.

AOX

Die Proben fur die AOX-Analytik wurden membranfiltriert (0,45 um, Cellulose-Acetat oder —
Nitrat, Sartorius), auf einen pH-Wert von < 2 mit konzentrierter Salpeterséaure (65 %, Merck
p.a.) angesauert und bis zur Analyse fir maximal 2 Wochen kiihl gelagert. Die Bestimmung
des AOX wurde nach der Saulenmethode (DIN 1485, 1996) mit dem Adsorption Module
AD 2000 (Fa. Rosemount Dohrman) und dem Coulomaten 7020 CL (Fa. Stréhlein) tber
mikrocoulometrische Detektion der nach Hochtemperaturverbrennung (1.000 °C) gebildeten
Halogenide durchgefihrt.

Schwermetalle, Alkalien und Erdalkalien

Die Analytik der Schwermetalle, Alkalien und Erdalkalien erfolgte mit Hilfe der Atomabsorp-
tionsspektrometrie (AAS, SpactraAA 400, Fa. Varian) nach Standardvorschriften. Je nach
Konzentration wurde die Flammen- oder Graphitrohratomisierung gewahlt. Die Perkolatpro-
ben wurden vor der Analyse membranfiltriert (0,45 um), auf einen pH-Wert von < 2 mit kon-
zentrierter Salpetersaure (65 %, Merck p.a.) angesauert und bis zur Analyse fur maximal 4
Woachen kiihl gelagert.

Nahrstoffe: Ammonium, Nitrat, Nitrit, ortho-Phosphat

Die Proben fur die Nahrstoffanalytik wurden unmittelbar nach der Probenahme tiefgekihlt
und vor der Analyse membranfiltriert (0,45 um). Die Bestimmung wurde zunachst mit der
FlieRinjektionsanalyse (FIAstar 5012 Analyzer, Fa. Tecator) durchgefuhrt. Phosphat wurde
als Phosphatmolybdanblau-Komplex bei einer Wellenlange von 720 nm gemessen. Fir die
Ammoniumbestimmung wurde die Probenlésung mit 0,05 M Natronlauge auf einen
alkalischen pH-Wert gebracht, um Ammonium in Ammoniak zu Uberfihren. Ammoniak
konnte durch eine gasdurchldssige Membran diffundieren und dort einen
konzentrationsabhangigen Farbumschlag in dem im Gegenstrom flieRenden lod-Indikator
(Ammonium-Indikator, Fa. Tecator) herbeifiihren. Die Farbintensitat des Indikators wurde bei
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590 nm gemessen. Nitrat wurde zunéchst tber einen Cadmiumreduktor zu Nitrit reduziert,
das anschlielend mit Sulfanilsdure und N-1-(Naphthyl)-ethylendiamin Dihydrochlorid zu
einem rot violetten Azofarbstoff umgesetzt und bei 540 nm detektiert wurde. In einem
weiteren Probenteil wurde der alleinige Nitritgehalt ohne vorherige Nitratreduktion bestimmt.
Die Nitratkonzentration ergab sich dann als Differenz der Messung mit und ohne
Reduktionsschritt.

Spéater wurde Nitrat und zeitweilig auch Phosphat mittels lonenchromatographie (Dx 120, Fa.
Dionex, Leitfahigkeitsdetektion nach Suppression) bestimmt.

Sulfat

Die Sulfatbestimmung erfolgte zunéachst titrimetrisch nach Hiitter (1988). Die Probe wurde
Uber den stark sauren Kationentauscher Lewatit S 100 LF (Fa. Bayer) von Kationen befreit.
Anschlielend wurde Sulfat mit Bariumperchlorat bis zum Umschlagpunkt des fur zweiwertige
Kationen sensitiven Indikators Torin, der hier ein Vorhandensein von Bariumkationen in der
Losung in Folge vollstandiger Ausfallung des Sulfates anzeigt, titriert. Die Methode ist fur
Konzentrationen von 5 bis 500 mg/L geeignet.

Spéter erfolgte die Sulfatanalyse zusammen mit den N&hrstoffen mit Hilfe des lonenchroma-
tographen DX 120 (Fa. Dionex).

4.4 Erganzende Untersuchungen

4.4.1 AOX-und EOX-Differenzierung (Methodenentwicklung)

Die Parameter AOX und EOX erfassen lediglich die Summe der Halogenorganika AOCI,
AOBr und AOI. Deren anteilige Verteilung bleibt jedoch unbekannt. Eine Differenzierung in
die einzelnen Halogenfraktionen dient daher einer weiteren Charakterisierung der Summen-
parameter AOX und EOX. Daruber hinaus werden bei den Summenparametern die Brom-
und lodorganik auf die Molmasse von Chlor bezogen. Bei hohen Gehalten an AOBr und AOI
kommt es so zu einer Unterschatzung der Gesamtbelastung an Organohalogenen.

In den Perkolaten und an dem Bodenmaterial der Sdulenanlage A wurde daher ergdnzend
eine Differenzierung des AOX und EOX in die Halogenfraktionen AOCI, AOBr und AOI vor-
genommen.

AOX-Differenzierung

Die AOX-Differenzierung wurde nach der Methode von Oleksy-Frenzel et al. (2000) vorge-
nommen, die eine Weiterentwicklung der Sdulenmethode zur AOX-Bestimmung (DIN 38409
T14) darstellt. Nach der Verbrennung der Kohle erfolgt keine coulometrische Analyse, son-
dern eine Absorption der Verbrennungsgase in einer Absorberldésung, aus der anschlieBend
die Halogenide ionenchromatographisch (lonenchromatograph DX 100, Fa. Dionex) analy-
siert werden. Als Absorberlésung (5 mL) wurde der Eluent der lonenchromatographie einge-
setzt. Die Konzentration an Chlorid wird tber Leitfahigkeitsdetektion, die von Bromid und
lodid Uber UV-Detektion bei 210 bzw. 226 nm ermittelt (Trennséaule: lonpac AS9-SC, Fa.
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Dionex; Vorsaule: lonpac AG-SC, Fa. Dionex; Injektionsvolumen: 10 pL; Eluent: 2,23 mmol/L
Na,COs und 1,7 mmol/L NaHCOs; Flussrate: 2 mL/min). Die Verbrennung erfolgte am AOX-
Analysator ECS 100 der Fa. LHG, da an diesem Geréat die technischen Voraussetzungen fir
eine Absorption der Verbrennungsgase bestehen. Detaillierte Angaben zur Methodenent-
wicklung sind den Arbeiten von Oleksy-Frenzel et al. (2000), Oleksy-Frenzel et al. (1995)
und Wischnack (1994) zu enthehmen.

EOX-Differenzierung (Methodenentwicklung)

Im Rahmen dieser Arbeit wurde in Anlehnung an die AOX-Differenzierung nach Oleksy-
Frenzel et al. (2000) eine Methode zur Differenzierung des EOX entwickelt. Die Methoden-
entwicklung erfolgte in den folgenden drei Teilschritten:

Zunachst wurde gepruft, ob mit der bestehenden EOX-Bestimmungsmethode (vgl. Kap.
425 EOX) auch Brom- und lodorganik quantitativ erfasst werden. Hierfir wurden
Chlorphenol, Bromphenol und lodacetamid als Einzelsubstanzen (0,844 ug/L; 0,8279 ug/L
bzw. 0,619 pg/L des jeweiligen Halogens bezogen auf die Molmasse von Chlor) in
Ethylacetat bzw. Hexan und als EOX-Probe (Coulomat 7020CL, Strohlein) gemessen. Fur
Brom und lod wurden schlechte und unreproduzierbare

Tab. 6: Wiederfindungen fur Organo- \yjederfindungen ermittelt (Tab. 6). Organobrom- und
ZEOEQSQS(:]&:C;?MS gemessen Organoiodverbindungen werden bei der Verbrennung

nicht vollstandig in die Halogenide Uberfuhrt, sondern

ohne mit liegen z.T. in elementarer Form vor und werden dann
Hydrazin Hydrazin  coulometrisch nicht erfasst. Durch Zugabe eines

AOCI 92-125% 90-106 % Reduktionsmittels, z.B. Hydrazin, zum Elektrolyten
AOBr  54-90% 88-118% erfolgt die Uberfiihrung in die Halogenide vollstandig

AOI <40% 0%  (Merz & Panzel, 1984). 50 uL 25 %ige Hydrazinlésung

auf 30 mL Elektrolytlésung fuhrte zu zufriedenstellenden

Wiederfindungen (Tab. 6). Die Coulometrie wird durch das Hydrazin nicht gestort. Die Blind-

werte betragen fir beide Losungsmittel etwa 0,06 pug. Die Wiederfindungen sind fir beide
Losungsmittel vergleichbar.

Im zweiten Schritt wurden die Standards am Coulomaten 7020 CL (Stréhlein) verbrannt und
nach Absorption der Verbrennungsgase ionenchromatographisch (DX 100, Dionex, Methode
wie AOX-Differenzierung, Kap. 4.4.1) gemessen. Hierfir mussten geratetechnische Anpas-
sungen an dem Coulomaten vorgenommen werden, die vor allem in der geeigneten
Dimensionierung des Absorptionsgefal3es bestanden. Als zweckmaRig erwies sich eine
30 cm lange Glassaule (Innendurchmesser: 1 cm) mit Auslaufhahn. Die Einleitung der
Verbrennungsgase erfolgt Uber eine Glaskapillare, die tber einen Kugelschliff direkt an das
Verbrennungsrohr angeschlossen wird. Glaskapillare und Glasrohr werden Uber eine
Lochkappenverschraubung miteinander verbunden. Als Reduktionsmittel wurde dem
Absorber Sulfid zugegeben, da Hydrazin die Trennsaule der lonenchromatographie
schadigen wirde. Sulfid ist dagegen fir die Coulometrie nicht geeignet, da es mit Silberionen
ausfallt und so die Messergebnisse verfalschen wirde. Die ermittelten Wiederfindungen

54



betragen fiir AOCI 120-140 %, fur AOBr 84-108 % und fir AOI 80-98 %. Die Uberbefunde fiir
Chlorid sind auf altersbedingte schlechte Trenneigenschaften der Saule im Bereich von
Chlorid zurtckzufihren. Die Losungsmittelblindwerte liegen mit 0,1-0,07 mg/L Cl in der
gleichen GréfRenordnung wie bei der coulometrischen Bestimmung. Brom- und lodblindwerte
waren nicht nachweisbar.

In der nachsten Stufe sollte Uberprift werden, ob Storeinflisse durch Matrixeffekte auftreten.
Hierfir wurden Bodenextrakte (organischer Oberboden der Rieselfelder Gatow und Buch,
Extraktion und Aufarbeitung vgl. Kap. 4.2.5 EOX) hergestellt und sowohl coulometrisch als
auch ionenchromatographisch analysiert. Als Losungsmittel wurden Hexan und Ethylacetat
verwendet. Dadurch werden aus den gleichen Bodenproben zwei unterschiedliche Matrix-
systeme erzeugt, die sich sowohl in der Menge als auch in der Art der extrahierten Substan-
zen unterscheiden. Ethylacetat sollte im Vergleich zum Hexan auch starker polare Substan-
zen extrahieren kénnen. Es liefert sehr dunkel gefarbte Extrakte, die nach dem Einengen
filtriert werden mussen. Hexan liefert hellgelbe, relativ saubere Extrakte. Eine Filtration ist
nicht notwendig.

, , Die Extrakte wurden in den o.g. Konzentra-

Tab. 7: Coulometrische (CL) und ionenchroma- . . .
tographische  (IC)  Wiederfindungen tionen dotiert und sowohl coulometrisch als
dotierter Bodenextrakte (n = 3) auch ionenchromatographisch analysiert. Als
Blindwerte dienten Extrakte, die mit der jewei-

AOCI AOBr AOI ligen Menge Lésungsmittel ohne Standardsub-

CL 115-122% 106-117% 76-95%
IC 88-118% 102-110% 80-83%

stanz dotiert wurden. Folgende Wiederfindun-
gen wurden ermittelt (Tab. 7).

Die Wiederfindungen sind fir beide Losungs-
mittel vergleichbar. Storeinflisse durch die Matrix konnten nicht festgestellt werden. Die
Methodenentwicklung wurde an dieser Stelle zunachst abgebrochen und auf Bodenproben
aul3er Betrieb genommener Saulen der Anlage A angewendet. Bei positiven Befunden an
Brom- oder lodorganik im Boden wére die Methodenentwicklung weiter gefiihrt worden.

4.4.2 Wassergehaltsmessung mit TDR (Time Domain Reflectometry)

Mit Hilfe der Time Domain Reflectometry (TDR) werden Uber entsprechende Messsonden
Bodenwassergehalte in situ gemessen. Das Messprinzip nutzt die unterschiedlichen
Dielektrizitatskonstanten (¢) von Wasser (¢ [J 80), Boden (¢ [11-3) und Luft (¢ J1) aus. Ein
elektromagnetischer Impuls bewegt sich durch eine Medium mit hohem ¢ langsamer als
durch eines mit geringem. Je hoher der Wassergehalt eines Bodens, desto hdher ist seine
Dielektrizitatskonstante. Das heildt, die Ausbreitungsgeschwindigkeit elektromagnetischer
Wellen ist in feuchten Boden geringer als in trockenen. Dabei gilt folgende Gesetzmaliigkeit:

(13) v= ¢ v = Ausbreitungsgeschwindigkeit elektromagnetischer Wellen
\/_
el
¢ = Lichtgeschwindigkeit im Vakuum
= relative Dielektrizitatskonstante
K = magnetische Permeabilitat
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Uber Edelstahlsonden wird eine elektrischer Impuls in den Boden gesandt und dessen Aus-
breitungsgeschwindigkeit gemessen. Uber entsprechende Eichfunktionen wird aus den
Messwerten der Wassergehalt im Boden errechnet. Fir mineralische und organische Béden
gelten dabei andere Eichbeziehungen.

In den vorliegenden Untersuchungen wurden TDR-Feldsonden eingesetzt mit zwei aus Edel-
stahl bestehenden Sondenstaben (Lange: 10 cm, Durchmesser: 0,2 cm, Abstand der Stabe:
1,6 cm). Die Messwerterfassung erfolgte mit dem Feldgerat FOM/m (Fa. Easy Test). Das
Gerat verfuigt Uber zwei interne Kalibrierkurven, eine fir organische und eine fir mineralische
Bdden. Eine Kalibrierung mit den Rieselfeldbdden wurde nicht vorgenommen. Die Angabe
der Ergebnisse erfolgt in Vol. % H,0.

TDR-Sonden wurden gegen Ende der Versuchszeit in die Saulen 1 bis 8 gasdicht eingebaut.
Die verschiedenen Betriebsbedingungen wurden nachgestellt und die entsprechenden
Wassergehalte sowohl nach Wasserbeschickung als auch Luftabsaugung gemessen. Eine
Betriebsphase wurde dabei Uber etwa 3 Wochen beibehalten, um betriebsbedingte
Wassergehaltsschwankungen zu erkennen. In den Saulen 2, 3, 6 und 7 wurde daruber
hinaus die Endphase der Bodentrocknung verfolgt.

Pro Saule wurden drei TDR-Sonden in 10 cm Abstand Ubereinander eingebaut. Die unterste
Sonde war 10 cm vom Séaulenboden entfernt, die mittlere 20 cm und die oberste 30 cm.

Detaillierte  Ausfuhrungen  zum Messprinzip  und zur Durchfiihrung der
Wassergehaltsmessungen finden sich bei Podey (2001).

4.4.3 Bodensterilisierung

Bei dem Versuch, die mikrobiellen Humusumsetzungen in der Anlage B zu bilanzieren,
ergab sich die Schwierigkeit, dass in den Perkolaten nicht unterschieden werden konnte zwi-
schen DOC, der durch mikrobielle Prozesse mobilisiert wurde und DOC, der durch rein phy-
sikalische Desorption aus der organischen Bodensubstanz freigesetzt wurde. Daher sollte
ein Buch/Gatow-Saulenpaar der Anlage B steril betrieben werden, um mikrobielle Vorgange
auszuschlieen und den Anteil der Desorption zu ermitteln.

Als Sterilisationsmethode wurde die y-Bestrahlung aus einer ®Co-Quelle gewéhlt. Es wurde
erwartet, dass diese Methode schonender fiir das Bodenmaterial ist als eine Autoklavierung,
die sicher zum Aufschluss des Bodenmaterials gefiihrt hatte. Eine Vergiftung wurde eben-
falls nicht in Betracht gezogen, da eine vollstdndige Keimabtdtung auch im Inneren von
Aggregaten nicht sicher gestellt werden konnte.

Die y-Bestrahlung wurde aus einer ®°Co-Quelle im Hahn-Meitner-Institut (HMI, Berlin) mit
einer Strahlendosis von 24,3 kGy (Janata, 1999) durchgefihrt. Nach Dunger & Fiedler
(1997) ist eine Strahlendosis von 25 kGy ausreichend fur eine sichere Sterilisierung von
Bodenmaterial. Nach Aussage von Dr. Janata (1999, Verantwortlich fur die y-Bestrahlungen
im HMI, Berlin) wird bereits mit 18 kGy eine vollstandige Keimabtdtung erreicht. Eine hdhere
Strahlendosis als 25 kGy wurde vermieden, da befiirchtet wurde, dass ein unndétig hoher
Energieeintrag zu ungewollten Veranderungen am Bodenmaterial fihrt.
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Der Boden wurde in der Plexiglassaule bestrahlt. Dadurch unterblieb der Aus- und Einbau
des Bodens, der mechanische Belastungen und mdglicherweise eine Wiederverkeimung
verursacht hatte. Die Anschlussstutzen am Plexiglaskdrper fur Zuluft und Beregnung wurden
vor der Bestrahlung mit Sterilfiltern (0,2 um) versehen. Diese dienten nach der Wiederinbe-
triebnahme als Schutz gegen Wiederverkeimung durch Zuluft und Zulaufwasser. Das
Zulaufwasser wurde im Vorratsbehdlter autoklaviert. Die zufihrenden Schlduche und
Anschlussstiicke wurden mit Ethanol (90 %) desinfiziert und anschliel3end mit autoklaviertem
Zulaufwasser gespllt. Die Saulen wurden vor der Wiederinbetriebnahme auf Dichtigkeit
geprift sowie 2 Stunden beliftet (Gasabsaugung), um Verfalschungen bei der CO,-Messung
zu vermeiden. Die Saulen wurden nach der Bestrahlung mit 2 m/a ungesattigt bei 23 °C
betrieben.

4.4.4 Statistische Auswertung der Ergebnisse

Die aufgenommenen Messdaten wurden zunachst in geeignete Zeitintervalle unterteilt und
mit dem Grubb’s Test (Sachs, 1997) auf AusreiRer geprift. Anschliefend wurde innerhalb
der einzelnen Intervalle der arithmetische Mittelwert gebildet.

Die Prifung auf statistisch signifikant unterschiedliche Mittelwerte erfolgte Uber die Bildung
des 95 %-Konfidenzintervalls. Uberlappen die Konfidenzintervalle zweier Stichproben nicht,
so gehdren die Stichproben mit der entsprechenden Irrtumswahrscheinlichkeit a des Konfi-
denzintervalls unterschiedlichen Grundgesamtheiten an (Sachs, 1993). Ein Umkehrschluss
gilt nicht, d.h. bei Uberlappenden Konfidenzintervallen muss eine Prifung mit weiteren Test-
verfahren erfolgen. Hier wurde der Student-t-Test flr unabhangige bzw. abh&ngige Stichpro-
ben angewendet (Zofel, 1992).

Dieses Vorgehen war zweckmafig fir die Auswertung der Daten von Anlage B, da hier
jeweils nur zwei Mittelwerte miteinander verglichen werden mussten. In der Anlage A wurde
zusatzlich Uber einfache Varianzanalyse (Zofel, 1992) geprift, ob signifikante Mittelwertun-
terschiede innerhalb der vier Varianten einer Bodenart bestehen.

Die Konfidenzintervalle wurden mit einer Irrtumswahrscheinlichkeit a von 5 % berechnet. Die
Ergebnisse des t-Tests werden in der graphischen Ergebnisdarstellung mit folgender Symbo-
lik kodiert:

kein Symbol nicht signifikant

* statistisch signifikant (a = 5 %)

** statistisch sehr signifikant (a = 1 %)

*hx statistisch hdchst signifikant (a = 0,1 %).
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5 Verhalten der Parameter DOC und AOX unter verschiedenen
simulierten Zukunftsszenarien

Ergebnisse der Saulenversuchsanlage A

In der Anlage A wurden Uber die Beregnung mit Wassern verschiedener Qualitat unter-
schiedliche denkbare Zukunftsszenarien (vgl. Kap. 4.2.1) fur die Rieselfelder simuliert. Das
Verhalten verschiedener Parameter unter den Betriebsbedingungen dieser Szenarien wurde
untersucht. Gegenstand der vorliegenden Arbeit ist die Untersuchung des gelésten organi-
schen Materials (bestimmt als DOC) und des AOX im Sickerwasser sowie des EOX in der
Bodenmatrix. Die Kodierung der Probenbezeichnung ist in Kap. 4.2.1 (Tab. 3) erlautert, die
Bedeutung der Sternchen (*) in Kap. 4.4.4.

5.1 Mobilisierung von DOM und dessen Eigenschaften

Die Bestimmung des DOC gibt Aufschluss Uber die gesamte organische Belastung des

Sickerwassers. Zwischen Substanzen natirlicher bzw. anthropogener Herkunft kann hierbei

nicht unterschieden werden. Bei Bodenperkolaten riihrt jedoch der tberwiegende Teil des

DOC aus Mobilisierungsvorgangen des Bodenhumus (SOM) her und ist damit natirlichen
Substanzen zuzuordnen.

30

W21 bis 61. W Vergleich der Béden und zeitliche
Oe4. bis 110. W| | Anderungen

)

24

Die beiden Bdden weisen sehr unter-
schiedliche DOC-Freisetzungen auf
(Abb. 11). Die DOC-Konzentrationen in
den Gatower Perkolaten pendeln sich
gegen Ende der Untersuchungen bei
im Mittel 22 mg/L ein. Die erkennbaren
schwachen Veranderungen Uber die
Zeit sind auf Grund der relativ grof3en
Streuung der Messwerte (Variations-
koeffizienten zwischen 5 und 18 %,
n=12) nicht signifikant. Berliner
OG SG KG AG OB SB KB AB  Grundwasser weist DOC-Konzentra-
Abb. 11: DOC-Perkolatkonzentrationen als Mittelwerte der tionen von etwa 2 bis 5mg/L auf
Betriebszeitraume 21. bis 61. und 64. bis 110. Wo- (SenSUT, 1999). Die Perkolate der
che ) (G: Ge.1tow, B: Buch, . O: Kontrollvariante, Gatower Saulen stellen  demnach
S: Saurevariante, K: Kalkvariante, A: Klarwasser-
variante;  *: signifikant; **: sehr  signifikant; schon allein auf Grund ihres DOC-
=+ hychst signifikant) Gehaltes und abgesehen von den
darin enthaltenen organischen Schad-
stoffen ein erhebliches Belastungspo-

=
[e0)
|

DOC [mg/L]
'_\
N

0,
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tential fur das Grundwasser dar.

Die Perkolate der Buch-Saulen weisen nach der Einfahrphase sehr geringe DOC-Konzen-
trationen auf. Am Ende der Versuchszeit liegen die Werte mit Ausnahme der Klarwasser-
saule (AB) zwischen 3 und 5 mg/L. Sie haben damit eine GréRenordnung, die mit der Hinter-
grundbelastung des Berliner Grundwassers vergleichbar ist. Mit Ausnahme der Kalkvariante
(KB) ist Uber den Versuchszeitraum von 22 Monaten eine signifikante Abnahme (a =5 %)
der DOC-Werte in den Saulenabldufen um je etwa 2 mg/L bzw. um bis zu 30 % (SB) fest-
stellbar. Denkbare Ursachen fir diese Abnahme sind: Eine mikrobielle Adaptation, die zum
besseren Abbau des mobilisierten DOC flhrt; Veranderungen, die zu einer geringeren Frei-
setzung aus dem organischen Horizont fuhren (z.B. mit der Zeit sinkende C,4-Gehalte, vgl.
Renger et al., 1997); Festlegungsmechanismen an z.B. Fe- und Mn-Oxiden im C-Horizont.
Eine genaue Ursacheneingrenzung ist nicht moglich.

Mdgliche Ursachen fir die differierenden DOC-Freisetzungen der beiden Bdden sind:

1. Die unterschiedlichen Gehalte an partikularer organischer Substanz im Oberboden und
dessen Machtigkeit: Der Gatower Boden besitzt mit 4,71 % im Ahl bzw. 207 g Kohlen-
stoff in den Horizonten Ahl, Ah2, rAh (Horizontabfolge vgl. Kap 4.2.1, Tab. 2) nahezu
doppelt soviel C,y wie der Bucher Boden mit 2,97 % im Yah bzw. 110 g Kohlenstoff.

Unter Annahme ansonsten gleicher

100 Bedingungen sollte dann auch die
X W21 bis 61. W desorbierte Menge in den Bucher
O64. bis 110. W . . . .

20 | Saulen deutlich geringer sein.
2. Unterschiedliche Boden-pH-
Werte: Der Bucher Boden ist mit
E 60 1 einem pH-Wert von etwa 4,8 deutlich
% saurer als der Gatower Boden (pH
24: 40 | etwa 6,3). Niedrige pH-Werte flhren
v zur Protonierung organischer funktio-
neller Gruppen, wodurch die Polaritét
20 organischer Verbindungen herabge-
2k Jolok setzt wird. Sie werden dadurch
0 schlechter mit der Wasserphase

transportiert (Andersson et al., 1999;
Sollins et al., 1996).

OG SG KG AG OB SB KB AB

Abb. 12: SAK2ss als Mittelwerte der Betriebszeitraume 21. 3. Mikrobielle DOM-Bildung (vgl.
bis 61. und 64. bis 110. Woche (G: Gatow, Kap. 3.3, Abb.3): Der Gatower
B: Buch, O: Kontrollvariante, S: Saurevariante, Boden ist in Folge seines annahernd
K: Kalkvariante, A: Klarwasservariante; *: signifi- | H-Wert hd i
kant; **: sehr signifikant; ***: hochst signifikant) neutralen pH-Wertes auch der mikro-
biell aktivere (vgl. Kap. 6.2.1, Abb. 9).
Dadurch sollte die mikrobielle DOM-Bildung auch héher sein. Gleichzeitig sollte aber,
abhangig von der Abbaubarkeit des DOM, auch eine verstarkte Mineralisation stattfinden.
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Es ist also schwer zu ermessen, ob hohere mikrobielle Aktivitat zu hoheren oder
geringeren DOC-Freisetzung fihrt.

Neben deutlichen Mengenunterschieden ist auch die Qualitit des eluierten DOC der beiden
Boden sehr unterschiedlich. Sie kann ermittelt werden Uber den SAK.s, und den SAK,s6. Im
UV-Bereich (SAK3s,) absorbieren generell delokalisierte t-Elektronensysteme. Fur das Auf-
treten einer starken Farbung (SAK,3) missen aromatische Verbindungen mit Vielring-Sys-
temen vorhanden sein. In natirlichen Wassern werden hohe Werte flir die Parameter SAKs,4
und SAK4 auf das Vorhandensein von Huminstoffen zurtickgefihrt. Der Quotient aus
SAKs4 zu DOC (spezifischer Absorptionskoeffizient) wird allgemein zur Charakterisierung
des DOC herangezogen, der fur Huminstoffe bei etwa 4 L/(m(thg) liegt (Abbt-Braun, 1993).

Der DOC der Gatower Perkolate
weist sehr hohe Werte fur den SAKs4
von 80 - 90 1/m (Abb. 12) und eine
ebenso starke Farbung von 3,5 bis
Jok- 4 1/m (Abb. 58, Kap. 10.2.1) auf. Auf
Grund seines spezifischen Absorp-
tionskoeffizienten von im Mittel 3,8

W21 bis 61. W
Hok 064. bis 110. W

N
L

w
|

L/(mlhg) ist der aus den Gatower
ok | Saulen eluierte DOC als stark
huminstoffhaltiges organisches Mate-
rial zu charakterisieren (Abb. 13).
Uber die Versuchszeit ist fir alle
Gatow-Varianten eine signifikante
Zunahme des spezifischen Absorp-
tionskoeffizienten festzustellen, was

typisch fur mikrobielle Umsetzungen
Abb. 13: Charakterisierung des DOC an Hand des Quotien-  <~nwer abbaubarer organischer Sub-

N
——

SAK,s, / DOC [L/(m-mg)]
*

[N
L

OG SG KG AG OB SB KB AB

ten SAK254/DOC (G: Gatow, B: Buch, . . .. .

O: Kontrollvariante, S: Saurevariante, K: Kalkvari- stanz ist. GIeIChzeltlg kann hier auch
ante,  A:Klarwasservariante: *: signifikant; eine Verarmung an leicht auswasch-
*+ sehr signifikant; **: hchst signifikant) baren Substanzen mit einem niedri-

gen SAK,s54/DOC-Verhaltnis Ursache
fur die Zunahme des spezifischen Absorptionskoeffizienten sein.

Der DOC der Bucher Bodensickerwasser zeichnet sich dagegen durch sehr niedrige SAK;s4-
Werte (10 1/m bzw. 20 1/m fir die Klarwassersaule, Abb. 12) und praktisch keine Farbung
(0,1 bis 0,4 1/m, Abb. 58, Kap. 10.2.1) aus. Der spezifische Absorptionskoeffizient von etwa
2,2 L/(mIhg) zeigt im Vergleich zum Gatower Standort einen deutlich geringeren Huminstoff-
gehalt im DOC an (Abb. 13). Uber die Versuchszeit steigt auch hier der SAK,s,/DOC fiir die
Kalk- und die Klarwasserséaule signifikant an.
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Vergleich der Varianten

Die Unterschiede zwischen den Varianten eines Bodens sind im Vergleich zu den Bodenun-
terschieden in ihrer GroRenordnung praktisch unbedeutend (Abb. 11 und 13).

Nach Varianzanalyse (Mittelwerte der 64. bis 110. Betriebswoche) lasst sich fir die Gatow-
Perkolate folgende Reihe fir den DOC (Abb. 11) und SAKz, (Abb. 12) aufstellen:
KG < OG = SG = AG. Lediglich die DOC-Konzentration der Kalkvariante ist um 5 mg/L
gegenuber der Kontrollsaule verringert, weist aber mit 18 mg/L immer noch eine grundwas-
serunvertragliche GréRRenordnung auf. Die Ursache fur diese verringerte DOC-Freisetzung
ist nicht klar ersichtlich. Zwei Erklarungen sind denkbar:

1. Erhohte Sorption oder Fallung von DOM in Folge hoherer Kationenkonzentrationen: Bei
hoheren lonenstarken wird eine bessere Sorption von DOM beobachtet. Es wird ange-
nommen, dass Kationen Briicken zwischen negativ geladenen funktionellen Gruppen bil-
den (Sollins et al., 1996). Denkbar ist im vorliegenden Fall ein Calciumeinfluss. Die Calci-
umkonzentration in der Kalkvariante ist trotz Kalkaufbringung geringer als in der Kontroll-
saule (Renger et al., 1997). Die Calciumionen kénnten zusammen mit Huminstoffen aus-
gefallen sein. Fur die Farbung ergeben sich jedoch keine signifikanten Unterschiede zwi-
schen den Gatow-Varianten. Eine Calciumfallung von Huminstoffen sollte aber auch an
diesem Parameter sichtbar sein.

2. Mineralisation des freigesetzten DOC: Die Kalkaufbringung hat die Stabilisierung des
Boden-pH-Wertes um den Neutralpunkt bewirkt, wahrend in der Saure- und Kontrollvari-
ante der Boden-pH-Wert von 6,5 auf 3,3 bzw. 5,1 gesunken ist (Renger et al., 1997).
Saure pH-Werte bewirken eine Hemmung der mikrobiellen Aktivitdt. Neutrale pH-Werte
bieten optimale Wachstumsbedingungen. Tatsachlich wird in der Saure- und Kontrollvari-
ante eine geringere und mit der Zeit sinkende Basalatmung ermittelt als in der Kalkvari-
ante (Renger et al., 1997). In den ersteren sollte also ein geringerer mikrobieller Abbau
vorliegen als in der letzteren. Das Ergebnis waren mit der Zeit steigende DOC-Konzentra-
tionen in der Saure- und Kontrollvariante und sinkende in der Kalkvariante (Abb. 11).

Fur die DOC-Konzentrationen bzw. den SAK,s, der Bucher Varianten ergeben sich nach
Varianzanalyse folgende signifikante Reihen: SB < OB = KB << AB (DOC, Abb. 11) bzw.
SB < OB < KB < AB (SAK3s4, Abb. 12). Die DOC-Konzentration fur die Bucher S&aurevariante
liegt um 1 mg/L unter denen der Kontrollsdure. Die Ursache hierflr kann in der verringerten
Loslichkeit von organischer Substanz bei geringeren pH-Werten liegen. Der Perkolat-pH-
Wert der Saurevariante liegt bei etwa 3,7, fur die Ubrigen Varianten bei etwa 4,2. Der Boden-
pH-Wert sank in der Saurevariante sogar von etwa 4,8 auf etwa 3,3 (oberste 10 cm), in der
Kontrollvariante lediglich auf etwa 4,0 (Renger et al., 1997).

Eine Besonderheit stellen die Klarwasservarianten dar. Bei beiden Bdden bricht der Klar-
wasser-DOC nicht in der erwarteten Menge durch die Saulen durch. Mit dem Klarwasser
wird den Saulen ein DOC von im Mittel 15 mg/L zugefihrt. In frGheren S&ulenversuchen
haben sich Restgehalte von etwa 10 bis 12 mg/L Klarwasser-DOC als schlecht sorbierbar
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und kaum biologisch abbaubar erwiesen (Drewes, 1997; Reemtsma et al., 2000). Demnach
wurde erwartet, dass die DOC-Konzentrationen der Klarwassersaulen beider Boden um etwa
10 mg/L Uber denen der jeweiligen Kontrollsdulen liegen werden. Tatsachlich besteht zwi-
schen den DOC-Konzentrationen der Gatower Kontroll- und Klarwassersaule kein signifi-
kanter Unterschied. Die Bucher Klarwassersaule weist um lediglich knapp 5 mg/L hohere
DOC-Konzentrationen im Perkolat auf als die Kontrollsdule. Der SAK,s, verhalt sich ver-
gleichbar zum DOC. Die Farbung des Klarwassers wird in der Gatower Klarwasserséaule
sogar verringert und in der Bucher Saule nahezu vollstandig eliminiert. Als Ursache sind hier
wie bei der Gatower Kalksaule ein verbesserte Sorption in Folge der hoheren lonenstarke
durch den Salzgehalt des Klarwassers bzw. eine Calciumfallung oder eine Mineralisation des
DOC denkbar. Das Klarwasser hat auf beide Béden anndhernd den gleichen pH-Wert stabi-
lisierenden Effekt wie die Kalkzugabe.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die unterschiedlichen Beregnungen wéh-
rend der Versuchszeit keine relevanten Anderungen in den Bodenkérpern bewirkt haben. Die
eingetretenen Verdnderungen sind zwar teilweise statistisch absicherbar, zeigen aber
gerade fUr den Bucher Standort mit seinen sehr geringen Freisetzungen organischer Sub-
stanz keinerlei 6kologische Relevanz. Die Veradnderungen in dem Gatower Boden sind
dagegen zu gering, um eine Grundwasservertraglichkeit des Sickerwassers zu erreichen.
Die beobachteten Effekte sind offenbar auf den pH-Wert und die lonenstérke zuriickzufih-
ren. Es bleibt festzustellen, dass ein massiverer Eingriff in die Systeme notwendig gewesen

ware, um relevante Ergebnisse in

125 , Bezug auf
W 21. bis 61. W e _

064, bis 110. W Mobilisierungsmechanismen der

100 T organischen Substanz in  einem

¥ Bodenkorper zu erhalten.
= P TE 5.2 Mobilisierung organischer
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aus der Umsetzung partikularer orga-

nischer Bodensubstanz herrihren, ist

0 - 4 der AOX ein anthropogener Schad-

OG SG KG AG OB SB KB AB  gstoffparameter, dessen Gehalte um

Abb. 14: AOX-Konzentrationen der Saulenperkolate als drei Grofenordnungen unter denen
Mittelwerte der Betriebszeitraume 21. bis 61. und des DOC liegen.
64. bis 110. Woche (G: Gatow; B: Buch;
O: Kontrollvariante, S: Saurevariante, K: Kalkvari-
ante, A: Klarwasservariante; *: signifikant;
**: sehr signifikant; ***: hdchst signifikant)
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Vergleich der Boden und zeitliche Anderungen

Auch in der Elution organischer Schadstoffe zeigen sich deutliche Unterschiede zwischen
den beiden untersuchten Boden (Abb. 14). Wahrend die Gatower Perkolate hohe AOX-
Konzentrationen von im Mittel 73 ug/L AOX (ohne Klarwassersaule) aufweisen und damit
deutlich Uber den Gehalten von geklartem kommunalen Abwasser (knapp 50 pg/L) liegen,
sind die Bucher Perkolate mit im Mittel 12 ug/L AOX (ohne Klarwassersaule) nur sehr gering
belastet. Die Unterschiede in den AOX-Freisetzungen der beiden Béden werden in Kapitel
6.2.2 im Zusammenhang mit Ergebnissen der Anlage B diskutiert.

Signifikante zeitliche Anderungen sind fiir die Gatower Varianten nicht zu ermitteln. Der
Anstieg bei der Sdurevariante ist als Artefakt zu werten, verursacht durch den Betrieb einer
einzelnen Saule am Ende der Untersuchungen. Bei den Bucher Varianten fihrt die Saurebe-
schickung zu einer signifikanten Abnahme der AOX-Konzentrationen um 4 pg/L bzw. 30 %
und die Klarwasserbeschickung zu einer Zunahme um 7 pg/L bzw. 16 %.

Variantenvergleich

Der Variantenvergleich zeigt Parallelen zum Verhalten des DOC: Gegenuber der Kontroll-
séule weist die Gatower Kalksaule um 13 pg/L bzw. 18 % geringere AOX-Konzentrationen
auf. Denkbar ist hier ein Transport des AOX mit dem DOC als Losungsvermittler. Bei sinken-
der DOC-Konzentration sinkt dann auch die des AOX.

Die Bucher Saurevariante hat eine um 3,7 pug/L bzw. 30 % geringere AOX-Konzentration als
die Kontrollsaule. Die Ursache kann hier ebenso ein Transport des AOX mit dem ebenfalls in
der Konzentration gesunkenen DOC sein. Gleichzeitig kann eine verringerte Loslichkeit des
AOX mit geringerem pH-Wert zu einer zusatzlichen Konzentrationssenkung fiihren.

Die Klarwassersaulen beider Béden haben um 37 pg/L héhere AOX-Konzentrationen als die
jeweiligen Kontrollsdulen. Klarwasser enthalt AOX in einer mittleren Konzentration von knapp
50 ug/L, der zu fast 80 % durch die Saulen beider Standorte durch bricht. Im Gegensatz zum
DOC weisen die Béden offenbar kaum Rickhaltepotential fur AOX auf. Fir den Gatower
Boden wird auch nach Felduntersuchungen von einer sorptiven Sattigung des Bodens mit
AOX und einem dadurch nur geringen Rickhaltepotential fir Organohalogene berichtet
(Reemtsma et al., 2000; Drewes, 1997; Berliner Wasserbetrieb, 1990 und 1988). Aus Griin-
den des Grundwasserschutzes sollte eine intensive Klarwasserversickerung daher unterblei-
ben.
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5.3 EOX-Untersuchungen des Bodenmaterials

In mehrmonatigen Abstéanden wurden die Parallelsaulen einer Bodenart und Variante aul3er
Betrieb genommen, der Boden Segmentweise beprobt und auf den Gehalt an EOX in ver-

schiedenen Tiefen analysiert. Die Summe der Halogenorganikaustrage Uber die Wasser-
phase sollte gegen die Veranderungen in den Bodengehalten bilanziert werden.

Abb. 15 und Abb. 16 zeigen die EOX-Gehalte in den Bodenséulen nach 15 Monaten Be-
triebszeit der Anlage. EOX-Analysen der Bdden vor Einbau in die Saulen wurden nicht
durchgefihrt. Die Anfangsgehalte sind daher nicht bekannt.
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Abb. 15: EOX-Konzentrationen in den Buch-Saulen

nach 15 Monaten Betriebszeit
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Abb. 16: EOX-Konzentrationen in den Gatow-Saulen

nach 15 Monaten Betriebszeit

Die Bodenproben der Bucher Saulen weisen
wesentlich héhere EOX-Gehalte auf als der
Gatower Boden. In den obersten 20 cm lie-
gen die Konzentrationen zwischen 5 und
7 mg/kg Trockensubstanz (TS). Die Bucher
Saulen zeigen ein ausgepragtes Tiefenprofil
mit nahezu konstanten Gehalten in den
ersten 20cm und einem Ubergangslosen
Abfall innerhalb weniger Zentimeter auf eine
Hintergrundbelastung von 0,1 - 0,2 mg/kg
TS. Das Gatower Bodenmaterial weist mit
etwa 1 bis 3 mg/kg TS in den oberen Zenti-
metern durchweg geringere Gehalte an
Halogenorganika auf als die Bucher Saulen.
Mit der Saulentiefe sinken die EOX-Gehalte
kontinuierlich bis zu einem Hintergrundwert
um 0,1 mg/kg TS in 45 cm Saulentiefe. Fir
beide Boden spiegeln die EOX-Gehalte mit
der Tiefe die C,4-Gehalte wieder. Bis in eine
Tiefe von 20 cm war in die Buch-Saulen der
organische Yah-Horizont mit einem C,q vOn
2,97 % eingebaut. Darunter schlossen sich
die mineralischen C-Horizonte an (Coyry-
Gehalt: 0,23 - 0,09). Das Tiefenprofil zeigt
deutlich, dass lediglich die obersten humus-
haltigen Bodenschichten ein Sorptionspoten-
tial fur Halogenorganika aufweisen. Die tiefer
liegenden Sande zeigen nur geringe Hinter-
grundbelastungen, die z.T. auch durch die
AOX-Konzentration des zum Zeitpunkt der
Beprobung im Boden befindlichen Sicker-
wassers verursacht sein kénnen. Die Hori-
zontierung in den Gatow-Saulen fihrt zu mit
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der Tiefe kontinuierlich abnehmenden C,q4-Gehalten (0-12 cm: 4,71 % Coyq; 12 - 30 cm:
2,58 % Cyqq; 30 - 50 cm: 0,44 % C,¢) und dementsprechend kontinuierlich sinkenden EOX-
Konzentrationen.

Auffallig ist, dass der Bucher Boden trotz geringerer C,-Gehalte hthere Konzentrationen an
EOX aufweist als der Gatower Boden. Offenbar besitzt der Bucher Boden qualitativ anderes
organisches Material, das ein starkeres Bindungs- bzw. ein wesentlich geringeres Freiset-
zungsvermdgen fur Halogenorganika aufweist als das Gatower organische Material. Mogli-
che Ursachen fur diese Qualitatsunterschiede werden in Kap. 6.2.2 im Zusammenhang mit
Ergebnissen der Anlage B diskutiert.

Eine Bilanzierung des AOX-Austrages gegen die Anderung der EOX-Gehalte mit zunehmen-
der Saulenbetriebsdauer ist nicht mdglich, da der AOX-Austrag Uber die gesamte Versuchs-
zeit lediglich bei 3 bis 6 % des gesamten Bodeninventars liegt und damit in der GréR3enord-
nung der Messwertschwankungen der EOX-Methode (3 bis 4 %) bleibt. Erschwerend kommt
hinzu, dass die EOX-Gehalte in den oberen Zentimetern der im Abstand von mehreren
Monaten beprobten Parallelsdulen um etwa 3 bis 4 mg/kg schwanken. Diese Schwankungen
scheinen messmethodisch bedingt zu sein (vgl. Kap. 4.2.5: EOX) und machen eine Stoff-
mengenbilanzierungen unmoglich. Angesichts dieser Tatsache sind auch die unterschiedli-
chen Gehalte an EOX fir die verschiedenen Varianten (Abb. 15 und 16) als zufallig anzuse-
hen und nicht auf die verschiedenen Beregnungswasser zuriickfihrbar.

5.4 Differenzierung des AOX und EOX in die einzelnen Halogenfraktionen

Von den Saulenperkolaten zweier aufeinanderfolgender Beprobungen wurde eine Differen-
zierung des AOX in Chlor-, Brom- und lodorganik vorgenommen. Die gemittelten Ergebnisse
sind in Abb. 17 und 18 dargestellt.

In den Bucher Perkolaten (Abb. 17) setzt sich der AOX zum Uberwiegenden Teil aus Chloror-
ganik und einem geringeren Anteil an lodorganik zusammen. Bromorganik ist von unterge-
ordneter Bedeutung. Der AOX in den Saulenperkolaten der Gatow-Saulen weist dagegen
neben der Chlor- und lodorganik erhebliche bis teilweise dominierende Anteile an Bromor-
ganik auf (Abb. 18).

Bei den industriell hergestellten Halogenorganika handelt es sich vor allem um chlororgani-
sche Verbindungen, die fur vielfaltigste Zwecke eingesetzt werden bzw. wurden (Pestizide,
Desinfektionsmittel, Lésungsmittel, Konservierungsmittel, Reinigungs- bzw. Entfettungsmit-
tel, Stabilisatoren, Kaltemittel etc.) (Jost, 1989). So gelangten Chlororganika auch auf den
verschiedensten Wegen ins Abwasser und auf die Rieselfelder. Die Verwendung von lodor-
ganik beschrankt sich im Wesentlichen auf den medizinischen Bereich. Hier kommen sie als
Rontgenkontrastmittel zum Einsatz und gelangen iber die Urinausscheidung der Patienten
ins Abwasser. Vor allem Abwasser von Klaranlagen im Einzugsbereich von Krankenhausern
weisen daher neben der Chlororganik auch hohe Anteile an lodorganik auf, wohingegen das
Abwasser von landlichen Einzugsgebieten im Wesentlichen frei von lodorganik ist (Oleksy-
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Frenzel et al., 1995). Bromorga-
nik hat in der technischen Pro-
duktion dahingegen eine unter-
geordnete  Bedeutung  (Jost,
1989; Striefler, 1989). Dies spie-
gelt sich auch in den Gehalten
verschiedener Karanlagenablaufe
mit unterschiedlichen
Einzugsgebieten  wieder. Der
Anteil der Bromorganik am Ge-
samt-AOX liegt unter 10 %
(Oleksy-Frenzel et al., 1995).

Die Verteilung der Halogenorga-
nika in den Bucher Saulenper-
kolaten ist gut mit der heutigen
Abwasserzusammensetzung er-
klarbar, unter der Voraussetzung,
dass sich die Anteile unter-
schiedlich halogenierter Organika
im Abwasser mit der Zeit nicht
stark verédndert haben. Um so
mehr verwundert der hohe Anteil
an Bromorganik in den Gatower
Saulenperkolaten. Mit der Diffe-
renzierung des EOX sollte geklart
werden, ob der Gatower Boden
nennenswerte Anteile an Brom-
organik aufweist, die mit dem
Perkolat ausgewaschen werden
kénnen. Die hierfir etablierte
Methode wurde auf die obersten

0 - 10 cm der nach 5, 15 und 25 Monaten Versuchszeit aul3er Betrieb genommenen Gatower
und Bucher Bodensaulen angewendet. Es ergaben sich keine Hinweise auf das Vor-
handensein von Bromorganik am Bodenmaterial. Es besteht daher weiterer Klarungsbedarf
zur Herkunft der Bromorganik in den Gatower Saulenperkolaten.

In der Literatur wird bei der Chlorung und Ozonung von Trinkwassern mit hohen Bromidkon-
zentrationen von der bevorzugten Bildung bromierter Halomethane im Vergleich zu chlorier-

! Die Messwertabweichung zwischen den beiden Beprobungen betrug zwischen 5 und 40 %, im Mittel 10 %.
Trotz der teilweise erheblichen Abweichung wurden die Werte gemittelt, da die Parallelproben jeweils das gleiche
Verteilungsmuster der einzelnen Halogene aufwiesen und dieses auch nach der Mittelung erhalten blieb. Aus der
Untersuchung werden daher lediglich qualitative Aussagen getroffen, quantitative waren nicht zulassig.
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ten berichtet (Golfinopolous et al., 1996; Najm & Krasner, 1995; Schmidt et al., 1995; Shu-
kairy et al., 1995; Schmidt et al., 1993).

Ferner wird in der Literatur die Bildung von natirlichen Organohalogenen, darunter auch bro-
mierten, und vor allem deren mengenmaRige Relevanz gegeniber den anthropogenen Ein-
trdgen in die Umwelt sehr kontrovers diskutiert (Kankaanpaa et al., 1997; Grimvall et al.,
1994; Nkusi & Mdller, 1994; Ballschmiter, 1989; Striefler, 1989). In marinen Systemen wird
dabei von der Bildung bromorganischer Verbindungen durch verschiedene Algen berichtet
(Hoekstra & de Leer, 1995; Gribble, 1994). Auch Drewes (1997) stellte in Saulenversuchen
mit Waldboden und Gatower Rieselfeldbdden eine Erhdhung des Bromorganikanteils am
Gesamt-AOX mit zunehmender Betriebsdauer fest und fuhrte diesen Befund auf eine bio-
gene Bildung zuriick. Allerdings wurde von Drewes (1997) keine EOX-Bestimmung des
Bodenmaterials und damit auch keine EOX-Differenzierung durchgefiihrt, so dass eine ver-
starkte Rucklésung von Bromorganik aus dem Bodenmaterial nicht ausgeschlossen werden
kann.

Untersuchungen zur biogenen Bromorganikbildung waren im Rahmen der vorliegenden
Arbeit nicht moéglich. Die Herkunft der hohen AOBr-Anteile im Gatower AOX bleibt offen.
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6 Einfluss der mikrobiellen Kohlenstoffumsetzungen auf die Mobi-
lisierung von Schadstoffen unter verschiedenen Beregnungsre-
gimen

Ergebnisse der Saulenversuchsanlage B

Erganzend zu den Untersuchungen mit der Anlage A, wurde mit der Anlage B der Einfluss
des mikrobiellen Abbaus organischer Bodensubstanz auf die Freisetzung von Schadstoffen
studiert. Der Konzeption der Anlage lag die Annahme zu Grunde, dass ein Abbau von
Bodenhumus zu einer verminderten Sorptionskapazitat des Bodens und damit zu einer
Mobilisierung von sorbierten Schadstoffen fuhrt. In der gasdichten Anlage wurden daher die
CO,- und DOC-Freisetzung, als MaR fur den mikrobiellen Abbau organischer Bodensub-
stanz, zugleich mit den Schadstoffparametern AOX, Zn und Ni unter verschiedenen
Beregnungsregimen aufgenommen

Die folgenden Darstellungen orientieren sich jeweils an verschiedenen Zeitrdumen, innerhalb
derer unterschiedliche Beregnungsregime parallel bzw. nacheinander untersucht wurden.
Die Betriebsbedingungen in den verschiedenen Phasen sind in Tab. 28 (Kap. 10.1) darge-
stellt.

Innerhalb einer Betriebsphase wurden die Einzelmesswerte in geeigneten Zeitintervallen
gemittelt und mit dem Beregnungsvolumen zur absoluten MessgréRe (Stoffmenge pro Wo-
che) verrechnet. Die Schwankungsbreiten der einzelnen Parameter einer Saule liegen zwi-
schen 5 und 15 %, in Extremféllen betriebsbedingt auch deutlich hoher. Extrem hohe
Schwankungen sind i.d.R. auf Instabilitaten des Zulaufvolumenstroms zuriickzufihren, die
bei der Berechnung der absoluten Stoffmengen direkt in die Werte eingehen, aber auch
durch Verdiunnungseffekte die relativen Messwerte (Konzentrationen) beeinflussen. Bei
Schwankungen des Beschickungsvolumens durch Betriebsstérungen wurden die entspre-
chenden Werte eliminiert. Unabhéngig vom Beschickungsvolumen zeigen die Nahrstoff-
messungen (N und P) deutlich h6here Schwankungsbreiten als die tibrigen Parameter. Die
spektralen Absorptionskoeffizienten mit Variationskoeffizienten von Kkleiner 7 % fir den
SAKys4 erweisen sich als die stabilsten Parameter. Bis zur 52. Betriebswoche war in der
CO,-Produktion ein Jahresgang zu erkennen, da die Temperaturen in der Versuchshalle jah-
reszeitlich bedingt um bis zu 10 °C (18 — 28 °C) variierten. Ab der 53. Betriebswoche befand
sich die Saulenanlage in einer Klimakammer bei konstanten 23 + 1 °C.

Wegen der hohen Schwankungsbreiten kénnen nur Reaktionen des Systems auf massive
Stérungen erkannt werden, die eine Anderung der Messparameter von groRer 15 % verursa-
chen. Zur Absicherung der Aussagen wurden die Ergebnisse statistisch ausgewertet (vgl.
Kap. 4.4.4) und die folgenden Abbildungen mit dem 95 %-Konfidenzintervall versehen.
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6.1 Charakterisierung des eingesetzten Bodenmaterials vor Einbau in die
Saulen

Das Bodenmaterial wurde vor Einbau hinsichtlich allgemeiner bodenkundlicher Parameter

Tab. 8: Ausgewéhlte bodenkundliche und bodenchemische Kenndaten der in Anlage B eingesetzten
Bodenmaterialien (Ausgangsgehalte vor Einbau in die Saulen, TS = Trockensubstanz)

Gatow (Ah1) Buch (YAh)
Bodenmasse pro Saule (TS) kg 6,62 7,45
Bodenart schwach lehmiger feinsandiger
Sand Mittelsand

Boden-pH 6,6 49
Corg % 4,97 4,06

Corg-Inventar pro Saule g 329 302
Corg t/ha 214 196
Norg % 0,49 0,40

Norg-Inventar pro Saule g 31 30
Norg t/ha 20 19

C/N-Verhéltnis 10,2 10,1

Pges o/kg 3,8 4,0

Pges Pro Saule g 25 30

Pges t/ha 16 19

EOXe mg/kg 1,3 15,1

EOXg-Inventar pro Saule mg 8,6 112
EOXe kg/ha 5,9 73,0

Zn mg/kg 540 465

Zn-Inventar pro Saule g 3,6 3,5
Zn t/ha 2,3 2,3

Ni mg/kg 74 42

Ni-Inventar pro Séaule mg 490 313
Ni kg/ha 40 203

Fe o/kg 4,4 9,7

Fe-Inventar pro Saule g 23,3 73,9
Fe t/ha 40 46,9

Mn mg/kg 79 94

Mn-Inventar pro Saule mg 513 705
Mn kg/ha 340 455
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und auch hinsichtlich seines Schadstoffgehaltes untersucht. So konnten die verschiedenen
in den Saulenperkolaten gemessenen Stoffe und Stoffgruppen in Relation zum Bodengehalt
gesetzt werden. Die folgende Tabelle (Tab. 8) gibt ausgewéahlte Kenndaten des Ausgangs-
materials wieder.

6.2 Schwankungsbreiten der Parallelsaulen eines Bodens und Vergleich der
Boden

Die Anlage wurde mit Trinkwasser eingefahren. Die wdchentliche Versickerungsmenge
betrug 600 mL bzw. 2 m/a. Die mittlerer Temperatur lag bei 23 °C (£ 1 °C). Das Einfahren
diente dem Auswaschen von Material, das durch die Behandlung des Bodens vor dessen
Einbau mobilisiert worden war. Stabile Ablaufwerte wurden nach 5 Monaten erreicht. Damit
nahm die Einfahrphase deutlich mehr Zeit in Anspruch als urspriinglich angenommen wurde.
Im Anschluss wurden die Betriebsparameter fir weitere 19 Wochen beibehalten (Betriebs-
phase A). Dies ermdglichte die Bestimmung von Schwankungsbreiten der verschiedenen
Messparameter sowie des Parallelverhaltens der Saulen eines Standortes und einen Ver-
gleich der Freisetzungen der beiden Béden.

6.2.1 Vergleich der mikrobiellen Aktivitdt und Umsetzungen des SOM

Trotz ihrer geographischen Nahe und geologischen Verwandtschaft verhalten sich beide
Bdoden unter ansonsten gleichen Betriebsbedingungen sehr unterschiedlich. In Abb. 19 und
Tab. 9 ist das Freiset-
zungsverhalten der beiden Stand-

>00 1 [ Gatow 2m/a, 23°C| orte bzgl. des organischen Kohlen-
400 1] [ Buch stoffs als Mittelwerte der vier
300 + i Parallelsdulen eines Bodens dar-
% — gestellt. Die Gatower Saulen set-
§ . zen mit 18 mg/Woche DOC etwa
o 40 ein Viertel weniger DOM frei als
3 . die Bucher Séaulen, obwohl das
% 30 Cog-Inventar der letzteren um fast
_g . I 10 % geringer ist. Anhand der
f{ 20 spektralen  Absorptionskoeffizien-
. ten (SAKzss, SAK4z6, SAK,54/DOC)

10 — | ist das geldste organische Material

. beider Boden als stark huminstoff-

04 haltig zu charakterisieren (Tab. 9).

DOC [mg] CO,-C[mg] CO,-C/DOC Die den DOC-Frachten in Abb. 19

entsprechenden  Konzentrationen
Abb. 19: Umsetzungen der organischen Bodensubstanz und

betragen fir Gatow 30 und fir
deren Produkte im Saulenablauf (Betriebsphase A: Buch 43 L (Tab. 9 d i
2 m/a, 23 °C), Mittelwerte aus den vier Parallelsdulen uc mg/L (Tab. 9) und liegen

je Standort fur Gatow um 8 mg/L und fir Buch
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um 38 mg/L uber den
Ablaufwerten der Anlage A.
Diese Differenzen beruhen zum

Tab.9: DOC-Konzentrationen und spektroskopische Parameter
in den Saulenperkolaten der Anlage B (Betriebsphase
A, Mittelwert der vier Parallelsdulen eines Bodens), in
Klammern: 95 %-Konfidenzintervall einen auf der wesentlich gré3e-

ren Machtigkeit des organi-

Gatow Buch schen Oberbodens in Anlage B.
boc mg/L 30,2 (£2,3) 43,0 (£ 3,6) Das perkolierende Wasser legt
CO,-C mg/Woche 401 (x 35) 304 (x 24) dadurch eine langere
SAK 554 1/m 110 (+ 9,0) 142 (+ 13,0) Wegstrecke (langere
SAK 36 1/m 5,3 (+0,3) 5,6 (£ 0,5)

Aufenthaltszeit) im organischen

SAK,5/DOC  L/mithg) 3,6 (+ 0,02) 3,3 (2 0,02) Horizont  zurick  und  kann

starker mit geldstem
organischen Material angereichert werden. Dieses kann durch reine Desorption oder
mikrobielle Bildung (Bildung kleinerer, wasserloslicher organischer Molekile (DOM) durch
mikrobiellen Abbau von SOM, vgl. Abb. 3, Kap. 3.3) freigesetzt werden. Zum anderen fehlen
in der Anlage B die mineralischen Horizonte, die offenbar Eliminationsmechanismen fir
geltste organische Substanzen aufweisen. Diese Elimination kann tGber mikrobiellen Abbau
oder in geringem MalRe Uber die Festlegung durch Adsorption an Sesquioxide erfolgen
(Kaiser & Zech, 1998; McDowell & Wood, 1984). Sie ist bei geringen pH-Werten begulnstigt
(Avena & Koopal, 1999; Sollins et al., 1996), wodurch sich die hohen DOC-Differenzen des
sauren Bucher Bodens in den beiden Anlagen erklaren.

Zur gquantitativen Bestimmung der mikrobiellen SOM-Umsetzungen (SOM = soil organic
matter) wurde neben dem DOC die Respiration erfasst. Die Kohlenstofffreisetzungen in Form
von Kohlendioxid liegen um das 10 bis 20-Fache tber der des DOC (Abb. 19, Tab. 9). Mit
401 mg/Woche ist die Bodenatmung in dem Gatower Boden um etwa ein Drittel hdher als im
Bucher Boden mit 304 mg/Woche. Ursachlich fir die unterschiedliche Respiration der Boden
ist im wesentlichen der unterschiedliche Boden-pH-Wert. Weiterhin kann auch der Unter-
schied in den Humusgehalten eine Rolle spielen. Im Boden stellt sich ein Gleichgewicht zwi-
schen Substratangebot und Re-
spiration ein (Dunger & Fiedler,
1997). Als Substrat wird hier der
SOM-Gehalt angesehen. Unter der

Tab. 10: pH und Leitfahigkeit der Gatower und Bucher
Saulenperkolate (Anlage B, Mittelwerte der vier
Parallelsaulen eines Bodens)

Gatow Buch Voraussetzung, dass der Humus
pH 7,39 5,38 beider Boden zu gleichen Anteilen
Leitfahigkeit 1013 pS/em 927 pSfem biologisch verwertbar ist, ist das

Substratangebot im Gatower Boden
auf Grund des hoheren C,4-Gehaltes hoher als im Bucher Boden. Dariiber hinaus gedeihen
die meisten Mikroorganismen am besten bei schwach alkalischen pH-Werten, nur wenige
tolerieren pH-Werte von kleiner als 5 (Schlegel, 1995). Der geringere Humusgehalt und der
saure pH-Wert im Bucher Boden (Tab. 10) haben offenbar eine geringere Atmung der
Mikroorganismen und einen geringeren Abbau von organischer Bodensubstanz zur Folge.
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Bildet man den Quotienten aus der CO,-Produktion und DOC-Freisetzung (CO,-C/DOC,
Abb. 19), so ist dieser fur den Gatower Boden fast doppelt so hoch wie fiir den Bucher
Boden. Dies zeigt, dass im Gatower Boden in Folge der hdheren mikrobiellen Aktivitat ein
groRerer Anteil des mikrobiell um- bzw. freigesetzten oder desorbierten DOM vollstandig zu
CO, und Wasser mineralisiert wird. Der Quotient CO,-C/DOC wird in dieser Arbeit als relati-
ves Mal3 fur den Mineralisationsgrad des umgesetzten SOM herangezogen. Je hoéher das
Verhaltnis, desto besser oder vollstindiger wird das umgesetzte organische Material unter
den in den Saulen herrschenden Bedingungen mineralisiert.

Eine Differenzierung zwischen den beiden benannten Freisetzungsmechanismen fir DOM
(Desorption bzw. mikrobielle Bildung aus SOM) kann nur spekulativ erfolgen. In dem Gato-
wer Boden sollte auf Grund des hoéheren C,4-Gehaltes und des annahernd neutralen pH-
Wertes sowohl die Desorption als auch die mikrobielle Umsetzung/Bildung von DOM aus
SOM hoher sein als im Bucher Boden. Im Bucher Boden bewirkt der geringere C,4-Gehalt
und der niedrige pH-Wert eine geringere Desorption von DOM (geringeres Inventar und ver-
minderte Ldslichkeit organischer Substanzen im Sauren; Sollins et al., 1996). Auf Grund des
niedrigen pH-Wertes sollte auch die mikrobielle Bildung geringer sein. Der pH-Wert wirkt also
gleichsinnig auf Desorption und mikrobielle Umsetzung.

Desorption und mikrobielle Bildung fihren zur Erhéhung des DOM-Anteils im perkolierenden
Wasser. Mikrobielle Mineralisation mobilisierter organischer Substanzen fuhrt dagegen zu
deren Konzentrationserniedrigung. Diese sollte, unter der Voraussetzung der biologischen
Abbaubarkeit des DOM, im neutralen Gatower Boden ebenfalls héher sein als im sauren
Bucher Boden. Der DOC-Gehalt im Perkolat ist das Resultat der Gleichgewichtseinstellung
zwischen DOM-Bildung und —Mineralisation unter den gegebenen Bedingungen im Boden.
Dabei wirkt der pH-Wert auch hier gleichsinnig: Neutrale pH-Werte beglnstigen sowohl Bil-
dung als auch Mineralisation, niedrige pH-Werte wirken vermindernd auf beide Prozesse.

Die Gatower Perkolate weisen trotz der ginstigeren Bedingungen fir eine DOM-Bildung
geringere DOC-Gehalte auf als die Bucher Perkolate. Dies ist auf die im Gatower Boden
ebenfalls glnstigeren Bedingungen fur eine DOM-Mineralisierung zurtickzufiihren (Abb. 19,
CO,-Produktion und CO,/DOC).

6.2.2 Vergleich der Nahrstoff- und Schadstoffmobilisierungen

Ammonium und Nitrit waren in den Saulen beider Standorte wéhrend der gesamten
Betriebsphase A nicht nachweisbar oder in unbedeutenden Mengen vorhanden. Dies lasst
auf eine gute Bellftung der Saulen und ungesattigte Versickerungsbedingungen mit voll-
standiger Nitrifikation des nach mikrobiellem SOM-Abbau freigesetzten Ammoniums
(Ammonifikation) schlieen.

In Abb. 20 werden durch die Mittelwertbildung Uber die vier Sdulen eines Standortes gleiche
Nitratauswaschungen aus den beiden Boden suggeriert. Tatséchlich variieren die Nitratfrach-
ten flr den Standort Gatow Uber die Parallelsdulen zwischen 4 und 34 mg/Woche. Der
Mittelwert von 19 mg/Woche NO;-N ist daher eher als zuféllig anzusehen.
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Die Nitratauswaschungen fur den

2m/a, 23°C | [l Gatow Standort Buch liegen dagegen im

T [ ] Buch Bereich zwischen 18 und
26 mg/Woche NO;-N. Sie haben zwar
mit 20 % (Variationskoeffizient) einen
sehr breiten Streubereich, lassen den
Mittelwert von 22 mg/Woche NOs-N
T jedoch richtig erscheinen. Tab. 11
| zeigt die entsprechenden Konzentra-

l tionen, fir den Standort Gatow aufge-
schlisselt nach den vier Einzelsaulen.

Freisetzung pro Woche

Beide Bdden weisen ein
j C/N-Verhéaltnis von 10 auf. Die C/N-

Verhéltnisse (mit C als Summe aus
NO,-N [mg] PO,-P [mg] DOC und CO,-C im Perkolat und CO,-
C in der Bodenluft) in den
Saulenablaufen liegen fur die vier
Buch-S&aulen zwischen 8 und 11, im
Mittel bei 10. Fir die vier Gatow-S&u-
len liegen sie zwischen 90 und 30, also deutlich Gber dem Bodenwert. Diese hohen C/N-
Verhéltnisse deuten auf Stickstoffverluste wéhrend der Saulenpassage hin, deren Ursache
unklar bleibt. Denkbar waren Nitratverluste durch Denitrifikation in wassergesattigten
Mikromillieus bzw. Ammoniumverluste durch Kationenaustauschprozesse an der
Bodenmatrix. Der Gatower Boden bietet durch seinen schwachen Lehmanteil fur beide
Prozesse gunstigere Bedingungen als der rein sandige Bucher Boden. Wenngleich bemerkt

werden muss, dass der Lehmanteil nur gering ist und auch der Gatower Boden als sandiger
Boden einzustufen ist.

Abb. 20: Nahrstofffrachten im Saulenablauf (2 m/a, 23 °C),
Mittelwerte aus den Parallelsaulen je Standort.

Die PO,-P-Frachten betragen fur Gatow 0,6 mg/Woche und fir Buch 2,1 mg/Woche. Die
Orthophosphat-Freisetzungen aus den Bdden stehen damit nicht in Ubereinstimmung mit

dem Bodeninventar an Gesamt-

Tab. 11: Nitrat-N und Phosphat-P-Konzentrationen in Phosphor. Annahernd gleichen
den Perkolaten der Anlage B (Betriebsphase A,
Mittelwerte der vier Parallelsaulen eines
Bodens), in Klammern: 95 % Konfidenzintervall

Bodengehalten (Gatow 3,8 g/kg,
Buch 4,0 g/kg; Tab. 8, Kap. 6.1) steht
ein Faktor von 3,6 in den

Gatow Buch Perkolatgehalten gegeniber. Dieses

NOz-N mg/L 30,7 (£34,9) 350(x7,5) Verhalten ist schwer zu erklaren.
Gatow: Saulel 448 (+15,8) Phosphor kann in Béden vollstandig
Séule2 17,9 (+5,13) in Mineralen von Fe, Al, und Ca
Saule3 6,75 (+7,71) vorliegen (Tischner, 1999), jedoch
Saule4 53,2 (+10,5) liegen in Oberbdoden 15-80 % des
PO,-P mg/L 0,99 (£0,25) 3,62 (+0,53) gesamten P in organischer Bindung

vor (Gisi, 1997). Eine Freisetzung
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aus organischen Quellen erscheint hier

288 1/ Il Gatow . 2m/a, 23°C| trotzdem unwahrscheinlich, da eine
400 ] [ 1 Buch I——i Anderung in der Intensitat der
° - — mikrobiellen Aktivitat keinen Einfluss
§ 60 T auf die PO,4-P-Freisetzungen hat (vgl.
= 1 Kap. 6.3, Abb. 24). Generell gilt, dass
% 50 i AL in Calciumverbindungen gebundenes
§’40—_ Phosphat mit sinkenden pH-Werten
5 30 4 zunehmend wieder verfigbar wird
é 20_‘ (Scheffer & Schachtschabel, 1998).
. Oberhalb eines pH-Wertes von etwa
10__ I 7,5 steigt die Loslichkeit der Calcium-
0 — phosphate ebenfalls an, wenn die Ca-
10 4 : : Konzentration  durch  ein  Kalk-
AOX [ug] Ni [ug] Zn [mg]

Kohlensaure-Gleichgewicht kontrolliert

wird (Tischner, 1999). Etwas

Abb. 21: Freisetzung der Schadstoffparameter AOX, Zink .
, , komplexer ist das Verhalten von Fe-
und Nickel pro Woche (Betriebsphase A, 23 °C,

2 m/a), Mittelwerte aus den vier Parallelséaulen je und Al-Phosphaten. Hier wird das
Standort. Phosphat mit steigendem pH-Wert aus

den Fe- und AL-Verbindungen
zunehmend freigesetzt, da es gegen Hydroxidionen getauscht wird (Ligandaustausch;
Scheffer & Schachtschabel, 1998). Eisen bildet mit Phosphat lber einen weiten Konzentra-
tionsbereich bei pH-Werten von etwa 7 bis 8,5 Kolloide. Bei niedrigeren pH-Werten
herrschen positiv geladene, bei htheren negativ geladene und damit l8sliche Kolloide vor
(Sigg & Stumm, 1989). Die positive Ladung an Fe- und Al-Spezies bei sauren pH-Werten
fuhrt aber gleichzeitig auch zu sehr guter Phosphatadsorption und damit geringen
Ldsungskonzentrationen. Eine Aufkalkung saurer Béden auf einen pH von 6 - 6,5 kann daher
die Phosphatverfiigbarkeit in Boden erhdhen (Scheffer & Schachtschabel, 1998). Unter
sauren Bedingungen aus Ca-Phosphaten freigesetztes P kbénnte an Fe- und Al-
Verbindungen wieder festgelegt werden. Insgesamt scheint der saure pH-Wert des Bucher
Bodens dessen hohere P-Freisetzung zu bedingen, da pH-Wert-bedingt nur Fe und Al als
Bindungspartner zur Verfiigung stehen. Im annahernd neutralen Gatower Boden kdnnen
auch Ca-Phosphate als Senke flr gelostes P fungieren. Zur Interpretation der
Phosphatmobilitat in den beiden Bdden ware aber eine detaillierte Untersuchung der
vorhandenen P-Spezies erforderlich, die im Rahmen des Untersuchungsprogramms nicht
geleistet werden konnte.

Bei Betrachtung der Schadstoffmobilisierungen zeigt sich wiederum ein sehr unterschiedli-
ches Freisetzungsverhalten der beiden Bdden. Den vergleichbaren AOX-Frachten (Abb. 21,
Tab. 12, Gatow: 44 ug/Woche, Buch: 54 ug/Woche) im Saulenablauf stehen gerade fir
Nickel um mehrere GrolRenordnungen differierende Schwermetallfrachten gegenuber
(Gatow: 8,1 ng/Woche, Buch: 477 pg/L). Die Zinkfrachten liegen bei 0,3 bzw. 9,6 mg/MWoche
fur Gatow bzw. Buch.
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Im Gegensatz Zu den

05 2m/a, 23°C [ gl Gatow || Perkolatgehalten  differieren  die

% | [ Buch Bodengehalte far die Halo-
% genorganika (EOXg) um mehr als
g 047 Faktor 10, wahrend die Ni- und Zn-
§ 1 Gehalte in den beiden Boden ver-
8 0.3+ gleichbare Grolienordnungen aufwei-
S sen (vgl. Tab. 8). Abb. 22 stellt die
§ 0,2 + Freisetzung relativ zum
% T Bodeninventar dar und verdeutlicht
go,l— — die geschilderten Beobachtungen.
% . Die Schwermetallaustrdge lassen
E 0,0 - 1 _- L | sich plausibel Uber pH-Wert-Abhan-
] : : gigkeiten erklaren. Fur alle Schwer-

OX Zn Ni . .
' metalle nimmt ab einem Grenz-pH-

Wert die Neigung zur Adsorption und

Abb. 22: Schadstofffrachten im Saulenablauf (2 m/a, 23 °C, . . v 1 .
, ) , Komplexierung ab und die Ldslichkeit
Mittelwerte aus den Parallelsaulen je Standort)

als % vom Bodeninventar (OX =organische und Mobilisierbarkeit zu (vgl. Kap.
Halogenverbindungen: AOX und EOX). 3.2.2). Fur Nickel liegt dieser Grenz-
pH-Wert bei etwa 5,5, fur Zink bei 5,5
bis 6 (Pardo & Guadalix 1996; Sauerbeck, 1985). Beim Gatower Boden liegen Boden- und
Perkolat-pH Uber den genannten Grenz-pH-Werten, beim Bucher Boden darunter. Dadurch
sind die betrachteten Schwermetalle in den Bucher Saulen sehr mobil und werden in hohen
Mengen ausgewaschen. In den Gatower Saulen liegen sie dagegen Uberwiegend in immo-
biler Form vor und werden in vergleichsweise geringen Mengen ausgetragen.
Die Deutung der unterschiedlichen Halogenorganikfreisetzungen im Verhaltnis zum Boden-
inventar liegt nicht so klar auf der Hand. Denkbar ist die Kombination mehrerer Mechanis-
men:

1. Der saure pH-Wert des Bucher Bodens fiihrt durch Protonierungsreaktionen zu einer
geringeren Polaritat natdrlicher als auch anthropogener organischer Substanzen mit proto-
nierbaren Gruppen. Dies bewirkt geringere Wasserloslichkeit und damit bessere Sorption
i o (Andersson et al., 1999; Sollins et al., 1996;

Tab. 12: Konzentrationen fiir die Parameter AOX, i
Zn, Ni, Fe und Mn (Betriebsphase A, Mit-  Stevenson 1982). Organische Schadstoffe
telwerte der vier Parallelséulen je mit protonierbaren Gruppen sollten also bei
Boden), in Klammern: 95 % Konfidenzin-  saurer Bodenreaktion weniger mobil sein

tervall als bei neutraler oder alkalischer.
Gatow Buch 2. Der saure pH-Wert des Bucher Bodens
AOX g/l 77  (x11) 95 (3 fuhrt weiterhin, wie bereits erlautert, zu
Zn mg/L 0,41 (£0,08) 163 (x5,1) einer geringeren mikrobiellen Umsetzung
Ni Mg/l 127 (£3,00 810 (+234) bzw. Mineralisation von SOM. Es gehen

demnach im Bucher Boden weniger Sorp-
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tionsplatze verloren als im Gatower Boden, wodurch auch weniger sorbierte Schadstoffe
freigesetzt werden sollten.

3. Gleichzeitig wird im sauren Bucher Boden eventuell auch weniger DOM mikrobiell aus
SOM gebildet, das I6sungsvermittelnd auf organische Schadstoffe wirken und deren Mobilitat
erhohen kann. Diese losungsvermittelnde Wirkung von DOM wird jedoch nur fir unpolare
Stoffe beobachtet (vgl. Kap. 3.3) und wird keinen wesentlichen Einfluss in den vorliegenden
Untersuchungen haben.

Die Bedingungen im Bucher Boden ermdglichen ein gleichsinniges und damit mdoglicher-
weise verstarkendes Wirken der geschilderten Einzelmechanismen.
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6.3 Einfluss der Temperatur auf die SOM-Umsetzungen und Schadstoffmobi-
lisierungen

Vorgehen bei den Auswertungen

In Abschnitt 6.2 wurde mit den gemittelten Werten der Parallelsaulen eines Bodens gearbei-
tet, um standortspezifische Unterschiede herauszustellen. Dies war moglich, weil in der
Betriebsphase A alle Saulen unter gleichen Bedingungen betrieben wurden. In den folgen-
den Kapiteln wird jeweils ein Saulenpaar Buch/Gatow betrachtet. Fir dieses Saulenpaar
wurden bestimmte Betriebsbedingungen gegeniiber einer Referenzphase (i.d.R. Betriebs-
phase A) geandert. Nach erneuter Einstellung konstanter Ablaufwerte wurden die Stofffrei-
setzungen aufgenommen. Die Mittelwertbildung erfolgt nun nur fir eine Saule Uber den
betrachteten Zeitraum. Die Mittelwerte der einzelnen Messgrol3en werden mit den Mittel-
werten derselben Saule der Referenzphase verglichen. Uber Konfidenzintervalle bzw. Stu-
dents-t-Tests wird ermittelt, ob die geanderten Betriebsbedingungen zu signifikanten Ande-
rungen der Ablaufparameter gefiihrt haben. Die Angaben in den folgenden Abbildungen
stellen die gemittelten Messwerte der betrachteten Betriebsphase prozentual bezogen auf
die gemittelten Messwerte der Referenzphase derselben Saule dar. Signifikante Mittelwert-
unterschiede zwischen der aktuellen Betriebs- und der Referenzphase werden mit * gekenn-
zeichnet. Die prozentuale Darstellung lasst keine Rickschlisse auf die Grof3e der einzelnen
Messwerte zu. Deshalb werden die Perkolatkonzentrationen erganzend in Tabellen aufge-
fuhrt. Durch die statistische Betrachtung einer Saule zu zwei verschiedenen Zeitpunkten wird
auch eine Interpretation der Stickstoffumsetzungen mdglich, obwohl diese bei den vier
Gatow-Saulen fur die Betriebsphase A sehr unterschiedlich sind (vgl. Tab. 11).

Die Temperatur stellt zwar keinen im Feld beherrsch- und steuerbaren Parameter dar, aber
sie eréffnet die Mdoglichkeit, die mikrobielle Aktivitat gezielt und stark zu beeinflussen. Es
sollte durch Variation der Temperatur also mdglich sein, Abhangigkeiten zwischen den
mikrobiellen SOM-Umsetzungen und der Mobilisierung von Schadstoffen zu erkennen. Dar-
Uber hinaus spiegelt die Versuchstemperatur von 10 °C die mittlere Jahrestemperatur der
Berliner Boden wider. Die normale Versuchstemperatur von 23 °C fuhrt zu héheren Umset-
zungsraten als im Feld. Fur eine Gatow- und eine Buch-Séule wurde daher nach der Ein-
fahrphase die Temperatur von 23 auf 10 °C gesenkt (Betriebsphase B, Saulen 1 und 8;
Referenz: Betriebsphase A, Saulen 1 und 8, 23 °C, 2 m/a).

Abb. 23 und Tab. 13 zeigen deutlich, dass von den Parametern der SOM-Umsetzungen die
mikrobielle Aktivitat am starksten von der Temperatursenkung beeinflusst wird. Dies ist zu
erkennen an der CO,-Produktion, die in der Gatow-Saule um 75 % und in der Buch-S&aule
um 64 % reduziert wird. Analog dazu sinkt erwartungsgemaf auch die DOC-Fracht, aber mit
43 % fur Gatow und 30 % fur Buch nicht so stark wie die Atmung. Der Rickgang des Quo-
tienten aus CO,-Produktion und DOC-Freisetzung fur beide Standorte um 55 % zeigt eine
weniger vollstandige Mineralisierung der umgesetzten organischen Substanzen. Dadurch
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Abb. 23: Einfluss einer Temperatursenkung von 23 °C auf 10 °C auf die Freisetzung von DOC, CO,-C
sowie die Verhaltnisse CO2-C/DOC, SAK254/DOC und SAK436/DOC (2 m/a, 10 °C, ungesattigte
und dauerfeuchte Bedingungen). Ablauffrachten bei 10 °C bezogen auf die Ablauffrachten
bei 23 °C (*: signifikant; **: sehr signifikant; ***: hdchst signifikant).

erreicht ein groRerer Anteil des mobilisierten organischen Materials den S&ulenablauf. Dies
erklart den geringeren Ruckgang der DOC-Fracht im Vergleich zur CO,-Produktion.

Die Temperatursenkung ubt auf die Respiration des Gatower Bodens einen starkeren Ein-
fluss aus als auf den des Standortes Buch. Gatow ist der mikrobiologisch aktivere Boden und
reagiert daher offenbar empfindlicher auf eine Veranderung der Umweltbedingungen. Auf die
Respiration der auf Grund des niedrigen pH-Wertes weniger aktiven Mikroorganismen des
Bucher Bodens wirkt sich die Temperatursenkung weniger stark aus.

Tab. 13: Parameter der SOM-Umsetzungen bei 23°C und 10°C

Gatow Buch
23°C 10°C 23°C 10°C
DOC mg/L 30 18 46 30
CO,-C mg/Woche 409 104 307 111
CO,-C/DOC 23 10 11 51
SAK25/DOC  L/(mlhg) 3,6 3,8 3,3 3,6
SAK,3/DOC  L/(mIhg) 0,2 0,2 0,1 0,2
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Der Einfluss der Temperatur auf die rein physikalische Desorption der untersuchten Sub-
stanzgruppen unabhadngig von mikrobiellen Einflissen ist hier nicht quantifizierbar. Die
Desorption sollte mit sinkender Temperatur ebenfalls sinken und ware damit eine weitere
maogliche Ursache fir den geringeren Rickgang der DOC-Freisetzungen im Vergleich zur
CO,-Produktion. Ein Versuch, die rein physikalisch freigesetzten Substanzmengen der
betrachteten Parameter mit sterilisiertem Bodenmaterial zu untersuchen, war nicht erfolg-
reich (vgl. Kapitel 6.9).

Die Qualitat des mobilisierten organischen Materials andert sich temperaturabhangig nur
unbedeutend. Fiur beide Bdden ist bei 10 °C ein leichter, aber nur fur die Saule des Stand-
ortes Buch ein signifikanter Anstieg der UV-aktiven- und der Farbungsanteile im DOC festzu-
stellen. Bei 23 °C werden eventuell auch aromatische und hochmolekulare Strukturen abge-
baut oder angegriffen. Diese werden offenbar in dem mikrobiologisch weniger aktiven
Bucher Boden bei nun noch ungtinstigeren Abbaubedingungen auf Grund der geringeren
Temperatur nicht bzw. noch weniger umgesetzt.

Der verringerte Abbau organischer Substanz im Boden manifestiert sich auch in einer redu-
zierten Nitratfreisetzung (Abb. 24, Tab. 14). Der Rickgang der Nitratfreisetzungen ist in
Folge der starkeren Verringerung der SOM-Umsetzungen im Gatower Boden starker als im
Bucher Boden. Die C/N-Verhdltnisse sinken in den Perkolaten beider Standorte nach der
Temperatursenkung leicht: Fir Gatow von 9,8 auf 9,0; fur Buch von 11,6 auf 8,9. Die Stick-
stoffspezies Ammonium und Nitrit sind in dieser Betriebsphase fur die betreffenden Saulen
nicht nachweisbar oder in nur unbedeutenden Mengen vorhanden.

200 %

i 2m/a, 10 °C - Gatow
175 % [ Buch |

150 %

125 % —

100 %

75 %

50 %

bezogen auf Betrieb bei 23°C

25 %

0 % —

NO,-N PO,-P AOX Zn Ni

3 4

Abb. 24: Einfluss einer Temperatursenkung von 23 °C auf 10 °C auf die Nahrstoffe N und P, sowie
den Parameter AOX und die Schwermetalle Zn und Ni (2 m/a, ungeséttigte und dauer-
feuchte Bedingungen). Ablauffrachten bei 10 °C bezogen auf die Ablauffrachten bei 23 °C
(*: signifikant; **: sehr signifikant; ***: hdchst signifikant).
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Die Phosphat-Freisetzungen werden von der Temperatursenkung nur unwesentlich beein-
flusst. Der fur beide Saulen 30 %ige Anstieg der 0-PO,-Fracht wird auf Grund hoher Mess-
wertschwankungen nicht signifikant (Abb. 24). Dies zeigt, dass Phosphat tiberwiegend tber
chemisch/physikalisch und nicht mikrobiell kontrollierte Prozesse aus anorganischer Bindung
freigesetzt wird (vgl. Kap. 6.2.2).

Tab. 14: Néahrstoff-, AOX- und Schwermetallkonzentrationen bei 23°C und 10°C (LF = elektrische Leitfa-

higkeit)

Gatow Buch

23°C 10 °C 23°C 10 °C
NOz-N mg/L 45 14 30 16
PO,-P mg/L 1,2 1,5 3,2 3,5
AOX ug/L 73 46 97 72
Ni pHg/L 12 12 733 815
Zn mg/L 0,34 0,31 14 14
pH 7,18 7.4 5,24 5,37
LF uS/cm 1075 790 954 820

Fur den AOX ist insgesamt ein mit dem DOC vergleichbares Verhalten zu beobachten. Fur
die Gatow-Saule ist eine signifikante Verringerung des AOX-Austrags um 42 % zu verzeich-
nen. Die AOX-Konzentrationen liegen nach der Temperatursenkung im Mittel bei 46 ug/L.
Fur die Buch-Séaule ist analog zum DOC ein geringerer Temperatureinfluss auf die AOX-
Freisetzung zu beobachten als fur die Gatow-Sadule. Die Reduktion der AOX-Austrage
betragt lediglich 19 % und ist nicht signifikant. Die AOX-Konzentrationen sind nach der Tem-
peratursenkung mit im Mittel 72 pg/L immer noch sehr hoch. Die Reduzierung des AOX-
Austrags nach Temperatursenkung liegt demnach fir beide Boden in der gleichen Gro3en-
ordnung wie die Verringerung des DOC-Austrags. Das gleichsinnige Verhalten der Parame-
ter CO,, DOC und AOX lasst im Gatower Boden (signifikante Reduzierung aller Parameter)
auf einen Zusammenhang zwischen mikrobieller Aktivitdt und Freisetzung organischer Halo-
genverbindungen schlieRen. Allerdings gilt hier ebenso wie fir den DOC, dass der Einfluss
der Temperatursenkung auf die physikalischen Desorptionsvorgénge nicht quantifizierbar ist.
Bei Einbeziehung des Temperatureinflusses auf die Desorption waren die Anderungen in
dieser Betriebsphase gegeniiber der Referenzphase voraussichtlich weniger stark ausge-
pragt.

Ein Einfluss der Temperatursenkung auf die Mobilisierung der Schwermetalle ist dagegen
nur maikig oder gar nicht vorhanden. Die Schwermetallaustrage werden fir den Standort
Gatow zwar um etwa 20 % reduziert. Auf Grund der insgesamt grof3en Schwankungsbreiten
kann ein signifikanter Mittelwertunterschied jedoch nicht nachgewiesen werden. Fir den
Standort Buch bleiben die Schwermetalle Zn und Ni im Rahmen ihrer Schwankungsbreiten
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konstant. Die Schwermetallmobilisierungen
sind in Buch offenbar rein pH-Wert gesteuert.

0,

0120 % |2ml/a, 10 °C I Gatow Mogliche weitere Einflisse treten in den Hin-
?‘N”lOO % | [ Buch || tergrund.
‘D i ’-‘|1‘ Die Temperatursenkung fihrt neben den
2 80 % w»* | ] ]! geschilderten Effekten insgesamt zu einer deut-
-f’:j - lichen Reduzierung der Salzbelastungen in den
m 60 % — - Perkolaten beider Bdden, wie am Rickgang
§ - der elektrischen Leitfahigkeit (Gatow von
é) 40 % — m 1075 uS/cm  auf 790 uS/cm, Buch von
Q T 954 uS/cm auf 820 uS/cm, Abb. 25) zu erken-
8 20% - —  nen ist. Dies kann als Beleg fiir eine insgesamt

i bessere Sorption bei der niedrigeren Tempe-

0%

pH LE ratur, die bereits beim DOC und AOX diskutiert
Abb. 25: Anderung von pH-Wert und Leitfahig- wurde, gewertet werden Die Leitfahigkeiten lie-
keit nach Temperatursenkung ~ gen bei 10 °C in der GréBenordnung des Berli-
(*: signifikant;  **: sehr  signifikant;  ner Trinkwassers. Der pH-Wert bleibt fir beide
**: hochst signifikant). Boden trotz der deutlich gesunkenen Minerali-
sation unbeeinflusst.

Zusammenfassend kann festgehalten werden, dass eine Temperatursenkung um 13 °C den
starksten Einfluss auf die Respiration ausibt. Einhergehend sind fiir den mikrobiologisch
aktiveren Gatower Boden auch signifikante Reduzierungen in der Freisetzung der organi-
schen Parameter DOC und AOX festzustellen. Fiur den Gatower Boden ist demnach ein
Zusammenhang zwischen der Mineralisation der organischen Bodensubstanz und der Frei-
setzung organischer Stoffe wahrscheinlich.

Tab. 15: Qualitatsvergleich zwischen Trink- und Klarwasser 0.4 Einfluss der
(LF = elektrische Leitfahigkeit, +: 95 %-Konfidenzin- Zulaufqualité_t; Vergleich
tervall) zwischen Trinkwasser- und

W n KW n Klarwasserbeschickung

pH 762 01 75 01 Klarwasserbeschickung  wurde

LF uS/cm 753 15 1212,9 64,7 als MaRnahme zur

bOC mo/L 4.6 06 125 11 Feuchthaltung der Rieselfelder

SAK 54 1/m 9,3 0,2 33,6 1,8 . . .

SAK,=/DOC L/(m-mg) 197 020 267 019 diskutiert. Bei noch vgrhandener

SAK 1z 1/m 024 004 239 024 Infrastruktur kann dies kosten-

SAK/DOC L/(mmg) 005 001 019 002  9unstig —umgesetzt —werden.

NOs-N mg/L 142 024 546 313  Tab.15 und Abb.26 zeigen,

PO,-P mg/L 0,13 0,38 0,41 0,20 dass der Ablauf der Klaranlage

AOX ug/L 990 1,35 38,70 4,97 Ruhleben im Vergleich zum

Ni ng/L 330 4,40 6,16 3,35 Trinkwasser deutliche

Zn mg/L 006 002 005 0,02 Belastungen aufweist. Neben
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Abb. 26: Klarwassergehalte ausgewdhlter Parameter prozentual bezogen auf die jeweiligen Trinkwas-
sergehalte (Mittelwerte Betriebsphase B)

einem allgemein hoheren Salzgehalt, zu erkennen an der um 50 % hoéheren elektrischen
Leitfahigkeit, sind vor allem die organischen Parameter DOC und AOX ebenso wie die
Farbung und die Nahrstoffe N und P deutlich, teilweise um annédhernd 400 %, gegenuber
den Gehalten im Trinkwasser erhéht. Um mdogliche Einfliisse aus der Qualitdtsdnderung des
Zulaufwassers auf die Freisetzung der betrachteten Parameter zu erkennen, wurde ein
Saulenpaar (Gatow: Saule 4, Buch: Saule 5) bei einer Beschickung von 2 m/a von Trink- auf
Klarwasser umgestellt.

Die Auswertung der Ergebnisse erfolgt wie zu Beginn von Kap. 6.3 beschrieben. In den
folgenden Abbildungen wird die Anderung der Perkolatwerte nach Umstellung der Saulen auf
Klarwasserbeschickung (Betriebsphase B), bezogen auf die Ablaufwerte bei Trinkwasserbe-
schickung (Betriebsphase A, Referenzphase), dargestellt. Die Abbildungen enthalten
zusatzlich einen Prognosewert je Saule und Parameter, der sich aus der Eigenbelastung des
Klarwassers ergibt und wie folgt berechnet wird (Gl. 12): Die Trinkwassergehalte werden von
den Klarwassergehalten subtrahiert. Diese Differenz wird bezogen auf den Perkolatgehalt
bei Trinkwasserbeschickung (Referenzzeitraum) des jeweiligen Parameters der betrachteten
Saule. Dieser Prozentwert zuzlglich 100 % fihrt zum Prognosewert. Er gibt die maximal
mogliche Anderung unter der Voraussetzung wider, dass die Klarwassereigenbelastung voll-
standig und ohne Veranderung (Adsorption oder Metabolisierung) durch die Saule durch-
bricht.
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renzphase (Trinkwasserbeschickung)
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Abb. 27 zeigt die Anderung von pH-Wert und elektrischer Leitfahigkeit nach Umstellung auf
Klarwasserbeschickung. Der pH-Wert der Perkolate beider Boden wird nicht beeinflusst. Die
Salzbelastung steigt dagegen fur beide Standorte signifikant an, jedoch nicht so stark, wie
dem Prognosewert nach erwartet wird. Ein Teil der Salzbelastung des Klarwassers wird
demnach in den Boden zurtickgehalten. Eine Verringerung der Leitfahigkeit ist auch durch
eine Stickstoffelimination in Folge Denitrifikation denkbar.

Ein deutlicher Einfluss der Klarwasserbeschickung auf die Parameter der SOM-Umsetzung
kann nicht festgestellt werden (Abb. 28). Entgegen den Erwartungen &ndert sich der DOC-
Gehalt im Perkolat fir beide Saulen nicht, obwohl eine bis zu 25 %ige Zunahme prognosti-
ziert wurde. Auch die Zusammensetzung des mobilisierten DOM bleibt wider erwarten
nahezu gleich (Abb. 28: SAK,5/DOC, SAK;3/DOC). In Folge des zusatzlichen hohen
Huminstoffeintrags tUber das Klarwasser (Abb. 26: SAK,3/DOC) wurde eine starke Erhéhung
der Farbungsanteile im Perkolat-DOC (SAK,43/DOC) nach Umstellung auf Klarwasserbe-
schickung erwartet. Zu vermuten ist daher, dass Huminstoffanteile des Klarwasser-DOC im
Boden zurlckgehalten werden. Als Mecha-

B Gaow | 2Ma 23°C nismus.lieg?[. hier die Sorption nahe, .dé Yor
150 % | [KXJ GatProg Klarwasser |  allem die Farbung des Klarwassers eliminiert
4| ] Buch wurde. Gefarbte organische Molekile haben
125 % —{ ] BuProg —  hohe Molekilmassen und hohe Anteile an
| unpolaren aromatischen Strukturen, die gute
Voraussetzungen flr eine Sorption bieten.
L | Gleichzeitig stellen sie haufig Endprodukte
des mikrobiellen Abbaus dar. Eine weitere
Metabolisierung scheint daher unwahrschein-
lich, zumal die Werte fur die CO,-Freisetzung
und den Quotient CO,-C/DOC fir beide S&u-
0 % — aa . len signifikant um etwa 10 % sinken. Begiins-
tigend auf derartige Sorptionsvorgange wirde
sich der Salzgehalt des Klarwassers auswir-
ken (Avena & Koopal, 1999; Sollins et al.,

175 %

100 % —

75 %

50 %

25 % —

bezogen auf Trinkwasserbeschickung

Abb. 27: pH-Wert und Leitfahigkeit der Saulen-
perkolate nach Klarwasserbeschickung
bezogen auf Trinkwasserbeschickung,

LF = elektrische Leitfahigkeit 1996; Vance & David, 1989), der ebenfalls
(*: signifikant;  **sehr  signifikant;  nicht vollstédndig durch die Saulen durchbricht
*** hdchst signifikant). (ng. Abb. 27).
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Umsetzungen der organischen Substanz nach Umstellung auf Klarwasserbeschickung bezogen

auf die Ergebnisse bei Trinkwasserbeschickung (*: signifikant; **: sehr signifikant; ***: h6chst
signifikant)

Fur die Nahrstoffe wurde keine bedeutende Anderung der Ablauffrachten erwartet, da die
deutlichen Konzentrationsunterschiede zwischen Klar- und Trinkwasser lediglich einen
geringen Anteil an den Perkolatfrachten ausmachen. Der Hauptteil der Perkolatbelastung ist
bodenbiirtigen Ursprungs und Ubersteigt die Klarwasserbelastung um das 6- bis 10-fache.

250 %

150 %

200 % —

Bl Gatow
XX GatProg

**x2 mla, 23 °C
Klarwasser

[ ] Buch
[ ] BuProg

100 % —

50 % —

bezogen auf Trinkwasserbeschickung

0 % —

NO,-N

PO,-P

Abb. 29: Freisetzung der Nahrstoffe N und P nach

Umstellung auf
(*: signifikant;

***: hochst signifikant)

**: sehr

Klarwasserbeschickung
signifikant;

Die Nitratfrachten in den S&ulenablaufen
beider Bdden als auch die Phosphatfracht
der Buch-Saule andern sich nach Umstel-
lung auf Klarwasserbeschickung erwar-
tungsgemal nicht (Abb. 29). Nitritionen
sind nicht nachweisbar und Ammonium ist
nur in unbedeutenden Konzentrationen
vorhanden. Die Phosphatfracht im Ablauf
der Gatow-Séaule steigt entgegen den
Erwartungen jedoch signifikant um etwa
80 % an (Abb. 29). Diese Frachterh6hung
ist, wie bereits erwahnt, nicht mit einer
Phosphatbelastung  des  Klarwassers
erklarbar, sondern mit im Boden
ablaufenden Prozessen, die sich Uber die
Zeit der Klarwasserbeschickung in einer
kontinuierlich  steigenden  Phosphatkon-
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zentration im Perkolat au3ern. Das Versickerungsvolumen weist nur geringe Schwankungen
(VK =9 % mit n = 25) und keine Trends Uber die betrachtete Betriebsphase B auf. Ein ver-
gleichbarer Zusammenhang wird sich auch bei den Parametern AOX und Nickel finden
(Abb. 30). Die Ursache fiir diese Anstiege ist nicht ersichtlich.

Fur die AOX-Ablauffrachten wurde nach Umstellung auf Klarwasserbeschickung ein etwa
30 %iger (Buch) bzw. 40 %iger (Gatow) Anstieg erwartet (Abb. 30). Schlie3lich wurde
zumindest fur den Standort Gatow davon ausgegangen, dass die Rieselfeldbdden mit AOX
sorptiv gesattigt sind (Berliner Wasserbetrieb, 1990 und 1988). AufRerdem sollte der Rest-
AOX des Klarwassers selbst schlechte Eliminationseigenschaften besitzen, da gut sorbier-
bare und gut biologisch abbaubare Anteile bereits in der Klaranlage durch biologischen
Abbau oder Sorption an den Klarschlamm eliminiert worden sein sollten.

Fur die Gatow-Saule ist ein signifikanter etwa 60 %iger Anstieg der AOX-Frachten nach
Umstellung auf Klarwasserbeschickung zu erkennen (Abb. 30), der damit hoher ausfallt als
erwartet. Dies ist wieder auf die bereits fir P erwahnte kontinuierliche Konzentrationszu-
nahme im Perkolat mit der Zeit zurtickzufihren.

Die AOX-Ablauffrachten der Buch-Saule &ndern sich entgegen den Erwartungen nach
Umstellung auf Klarwasser nicht, sondern bleiben im Rahmen der Schwankungsbreiten kon-
stant. Der Bucher Boden hat offenbar noch Sorptionspotential auch gegentiber schlecht sor-
bierbaren halogenierten organischen Verbindungen. Dies ist wahrscheinlich auf seinen sau-
ren pH-Wert zuriickzufihren. Eine Elimination durch biologischen Abbau des Klarwasser-
AOX wahrend der Saulenpassage ist unwahrscheinlich. Diverse Untersuchungen belegen
einen bedeutenden Abbau halogenorganischer Verbindungen bisher nur unter anaeroben

g300% zedmgu;gf\)/rl1 C ([:LewelsE;SS'l?Sg'n
% | ﬁlrgr/\?\;azsgéef; B Gatow ouwerI 19(;3ar y,OI M, in-
N :
% 250 % * KXY GatProg ger et al., 93, van der e.(.ar.et
o ] [ Buch al., .1992), die |n"den ungesattlgt
% 200 % ] BuProg bettrleb(—?‘rTen Saulen nur in
@ 1 = Mikromillieus von Aggregaten
_%150%_ gegeben sein konnen. Gerade
£ _ ] fur die reduktive Dehalogenie-
».E 100 % — T il rung, die als wichtigster Abbau-
g . T mechanismus fir Halogenorga-
L 50 % nika angesehen wird, wird ein
§ . pH-Optimum von 8 gefunden
0% — : : i :
0 AOX Ni 7n (Scholz-Muramatsu & Flemming,

1992; van der Meer et al., 1992;

Abb. 30: Anderung der AOX- und Schwermetallfrachten nach Bouwer & Wright, 1988). Der pH-

Umstellung auf Klarwasserbeschickung bezogen auf .
Wert des Bucher Bodens liegt

die Frachten bei Trinkwasserbeschickung
(*: signifikant; **: sehr signifikant; *** hochst signifi- dagegen unter 5.
kant)

Fur die Schwermetalle Nickel
und Zink wurden nur geringe
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bzw. keine Frachtdnderungen durch die Klarwasserumstellung erwartet, was sich auch
bestatigt. FUr den Parameter Nickel bildet die Gatow-Saule wieder eine Ausnahme. Auch
dieser nicht in dieser Hohe erwartete Anstieg der Frachten wird, wie bereits fur Phosphat und
AOX, durch einen nicht erklarbaren kontinuierlichen Anstieg der Konzentrationen tber die
Zeit verursacht.

Tabelle 16 gibt eine Ubersicht tiber die Konzentrationsanderungen nach der Umstellung des
Zulaufs.

Insgesamt bleibt festzustellen, dass die Umstellung von Trinkwasser- auf Klarwasserbeschi-
ckung trotz der teilweise deutlich héheren Eigenbelastung des Klarwassers nicht die erwar-

Tab. 16: Konzentrationen der untersuchten Parameter bei Trinkwasser- und Klarwasserbeschickung (in
Klammern: 95 %-Konfidenzintervall, TW = Trinkwasser, KW = Klarwasser)

Gatow Buch

LW (1) KW (1) LW (1) KW (1)
DOC  mgiL 32 (0,6) 339 (1,7) 40,3 (1,2 381 (2.2
NOs-N  mg/L 53,2 (10,5) 66,7 (5,6) 353 (5,6) 30,7 (7,4)
POs+P mg/L 1,0 (0,3) 1,9 (0,4 36 (01) 3,7 (0,7)
AOX  ug/L 84 (21) 116  (10) 93 (22 82 (8
Ni Ho/L 13,1 (3.,8) 239 (8,4) 658  (144) 796  (146)
Zn mg/L 04 (0,2) 0,58 (0,06) 14,4 (4,6) 13,40 (1,77)

teten Qualitatsminderungen der Perkolate hervorgerufen hat. Deutliche Qualitdtsminderun-
gen werden fur das Perkolat der Gatow-Saule fur die elektrische Leitfahigkeit und den AOX
festgestellt. Fur das Perkolat der Buch-Séaule wird nur eine signifikant erhéhte Salzbelastung
beobachtet. Vor allem fir die Nahrstoffe besteht ein groRer Konzentrationsunterschied
zwischen Trink- und Klarwasser. Die Eigenbelastung des Klarwassers fallt jedoch im
Vergleich zu den hohen bodenbiirtigen stofflichen Mobilisierungen vergleichsweise wenig ins
Gewicht. An dieser Stelle muss aber bemerkt werden, dass jede zuséatzliche Belastung des
Sickerwassers und damit jede zusatzliche Kontaminationsmdglichkeit des Grundwassers
vermieden werden muss.

6.5 Einfluss der Beregnungsmenge auf die Freisetzung der betrachteten
Parameter

Die versickerte Wassermenge beeinflusst in Abhangigkeit von der Wasserqualitdt des
Zulaufs vor allem Losungskonzentrationen und Desorptionsprozesse. Das Zulaufwasser wird
wahrend der Bodenpassage mit bodenburtigen Stoffen angereichert. Bei hoheren Versicke-
rungsgeschwindigkeiten findet ein schnellerer Abtransport der freigesetzten Substanzen
statt. Gleichzeitig hat das Sickerwasser durch den hdheren Volumenstrom von wenig
belastetem Zulaufwasser geringere Losungskonzentrationen, die zu verstarkter Desorption
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fuhren. Hohere Versickerungsmengen sollten so einen schnelleren und mengenmafig stéar-
keren Austrag der Stoffe aus dem System bewirken.

Die geschilderten Prozesse sind einerseits bei einer Bewirtschaftung durch Bewasserung in
Betracht zu ziehen und laufen andererseits auch bei unter Bewirtschaftung nicht zu beein-
flussenden Starkregenereignissen ab. Sie sollten durch die Variation der Versickerungs-
menge zwischen 2 und 10 m/a simuliert werden. Erganzend wurde in diese Versuchsreihe
noch eine geringere Versickerungsmenge von 1 m/a mit einbezogen, um sich der realen
Niederschlagsmenge im Berliner Raum anzunahern. Die mittlere Niederschlagsmenge im
Raum Berlin betragt etwa 500 mm/a (Hoffmann et al., 1995; Grundwasserneubildung in Buch
1993/94: zwischen 160 und 208 mm/a, Renger et al., 1995 a). Die Ublicherweise flr die Ver-
suche eingesetzte Versickerungsmenge von 2 m/a liegt deutlich dartber und fuhrt zu
hoheren absoluten Freisetzungen als im Feld. Fir diese Versuchsserie wurde Trink- und
Klarwasser eingesetzt. Letzteres jedoch lediglich mit den Versickerungsmengen 2 und 6 m/a.

Die folgenden Abbildungen zeigen die Anderung der betrachteten Parameter in Abhangigkeit
von der Versickerungsmenge. Die Versuchsreihe wurde an unterschiedlichen S&ulen durch-
gefuhrt. Die Datenpunkte bei der Beschickung von 2 m/a stellen die Mittelwerte der vier
Parallelsdulen wahrend der Betriebsphase A dar. In der Regel liegt die Abweichung der vier
Parallelsdulen eines Standortes in der gleichen GrélRenordnung wie die zeitliche Schwan-
kung bei einer Saule. Eine Auswertung der Versuchsreihe mit unterschiedlichen S&ulen
erscheint daher zuldssig. Bei starken Abweichungen eines Parameters innerhalb der vier
Parallelsdulen eines Standortes, wie z.B. fur Nitrat (Gatow), kann eine Auswertung der
Ergebnisse nicht vorgenommen werden.

Abb. 31 zeigt den Einfluss der versickerten Wassermenge auf die Respiration. Bei einer Infil-

500
- - & - -Gatow KW

3400 --®--Buch KW
S
§ —4N— Gatow TW
(@)
g 300 —o—Buch TW
Q
o
© 200

100

0 2 4 6 8 10

Infiltrationsmenge [m/a]

Abb. 31: Einfluss der Versickerungsmenge auf die Respiration (TW = Trinkwasser, KW = Klarwas-
ser)
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trationsrate von etwa 2 m/a (Trinkwasserbeschickung) liegen offenbar optimale Wachstums-
bedingungen vor, was an einer maximalen CO,-Produktion zu erkennen ist. Bei héheren
Wasserdargebot sinkt die Respiration wahrscheinlich in Folge schlechter Bodenbeluftung.
Fur den Standort Gatow ist auch bei geringen Wassermengen eine Verringerung der Atmung
zu beobachten, die durch Substrat- und Né&hrstoffmangel auf Grund von behinderter Diffu-
sion bei zu geringen Wassergehalten verursacht sein kann (Franzluebbers et al., 1996; Hai-
der, 1996; van Gestel et al., 1991; Skopp et al., 1990; Puig-Gimenez & Chase, 1983). Die
Buch-Saule zeigt bei der Versickerungsmenge von 1 m/a keine verminderte Respiration.

Die Menge an infiltriertem Wasser beeinflusst demnach die Atmung, jedoch sind die Ande-
rungen bei weitem nicht so stark wie nach Verringerung der Temperatur (Verminderung der
Respiration fur Gatow um 75 %, fur Buch um 64 %). Beide Bdden zeigen eine Verminderung
von etwa 23 % zwischen der Respiration bei 2 m/a und 10 m/a. Sie reagieren somit, im
Gegensatz zu den Ergebnissen nach Variation der Temperatur, gleich stark. Die Klarwasser-
ergebnisse decken sich fiir die Respiration der Buch-Saule nicht mit den durch Trinkwasser-
beschickung erhaltenen Ergebnissen. Die Respiration in der Buch-S&aule bei 6 m/a steigt
gegenluber der bei 2 m/a an. Moglicherweise puffert das Klarwasser in der hdheren
Versickerungsmenge einen Teil der Bodenaciditdt und verbessert somit die mikrobiellen
Wachstumsbedingungen. Diese Vermutung wird durch den Perkolat-pH-Wert jedoch nicht
gestutzt. Er wird in Folge der Klarwassersickerung lediglich um knapp 0,2 Einheiten erhoht.

Bei Betrachtung der absoluten freigesetzten Mengen zeigt sich, dass héhere Wassermengen
tatsachlich zu starkerer Desorption fuhren, wie Abb. 32 exemplarisch fir den DOC zeigt. Die
freigesetzten DOC-Frachten steigen mit hoheren Versickerungsraten erheblich an. Zwischen
2 und 10 m/a ist dieser Anstieg annéhernd linear (Tab. 17). Bei Variation der Versickerungs-
menge von 2 m/a auf 1 m/a sinkt die DOC-Fracht Uberproportional. Die Steigung ist in die-
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Abb. 32: Freigesetzte DOC-Frachten in Abhangigkeit der Versickerungsmenge (TW = Trinkwasser,
KW = Klarwasser)
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Abb. 33: Anderung der freigesetzten Zinkfrachten in Abh&ngigkeit der Versickerungsmenge (TW =
Trinkwasser, KW = Klarwasser)

sem Bereich grofRer und der Gesamtverlauf (1 bis 10 m/a) ist nicht linear. Dieser Zusam-
menhang gilt neben dem DOC auch fir den organischen Schadstoffparameter AOX. Fir die
anorganischen Parameter ist der Verlauf der Frachten auch bei der kleinen Versickerungs-
menge (von 1 m/a auf 2 m/a) noch linear (Abb. 33 exemplarisch fir Zink). Die Gberproportio-
nale Abnahme der DOC- und AOX-Frachten bei geringen Versickerungsmengen lasst
zusatzlich zur Sorption auf weitere Mechanismen schliel3en, die die Freisetzung der Stoff-
mengen der organischen Parameter im Perkolat steuern.

Tab. 17: BestimmtheitsmaRe der linearen
Regression fir die freigesetzten
Stofffrachten
rungsmengen zwischen 2 und

Versicke-

10m/a (Trinkwasserbe-
schickung)
rz (2-10m/a)
Gatow Buch

DOC 0,9779 0,9997
AOX 0,9580 0,9900
Zink 0,9772 0,9814
Nickel 0,9788 0,9839

Diese weiteren Einflussfaktoren erschlie3en sich
bei Betrachtung der Konzentrationsdnderung mit
zunehmendem Volumenstrom.

Die DOC-Konzentrationen in Abhangigkeit der Ver-
sickerungsmenge (Abb. 34) zeigen einen mit der
mikrobiellen Aktivitat vergleichbaren Verlauf. Im
Bereich von 2 m/a ist analog zur Respiration ein
Maximum zu beobachten. Bei hoheren und bei
niedrigeren Versickerungsmengen sinken die DOC-
Konzentrationen. Bei hoheren Wassermengen ist
von Konzentrationsverringerung durch reine Ver-
dinnungseffekte auszugehen. Die Konzentrations-
anderung bei geringeren Wassermengen zum Teil
auf mikrobielle Abbauvorgéange zurlckzufihren. Mit
der Verringerung der Versickerungsmenge steigt

die Aufenthaltszeit des Wassers in den S&aulen. Traceruntersuchungen (vgl. Tab. 61, Kap.
10.4) ergeben bei 10 m/a eine mittlere Aufenthaltszeit des Wassers in den Saulen von 5 -7
Tagen und bei 2 m/a zwischen 16 und 22 Tagen. Bei 1 m/a ist von einer Aufenthaltszeit von
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Abb. 34: DOC-Konzentrationen im Perkolat in Abhangigkeit der Versickerungsmenge (TW =
Trinkwasser, KW = Klarwasser)

tiber 3 Wochen auszugehen. Diese wurde jedoch nicht experimentell ermittelt. Die héheren
Aufenthaltszeiten des Wassers bei geringen Versickerungsmengen bieten die Mdglichkeit
biologischen Abbaus des freigesetzten DOC (Savric et al., 2000). Dieser wird sichtbar an
einem starken Anstieg des Quotienten CO,-C/DOC, der bei 1 m/a sehr hohe Werte von 54
(Gatow) bzw. 40 (Buch) aufweist (vgl. Abb. 65 bzw. Tab. 39, Kap. 10.3.4). Bei 2 m/a liegt der
Quotient lediglich bei 22 (Gatow) bzw. 12 (Buch). Beim Standort Gatow fuhrt die geringere
mikrobielle Aktivitat (Abb. 31) gleichzeitig zu geringerer mikrobieller DOM-Bildung. Insgesamt
ergibt sich bei der Verringerung des Zulaufvolumenstroms von 2 m/a auf 1 m/a eine DOC-
Reduzierung um 38 % bzw. 16 mg/L fur Buch und 28 % bzw. 8 mg/L fur Gatow. In Abbau-
versuchen hat sich gezeigt, dass der bei 2 m/a freigesetzte DOC zu 40 % (Gatow) bzw. 20 %
(Buch) weiter abbaubar ist (Schonfeld, 1999). Eine weitere Eliminierung des mobilisierten
DOC auf grundwasservertragliche Konzentrationen scheint daher nur noch Uber minerali-
sche Festlegungen mdglich, wie sie in den C-Horizonten der Anlage A in den Saulen des
Standortes Buch stattfinden.

Wie Abb. 35 zeigt, fuhrt eine langere Aufenthaltszeit auch zu einer Qualitatsdnderung des
DOC, sichtbar an einer Verringerung des spezifischen spektralen Absorptionskoeffizienten
(SAK,54/DOC) bei geringen Versickerungsmengen. Dieser liegt bei der geringen Versicke-
rungsmenge (1 m/a) fir beide Boden bei etwa 3,0 und bei héheren Versickerungsmengen (6
und 10 m/a) fir Gatow bei etwa 4,0 bzw. fir Buch bei etwa 3,7 (vgl. Tab. 56, Kap. 10.3.4).
Langere Aufenthaltszeiten fihren also auch zu einer Verringerung des Anteils an huminstof-
fartigen Strukturen im freigesetzten DOC. Die Interpretation ist hier nicht so einfach, wie
beim DOC. Der geringe spezifische Absorptionskoeffizient bei niedrigen Versickerungsmen-
gen lasst einerseits den unwahrscheinlichen Schluss zu, dass bei einer gentigend langen
Aufenthaltszeit des Wassers im Boden auch hochmolekulare und schwer abbaubare organi-
sche Substanzen angegriffen werden. Andererseits sind bei langen Aufenthaltszeiten des
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Abb. 35: Anderung des spezifischen Absorptionskoeffizienten bei 254nm mit der Versickerungs-
menge (TW = Trinkwasser, KW = Klarwasser)

Wassers im Boden auch erneute Adsorptionseffekte von organischer Substanz denkbar,
dabei waren hochmolekulare Substanzen beglnstigt. Diese Vermutung wird durch die
Bodenanalysen am Ende der Untersuchungszeit bestatigt (vgl. Kap. 6.11). Diese zeigen,
dass der C,y am der Ende Versuchszeit im unteren Teil der Saulen tber dem Ausgangsge-
halt des eingebauten Bodenmaterials liegt. Am S&ulenende ist demnach organische Sub-
stanz angereichert worden.

Aus Abb. 36 wird ersichtlich, dass der organische Schadstoffparameter AOX ebenfalls ein
Konzentrationsmaximum bei einer Versickerungsmenge von 2 m/a aufweist. Ebenso wie fir
die huminstoffartigen Strukturen (SAK,s4/DOC) ist hier wahrscheinlich nicht von einer Ver-
minderung des AOX durch mikrobiellen Abbau auszugehen, sondern eher von einer erneu-
ten Sorption freigesetzter Halogenorganika wahrend der Saulenpassage. Wéahrend der
Bodenpassage wird das gering mit AOX belastete Zulaufwasser mit Halogenorganika ange-
reichert. In tieferen Saulenbereichen kann deren Konzentration durchaus so hoch sein, dass
gerade bei geringen Versickerungsmengen und dementsprechend langen Aufenthaltszeiten
des Wassers im Boden eine erneute Adsorption denkbar ist. Diese Hypothese wird durch die
Bodenanalysen (vgl. Kap. 6.11) nicht in dem Malfe gestiitzt wie fur die Anreicherung der
organischen Substanz am S&aulenende, was aber sicherlich an der mangelnden Genauigkeit
der EOX-Bestimmung liegt (vgl. Kap. 4.2.5: EOX). Der mikrobielle Abbau von Halogenorga-
nika wird Uberwiegend unter anaeroben Bedingungen beschrieben, die in den Saulen bei
geringen Versickerungsmenge von 1 m/a, abgesehen von mdglichen anaeroben Boden-
aggregaten, nicht gegeben sind.
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Die Konzentrationen der anorganischen Schadstoffe Zink und Nickel sowie der Leitfahigkeit
fallen im Gegensatz zu den organischen Parametern mit zunehmender Wassermenge stetig.
Hier zeigen sich offenbar wieder keine mikrobiellen Einflisse auf die Mobilisierung. Dadurch
ergeben sich auch die vollstandig linearen Verlaufe der Frachtanderung (Abb. 33 und
Tab. 45-47 bzw. Abb. 59-64, Kap. 10.3.4).
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Abb. 36: Anderung der AOX-Konzentrationen in Abhangigkeit der Versickerungsmenge (TW =
Trinkwasser, KW = Klarwasser)

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass die Freisetzung der anorganischen Stoffe
Uber die gesamte Variation der Versickerungsmenge nur von der Wassermenge abhéangt
und auf rein physikalischen Prozessen beruht. Mit zunehmender Wassermenge steigt daher
auch die absolute freigesetzte Stoffmenge. Auch bei starken Regenereignissen muss mit
einer starken hydraulischen Auswaschung aller Schadstoffe gerechnet werden. Fir die
Mobilisierung organischer Stoffe bei geringen Versickerungsmengen sind neben der Desorp-
tion auch biologische Abbauprozesse von Bedeutung, die zu einer Reduzierung der freige-
setzten Stoffmengen fiuihren. Die Bedeutung des biologischen Abbaus wird allerdings nur bei
geringen Versickerungsmengen (< 2 m/a) und damit langen Aufenthaltszeiten des Sicker-
wassers im Boden sichtbar. Insgesamt zeigt die Versuchsreihe, dass von einer Bewasserung
abgeraten werden muss. Sie ist im Sinne des Grundwasserschutzes lediglich im Sommer
sinnvoll, um ein Austrocknen des Bodens zu unterbinden (vgl. Kap 6.7). Die eingesetzten
Wassermengen sollten dabei zu keiner nennenswerten Grundwasserneubildung fihren

Bei dieser Versuchsreihe wird ein weiteres Mal deutlich, wie bereits in Kap. 6.2.1 und 6.3,
dass zwischen rein physikalischen und durch biologische Umsetzungen beeinflussten Pro-
zessen nicht unterschieden werden kann. Eine exakte Klarung der zugrundeliegenden
Abhangigkeiten kann daher nicht erfolgen.
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6.6 Einfluss kurzzeitiger Einstauereignisse bei Trinkwasserbeschickung

Die Rieselfelder wurden bei der Beschickung mit Abwasser Uberflutet, d.h. der Boden war
kurzzeitig eingestaut, wahrscheinlich mit einer vollstandigen Verdrangung der Bodenluft.
Blume et al. (1980) berichten damit einhergehend von starken Schwankungen des Redox-
potentials in den beschickten Rieseltafeln. Sie erklaren damit beobachtete Eisen- und Man-
ganverluste und stellen auch redoxbedingte Beeinflussungen der Stickstoff- und Phosphat-
umsetzungen fest. Daneben ist eine Veranderung der mikrobiellen Aktivitat durch die veran-
derten Bellftungszustdnde und eine mdgliche Korrelation zur Schadstoffmobilisierung zu
erwarten.

Bei einer erneuten Beschickung der noch intakten Rieselfelder mit z.B. Klarwasser wére aus
Kostengrinden die traditionelle Art der Wasseraufbringung zu erwéagen. Mit der ,stoRweisen
Beschickung” (Beschickung mit kurzzeitigem Einstau) der Bodensaulen sollte die dabei statt-
findende Bodenflutung simuliert und die ablaufenden redoxbeeinflussten Prozesse erkannt
werden. Hierfir wurde mit einer Beschickungsmenge von 6 m/a bzw. 1.800 mL/Woche gear-
beitet (Betriebsphase C, Gatow: Saule 2, Buch: Saule 7; Referenz: 6 m/a bei ungesattigter
Beschickung, Betriebsphase B, Saulen 2 und 7). Dies entspricht etwa dem doppelten Poren-
volumen der Bodensdulen und ermdglicht so den Vergleich zwischen einer Teilprobe, die
durch gut beliifteten Boden flie3t (aerobe Probe) und einer Teilprobe, die zwei Tage im
Boden verbleibt und einen vollstédndigen Einstau verursacht (Einstau-Probe) (vgl. 4.2.2: Die
Art der Beschickung).

Die folgenden Abbildungen enthalten pro Parameter und Boden bis zu drei Balken:

» Summe: Der Summenbalken ist die errechnete Summe aus aerober und Einstau-Probe.
Er gibt die absolute freigesetzte Menge pro Woche an und ermdéglicht so den Vergleich
der Frachten zwischen der ungeséttigten Beschickung (Aufnahme der absoluten Mess-
gréfRen nur einmal pro Woche) und der Beschickung mit kurzzeitigem Einstau.

» aerob: Wasser, das durch zuvor gut belifteten Boden geflossen ist.

» Einstau: Wasser, das einen zweitagigen vollstandigen Einstau des Bodens bewirkt hat.

Die Differenzierung in diese drei GroRRen ist nicht bei allen Parametern méglich. Fir den pH-
Wert, die Leitfahigkeit und die spektralen Absorptionskoeffizienten ist die Summenbildung
nicht sinnvoll. Fir die CO,-Produktion existiert dagegen lediglich die Wochensumme und
stellt hier einen echten Messwert dar, da die Kalilauge weiterhin nur einmal wdchentlich
beprobt wurde. Ein Beprobung der Kalilauge nach Entnahme der jeweiligen Wasserproben
wurde wegen der nicht vergleichbaren Zeitrdume (5 Tage aerobe Probe und 2 Tage Einstau-
Probe) und der damit nicht vergleichbaren SOM-Umsetzungen als nicht sinnvoll angesehen.
In diesem Kapitel werden die zur Redoxcharakterisierung aufgenommenen Parameter SO,*,
Fe und Mn mit einbezogen. Zur Vereinfachung der Legenden werden die Standorte lediglich
mit G fur Gatow und B fur Buch abgekurzt.

Es sei an dieser Stelle vorweggenommen, dass eine deutliche Senkung des Redoxpotentials
in den Bodenséulen durch die Einstrauereignisse nicht gelungen ist.
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In Abb. 37 sind die Parameter Leitfahig-
keit und pH-Wert fur die aerobe und die
Einstau-Probe dargestellt. Fur den
Standort Gatow zeigt sich eine deutliche
Beeinflussung des Milieus an Hand des
pH-Wertes. Die aerobe Probe ist mit
einem pH-Wert von 6,9 signifikant sau-
rer als die Einstau-Probe (pH-Wert 7,5)
und das Perkolat bei ungesattigter
Beschickung (pH-Wert 7,4). Dieser pH-
Wert-Abfall bei der aeroben Probe ist
sicherlich auf die deutlich langere
Beluftungsphase und die stattfindenden
Oxidationsprozesse zurtickzufihren.

Der pH-Wert der Buch-Perkolate wird
von der unterschiedlichen Beschi-
ckungsweise nicht beeinflusst. Der
Boden und damit auch das Perkolat sind
bereits so stark sauer, dass mdgliche
veranderte Intensitdten in den Oxida-
tionsprozessen wahrend der Bellf-
tungsphase und der Bodenflutung nicht
erkennbar werden kénnen.

Unterschiede zwischen aerober und Einstau-Probe lassen sich fur die Gatow-Saule zwar
auch fur die Leitfahigkeit nachweisen, allerdings sind die Abweichungen, auch im Vergleich
zur ungesattigten Beschickung, mit maximal 5 % sehr gering.

Tab. 18: pH und Leitfahigkeit (LF) sowie die Parameter der SOM-Umsetzung bei ungesattigter Beschi-
ckung (unges.) sowie der Beschickung mit kurzem Einstau (aerob/Einstau)
Gatow Buch

unges. aerob Einstau Summe unges. aerob Einstau Summe
pH 7,40 6,91 7,49 5,54 5,54 5,56
LF pS/cm 745 727 709 675 679 695
DOC mg/L 20,4 15,6 16,1 22,4 22,3 21,0
CO,-C mg/Woche 325 273 250 262
CO,-C/DOC 9,1 9,5 6,6 6,6
SAK25/DOC  L/(mihg) 4,04 3,8 3,7 3,7 34 35
SAK436/DOC  L/(mlthg) 0,22 0,21 0,22 0,17 0,17 0,17
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Abb. 38: Umsetzungen der organischen Bodensubstanz unter Einfluss der Beschickung mit kurzzeiti-
gem Einstau (Sternchen, Basis innerhalb der Balken: Signifikanzniveau fiir den Vergleich zwi-
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Bei Betrachtung der Umsetzungen und Mobilisierungen aus der organischen Bodensubstanz
(Abb. 38, Tab. 18), zeigt sich fur die Gatow-Saule eine um 20 % reduzierte DOC-Freisetzung
(Abb. 38: G Summe) einhergehend mit einer um 15 % verringerten CO,-Produktion unter
Beschickung mit kurzem Einstau im Vergleich zu ungesattigtem Saulenbetrieb. Jedoch sind
zwischen aerober und Einstau-Probe keine Unterschiede in der freigesetzten DOC-Menge
sowie der Qualitdt des DOC an Hand der Quotienten SAKs,/DOC und SAK,3/DOC zu
erkennen. Die Einstauereignisse sind daher nicht die Ursache fur die geschilderten Ruck-
gange.

In der Buch-Saule findet keine Beeinflussung der Parameter CO,-Produktion, DOC und
Qualitat des DOC durch die geadnderte Beschickungsart statt.

Tab. 19: NOs-N-, POs-P- und SOs-Konzentrationen bei ungesattigter Beschi-
ckung (unges.) sowie der Beschickung mit kurzem Einstau
(aerob/Einstau)

Gatow Buch

unges. aerob Einstau unges. aerob Einstau

NOs-N mg/L 6,5 59 55 10,9 8,4 12,1
PO,-P mg/L 1,6 24 2,6 3,9 3,8 3,6
SO, mg/L 147 153 148 146 157 158
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Abb. 39: Einfluss der Beschickung mit kurzem Einstau auf die Parameter NO3-N, PO4-P und SO4 (Stern-

chen, Basis innerhalb der Balken: Signifikanzniveau fur den Vergleich zwischen aerober und
Einstau-Probe, Sternchen oben auf3erhalb der Balken: Signifikanzniveau fir den Vergleich zwi-
schen ungeséttigter Beschickung und Beschickung mit Einstau; *: signifikant; **: sehr signifi-
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An Hand der Parameter NO3z-N, PO4-P und SO, (Abb. 39, Tab. 19) ist fur die Gatow-Séaule
keinerlei Einfluss der zeitweiligen Bodensattigung nachzuweisen. Die Fe-Freisetzungen sind
im Vergleich zur ungeséttigten Betriebsweise zwar stark erhdht (Abb. 40). Aber auch hier
kann nicht von einer anaeroben Mobilisierung (Uberfilhrung von schwer léslichem Fe** in
leicht 16sliches Fe** bei tiefen Redoxpotentialen; Hélting, 1992) ausgegangen werden, da
zwischen aerober- und Einstau-Probe keinerlei Unterschiede bestehen.

Die Buch-Séaule weist im Vergleich zur ungesattigten Beschickung signifikant um 25 % redu-
zierte PO,4-P-, um 20 % verringerte SO4- und um 75 % reduzierte Mn-Freisetzungen auf. Die
Nitratwerte sind in der Einstau-Probe héher, die Phosphat- und Sulfatwerte geringer als in
der aeroben Probe. Unter anaeroben Verhaltnissen hatte in der Einstau-Probe wenig oder
kein Nitrat sowie viel Phosphat, Fe und Mn vorhanden sein missen. Die Sulfatwerte
missten unverédndert bleiben bzw. bei hier nicht zu erwartenden sehr niedrigen
Redoxpotentialen sinken (von Gunten & Zobrist, 1993; von Gunten & Zobrist, 1992; Groth,
1987). Die inkonsistenten Ergebnisse deuten nicht auf verdnderte Redoxbedingungen durch
die gednderte Betriebsweise hin. Es zeigt sich hier, dass eine nur chemische Kontrolle des
Redoxpotentials fir Saulenversuche nicht ausreichend ist. Fest installierte Platinelektroden
in den Bodenséulen hétten eine stetige Kontrolle des Redoxverhéltnisse geliefert, wahrend
chemischen Analysen stark zeitverzogerte Ergebnisse liefern. Eine Anpassung der
Versuchfuhrung, d.h. eine Senkung des Redoxpotentials mit geeigneten MaRhahmen, wére
SO rechtzeitig mdglich gewesen. Zumindest wahrend der eigentlich interessierenden
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Einstauphase wéaren Messfehler in Folge schlechten Kontaktes der Elektrode mit dem Boden
(Scheffer & Schachtschabel, 1998; vgl. Kap. 3.4: Einfluss des Redoxpotentials) gering.

Tab. 20: AOX- und Schwermetallkonzentrationen bei ungeséattigter Beschi-
ckung (unges.) sowie der Beschickung mit kurzem Einstau
(aerob/Einstau)

Gatow Buch

unges. aerob Einstau unges. aerob Einstau

AOX  uglL 48 36 35 a7 a7 48

Ni Hg/L 13,2 11,9 12,7 722 657 692
Zn mg/lL 0,32 0,19 0,22 12,0 8,3 8,2
Fe mg/lL 616 70,7 70,2 50,0 50,1 62,0
Mn mg/L 2,5 3,5 2,7 416 122 113

Auf die Freisetzung der Organohalogene und des Nickels haben die Einstauereignisse
ebenfalls keinen Einfluss (Abb. 40, Tab. 20). Dagegen sinken die Zink-Frachten mit 33 % flr
Gatow und 40 % fur Buch signifikant. Die erlauterten Unterschiede kénnen aber auch hier
nicht auf die geanderte Beschickung zurtckgefuihrt werden, da in keinem Fall ein Unter-
schied der freigesetzten Frachten zwischen aerober und Einstau-Probe besteht.

225 % |
{6m/a, 23°C B
2 200 % —fstoRweise Beschickung— [_1 G Summe | **
= | [_] Gaerob
2 175 % Bl G Einstau ||
§ - RKXX B Summe
m 150 % B aerob H -
5 | T B Einstau §§ _—
= 125 % | :
£ 100 [ = [ 7t
=2 100 % ; _
> - - 9 I |
H% 75 % ——EE — T §>< i;jl;* *kk =Nl ! T
o i T V1
S 50 % —H N L -
ﬁ i 7< ix- T T 7\ —— I+ k%
S 25% | || 7 =
[0)
0% AOX Ni ' Zn ' Fe ' Mn

Abb. 40: Einfluss der Beschickung mit kurzem Einstau auf die Parameter AOX, Ni, Zn, Fe und Mn (Stern-
chen, Basis innerhalb der Balken: Signifikanzniveau fur den Vergleich zwischen aerober und
Einstau-Probe, Sternchen oben aul3erhalb der Balken: Signifikanzniveau fir den Vergleich zwi-
schen ungeséttigter Beschickung und Beschickung mit Einstau; *: signifikant; **: sehr signifi-
kant; ***: hdchst signifikant; G = Gatow, B = Buch)
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Zusammenfassend bleibt festzustellen, dass durch die Einstauereignisse offenbar keine
deutliche Anderung des Redoxpotentials hervorgerufen wurde, erkennbar zum Beispiel an
den geringen Unterschieden in den Nitratfrachten zwischen aerober und Einstau-Probe.
Insofern sind bei den Ubrigen Parametern die erwarteten Anderungen nicht eingetreten und
die im Feld bei einem Einstau herrschenden Verhéltnisse wie sie von Blume et al. (1980)
beschrieben worden sind, konnten mit Trinkwasser als Zulauf nicht nachgestellt werden.
Gleichartige Versuche mit Klarwasser als Zulauf haben mit der Trinkwasserbeschickung ver-
gleichbare Ergebnisse geliefert.

Blume et al. (1980) haben fur ihre Felduntersuchungen weitestgehend ungeklartes Abwasser
mit hohen organischen Anteilen verwendet. Offenbar verursacht der Abbau dieser organi-
schen Anteile deren geschilderte starke Sauerstoffzehrung. Der geringe DOC-Gehalt im
Trink- und Klarwasser reicht flr derartig starke Sauerstoffzehrungen nicht aus. Bei einer
erneuten Beschickung der Rieselfelder mit kurzzeitigen Einstauereignissen ist also nicht mit
durch die Wasserqualitdt verursachten groRen Schwankungen im Redoxpotential zu rech-
nen.

Jedoch besteht eine wesentliche Abweichung zwischen den Séaulen und realen Feldbedin-
gungen in dem Pflanzenbewuchs, der in den S&ulen aus Grunden der Homogenitat der
Schittung bewusst ausgeschaltet wurde. Etwa eine Drittel der Sauerstoffzehrung im Boden
ist aber auf die Wurzelatmung zurtickzufihren (Haider, 1996; Zausig, 1994). Zusatzliche
Wurzelatmung hatte moglicherweise auch in den Saulen wahrend des Einstaus anaerobe
Verhéltnisse hervorgerufen.

6.7 Einfluss des Wechsels von Austrocknung und Wiederbefeuchtung des
Bodens

In den Sommermonaten kann es wahrend niederschlagsfreier Perioden zum Austrocknen
der oberen Bodenschichten kommen, begleitet vom Absterben eines Teils der Bodenorga-
nismen und Schrumpfen von in feuchtem Zustand gequollener Bodenbestandteile (z.B. Teile
des SOM). Nach der Wiederbefeuchtung setzt zum einen die mikrobielle Aktivitat wieder ein,
vermutlich zunachst deutlich starker als vor der Trockenperiode, da mit den abgestorbenen
Mikroorganismen viel leicht verwertbares Substrat zur Verfligung steht (Pullemann & Tie-
tema, 1999; Sérensen, 1974). Die ablaufenden Prozesse werden in den Laborsaulen nach-
gestellt und die ausgetragenen Stoffmengen verfolgt. Von Interesse waren bei dieser Ver-
suchsserie vor allem die Geschwindigkeit der ablaufenden Anpassungsprozesse als auch
der quantitative Unterschied im Vergleich zum dauerfeuchten Betrieb. Darliber hinaus sollten
Erkenntnisse dariiber gewonnen werden, ob wechselfeuchte Bedingungen auch zu ver-
starkter Mobilisierung von Schadstoffen fuhren.

Die Versuchsserie wurde an zwei Saulenpaaren mit unterschiedlichen Beschickungen nach
der Wiederbefeuchtung (2 m/a und 6 m/a, Betriebsphase D und E, Gatow: Saulen 2 und 3,
Buch: Saulen 7 und 6) durchgefiihrt. Als Referenz diente fur die mit 6 m/a beschickten Sau-
len der Zeitraum vor der Austrocknung (Séulen 2 und 7, Betriebsphase C) und fir die mit
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Abb. 41: Verlauf der CO,-Produktion wahrend des Trocknens
(Woche 100 bis 117) und der anschlieBenden Beschi-
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Betriebszeit [Wochen]

ckung (ab Woche 118)

123

2 m/a beschickten Saulen die
Betriebsphase A (Saulen 3 und
6), da diese vor der Austrock-
nung lediglich mit 1 m/a beschickt
wurden.

Zu Beginn der Trocknung steigt
die Atmung in allen S&aulen
zundchst stark an und zwar
nahezu auf das Doppelte der
sonst Ublichen Respiration
(Abb. 41). Dies kann moglicher-
weise auf die deutlich bessere
Beluftung nach Einstellung der
Beregnung zuriickgefiihrt wer-
den, steht dann aber im Wider-
spruch zu den gemessenen
Atmungsraten nach Variation der
Versickerungsmenge. Dort stellt

sich der Wassergehalt im Boden bei einer Beregnung mit 2 m/a als optimal fir die Respira-
tion heraus (vgl. Kap. 6.5). Die ansteigende Respiration zu Beginn der Trocknung legt hier
den Schluss nahe, dass auch eine Versickerungsmenge von 2 m/a bereits zu hoch fir eine
optimale Sauerstoffversorgung ist. Anschlieend sinkt die Atmung kontinuierlich, bis sie bei
vollstandiger Trockenheit des Bodens schliel3lich génzlich zum Erliegen kommt. Erwartungs-
gemal besitzt der schwach lehmige Gatower Boden eine hohere Wasserhaltekapazitat und
trocknet dadurch langsamer als der lehmfreie Sandboden aus Buch.

250

Abb. 42: Verlauf der DOC-Konzentrationen nach Wiederbe-
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schickung der getrockneten Saulen

Nach der erneuten Beschickung
kommt es zundchst zu einem
hohen Respirationspeak
(Abb. 41, 119. Woche), der sich
innerhalb weniger Wochen auf
einem konstanten Niveau bei
etwa einem Drittel des Peakma-
ximums einpendelt. Die standort-
typischen Unterschiede, die sich
in einer hoheren Atmung des
Gatower Bodens manifestieren,
sind auch nach der Wiederbe-
feuchtung deutlich zu erkennen.
Im Gegensatz zu den Ergebnis-
sen nach Variation der Versicke-
rungsrate kann keine Abhangig-
keit der Atmung von der Bereg-
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Abb. 43: Verlauf des SAK354/DOC nach Wiederbeschickung der

ausgetrockneten Saulen

nungsmenge beobachtet wer-
den. Die Boden zeigen fiur die
beiden unterschiedlichen Ver-
sickerungsmengen praktisch
gleiche  Atmungsraten. Die
CO,-Messung wurde mit der
128. Woche nach Erreichen
annahernd konstanter
Atmungsraten eingestellt. Die
Perkolatuntersuchungen  wur-
den noch 13 Wochen weiter-
gefuhrt.

Zeitgleich zum Atmungspeak
nach der Wiederbefeuchtung
finden starke DOC-Auswa-
schungen mit dem Perkolat

statt, die sich ebenfalls auf einem konstanten Niveau einpendeln (Abb. 42). Bei der héheren
Versickerungsmenge werden auf Grund der starkeren hydraulischen Auswaschung deutlich
friher konstante Ablaufwerte erreicht als bei der geringen. Die Anfangskonzentrationen nach
Wiederbefeuchtung Ubersteigen das konstante Niveau um etwa das 5- bis 10-fache.

An Hand der spektroskopischen Parameter lasst sich erkennen, dass das ausgewaschene
organische Material zundchst nur geringe Huminstoffanteile enthalt (Abb. 43). Erst nach
deutlichem Abfall der hohen DOC-Austrage erreicht auch der spezifische Absorptionskoeffi-
zient bei 254 nm die gewohnten Werte von 4 bis 4,5 L/(m-mg). Die hohen DOC-Austrage
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Abb. 44: Austrag an NHs-N und NOs-N nach Wiederbeschickung der ausgetrockneten Saulen
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Abb. 45: Austrage an PO4-P nach Wiederbeschickung der
ausgetrockneten Saulen
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sind also offensichtlich nicht auf die
Mobilisierung organischer
Bodensubstanz zuriickzufuhren
(Lundquist et al., 1999; Kalbitz &
Knappe, 1997), sondern auf die Aus-
waschung abgestorbener Mikroorga-
nismenzellen (Pullemann & Tietema,
1999; van Gestel et al.,, 1991). Die
leichte Mineralisierbarkeit der toten
Zellen fuhrt zu dem starken CO,-
Peak. Nach Abklingen der Respira-
tionspeaks ist die Atmung deutlich
geringer als vor der Austrocknung bei
gleicher Beschickung, gleichzeitig
sind die DOC-Freisetzungen hoher.

von

Dies zeigt ebenfalls, dass wahrend des Trocknens ein betrachtlicher Teil der Biomasse
abgestorben ist, die nun langere Zeit bendtigt, um sich zu regenerieren.

AOX [ug/L]

Abb. 46: Austrage an AOX nach Wiederbeschickung der ausge-
trockneten Saulen

Die massiven mikrobiellen
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Umsetzungen toter organischer
Biomasse auflern sich auch in
starken  Freisetzungen  an

Stickstoff in Form von

Ammonium und Nitrat
(Abb. 44). Die Mobilisierungen

des Nahrstoffs Phosphat
scheinen dagegen durch den

N
o

wechselfeuchten Betrieb nicht
beeinflusst zu werden. Dies

0
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Betriebeszeit [Wochen]

138

macht  deutlich, dass P
Uberwiegend Uber chemisch/
physikalisch kontrollierte
Prozesse aus anorganischer
Bindung freigesetzt wird
(Abb. 45).

142

Fur die betrachteten Schadstoffe sind mit dem DOC vergleichbare Verlaufe der Aus-
waschungen nach Wiederbefeuchtung zu beobachten.

Abb. 46 stellt exemplarisch die Mobilisierung des AOX dar. Die Maximalkonzentrationen
erreichen fur die beiden Buch-S&ulen das zwei- bis dreifache und fur die Gatow-S&ulen
knapp das Doppelte der konstanten Niveaus nach Abklingen des Auswaschungspeaks. Die
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2000 4 Buch catow + 80 Reaktion der Organohalogene auf die

A wechselfeuchten Bedingungen ist also
e —e—Buch 2m/a . . . o
o nicht anndhernd so massiv wie fur die
1500 L --0--Buch6m/a [l gq
: A Gatow 2m/a Parameter DOC und CO..
= , -~ Gatow 6m/a Fur die Schwermetalle zeigen sich zu
o 40 . . .
= Beginn der Wiederbeschickung 1,3-
=z

bis maximal funffach héhere Konzen-

20 trationen als nach Erreichen konstan-
ter Perkolatwerte (Abb. 47, exempla-

0 ‘ ‘ ‘ ‘ ‘ o risch fur Nickel). Auf die Schwermetall-
118 122 126 130 134 138 142  und Phosphataustrége sind insgesamt
Betriebeszeit [Wochen] die geringsten Stdérungen durch den

Abb. 47: Ni-Austrage nach Wiederbeschickung der ausge- Austrocknungs- und Wiederbefeuch-
trockneten Saulen

tungsprozess zu beobachten.

Fir alle Parameter ist festzustellen,
dass die Perkolate der Saulen mit der héheren Beschickung von 6 m/a deutlich friher ein
wieder konstantes Ablaufverhalten erreichen als die mit der geringeren Versickerungsrate
von 2 m/a. Dies zeigt, dass wahrend der Austrocknung potentiell mobile Substanzen
angereichert und/oder gebildet wurden, die nach erneuter Saulenbeschickung mit dem Was-
ser hydraulisch ausgewaschen werden (Kalbitz & Knappe, 1997; Haider, 1996).

Betrachtet man die Freisetzungen mengenmalfiig Uber gleiche Zeitrdume vergleichend fur
konstante, ungestorte Betriebsbedingungen und die Stérung des Systems durch wechsel-
feuchte Bedingungen, so ergibt sich in der Summe fiir keinen Parameter mehr als eine Ver-
doppelung der ausgetragenen Mengen wahrend der Wiederbefeuchtung (Berechnungen fir
einen Zeitraum von 5 Wochen beginnend mit der Wiederbefeuchtung).

Zusammenfassend bleibt festzustellen, dass eine Austrocknung Stérungen des Systems
hervorruft, die zu kurzzeitig verstarkten und schwankenden Freisetzungen aller betrachteten
Parameter ausgenommen Phosphat fuhrt. Die Schadstoffschiibe klingen abhangig von der
Wassermenge ab und erreichen nach wenigen Wochen wieder konstante Ablaufwerte. Um
derartige Schadstoffschube zu vermeiden ist eine Bewasserung in trockenen
Sommermonaten mit geringen Wassermengen zu erwéagen, die zwar das Austrocknen des
Bodens unterbindet, aber zu mdglichst geringer hydraulischer Auswaschung (vgl. Kap 6.5)
und zu keiner nennenswerten Grundwasserneubildung fihrt.

Untersuchungen zum Einfluss des Wechsels von Einfrier- und Auftauvorgédngen ergeben
vergleichbare Ergebnisse. Die beobachteten Effekte sind jedoch weniger stark ausgepragt.
6.8 Versuche zur pH-Wert Stabilisierung

Der pH-Wert hat einen wesentlichen Einfluss auf Prozesse im Boden. Fir die Rieselfelder
Buch ist in Folge einsetzender Mineralisierungsprozesse nach Einstellung des Intensivfilter-
betriebes eine Versauerung des Bodens beobachtet worden. Die Folge sind deutliche
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Schwermetallaustrage. In der Literatur wird daher haufig vorgeschlagen, den pH-Wert des
Bodens durch geeignete Malinahmen auf den Neutralpunkt anzuheben, um den Schwer-
metallaustrag zu verlangsamen. Renger et al. (1995 b) befiirchten jedoch auch, dass eine
Erhéhung des pH-Wertes die mikrobiellen Lebensbedingungen verbessern, damit zu ver-
starktem Humusabbau fuhren und so auch destabilisierend wirken kénnte.

Um die Prozesse einer pH-Wert-Stabilisierung in der Versuchsanlage zu simulieren, wurde
ein Gatow/Buch-Séaulenpaar mit 6 m/a alkalisch beschickt (Trinkwasser mit Natronlauge auf
pH 9,5 eingestellt, Betriebsphase D bis E, Gatow: Saule 9, Buch: Saule 10; Referenz:
Betriebsphase C, Saulen 9 und 10). Die Auswertungen erfolgen an Hand der letzten 12
Betriebswochen (Betriebsphase E) bezogen auf die letzten 12 Wochen der Einfahrphase
(Betriebsphase C), in der mit Trinkwasser beschickt wurde. Der Auswertezeitraum der
Betriebsphase C war teilweise durch starke Zulaufschwankungen gekennzeichnet und
erschwert die Interpretation einiger MessgrofRen (z.B. DOC Gatow, s.u.)

Aus Abb. 48 wird ersichtlich, dass die alkalische Beschickung (Uber 55 Wochen, in der
Summe 0,22 Mol OH’) keine Anderung der Perkolat-pH-Werte bewirkt hat. Die Boden-pH-
Werte haben sich in der Gatow-Saule nur geringfugig erhéht (35 — 40 cm Saulenhéhe von
pH 6,6 auf 6,9; vgl. Kap. 6.11, Tab. 26). In der Buch-S&aule sind sie bei 30 — 35 cm Saulen-
hohe merklich von 4,9 auf 6,2 gestiegen (vgl. Kap. 6.11 Tab. 27). Mit der Saulentiefe sinkt
der Boden-pH-Wert in beiden Béden und

120 % - . )
| 6 m/a, Zulauf-pH: 9,5 liegt im unteren Teil der S&aulen unter dem
gloo % * > Ausgangs-pH-Wert. Eine nennenswerte pH-
_zf, Wert-Anhebung ist also lediglich fur den
§ 80 % — — || Bucher Boden im oberen Saulenbereich

nqlﬁ gelungen.

E 60 % — — :
Die Salzbelastung der Perkolate geht in
S 40 % | | Folge der alkalischen Beschickung zuriick
é) (Abb. 48, Tab. 21). Dies ist wahrscheinlich
g 20 % - || auf die ebenfalls verringerte Leitféahigkeit des
< Zulaufwassers zurickzufuhren. In  dem
0 % Zulaufbehalter mit dem alkalischen Leitungs-

pH LF wasser kommt es zur Ausbildung weil3er
Abb. 48: Anderungen der Parameter pH-Wert und Niederschlége, wahrscheinlich Calciumcar-
Leitfahigkeit.in den Perkolaten nach alkali- bonat, wodurch die Leitfahigkeit des alkali-

scher Beschickung bezogen auf Trinkwas- . .
serbeschickung  (* signifikant:  *: sehr schen Trinkwassers gegeniuber unbehan-
signifikant; ** hochst signifikant; Tw = deltem um etwa 10 % sinkt. In der gleichen
Trinkwasser) GroRRenordnung sinken in Folge dessen
auch die Leitfahigkeiten der Perkolate far
beide Boden. Die Zusammensetzung des Zulaufwassers ist dadurch starker verandert
worden als gewollt. Beobachtete Effekte sind so eventuell nicht allein auf den pH-Wert

zurtckfuhrbar.
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Auf Grund der fehlenden
Veréanderungen in den
Perkolat-pH-Werten

Tab. 21: pH und Leitfahigkeit (LF) bei Beschickung mit Trinkwasser und
alkalischem Trinkwasser (TW = Trinkwasser)

Gatow Buch wurden auch fur die

T™W T™W TW TW Ubrigen Parameter keine

pH 9,5 pH 9,5 groRen Beeinflussungen

pH 7,26 7,42 4,79 4,78 erwartet. Jedoch
LF uS/cm 681 625 635 580

anderte sich gerade fur

den Standort Buch die
Respiration und die Umsetzung/Mobilisierung der organischen Bodensubstanz signifikant hin
zu hoéheren Umsatzraten. Dies ist aus den gestiegenen Werten fir den DOC (+ 15 %), die
CO,-Produktion (+ 31 %) und deren Quotienten (+ 52 %) (Abb. 49, Tab. 22) zu ersehen. Die
Vermutung von Renger et al. (1995 b), eine pH-Wert-Anhebung zur Senkung der Schwer-
metallaustrage wirde die mikrobielle Aktivitdt und den Umsatz organischer Bodensubstanz
steigern, wird hier fir den sauren Bucher Boden bestétigt. Die Farbung steigt deutlich tGber-
proportional zum DOC an (+ 47 %). Dies und der hohe Anstieg fur den Quotienten CO,/DOC
kann als Hinweis darauf gewertet werden, dass deutlich mehr DOC mobilisiert worden ist, als
im Perkolat gemessen wurde. Wahrend der Saulenpassage wurde ein Teil des DOC minera-
lisiert. Aromatische hochmolekulare Systeme, denen die Gelbfarbung zugesprochen wird,
sind mikrobiologisch schwer verfligbar. Sie bleiben zunachst liegen und verursachen den
starken Anstieg der Farbungsanteile am DOC.

200 %

1 | I Gatow | 6 m/a, Zulauf-pH: 9,5 **
175 % - [__] Buch

m ——
S 150 % ok
g T I
G 125 % o T
@ 0 J_ 1 e G —
(] ( ) *%
@ i
E 100 % — -
q% i
e 75 % —
o
o> i
o)
N 50 % — —
Q -

25 % —

0 % — T T T T

DOC CO,-C CO,C/IDOC  SAK, /DOC  SAK,,/DOC

Abb. 49: Anderung der Parameter fiir die Umsetzung der organischen Bodensubstanz nach alkalischer
Beschickung bezogen auf Trinkwasserbeschickung (*: signifikant; **: sehr signifikant;
*** hodchst signifikant; TW = Trinkwasser)
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Tab. 22: Parameter der SOM-Umsetzungen bei Beschickung mit Trinkwasser und alkali-
schem Trinkwasser (TW = Trinkwasser)

Gatow Buch

TW TW TW TW

pH 9,5 pH 9,5
DOC mg/L 25,6 22,3 24,7 28,3
CO2-C mg/Woche 382 382 267 351
CO2-C/DOC 9,4 10,7 6,0 9,1
SAK;5/DOC L g™ 5,7 6,17 3,7 55
SAK,3/DOC L g™ 0,23 0,28 0,15 0,19

Fur den Standort Gatow fallen keine nennenswerten Beeinflussungen der Umsetzung orga-
nischer Bodensubstanz durch den alkalischen Zulauf auf. Die gesunkene DOC-Freisetzung
und die damit gestiegenen spezifischen Absorptionskoeffizienten (SAK,s5,/DOC und
SAK43:/DOC) scheinen fragwirdig (Abb. 49). Sie sind durch zwei zu geringe DOC-Mess-
werte verursacht, die nicht klar als Ausrei3er identifiziert werden kénnen und daher in die
Berechnungen miteinbezogen werden muissen.

Bei Betrachtung der Zeitreihen fallt bei beiden Bdden fur die Parameter DOC, SAKs, und
SAK,36 €in Ansteigen der Werte etwa sieben Wochen nach Umstellung auf den alkalischen
Zulauf auf, der langsam wieder abféllt und sich anschlieRend auf einem héheren Niveau als
dem urspringlichen einpendelt (Abb. 50, exemplarisch fiur den SAK,z6). Dieser Zeitraum wird
nicht fr die Berechnungen herangezogen, insofern geht dieser ,Peak” nicht in die Daten fir
Abb. 49 ein. Aber dies zeigt, dass bereits nach geringen Zugaben von Basen, die bei weitem
nicht ausreichen, um den Sickerwasser-pH-Wert sichtbar zu beeinflussen, Anderungen in
den Bodenprozessen eintreten. Die alkalische Beschickung fuhrt offenbar zu einer Mobilisie-
rung von Huminstoffen. Durch Deprotonierung funktioneller Gruppen (Alkohol- und Carbo-

xylgruppen) erhgéht sich die

15 . : :

—e—Gatow Polaritat und Loslichkeit organi-
12 11—0—Buch scher Molekule. Gleichzeitig wird
9 die zugefiihrte Base neutralisiert.

Zusatzlich kann die Anreicherung
des Zulaufs mit Natriumkationen
(Zugabe von NaOH zur
Anhebung des pH-Wertes) zur
54 62 70 7‘8 86 94 102 110 118 Freisetzung von Huminstoffen

Betriebszeit [Wochen] fuhren. Reemtsma et al. (1999)

SAK 436 [1/m]
(o)

w

o

Abb. 50: Zeitverlauf der Farbung fir die alkalisch beschickten stellen in Elutionsversuchen mit
Saulen (Inbetriebnahme: Woche 32, Umstellung auf denselben Bdden eine starke

alkalischen Zulauf: Woche 68) Freisetzung hochmolekularer
organischer Substanz mit
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natriumhaltigen Elutionsmitteln fest. Auf Grund einer gleichzeitig beobachteten Freisetzung
von Ca* gehen sie davon aus, dass Na' gegen Ca”" in schwer I6slichen organischen
Komplexen ausgetauscht wird, wodurch Igsliche organische Komplexe gebildet werden.

Es kann jedoch nicht entschieden werden, ob die erhéhte Mobilisierung von DOM in dem

sauren Bucher Boden (Abb. 49) allein auf diese pH bedingte verbesserte Ldslichkeit oder

auch auf verstarkte DOM-Bildung in Folge gestiegener mikrobieller Aktivitat zurickzufihren

ist. Wahrscheinlich tragen beide Mechanismen in unbekanntem Umfang zur Erhéhung der
DOC-Freisetzung bei.

200 % _ } ,

i Bl Gatow Im Bereich der Nahrstoffe stellt sich

2 175% = [ ]Buch [ heraus, dass die Nitratfreisetzungen fiir
% 150 % | 6m/a, Zulauf-pH: 9,5— beide Standorte deutlich steigen (Gatow
S - * + 67 %, Buch + 30 %). Ammonium und
§ 125 %__ Nitrit sind in den Perkolaten dieser Ver-
EI 100 % T suchsserie nicht nachweisbar. Die
‘*c_:,5 75 o ] i Phosphatfreisetzungen gehen fur Gatow
< i um 41 % zurick und bleiben fur Buch
2 50% —  praktisch konstant (Abb. 51). Das Ver-
§ 25 %__ || halten der Nahrstoffe ist nicht erklarlich.
0% ] | Die Phosphatwerte der Buch-Saule stei-

NO,-N PO,-P gen etwa 4 bis 5 Wochen nach Umstel-

Abb.51: Verhalten der Nahrstoffe NOs-N und POs-P lung auf alkalische Beschickung (Zeit-
nach Umstellung auf alkalische Beschickung ~Faum geht nicht in die Mittelwertbildung

bezogen auf Trinkwasserbeschickung  flir Abb. 51 ein) analog zu den organi-

(*: signifikant; **: sehr signifikant; ***: hdchst schen Parametern DOC, SAK,s, und
signifikant; TW = Trinkwasser) SAKss um das vier bis 5-Fache des
vorherigen Wertes an und pendeln sich

dann etwa auf dem Ursprungsniveau wieder ein. Ob dieser ,Phosphatpeak” auf die Zulauf-
umstellung zurtckzufuhren ist oder nur zuféllig in zeitichem Zusammenhang dazu steht,
lasst sich nicht klaren. Denkbar sind diverse Lésungsreaktionen fir die zu diesem Zeitpunkt
gerade gunstige pH-Werte oder lonenzusammensetzungen des Sickerwassers bestanden.
Ohne deren genaue Kenntnis und ohne genaue Kenntnis der Phosphatbindungsformen im
Boden sind Spekulationen wenig sinnvoll. Eine Abschétzung des Boden-pH-Wertes uber den
Zu dem Zeitpunkt
bekannten Perkolat-pH-
Wert erscheint ebenfalls

Tab. 23: Nahrstoffkonzentrationen bei Beschickung mit Trinkwasser
und alkalischem Trinkwasser (TW = Trinkwasser)

Gatow Buch wenig sinnvoll, da letzte-
rer sich wahrend der

T™W T™W T™W T™W
pH 9,5 pH 9,5 Wasserpassage  Uber
NOs-N mg/L 7.3 12.1 14.8 191 die gesamte Saulentiefe
PO,<P  mglL 2.7 1,9 4,8 45 ausbildet. Wie Tab. 27

(Kap. 6.11) zeigt, be-
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steht zumindest gegen Ende der Versuchszeit ein Gradient des Boden-pH-Wertes Uber die
Saulentiefe.

FUr den organischen Schadstoffparameter AOX sind gesicherte Aussagen ebenfalls nicht
maoglich (Abb. 52, Tab. 24). Zum einen haben die Konzentrationen nach der Einfahrphase
noch kein konstantes Niveau erreicht, sondern fallen nach wie vor leicht, so dass der Refe-
renzwert leicht Uberschatzt ist. Zum anderen treten gerade in der Endphase starkere
Schwankungen auf, die auch die Ermittlung des Einflusses der alkalischen Beschickung
erschweren. Der AOX verhalt sich zwar fur beide Séulen, wie auch schon in den bisher dar-
gestellten Versuchsreihen, analog zum DOC mit sinkenden Frachten fur Gatow (- 14 %) und
steigenden fur Buch (+ 16 %), jedoch kann hier auf Grund der Messwertschwankungen kein
funktioneller Zusammenhang gefolgert werden. Eine langere Versuchszeit ware zur Absiche-
rung der Ergebnisse von Vorteil gewesen. Aber auch hier ware nicht zu kléaren, in wie fern
der héhere pH-Wert oder die gestiegene mikrobielle Aktivitat hohere AOX-Freisetzungen
bewirken. Zusatzlich zu diesen beiden Mechanismen ist eine AOX-Mobilisierung auch durch
DOC gebundenen Transport denkbar.

6 m/a, Zulauf-pH: 9,5 | [l Gatow
- [ ] Buch

bezogen auf TW-Beschickung

AOX Ni Zn

Abb. 52: Verhalten des AOX und der Schwermetalle nach Umstellung auf alkalischen
Zulauf bezogen auf Trinkwasserbeschickung (*: signifikant; **: sehr signifikant;
*** hdchst signifikant; TW = Trinkwasser)
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Fir die Schwermetalle
zeigt sich eine klareres
Bild. Die Schwermetall-

Tab. 24: AOX- und Schwermetallkonzentrationen bei Beschickung mit
Trinkwasser und alkalischem Trinkwasser (TW = Trinkwasser)

Gatow Buch konzentrationen in den

TW T™W T™W T™W stark sauren Bucher

pH 9,5 pH 9,5 Perkolat sinken wenige

AOX g/l 60 52 50 58 Wochen nach Umstel-
Ni Ho/L 21,8 21,8 922 385 lung auf alkalische

Zn  mg/L 0,4 0,2 13,4 4.6 Beschickung  deutlich

ab, wie in Abb. 53
exemplarisch fir Zink dargestellt ist. Am Ende des Untersuchungszeitraums liegen die
Ruckgange fir Nickel bei 58 %, fur Zink bei 66 % der Ausgangskonzentrationen.

FiUr den annédhernd neutralen Gatower Boden gehen die Zinkfreisetzungen um annéhernd
43 % deutlich zurlick. Die Nickelfreisetzungen werden praktisch nicht beeinflusst.

Die Beschickung mit alkali-

20 TBuch —e—Buch Gatow| 4 schem Trinkwasser hat gezeigt,
5 —e— Gatow 3 dass fir den stark sauren Bu-
cher Boden trotz nicht erkenn-

=10 P2 2 barer pH-Wert-Anderungen im
g / Perkolat, Anderungen in den
N 5 r1 Séaulenprozessen  stattfinden.
. 4>~M,/} . Zum einen steigt die mikrobielle

o 1 Aktivitat und damit der Umsatz
54 60 66 72 78 84 90 96 102 108 114 120 _
Betriebeszeit [Wochen] organischer Bodensubstanz.

Abb. 53: Zeitverlauf des Schwermetalls Zink fir die alkalisch Glelchzeltlg kommt es zu ver-

beschickten Saulen (Inbetriebnahme: Woche 32, Starkter Freisetzung organi-
Umstellung auf alkalischen Zulauf: Woche 68 scher Schadstoffe. Zum ande-

ren ist ein deutlich senkender
Effekt auf die Schwermetallaustrédge zu verzeichnen. Die Schwermetallaustrage gehen zwar
um mehr als 50 % zurlick, jedoch liegen sie am Ende der Versuchsserie immer noch um
mehr als das 10 Fache Uber den Konzentrationen der Gatow-Perkolate. Langere Versuchs-
zeiten und eine starkere Anhebung des Boden- und Perkolat-pH-Wertes hatten hier weitere
Erkenntnisse zur pH-abhéangigen Mobilisierung von Schwermetallen und organischen
Schadstoffen geliefert.

6.9 Sterilisationsversuche des Bodenmaterials in den Saulen

Um eine Bilanzierung der SOM-Umsetzungen durchfihren zu koénnen, sollte ein
Buch/Gatow-Séaulenpaar nach y-Bestrahlung steril betrieben werden. Bei sterilem Betrieb
wurde davon ausgegangen, dass der DOC im Perkolat sich zusammensetzt aus dem Anteil
des Zulauf-DOC, der in der Saule nicht sorbiert wird und aus vom SOM desorbierten DOM.
Die Summe aus den Gréf3en (DOCyesorn) UNd (DOCyz, sonn) in Gleichung 11 (Kap. 4.2.3) hatte
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so bestimmt werden kénnen. Weiterhin unbekannt bliebe dann die GroRe CO,-Cpoc.zy in den
Gleichungen 11 und 12 (Kap. 4.2.3). Deren Wert kdnnte aber auf Grund des geringen DOC-
Gehaltes im Berliner Trinkwasser von etwa 5 mg/L vernachlassigt bzw. in Abbauversuchen
naherungsweise bestimmt werden.

Die Sterilversuche waren jedoch nicht erfolgreich, da trotz einer Strahlendosis von 24,3 kGy
(Janata, 1999) wahrscheinlich keine vollstandige Keimabtdtung erreicht wurde. Eine Woche
nach der Wiederinbetriebnahme ist die Respiration mehr als doppelt so hoch wie vor der
Bestrahlung (Tab. 25). Um zu Uberprifen, ob diese CO,-Freisetzung tatséchlich auf mikro-
bielle Atmung zuruckzufuhren ist, wurde in der vierten Woche die Temperatur auf 10 °C
gesenkt. Nachdem die CO,-Produktion deutlich zuriick ging (verringerte mikrobielle Aktivitat
in Folge tieferer Temperatur, vgl. Kap. 6.3), wurde der Versuch abgebrochen. Nach Janata
(1999) sind 18 kGy fur eine vollstandige Keimabtttung ausreichend. Andere Autoren gehen
von einer sicheren Sterilisierung nach 25 kGy aus (Dunger & Fiedler, 1997; Sedlacek et al.,
1984). Aber auch letztere Strahlendosis hatte in den Sdulen sicher nicht zu einer vollstandi-
gen Inaktivierung biochemischer Prozesse gefiihrt. Bei der Hygienisierung von Klarschlam-
men werden Dosen von 2,5 bis 5 kGy eingesetzt (Handlos, 1981). Sedlacek et al. (1984)
stellen bei einer Dosis von 3 kGy eine Keimzahlverminderung von Salmonella species um 6
bis 8 Zehnerpotenzen fest. Nach einer Strahlendosis von 1 kGy sind Schimmelpilze und
Streptomyzeten (Beck et al., 1977), von 0,5 kGy coliforme Keime (Watanabe & Takehisa,
1984) nicht mehr nachweisbar. Beck et al. (1977) stellen auch fest, dass Enzyme eine um
den Faktor 10 bis 100 hohere Resistenz gegenuber y-Strahlung besitzen als lebende Zellen.

Ein weiterer Grund fir den Abbruch des Versuchs lag in den sehr hohen DOC-Freisetzungen
begriindet. Fur die Gatow-Saule liegen diese 1 Woche nach Wiederinbetriebnahme 30-fach
Uber den DOC-Konzentrationen, die unter gleichen Betriebsbedingungen vor der Bestrah-
lung im Mittel gemessen wurden (Tab. 25). Es wurde zun&chst angenommen, dass der
Energieeintrag durch die Bestrahlung zu Verdnderungen am Bodenmaterial und DOC-Mobi-
lisierungen aus dem SOM gefihrt hat. Die keimtétende Wirkung von y-Strahlung in wassriger
Umgebung beruht auf der Bildung von Radikalen aus Wassermolekilen (H,O®, OH’, H’)
(Butler et al., 1984). Deren Reaktivitat fuhrt neben der Inaktivierung von lebenden Zellen
auch zur chemischen Veranderungen sonstiger Bodenbestandteile. So wird in der Literatur

Tab. 25: DOC- und CO,-C- Freisetzung nach Sterilisation des Bodens (Daten bei t = 0 sind Mittelwerte
mit n =7 des Betriebs vor der Sterilisation; t = Zeit)

t CO,-C in mg/Woche DOC in mg/L SAK5,/DOC
in Wochen Gatow Buch Gatow Buch Gatow Buch
0 288 280 30 36 3,1 3,3
""""""""" 1 766 40 89 514 04 03
23°C 2 532 253 847 540 0,4 0,4
3 445 204 395 250 0,9 0,8
10°C 4 130 80 187 203 08 12
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von der chemischen Umsetzungen bis hin zur Mineralisation von aromatischen oder chlo-
rierten Kohlenwasserstoffen berichtet (Getoff & Lutz, 1985: 60 %iger Abbau aromatischer
Kohlenwasserstoffe nach 20 kGy, Dichlormethanabbau von 410 auf 9 mg/L nach 25 kGy;
Trump et al., 1984: 66 %iger Abbau von 4-Chlorobiphenyl nach 20 kGy). Ebenso sind Reak-
tionen mit der SOM denkbar. Das eigentliche Ziel dieses Versuchs wéare nach derartig mas-
siven Veranderungen des Bodenmaterials nicht mehr erreichbar gewesen.

Die Annahme ist jedoch nicht vollstandig zu halten. Bezieht man die freigesetzte C-Menge
(DOC und CO,-C) auf die eingebaute Bodenmasse, so wurden innerhalb der betrachteten 4
Wochen fur Gatow 536 pg/g (C/Boden) und fur Buch 246 pg/g (C/Boden) freigesetzt. Unter-
suchungen der mikrobiellen Biomasse in der Anlage A mit der SIR-Methode (substratindu-
zierte Respiration nach Anderson & Domsch, 1978) ergeben Werte in vergleichbarer Gro-
Renordnung fiur die mikrobielle Kohlenstoffmasse (Cni) im Boden von 105 — 214 pg/g fur
Gatow bzw. 54 — 86 pg/g fur Buch. Der Wert fur den Quotienten SAK,s,/DOC betragt nach
der Wiederinbetriebnahme weniger als 0,5 L/(m-mg). Der freigesetzte DOC weist also sehr
geringe Anteile an UV-aktiven Substanzen auf. Es erscheint also wahrscheinlich, dass die
hohen DOC-Freisetzungen zum Grof3teil durch abgestorbene Biomasse verursacht sind.

Ein zweite Bestrahlung wurde nicht vorgenommen, da die erforderliche Strahlendosis nicht
bekannt und eine Sterilitatskontrolle allein tGber die CO,-Produkton nicht sicher war. Bei
deutlich hoheren Strahlendosen waren ungewollte SOM-Umsetzungen sehr wahrscheinlich
geworden. Mit den dann bestimmten DOC-Freisetzungsraten ware die unter unsterilen
Bedingungen stattfindende Desorption sicher Uberschétzt worden. Es erscheint also fraglich,
ob reine Desorptionsvorgange in Bdden ohne mikrobielle Einflisse Uberhaupt bestimmbar
sind.

6.10 Bestimmung des Wassergehaltes in den Saulenbdden

Mit TDR-Messungen wurden die Wassergehalte in den Saulenbdden bestimmt. Ziel war es,
Unterschiede in den Wassergehalten zum einen in Abhéangigkeit der Versickerungsmenge
und zum anderen abhangig vom Beschickungszyklus (nach Bellftung und nach Wasserbe-
schickung; vgl. Kap. 4.2.2, Tab. 4) zu erkennen. Des Weiteren wurde die Endphase der Aus-
trocknung der Saulen 2, 3, 6 und 7 begleitet.

111



50

“ Q\A

30

20

—&— 1 m/a: beschickt
10 +1 —&—10 m/a: beschickt
- < - -1 m/a: abgesaugt

- - & - -10 m/a: abgesaugt
o T T T

0 10 20 30 40

Wassergehalt [Vol %]

Saulenhohe [cm]

Abb. 54: Wassergehalte in zwei Gatow-Séulen mit unterschiedli-
chen Versickerungsmengen (1 und 10 m/a); beschickt:
Wassergehalt nach Beschickung, abgesaugt: Wasser-
gehalt nach Absaugung der Bodenluft (vgl. Tab. 4,
Kap.4.2.2).
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Abb. 55: Wassergehalte in zwei Buch-Saulen mit unterschiedli-
chen Versickerungsmengen (1 und 10 m/a); beschickt:
Wassergehalt nach Beschickung, abgesaugt: Wasser-
gehalt nach Absaugung der Bodenluft (vgl. Tab. 4,
Kap.4.2.2).

6.10.1 Wassergehalte in
Abhéngigkeit der Versicke-
rungsmenge

In Abb. 54 (Gatow) und Abb. 55
(Buch) sind die Wassergehalte
fur die Versickerungsmengen 1
und 10 m/a aufgetragen. Die
Einzelpunkte stellen Mittelwerte
(n=15) Uber einen Zeitraum
von mehreren Wochen dar. Die
Variationskoeffizienten liegen
i.d.R. unter 5% und maximal
bei 12 % (Podey, 2001).

Die maximalen gemessenen
Wassergehalte betragen fir die
Gatow-Saulen 45 und fur die
Buch-Saulen 40 Vol. %. In
10 cm Séaulenhdhe fiihren die
beiden sehr unterschiedlichen
Versickerungsmengen nur zu
geringen Unterschieden in den
Bodenwassergehalten. Daraus
ist zu schlielen, dass die
benannten maximalen Wasser-
gehalte wahrscheinlich sehr
nahe am Zustand der Wasser-
sattigung liegen. Im oberen
Bereich der Saulen sind fur
beide Saulen und beide Versi-
ckerungsmengen geringere
Wassergehalte zu beobachten
als im unteren. Die Kurven der
Wassergehalte Uber die Sau-
lentiefe weisen fur die Gatow-
Séaulen eine geringere Steigung
auf als fur die Buch-Saulen.
Dies zeigt zusammen mit den

hoéheren maximalen Wassergehalten, dass der Gatower Boden in Folge seines Lehmanteils
ein héheres Wasserhaltevermogen besitzt als der Bucher. Gleichzeitig ist daraus zu schlie-
Ren, dass sich Uber die Saulentiefe wahrscheinlich unterschiedliche Redoxpotentiale ausge-
bildet haben. Eine Verfolgung der Redoxverhéltnisse Uber das Vorhandensein bzw. Fehlen
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diverser chemischer Komponenten (z.B. Fe, Mn, NH3, NO3") kann in den vorhandenen Sau-
len daher nicht funktionieren.

Die hohere Versickerungsmenge bewirkt bei beiden Béden sowohl nach der Beschickung als
auch nach der Luftabsaugung héhere Wassergehalte als die geringere Versickerungsmenge.
Die Gradienten der Wassergehalte sind bei grof3en Infiltrationsmengen geringer als bei klei-
nen.

6.10.2 Wassergehalte in den austrocknenden Saulen

Die Saulen 2, 3, 6 und 7 wurden Uber einen Zeitraum von 3 Monaten mit CO.-freier Luft
gespult und dadurch getrocknet. In den letzten Wochen der Trocknung wurden die Wasser-
gehalte gemessen. Die Ergebnisse sind exemplarisch fur die Séaulen 2 (Gatow) und 7 (Buch)
in Abb. 56 und Abb. 57 dargestellt. Die Abbildungen zu den Séulen 3 und 6 befinden sich im
Anhang (Kap. 10.3.7, Abb. 59 und 60). Deutlich wird, dass der Gatow-Boden auf Grund sei-
nes geringen Lehmanteils wesentlich langsamer trocknet als der sandige Bucher Boden. Die
Wassergehaltskurven fir die drei Sonden innerhalb einer Séule verlaufen parallel zueinan-
der. Der Abstand zwischen den Kurven ist fir den Gatower Boden gréf3er als fir den Bucher.
Letzterer trocknet also nicht nur schneller sondern auch gleichmafiger tber die Saulentiefe.
Regressionsrechnungen fiir den Gatow-Boden zeigen, dass der Trockenprozess Uberwie-
gend linear verlauft (r2 zwischen 0,999 und 0,983; Podey, 2001). Lediglich in den letzten zwei
Wochen vor vollstéandiger Trockenheit (0 % Wassergehalt) ist eine Abweichung und ein
schnellerer Trockenprozess zu beobachten.
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.56: Verlauf der Wassergehalte in der Saule 2 (Gatow) in den
letzten Wochen der Trocknung (Position der TDR-Sonde
vom Saulenboden: oben = 30 cm, mitte = 20 cm, unten =

10 cm)
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.57: Verlauf der Wassergehalte in der Saule 7 (Buch) in den
letzten Wochen der Trocknung (Position der TDR-Sonde
vom Saulenboden: oben = 30 cm, mitte = 20 cm, unten =
10cm)

Eine Abhangigkeit der Trocken-
zeit von der vor der Trocknung
versickerten Wassermenge ist
nicht erkennbar (Abb. 56.; Abb.
57; Kap. 10.3.7, Abb. 67 und
Abb. 68). Beide Gatow- und
beide Buch-Saulen sind anna-
hernd zur gleichen Zeit trocken.
Die Beschickung vor der Trock-
nung mit 1 m/a (Saulen 3 und
6) bzw. 6 m/a (Saulen 2 und 7)
fuhrt zu keinen wesentlichen
Unterschieden in den Wasser-
gehalten (vgl. auch Abb. 54 und
55). Geringe Abweichungen in
den Trockenzeiten der Saulen
eines Bodens konnen auf
geringe Luftvolumenstrom-
schwankungen  zurickgefuhrt
werden. Diese wurden lediglich
einmal wdchentlich kontrolliert
und gegebenenfalls korrigiert.

Der Verlauf der Wassergehalte
zeigt eine gute Ubereinstim-
mung mit dem Rickgang der
CO,-Produktion in den Saulen
mit fortschreitender Trocknung
(vgl. Kap. 6.7, Abb.41). Die
Respiration  erreicht  jedoch
etwa 1 bis 2 Wochen nach dem
Wassergehalt den Nullwert.
Offenbar reichen noch geringe
Restgehalte an Wasser im
Boden, die mit den TDR-Son-

den nicht mehr detektiert werden kdnnen, fir eine sehr geringe Rest-Respiration aus.
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6.11 Bodenuntersuchungen nach Ende des Saulenbetriebes

Am Ende des Saulenbetriebes wurde aus zwei Gatow/Buch Sadulenpaaren der Boden in
5 cm Segmenten ausgebaut und analysiert. Veranderungen am Bodenmaterial sollten so
erkannt werden. Ausgewahlt wurden die alkalisch beschickten Saulen, da Anderungen des
pH-Wertes gepruft werden sollten, und die Saulen 4 (Gatow) und 5 (Buch), da diese mit den
grofiten Versickerungsmengen gefahren wurden und die grof3ten Auswaschungen erfolgt
sind. Dariiber hinaus sollte Uberprift werden, ob sich die Summe der Uber das Perkolat aus-
getragenen Stoffmengen mit den Abnahmen an Bodengehalt decken. Die Bodenunter-
suchungen erweisen sich insgesamt als schwer interpretierbar. Deren Ergebnisse sind in
den folgenden Tabellen (Tab. 26: Gatow und Tab. 27: Buch) zusammengefasst. In den
Tabellen sind die Ausgangsgehalte der Béden vor Einbau in die Saulen in der Spalte ,Start”
eingetragen. Die Gehalte nach Saulenbetrieb sind der S&aulennummer und -hohe
zugeordnet. Die dartber befindlichen Prozentangaben geben zum einen die Summe der
Uber das Perkolat ausgetragenen Stoffmenge bezogen auf den urspriinglichen Bodengehalt
(**) und zum anderen den daraus errechneten Bodengehalt nach Saulenbetrieb (*) wieder.
Letzterer stellt den erwarteten Bodengehalt nach Saulenbetrieb dar.

Der berechnete C-Austrag Uber die Wasserphase (DOC) und Bodenluft (CO,-C) liegt fir die
vier betrachteten Séaulen bei etwa 10 % vom Ausgangsgehalt des Bodens an C,q. Der
Variationskoeffizient der C,4-Methode liegt bei etwa 15 %. Es wurde daher nicht erwartet,
dass eine deutliche Anderung der Cog-Gehalte vor und nach Saulenbetrieb erkennbar ist.
Die Cy¢-Gehalte nach Saulenbetrieb zeigen fiir beide Standorte steigende Werte mit der
Saulentiefe. Dabei liegen die Messwerte im oberen Bereich der S&ulen unter den
Ausgangsgehalten. Im unteren Bereich der Saulen liegen sie dagegen Uber den
Ausgangsgehalten. Die Boden-pH-Werte zeigen einen umgekehrten Gradienten mit hoheren
Werten im oberen Teil der Sdulen und einem niedrigeren pH-Wert im unteren Teil. Die
unterschiedlichen C,-Gehalte konnen daher moglicherweise mit einem pH-Wert bedingten
Gradienten in der mikrobiellen Akivitat zusammenhangen, der zu starkerem SOM-Abbau im
oberen Saulenbereich gefuhrt hat. Biomassebestimmungen zur Belegung dieser Vermutung
sind jedoch nicht durchgefuihrt worden. Die gegentber den Ausgangsgehalten erhdhten
Humuswerte in den unteren Bereichen der Saulen sind dartber hinaus wahrscheinlich auf
erneute Adsorption von DOC, der im oberen Saulenbereich mobilisert worden ist,
zuruckzufuhren. Das Zulaufwasser hat einen sehr geringen DOC-Gehalt und wird wéhrend
der Saulenpassage mit organischen Substanzen angereichert. Am Saulenende kann die
DOC-Konzentration so hoch sein, dass eine erneute Sorption beglnstigt ist. Diese
Adsorption sollte in erster Linie hochmolekulare huminstoffartige Substanzen betreffen (vgl.
Kap. 6.5). Carbonatausfallungen, bei der C/N-Bestimmung als C,y miterfasst werden wiirden
und dadurch ebenfalls eine C4-Erhohung suggerieren wirden, konnen auf Grund der pH-
Werte ausgeschlossen werden. Kontrollmessungen der Bdden am highTOC ergaben
dementsprechend keine Hinweise auf das Vorhandensein von anorganischem Kohlenstoff in
den Boden.
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Tab. 26: Ergebnisse der Bodenuntersuchungen nach Ende des Saulenbetriebes fiir die Gatow-Saulen
4 und 9 (f.b.: fehlerhafte Bestimmung; **: Summe der Uber das Perkolat ausgetragenen
Stoffmenge bezogen auf den urspriinglichen Bodengehalt; *: aus ** errechneter Bodengehalt
nach Saulenbetrieb, d.h. erwarteter Bodengehalt nach Saulenbetrieb)

Gatow
Start Hohe [cm] Saule 4 Hohe [cm] Saule 9
Corg [%0] 4,97 (12 %)** (4,38)* (10 %)** (4,46)*
35-40 3,72 30-35 4,35
15-20 5,00 15-20 4,4
0-5 5,64 0-5 5,62
Norg [%0] 0,49 35-40 0,36 30-35 0,41
15-20 0,46 15-20 0,41
0-5 0,52 0-5 0,53
Corg/Norg 10,2 35-40 10,5 30-35 10,6
15-20 10,8 15-20 10,6
0-5 10,8 0-5 10,6
Zn [mg/kg] 540 (5 %)** (513)* (1,2 %)** (533)*
35-40 535 35-40 541
15-20 621 35-40 539
0-5 618 30-35 553
0-5 542 15-20 524
0-5 540
Ni [mg/kg] 74 (1,7 %)** (73)* (0,1 %)** (74)*
35-40 f.b. 35-40 f.b.
15-20 f.b. 35-40 f.b.
0-5 f.b. 30-35 f.b.
0-5 f.b. 15-20 f.b.
0-5
EOX [mg/kg] 1,3 (43 %)** 0,7)* (97 %)** (0,0)*
35-40 1,9 30-35 2,1
15-20 1,9 15-20 2,0
0-5 2,0 0-5 2,3
Boden-pH 6,6 35-40 7,2 35-40 6,9
15-20 6,8 30-35 6,6
0-5 6,7 15-20 6,2
0-5 5,8

Die Gehalte an organischem Stickstoff zeigen nach Saulenbetrieb ebenso wie der C,4 €inen
Gradienten mit zunehmenden Gehalten nach unten. Das C/N-Verhaltnis bleibt fur die Gatow-
Saulen daher mit der Tiefe und auch gegenuber den Ausgangsgehalten praktisch
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Tab. 27: Ergebnisse der Bodenuntersuchungen nach Ende des Saulenbetriebes fir die Buch-Saulen 5
und 10 (**: Summe der Uber das Perkolat ausgetragenen Stoffmenge bezogen auf den
urspringlichen Bodengehalt; *: aus ** errechneter Bodengehalt nach Saulenbetrieb, d.h.
erwarteter Bodengehalt nach Saulenbetrieb)

Buch
Start Hohe [cm] Saule 5 Hohe [cm] Saule 10
Corg [%0] 4,06 (11 %)** (3,62)* (9 %)** (3,69)*
25-30 3,64 30-35 3,71
15-20 4,12 15-20 4,51
0-5 5,13 0-5 4,56
Norg [%0] 0,4 25-30 0,31 30-35 0,33
15-20 0,36 15-20 0,4
0-5 0,47 0-5 0,42
Corg/Norg 10,1 25-30 11,9 30-35 11
15-20 11,5 15-20 11,2
0-5 10,8 0-5 11,2
Zn [mg/kg] 465 (37 %)** (292)* (57 %)** (200)*
25-30 257 30-35 243
15-20 175 15-20 323
0-5 354 0-5 326
Ni [mg/kg] 42 (30 %)** (29)* (43 %)** (24)*
25-30 24 30-35 19
15-20 5 15-20 15
0-5 21 0-5 31
EOX [mg/kg] 15,1 (4 %)** (14,5)* (8 %)** (13,9)*
25-30 15 30-35 14,6
15-20 14,8 15-20 14,5
0-5 15 0-5 16,3
Boden-pH 4,9 25-30 6,8 30-35 6,2
15-20 6,3 15-20 5,0
0-5 5,3 0-5 4,1

unverandert. Fir die Buch-Saulen zeigt sich eine leichte Erhéhung gegeniber dem
Startwert.

Die Schwermetallaustrage Uber das Perkolat berechnen sich fir die Gatow-Saulen zu
maximal 5 %, fur die sauren Buch-S&aulen zu 30 bis 60 % des Ausgangsgehaltes im Boden.
Die Bodenmessungen weisen deutliche Schwankungen auf. Variationskoeffizienten von
Parallelproben kénnen fur Nickel bis zu 60 % betragen. Anders als beim C,q ist jedoch kein
Gradient Uber die Saulenhthe zu erkennen. Nach Saulenbetrieb sind entsprechend den
geringen Perkolataustragen fur die Zinkgehalte in den Gatow-Saulen keine nennenswerten
Anderungen gegeniber den Ausgangsgehalten zu erkennen, wahrend in den Buch-Saulen
eine deutliche Abnahme sichtbar ist. Die Ni-Gehalte in den Buch-Saulen liegen nach
Saulenbetrieb im Mittel in der erwarteten Grél3enordnung.
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Die Austrage an Halogenorganika tber das Perkolat liegen fur die Gatow-Saulen bei 43 bzw.
97 %, fur die Buch-Saulen bei 4 bzw. 8 % des Ausgangsgehaltes im Boden. In letzteren sind
auch nur geringe Anderungen in den gemessenen Bodengehalten gegeniiber den
Ausgangsgehalten zu verzeichnen. Die EOX-Gehalte nach Saulenbetrieb in den Gatow-
Saulen liegen alle etwa bei 2 mg/kg und damit Uber dem Ausgangsgehalt. Hier stellt sich die
Frage nach der Genauigkeit der EOX-Methode in diesem niedrigen Konzentrationsbereich.
Zwar hat die Methode bei Parallelmessungen eine Schwankungsbreite von lediglich etwa 3
bis 4 % (vgl. Kap. 4.2.5: EOX), aber bereits bei Untersuchungen von Proben aus der Anlage
A im zeitlichen Abstand von mehreren Monaten zeigten sich Gehaltsunterschiede von
mehreren mg/kg, so dass zeitliche Anderungen nicht verfolgt werden konnten. Die Griinde
hierfir scheinen methodisch bedingt zu sein (vgl. Kap. 4.2.5: EOX). Erschwerend kommt
hinzu, dass fur die Wasser- und Bodenanalysen mit zwei verschiedenen
Summenparametern gearbeitet werden muss. Beide erfassen sicher nicht die gesamte
halogenorganische Belastung, sondern nur ein methodisch bedingtes analytisches Fenster.
In welchem Maf3e durch die beiden Methoden gleiche bzw. verschiedene Substanzen
bestimmt werden, ist nicht zu ermessen. Ebenso wenig ist der Anteil der durch beide
Methoden nicht erfassten Halogenorganika bekannt

Die Boden-pH-Werte steigen in allen 4 Saulen im oberen Saulenbereich deutlich an. Fir die
Séaulen 4 und 5 (uberwiegend mit Klarwasser beschickt) werden sogar héhere Boden-pH-
Werte erreicht als fir die alkalisch beschickten Saulen 9 und 10. In der sauren Buch-S&aule 5
wurde allein mit Klarwasserbeschickung eine Anhebung des pH-Wertes von 4,9 auf 6,8 in
den oberen 5 cm erreicht. Die Boden-pH-Werte nehmen mit der Tiefe ab und liegen in den
alkalisch beschickten Saulen 9 und 10 sogar unter den Ausgangswerten. Eine Anhebung der
pH-Werte auf Neutralwerte ist in keiner der Saulen Uber die gesamte Tiefe gelungen.
Langere Versuchszeiten zur Erreichung dieses Ziels sind aber nicht sinnvoll, da sie mit
hoheren C,4-Verlusten verbunden waren und beobachtete Veranderungen nicht eindeutig
auf den pH-Wert zurtckfihrbar waren. Fur weiterflihrende Untersuchungen sollte daher die
pH-Wert-Einstellung des Bodens vor Einbau in die Séaulen erfolgen. Dies hétte zusatzlich den
Vorteil, dass nicht zwangslaufig ein pH-Wert-Gradient in den Saulen aufgebaut wird.

Insgesamt bleibt festzustellen, dass eine Bilanzierung von Stoffaustragen Uber die
Wasserphase gegen die Abnahme von Bodengehalten sehr schwierig ist. Bodenanalysen
sind auf Grund der Heterogenitat des Probenmaterials meist mit grolRen Schwankungen
behaftet. Die Summe der Uber die Wasserphase mobilisierten Stoffmenge liegt haufig im
Rahmen dieser Schwankungsbreite.
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7 Schlussfolgerungen

7.1 Verhalten der Parameter DOC und AOX unter verschiedenen simulierten
Zukunftsszenarien

Schlussfolgerungen aus den Ergebnissen der Anlage A

In der Anlage A wurden Uber die Beregnung mit Wassern unterschiedlicher Qualitat ver-
schiedene Zukunftsszenarien simuliert (vgl. Kap. 4.2.1). Das Verhalten der organischen
Parameter DOC und AOX wurde untersucht. In die Séaulen der Anlage war Boden der beiden
Untersuchungsstandorte in naturlicher Horizontierung und einer Fillhéhe von 90 cm einge-
baut. Die Ergebnisse sind teilweise schwer interpretierbar und wenig aussagekraftig, da die
beobachteten Effekte innerhalb der Varianten eines Bodens nur gering sind. Zwischen den
beiden Bdden existieren dagegen deutliche Unterschiede, die Schlussfolgerungen auf Wir-
kungsmechanismen zulassen.

Ein wesentlicher Unterschied zwischen den Bdden besteht in dem pH-Wert. Der saure
Boden Buch zeigt geringe Freisetzungen organischer Stoffe. Protonierung funktioneller
Gruppen fuhrt zu geringeren Polaritaten, dadurch geringerer Loslichkeit und geringerer
Mobilitdt der organischen Molekile (Andersson et al. 1999; Sollins et al., 1996). Dieser Ein-
fluss scheint in den vorliegenden Untersuchungen so grof3, dass die Bucher Perkolate nach
lediglich 90 cm Bodenpassage DOC-Konzentrationen in der GroRenordnung der Hinter-
grundbelastung des Berliner Trinkwassers aufweisen (etwa 5 mg/L; SenSUT, 1999). Auf
Grund der spektroskopischen Eigenschaften des DOC kann erkannt werden, dass
Huminstoffe im Bucher Boden praktisch vollstédndig immobil sind. Trotz hoher Bodengehalte
werden auch halogenorganische Verbindungen kaum verlagert. Die AOX-Konzentrationen in
den Bucher Perkolaten Ubersteigen die gemessenen Konzentrationen im Berliner Trinkwas-
ser nur geringflgig. Die hohen DOC- und AOX-Konzentrationen in den Bucher Perkolaten
der Anlage B (nur organischer Oberboden) legen nahe, dass DOC bzw. Huminstoffe und
halogenorganische Verbindungen im organischen Oberboden der Buch-Saulen der Anlage A
zwar in erheblichen Mengen freigesetzt, aber anschliel3end in den mineralischen Horizonten
wieder festgelegt oder abgebaut werden (Schichtdicke Yah = 20 cm, C1-C3 = 70 cm). Eine
Festlegungen von DOC in Horizonten mit geringen C,4- und geringen Tongehalten erfolgt
Uber Adsorption an Sesquioxide v.a. an Eisenoxide (Kaiser & Zech, 1998; McDowell &
Wood, 1984). Dieser Prozess ist bei niedrigen pH-Werten begtinstigt (Avena & Koopal, 1999;
Sollins et al., 1996). In welcher GréRenordnung diese Festlegung in den mineralischen Hori-
zonten stattfindet, kann nicht abgeschétzt werden, da nicht bekannt ist, wie viel DOC im
Oberboden freigesetzt wird. Zwar ist in die Sdulen der Anlage B nur der organische Yah-
Horizont eingebaut. Jedoch kdnnen die DOC-Freisetzungen der Anlage B nicht auf die der
Anlage A Ubertragen werden, da sich die C,¢-Gehalte in den Yah-Horizonten der beiden
Anlagen auf Grund starker raumlicher Heterogenitaten im Feld deutlich unterscheiden (Ren-
ger et al., 1997) (Anlage A: 2,97 % Corg, Anlage B: 4,06 % C,; Anlage B ging 20 Monate
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nach Anlage A in Betrieb und wurde mit feldfrischem Boden beflllt). Der Gatower Boden
zeigt dagegen durch die anhaltende Klarwasserversickerung keine Versauerungserschei-
nungen. Die DOC- und AOX-Konzentrationen im Perkolat sind dementsprechend hoch.
Festlegungsmechanismen scheinen nicht so wirkungsvoll. Die Grinde kénnen neben dem
pH-Wert in der Horizontierung des Bodens liegen. Bis zu einer Tiefe von 50 cm sind organi-
sche Horizonte eingebaut, die zu DOC-Freisetzungen fihren kdnnen. B- und C-Horizonte
sind lediglich in einer Schichtdicke von 40 cm vorhanden. Die Ergebnisse der Anlage B
bestétigen die geschilderten Zusammenhange zwischen pH-Wert und Mobilitat organischer
Substanzen.

Beim Vergleich der Varianten sind lediglich die mit Klarwasser beschickten Saulen auffallig.
Bei beiden Klarwassersaulen (Buch und Gatow) bricht der Klarwasser-DOC nicht in der
erwarteten GréRenordnung durch die Sdulen durch. Diesem gleichartigen Verhalten beider
Bdden muss ein nicht pH-Wert gesteuerter Mechanismus zu Grunde liegen. In der Literatur
wird von verbesserter DOM-Sorption bei héheren lonenstarken, v.a. hdheren Gehalten an Al,
Ca und Mg, berichtet, die auf die Bildung von kationischen Briicken zwischen negativen
Ladungen zurtickgefuhrt wird (Avena & Koopal, 1999; Sollins et al., 1996; Vance & David,
1989). Die Perkolate der Klarwassersaulen weisen deutlich hdhere Leitféahigkeiten auf als die
Ubrigen Varianten beider Béden (Renger et al.,, 1997). Klarwasser kann mdéglicherweise
durch seinen Salzgehalt begunstigend auf die Sorption von DOM wirken. Ein férdernder Ein-
fluss flr die Sorption des Klarwasser-AOX besteht jedoch nicht. Dieser bricht zu 80 % durch
beide Saulen durch.

Weitere Mechanismen, die die Mobilitat bzw. Festlegung des DOC und AOX steuern, kénnen
nicht erkannt werden. Trotz des gegeniber Feldbedingungen stark reduzierten Systems sind
die Séulen noch zu komplex. Zwischenbeprobungen nach den einzelnen Horizonten und
massivere Eingriffe, als durch die Qualitat der Beregnungswasser verursacht, hatten maogli-
cherweise weitere Erkenntnisse erbracht.

7.2 Einfluss der mikrobiellen Kohlenstoffumsetzungen auf die Mobilisierung
von Schadstoffen unter verschiedenen Beregnungsregimen

Schlussfolgerungen aus den Ergebnissen der Anlage B

Mit der Anlage B sollte v.a. der Einfluss des mikrobiellen Abbaus organischer Bodensub-
stanz und die Wirkung von BewirtschaftungsmafRnahmen sowie klimatischer Gegebenheiten
auf die Freisetzung von AOX und die leicht eluierbaren Schwermetalle Zn und Ni untersucht
werden.

Der Einfluss der mikrobiellen Aktivitat und Humusumsetzungen auf die Freisetzung der
betrachteten Schadstoffe ist deutlich geringer bzw. vernachlassigbar im Vergleich zu den
betrachteten physiko-chemischen Einflissen. Die Ausgangshypothese, mikrobieller Humus-
abbau wirde zum Verlust von Sorptionsplatzen und zur Freisetzung sorbierter Schadstoffe
fuhren, konnte lediglich fir die organischen Schadstoffe in dem neutralen Gatower Boden mit
Einschrankungen gezeigt werden. Fur die Schwermetalle scheint dieser Zusammenhang
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nicht zu gelten. Die Einschétzung von Schinner & Sonnleitner (1997 b), die mikrobielle Akti-
vitat sollte einen grolReren Einfluss auf die Mobilisierung organischer Schadstoffe als auf die
von Schwermetallen haben, wird mit den vorliegenden Untersuchungen bestétigt. Die Tem-
peratursenkung verursacht eine Reduktion der Respiration um 75 % (Gatow) bzw. 60 %
(Buch). Gleichzeitig werden im annahernd neutralen Gatower Boden die DOC-Freisetzung
sowie die AOX-Freisetzung um je etwa 40 % reduziert. Das gleichsinnige Verhalten der
Respiration sowie der DOC- und AOX-Freisetzung im Gatower Boden lasst den Schluss auf
einen Zusammenhang zwischen Freisetzung organischer Schadstoffe und dem mikrobiellen
Abbau von Bodenhumus zu. Wenngleich bemerkt werden muss, dass auch Sorptionsvor-
gange bei tieferen Temperaturen begunstigt sind. Fir den sauren Bucher Boden bleiben die
AOX-Freisetzungen im Rahmen der Schwankungsbreiten konstant. Der Bucher Boden
scheint nicht sorptiv mit AOX gesattigt zu sein. Der Verlust einiger Sorptionspléatze durch
mikrobiellen Abbau muss sich dadurch nicht zwangslaufig in erhéhten AOX-Gehalten im
Perkolat auRern. Auf die Schwermetallfreisetzung hat die verminderte mikrobielle Aktivitét
bei beiden Bdden keinen Einfluss. Diesbezigliche Vermutungen von Herms & Brimmer
(1984; vgl. Kap. 3.3) kdnnen nicht bestatigt werden. An dieser Stelle muss jedoch bemerkt
werden, dass Zn und Ni verhaltnismalfig geringe Affinitdéten zu organischen Substanzen zei-
gen. Bei Untersuchung eines Schwermetalls mit hoher Affinitdt zur organischen Substanz,
ware moglicherweise eine Bestétigung gewonnen worden.

Hohe Versickerungsmengen bewirken auf Grund verstarkter hydraulischer Auswaschung
hohere Freisetzungen aller betrachteten Parameter. Bei geringen Versickerungsmengen
(< 2 m/a) und dadurch ausreichend langen Aufenthaltszeiten des Wassers im Boden, wirken
sich mikrobielle Abbauprozesse reduzierend auf den organischen Parameter DOC. Gleich-
zeitig scheint eine erneute Adsorption von huminstoffartigen Substanzen und AOX am Sau-
lenende durch die lange Aufenthaltszeit begunstigt zu sein. Das Verhalten der Schwerme-
talle wird bei Variation der Versickerungsmenge offenbar lediglich von physikalischen Pro-
zessen beeinflusst. Niedrige Versickerungsmengen bewirken zwar geringe absolute Freiset-
zungen, jedoch sind die Konzentrationen sehr hoch. Dagegen sind bei hohen Versicke-
rungsmengen die Konzentrationen auf Grund der starken Verdiinnung gering.

Die Ergebnisse zeigen, dass der Einfluss des pH-Wertes fir den AOX und fir die Schwer-
metalle genau gegensatzlich ist. Wahrend niedrige pH-Werte die Festlegung organischer
Komponenten begunstigen (vgl. Kap. 7.1), fordern sie die massive Freisetzung der Metalle.
Der saure pH-Wert des Bucher Bodens fihrt zu Zn- und Ni-Konzentrationen, die um ein bis
zwei GrolRenordnungen Uber denen der Gatower Perkolate liegen trotz vergleichbarer
Bodengehalte. Der pH-Wert hat sich in den vorliegenden Untersuchungen in Ubereinstim-
mung mit Literaturberichten als die entscheidende Einflussgré3e auf die Mobilitat leicht elu-
ierbarer Schwermetalle herausgestellt (Scheffer & Schachtschabel, 1998; Sigg & Stumm,
1989; Fic, 1987; Gerth, 1984).

Versuche zur pH-Wert-Anhebung haben dementsprechend auch zwei gegenlaufige Effekte.
Nach alkalischer Beschickung tritt die gewiinschte Senkung der Schwermetallfreisetzungen,
in dem Bucher Boden um mehr als 50 %, ein. Gleichzeitig kommt es aber auch zur Freiset-
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zung von DOC mit einem héheren Huminstoffanteil und fir den sauren Bucher Boden auch
zu signifikant hoheren DOC-Raten sowie erhéhter mikrobieller Aktivitat (CO,-Produktion). In
der Literatur wird von erhohter mikrobieller Aktivitdt (Andersson et al., 2000), verstarkten
Humusumsetzungen (vgl. Kap. 3.5.3; Curtin et al., 1998; Lehnardt, 1998; Neale et al., 1997;
Zelles et al., 1987; Edmeades & Saratchandra, 1981; Nyporg & Hoyt, 1978) sowie verstark-
tem DOC-Leaching (Géttlein et al., 1991; Andersson et al., 1994) in Folge von Bodenkalkung
berichtet. Dies kann fur den Bucher Boden bestéatigt werden. Nicht entschieden werden
kann, ob die erhohte DOC-Mobilisierung auf verstarkte mikrobielle DOM-Bildung in Folge der
erhohten mikrobiellen Aktivitat (Soulsby & Reynolds, 1995) oder auf eine pH-Wert bedingte
verbesserte Loslichkeit organischen Materials zuriickzufihren ist (Andersson et al., 2000;
Stevenson, 1982).

Die Wirkung des Salzgehaltes scheint fir organische Stoffe und Schwermetalle ebenfalls
gegensatzlich zu sein. Wahrend hohe lonenstéarken die Sorption organischer Komponenten
beglnstigen (Avena & Koopal, 1999; Sollins et al., 1996; Vance & David, 1989), hemmen sie
durch Konkurrenzeffekte und Komplexierungsreaktionen die Sorption von Schwermetallen
(Barrow & Whelan, 1998; Pardo & Guadalix, 1996; Herms & Brimmer, 1984; Abd-Elfattah,
1981).

Bodenaustrocknung und Wiederbefeuchtung fuhrt zu kurzzeitig verstarkten und schwan-
kenden Freisetzungen aller betrachteten Parameter (ausgenommen Phosphat). In Folge
eines durch Wassermangel verursachten Absterbens von Mikroorganismen wird nach der
Wiederbefeuchtung leicht mineralisierbarer DOC (Lundquist et al., 1999; Kalbitz & Knappe,
1997; van Gestel et al., 1996; van Gestel et al., 1991) sowie Ammonium und Nitrat ausge-
waschen, wahrend das offenbar Gberwiegend in anorganischer Bindung vorliegende Phos-
phat unbeeinflusst bleibt. Haider (1996) fuhrt erhéhte DOC-Konzentrationen nach Wieder-
befeuchtung auch auf die Auswaschung potentiell wasserldslicher und mikrobiell gebildeter
organischer Substanzen zuriick. Diese Substanzen wurden akkumuliert, weil deren weiterer
Abbau oder Abtransport bei trockenen Bedingungen gebremst wurde. In den vorliegenden
Untersuchungen legen spektroskopische Daten jedoch nahe, dass der DOC nicht oder zu
nur geringen Anteilen aus dem SOM mobilisiert wurde. Magid et al. (1999) behaupten, dass
die in der Literatur geschilderten DOC-Freisetzungen durch mechanische Behandlung des
Bodens wahrend des Trocknungsprozesses verursacht werden. In den vorliegenden Unter-
suchungen wurde die Bodentrocknung in den Saulen durchgefuhrt. Die beobachtete DOC-
Freisetzung kann also nicht durch mechanische Einfliisse verursacht sein. Nach der Wieder-
befeuchtung wird ebenfalls ein starker Respirationspeak beobachtet. Dieser ist zurlickzufih-
ren auf den Abbau der abgestorbenen Biomasse und/oder den Abbau verfigbar gewordener
bodenburtiger organischer Substanzen (Scheu & Parkinson, 1994; van Gestel et al., 1991,
Pullemann & Tietema, 1999). Die Konzentrationen der betrachteten Schadstoffe sind nach
der Wiederbefeuchtung ebenfalls erhdht. Die anfanglich hohen Konzentrationen an DOC, N,
AOX sowie der Schwermetalle klingen ebenso wie die CO,-Produktion schnell ab. Dabei hat
die Versickerungsmenge offenbar keinen Einfluss auf das Abklingen der CO,-Produktion,
wahrend die Ubrigen Parameter bei der héheren Versickerungsmenge schneller ausgewa-
schen werden und schneller wieder konstante Ablaufwerte erreichen (Kalbitz & Knappe,
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1997). Eine Aufsummierung der mobilisierten Stoffmengen zeigt, dass trotz der teilweise
sehr hohen Konzentrationen sofort nach der Wiederbeschickung, sich die ausgetragenen
Stoffmengen maximal verdoppeln (innerhalb eines Zeitraumes von 5 Wochen).

Die Umstellung von Trink- auf Klarwasserbeschickung hat, trotz teilweise erheblich héhe-
rer Eigenbelastung des Klarwassers, abgesehen vom AOX zu keinen erheblichen Qualitats-
minderungen der Perkolate gefihrt. Vor allem fir die Nahrstoffe gilt, dass die bodenbdirtige
Perkolatbelastung die Klarwassergehalte an N und P um das 6- bis10-fache ubersteigt. Wie
bereits in der Anlage A beobachtet bricht auch hier der Klarwasser-DOC nicht in erwarteter
Hohe durch die Saulen durch. Spektroskopische Daten legen nahe, dass hochmolekulare
und gelb gefarbte Huminstoffmolekile beginstigt durch die Salzbelastung des Klarwassers
im Boden sorbiert werden (Avena & Koopal, 1999; Sollins et al., 1996; Vance & David,
1989). Fur die Schwermetalle zeigt sich ebenfalls keine bedeutende Frachterhéhung in den
Perkolaten. Dagegen werden die AOX-Frachten in der Gatow-S&aule um etwa 60 % erhoht.
Der Gatower Boden hat sich in friheren Studien (Berliner Wasserbetriebe, 1990 und 1988)
als sorptiv mit AOX gesattigt erwiesen. Er weist offenbar keinerlei Riuckhaltepotential fur
halogenorganische Verbindungen auf. Im Gegensatz hierzu scheint der Bucher Boden trotz
seiner hoheren Belastung noch Sorptionspotential fiir AOX zu besitzen (keine Anderung der
AOX-Frachten nach Umstellung auf Klarwasserbeschickung). Dies ist wahrscheinlich auf
seinen sauren pH-Wert zuriickzufuhren.

Bodenuntersuchungen nach Beendigung des Saulenbetriebes haben gezeigt, dass Klar-
wasser bereits einen pH-Wert stabilisierenden Einfluss ausiibt. Selbst in der sauren Buch-
Saule ist der pH-Wert nahe 7 angehoben worden, wahrend das mit alkalischer Beschickung
nicht gelungen ist. Weiterhin ist deutlich geworden, dass sich die Stoffaustrdge Uber das
Perkolat kaum in gesunkenen Bodengehalten wiederspiegeln. Dies liegt im wesentlichen
daran, dass die Austrage in der Gréf3enordnung der Messwertschwankungen der Boden-
analytik liegen. Im Falle der Halogenorganika kommt erschwerend hinzu, dass fur wassrige
und feste Proben unterschiedliche Methoden angewendet werden mussen, die beide nur ein
methodisch bedingtes analytisches Fenster und wahrscheinlich nicht die gesamte halogen-
organische Belastung erfassen. In welchem Mal3e diese analytischen Fenster Uberlappen, ist
nicht bekannt.

Bei allen untersuchten Einflussfaktoren hat sich gezeigt, dass fir eine genaue Klarung der
zugrundeliegenden Mechanismen die Bestimmung der reinen Desorption ohne mikrobiellen
Einfluss notwendig ist. Diesbezlgliche Untersuchungen mit sterilen S&ulen waren nicht
erfolgreich. Insgesamt erscheint es fraglich, ob eine echte experimentelle Trennung
physikalischer und mikrobiell induzierter Freisetzungsprozesse mdoglich ist. Hier ware die
Anwendbarkeit von Modellen zur Abbildung und Trennung der Einzelprozesse zu
Uberprufen.
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7.3 Folgerungen fur zukinftige Nutzungskonzepte der Rieselfelder

Die Belastungssituation der Rieselfelder erfordert deren schonende Bewirtschaftung. Diese
muss so gestaltet werden, dass eine weiterer Austrag der Schadstoffe aus dem Boden und
damit eine weitere Verunreinigung des Grundwassers minimiert wird. Die besondere Schwie-
rigkeit der Rieselfelder im Vergleich zu Industriealtlasten liegt in dem breiten Schadstoff-
spektrum der Kontamination. Eine flr alle Schadstoffe optimierte Bewirtschaftung zu errei-
chen ist nicht moglich.

Aus den vorliegenden Untersuchungen ist jedoch deutlich geworden, dass von einer Bewirt-
schaftung durch intensive Bewasserung z.B. zur Grundwasseranreicherung abzusehen ist.
Als sinnvoll ist eine geringe Bewasserung wahrend regenarmer Zeiten im Sommer anzu-
sehen (Portmann, 1995; WTB, 1995). Die Beregnungsmenge sollte so gewahlt werden, dass
zwar das Austrocknen des Bodens und dadurch bedingte Schadstoffmobilisierungen unter-
bunden werden, aber moglichst geringe hydraulische Auswaschungen stattfinden. Hierflr
konnte Klarwasser in Betracht gezogen werden, da dessen Eigenbelastung abgesehen vom
AOX deutlich geringer ist als die bodenbirtigen Sickerwasserbelastungen. Jedoch ist die
AOX-Belastung im Klarwasser als kritisch einzustufen. Jeder zusatzliche AOX-Eintrag wurde
in Gatow vermutlich bis ins Grundwasser durchschlagen, wahrend in Buch eine Erhéhung
der Bodenbelastung entstiinde.

Bei der Bewasserung sollte eine Verregnung einer Uberflutung der Felder vorgezogen wer-
den, um keine anaeroben Verhaltnisse mit z.B. verstarkten Ammonium- oder Phosphatmobi-
lisierungen zu provozieren (Blume & Horn, 1982; Blume et al., 1980). Zwar konnte in den
vorliegenden Untersuchungen kein wesentlicher negativer Effekt von Einstauereignissen
festgestellt werden, da das eingesetzte Trink- und Klarwasser nur geringe Anteile an sauer-
stoffzehrenden organischen Verbindungen enthélt, jedoch fehlt in den Bodensaulen die Sau-
erstoffzehrung Uber die Wurzelatmung.

Schwer einzuschéatzen ist der Effekt pH-Wert stabilisierender Mal3nahmen. Auf Grund seines
gegenlaufigen Effektes auf Schwermetalle und organische Komponenten ist der pH-Wert
nicht fur beide Schadstoffgruppen gleichermafen optimierbar. Eine fir die Schwerme-
tallaustrage gunstige Anhebung des pH-Wertes bewirkt nicht nur einen erhéhten mikrobiellen
Humusumsatz, wie von Renger et al. (1995 b) vermutet, sondern durch die Verschiebung
pH-Wert gesteuerter chemischer Gleichgewichte eine Mobilisierung von DOC und AOX. Des
weiteren kann es kurzzeitig auch zur Mobilisierung von Cd und Zn in Folge erhdhter Ca-Kon-
zentrationen kommen (Herms & Brimmer, 1984).

Festzustellen ist jedoch auf Grund der massiven Auswaschungen nach Inbetriebnahme der
Saulen, dass mechanische Bearbeitungen des Bodens unterbleiben sollten. Bei einer Kal-
kung ware demnach von einer sinnvollen mechanischen Einarbeitung des Kalkes in den
Boden abzuraten. Ebenso sollte von landwirtschaftlichen Nutzungen (Metz, 1995) mit der
Notwendigkeit einer regelmaRigen Bodenbearbeitung abgesehen werden.
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8 Zusammenfassung

Ende des 19. Jahrhunderts wurden im Berliner Umland Versickerungsflachen zur Behan-
dlung und Entsorgung stadtischer Abwasser eingerichtet. Ein Jahrhundert Abwasserbe-
handlung hat die Boden mit einem breiten Spektrum abwasserburtiger Stoffe belastet. Ange-
reichert sind Bodenhumus, Salze, Nahrstoffe N und P, organische Schadstoffe z.B. AOX und
Schwermetalle z.B. Blei und Zink. Salzbelastung, Néahrstoffe und AOX sind zum Teil ins
Grundwasser durchgebrochen. Zur Minimierung weiterer Grundwasserbelastungen missen
Mal3nahmen ergriffen werden, die Schadstoffaustrage aus den Béden verlangsamen.

Die vorliegende Arbeit hatte das Ziel, den Wissensstand in Bezug auf Einflussfaktoren, die
die Mobilitdt und Bindung von Schadstoffen im Boden steuern, zu erweitern. Die Ergebnisse
sollen Grundlagen fur die Erarbeitung geeigneter Bewirtschaftungskonzepte liefern. In zwei
kleintechnischen Saulenversuchsanlagen wurden folgende Einflussfaktoren untersucht: pH-
Wert, lonenstérke, mikrobieller Abbau von Bodenhumus, versickerte Wassermenge (Stark-
regen oder Bewasserung), Qualitat des versickerten Wassers und periodisches Austrocknen
des Bodens. Untersucht wurde das Verhalten der Parameter DOC, AOX, Zn, Ni und AOX in
den Boden zweier Rieselfelder: Das stark destabilisierte und versauerte Feld Buch-
Hobrechtsfelde (Buch) und das relativ stabile Feld Karolinenhthe (Gatow).

Der pH-Wert hat sich als wesentlicher Einflussfaktor fir das Verhalten der untersuchten
Schadstoffe herausgestellt. Er Uibt einen gegenlaufigen Einfluss auf organische Schadstoffe
und Schwermetalle aus. Schwach alkalische pH-Werte beglnstigen die
Schwermetallfestlegung, férdern jedoch die Mobilitdt organischer Substanzen und
Schadstoffe. Fur saure pH-Werte gilt der umgekehrte Zusammenhang. Saure Béden haben
daher ein hoéheres Sorptionspotential flr organische Schadstoffe und ein geringeres fir
Schwermetalle als neutrale oder schwach alkalische Béden. Der Boden-pH-Wert ist also
nicht fir alle Schadstoffkomponenten optimierbar.

Hohe lonenstarken beglnstigen die Sorption organischer Stoffe und férdern die Mobilitat von
Schwermetallen.

Der Bodenhumus ist wichtigstes Sorbens in den untersuchten Sandbdden. Mikrobieller
Humusabbau bewirkt in dem neutralen Boden des Standortes Gatow offenbar eine Mobilisie-
rung von DOM und AOX. Auf die Mobilisierung von Schwermetallen in beiden Béden und
AOX im sauren Boden des Standortes Buch wird kein Einfluss gefunden. Zur genauen
Untersuchung des mikrobiellen Einflusses, muss die rein physikalische Desorption bestimmt
werden. Diese konnte mangels geeigneter Untersuchungskonzepte nicht ermittelt werden.
Versuche mit sterilem Boden waren nicht erfolgreich.

Hohe Versickerungsmengen (Starkregen oder Bewasserung) haben starke hydraulische
Auswaschungen aller betrachteten Parameter zur Folge. Die geringen Aufenthaltszeiten des
Wassers im Boden unterbinden mikrobielle Abbauvorgange. Geringe Versickerungsmengen
und damit lange Aufenthaltszeiten flhren zu geringeren Freisetzungsraten. Organische
Komponenten werden durch mikrobielle Metabolisierung bzw. die Méglichkeit einer erneuten
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Sorption zusatzlich reduziert. Auf eine starke wasserwirtschaftliche Nutzung durch Bewésse-
rung sollte demnach verzichtet werden.

Nach Wiederbefeuchtung ausgetrockneter Boden wird eine kurzzeitig verstarkte Auswa-
schung aller betrachteten Parameter (ausgenommen Phosphat) beobachtet. Ein Feuchthal-
ten der Boden in trockenen Sommermonaten sollte daher in Erwagung gezogen werden.

Zur Feuchthaltung kann Klarwasser in Betracht gezogen werden. Die Eigenbelastung des
Klarwassers ist gering im Vergleich zu den bodenbirtigen Belastungen des perkolierenden
Wassers. Als kritisch Einzustufen ist jedoch der Klarwasser-AOX. In dem neutralen Gatower
Boden wird dieser nicht zurtickgehalten und bricht annéhernd vollstandig durch.

Die gegenlaufigen Effekte z.B. des pH-Wertes auf Schwermetalle und organische Kompo-
nenten zeigen, dass optimierte Bewirtschaftungskonzepte zum Schutz des Grundwassers
nicht fir alle Schadstoffe gleichermal3en erreicht werden kénnen.
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10 Anhang

10.1 Anhang zu Kapitel 4

Zeitliche Abfolge der einzelnen Betriebsvarianten

Die folgende Tabelle zeigt den Zeitplan mit den verschiedenen Betriebsvarianten

Tab. 28: Zeitliche Abfolge der einzelnen Betriebsvarianten (graue Unterlegungen bezeichnen die
Betriebsanderung in der jeweiligen Betriebsphase gegeniiber der vorhergehenden; Tabelle
erstreckt sich Uber 3 Seiten)

Betriebsphase

Saule Betriebsweise A B C
1.-19. Woche 20. -45. Woche 46.-64. Woche
Gatow Buch 11°97-04°98 05798-09°98
Zulauf Trinkwasser Trinkwasser
Temperatur 10 °C 10 °C
1 8 |Volumen 600 ml/Woche 300 mI/Woche
Beschickung kontinuierlich kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht
Zulauf Trinkwasser Trinkwasser Trinkwasser
Temperatur 23°C 23°C 23°C
2 7 Volumen 600 ml/Woche 1800 ml/Woche 1800 ml/Woche
Beschickung kontinuierlich kontinuierlich stoRweise
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht dauerfeucht
Zulauf Trinkwasser Trinkwasser
Temperatur 23°C 23°C
3 6 |Volumen 3000 ml/Woche 300 mI/Woche
Beschickung kontinuierlich kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht
Zulauf Klarwasser Klarwasser
Temperatur 23°C 23°C
4 5 Volumen 600 ml/Woche 1800 ml/Woche
Beschickung kontinuierlich kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht
Einfahren
Zulauf Saulen Trinkwasser
Temperatur noch 23°C
9 10 |Volumen nicht 1800 ml/Woche
Beschickung vorhanden kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht
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Saule

Gatow Buch

Betriebsweise

Betriebsphase
D
65.-81. Woche
10798-01'99

E
82.-94 Woche
ab 0299

F
95.-111. Woche

Zulauf Trinkwasser Trinkwasser
Temperatur Wechsel: -7°C / 10°C 10 °C/23°C
1 8 |Volumen 300 mli/Woche 600 ml/Woche
Beschickung kontinuierlich kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht
Zulauf Trinkwasser
Temperatur 23°C 23°C 23°C
2 7 Volumen 1800 ml/Woche
Beschickung stoRweise
Feuchte Trocknung dauerfeucht Trocknung
Zulauf Trinkwasser
Temperatur 23°C 23°C 23°C
3 6 Volumen 300 ml/Woche
Beschickung kontinuierlich
Feuchte Trocknung dauerfeucht Trocknung
Zulauf Klarwasser Klarwasser Trinkwasser
Temperatur 23°C 23°C 23°C
4 5 |Volumen 1800 ml/Woche 1800 ml/Woche 4500 ml/Woche
Beschickung stoRweise kontinuierlich kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht dauerfeucht dauerfeucht
NaOH
Zulauf Trinkwasser
Temperatur 23°C
9 10 |Volumen 1800 ml/Woche
Beschickung kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht
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Saule

Gatow Buch

Betriebsweise

Betriebsphase
G
112. - 132. Woche

TDR-
Messung

Zulauf Trinkwasser Woche: 118-121
Temperatur 23°C

1 8 |Volumen 600 ml/Woche 300 mL/Woche
Beschickung |Sterilisation / konti.
Feuchte dauerfeucht
Zulauf Trinkwasser Woche: 100-104
Temperatur 23°C

2 7 Volumen 1800 ml/Woche 1800 mL/Woche
Beschickung kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht
Zulauf Trinkwasser Woche: 100-104
Temperatur 23 °C

3 6 Volumen 600 mI/Woche 600 mL/Woche
Beschickung kontinuierlich
Feuchte dauerfeucht
Zulauf Woche: 112-118
Temperatur Bodenausbau

4 5 |Volumen und 3000 mL/Woche
Beschickung Bodenanalyse
Feuchte
Zulauf Bodenausbau
Temperatur und

9 10 [Volumen Bodenanalyse
Beschickung
Feuchte
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10.2 Anhang zu Kapitel 5

10.2.1 Anhang zu Kapitel 5.1 und 5.2

Tab. 29: Daten zu den Abbildungen 11 bis 14 und 54, Gatow

DOC [mg/L] Zeitintervall oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis 61. W 21.2 19.3 18.8 235
64. bis 110. W 22.9 22.3 18.0 24.2
Konfidenz- 21. bis 61. W 2.7 2.3 1.7 1.2
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.7 1.6 1.6 1.3
AOX [ug/L] oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis 61. W 68.9 74.3 63.7 107.9
64. bis 110. W 74.2 93.7 61.0 111.6
Konfidenz- 21. bis 61. W 5.0 8.9 4.6 4.4
intervall (+/-) 64. bis 110. W 2.3 13.7 5.0 4.4
SAK2zs4 [1/m] oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis 61. W 76.7 66.2 70.1 75.0
64. bis 110. W 89.2 85.5 75.9 84.5
Konfidenz- 21. bis61. W 8.6 9.5 4.8 3.6
intervall (+/-) 64. bis 110. W 2.6 6.8 57 53
SAKusze [1/m] oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis 61. W 3.3 2.7 3.3 3.1
64. bis 110. W 4.0 3.7 3.7 35
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.25 0.38 0.22 0.19
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.19 0.31 0.32 0.21
SAK254/DOC oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis 61. W 3.6 3.4 3.7 3.2
64. bis 110. W 3.9 3.8 4.3 35
Konfidenz- 21. bis61. W 0.1 0.3 0.1 0.1
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.1 0.1 0.3 0.1
SAK436/DOC oG SG KG AG
Mittelwert 21. bis61. W 0.159 0.139 0.177 0.131
64. bis 110. W 0.174 0.167 0.207 0.146
Konfidenz- 21. bis61. W 0.018 0.011 0.015 0.008
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.008 0.009 0.021 0.006
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Tab. 30: Daten zu den Abbildungen 11 bis 14 und 54, Buch

DOC [mg/L] OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 6.1 5.7 5.7 11.0
64. bis 110. W 4.8 3.8 5.2 9.6
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.5 0.7 0.4 1.0
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.5 0.6 0.4 0.5
AOX [pg/L] OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 13.7 13.3 13.2 43.5
64. bis 110. W 13.0 9.3 14.3 50.7
Konfidenz- 21. bis 61. W 1.6 2.3 1.9 2.7
intervall (+/-) 64. bis 110. W 2.1 1.3 1.8 3.9
SAKzs4 [1/m] OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 11.9 9.7 11.6 19.1
64. bis 110. W 10.6 7.2 12.1 20.1
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.7 0.8 0.7 1.0
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.5 0.3 0.9 1.4
SAKusze [1/m] OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 0.2 0.2 0.2 0.3
64. bis 110. W 0.2 0.1 0.2 0.4
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.04 0.07 0.06 0.04
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.03 0.06 0.04 0.04
SAK254/DOC OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 2.0 1.7 2.0 1.8
64. bis 110. W 2.3 2.0 2.4 2.1
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.1 0.1 0.1 0.1
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.3 0.4 0.2 0.1
SAK436/DOC OB SB KB AB
Mittelwert 21. bis 61. W 0.030 0.030 0.033 0.030
64. bis 110. W 0.035 0.030 0.043 0.041
Konfidenz- 21. bis 61. W 0.006 0.012 0.010 0.004
intervall (+/-) 64. bis 110. W 0.010 0.018 0.009 0.004
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Abb. 58: SAK254 als Mittelwerte der Betriebszeitrdume 21.
bis 61. und 64. bis 110. Woche (G: Gatow,
B: Buch, O: Kontrollvariante, S: Saurevariante,
K: Kalkvariante, A: Klarwasservariante; *: signifi-
kant; **: sehr signifikant; ***: hochst signifikant)
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10.2.2 Anhang zu Kap. 5.3

Tab. 31: Anlage A: EOX-Gehalte der Parallelsdulen einer Variante nach bestimmten Betriebszeiten
(Tabelle erstreckt sich liber 4 Seiten)

Beprobung Saule Saulentiefe EOX [pa/g] Saule Saulentiefe EOX [pno/g]
Mai 95 0oG Séule nicht vorhanden OB 0-10 cm 1.6
10-15cm 15
SG 0-5cm 2.8 15-20 cm 1.0
5-10 cm 2.7 20-25 cm 2.2
10-15cm 2.1 25-35 cm 0.2
15-20 cm 11 35-45 cm 0.1
20-25 cm 1.3 SB 0-10 cm 9.4
25-30 cm 1.2 10-15cm 9.8
KG 0-5cm 3.1 15-20 cm 9.5
5-10 cm 4.5 20-25 cm 31
10-15 cm 3.6 25-35 cm 0.4
15-20 cm 1.3 35-45 cm 0.3
20-25 cm 1.0 KB 0-10 cm 11.5
25-30 cm 11 10-15cm 11.8
AG 0-5cm 2.3 15-20 cm 10.9
5-10 cm 4.2 20-25 cm 3.4
10-15cm 4.2 25-35 cm 0.4
15-20 cm 1.6 35-45 cm 0.4
20-25 cm 1.4 AB 0-10 cm 8.4
25-30 cm 1.9 10-15cm 9.0
15-20 cm 8.9
20-25 cm 1.0
25-35 cm 0.4
35-45 cm 0.3
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Beprobung Saule Saulentiefe EOX [po/g] Saule Saulentiefe EOX [pa/g]

Sep 95 e]€] 0-5cm 4.7 OB 0-10 cm 7.9
5-10 cm 3.6 10-15 cm 6.5
10-15cm 3.3 15-20 cm 55
15-20 cm 2.1 20-25 cm 3.4
15-20 cm 1.8 25-35 cm 0.3
20-25 cm 11 35-45 cm 0.3
25-30 cm 0.9 SB 0-10 cm 6.0
25-30 cm 0.3 10-15cm 6.1
30-40 cm 0.4 15-20 cm 5.4
SG 0-5cm 5.7 20-25 cm 3.2
5-10 cm 25 25-35 cm 0.3
10-15cm 2.2 35-45 cm 0.2
15-20 cm 11 KB 0-10 cm 8.8
20-25 cm 0.8 10-15 cm 5.8
20-25 cm 12 15-20 cm 8.0
25-30 cm 1.0 20-25 cm 11
KG 0-5cm 3.3 25-35 cm 0.2
5-10 cm 25 35-45 cm 0.2
10-15cm 2.6 AB 0-10 cm 5.9
15-20 cm 11 10-15cm 6.9
20-25 cm 0.9 15-20 cm 4.6
25-30cm 0.9 20-25 cm 25
30-40 cm 0.4 25-35 cm 0.2
AB 0-5cm 35 35-45 cm 0.2
5-10 cm 2.7
10-15cm 2.3
15-20 cm 11
20-25 cm 0.9
25-30 cm 1.0
30-40 cm 0.3
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Beprobung Saule Saulentiefe EOX [pa/g] Saule Saulentiefe EOX [pno/g]

Maérz 1996 oG 0-5cm 2.1 OB 0-15cm 6.3

5-10 cm 1.6 15-20 cm 6.9

10-15 cm 1.7 20-25 cm 1.7

15-20 cm 1.2 25-35 cm 0.1

20-25 cm 0.7 35-45 cm 0.2

25-30 cm 0.4 SB 0-10 cm 6.4

30-40 cm 0.5 10-15cm 6.4

40-50 cm 0.1 15-20 cm 6.4

SG 0-5cm 3.1 20-25 cm 1.2

5-10 cm 1.9 25-35 cm 0.2

10-15 cm 15 0.2

15-20 cm 0.8 35-45 cm 0.2

20-25 cm 0.7 KB 0-10 cm 5.6

25-30 cm 1.0 10-15cm 6.4

30-40cm 0.1 15-20 cm 6.0

40-50cm 0.1 20-25 cm 0.9

KG 0-10 cm 15 25-35 cm 0.1
10-15cm 1.4

15-20 cm 11 35-45 cm 0.1

20-25 cm 0.8 AB 0-10 cm 4.8

25-30cm 0.8 10-15cm 4.4

30-40 cm 0.5 15-20 cm 6.0

40-50 cm 0.2 20-25 cm 24

AG 0-10 cm 1.3 25-35cm 0.3
10-15 cm 1.0

15-20 cm 0.7 35-45 cm 0.4

20-25 cm 0.7 35-45 cm 0.2

25-30 cm 0.6 45-55 cm 0.2
30-40 cm 0.4
40-50 cm 0.1
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Beprobung Saule Saulentiefe EOX [po/g] Saule Saulentiefe EOX [pa/g]

Aug 96 oG 5-10 cm 4.0 OB 0-10 cm 5.8
25 10-15cm 6.2
10-15cm 1.3 15-20 cm 7.1
15 20-25 cm 3.1
2.1
15-20 cm 2.1 25-35cm 0.3
2.3 35-45cm 0.3
1.4 SB 0-10 cm 7.9
20-25cm 0.6 10-15 cm 6.6
11 15-20 cm 7.5
1.0 20-25 cm 4.2
25-30cm 1.0 25-35 cm 0.1
1.0
11 35-45 cm 0.1
30-40cm 0.2 KB 0-10 cm 6.6
0.3 10-15 cm 6.2
0.3 15-20 cm 7.2
SG 5-15cm 3.2 20-25 cm 5.8
15-20cm 1.8 25-35cm 0.1
20-25cm 1.4 AB 0-10 cm 6.1
25-30cm 0.8 10-15 cm 5.4
30-40cm 0.4 15-20 cm 7.2
40-50cm 0.2 20-25 cm 6.2
KG 5-15cm 3.2 25-35cm 0.1
15-20 cm 1.6
20-25 cm 1.8 35-45 cm 0.1
25-30cm 1.4
30-40 cm 1.4
1.4
40-50cm 0.2
0.3
AG 43.38 2.5
43.37 2.3
43.36 1.4
43.35 1.3
43.34 1.4
43.33 0.9
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10.2.3 Anhang zu Kap. 5.4

Tab. 32: Daten zu Abb. 17 und Abb. 18

Gatow Mol % X Kontrolle Saure Kalk Klarwasser
AOCI 19.2 45.2 38.0 45.0
AOBr 65.4 42.3 47.4 36.3
AOI 15.3 12.4 14.7 18.7
Buch Mol % X Kontrolle Saure Kalk Klarwasser
AOCI 75.6 69.4 85.0 35.3
AOBr 3.4 5.4 1.8 8.8
AOI 20.8 25.2 13.3 55.9

10.3 Anhang zu Kapitel 6

10.3.1 Anhang zu Kap. 6.2.1 und Kap. 6.2.2

Tab. 33: Daten zu Abb. 19, Abb. 20 und Abb. 21

Gatow +/- Buch +/-
pH 7.39 0.3 5.38 0.2
LF [uS/cm] 1013 184.9 927 64.9
DOC [mg/Woche] 18.3 1.2 25.2 3.9
CO, [mg/Woche] 401 34.7 304 23.6
CO,/DOC 22.0 1.3 12.2 11
SAK2s4 [1/m] 110 9 142 13
SAK254/DOC 3.6 0.02 3.3 0.02
SAK 436 [1/m] 5.3 0.33 5.6 0.53
SAK436/DOC 0.18 0.008 0.13 0.005
NH4-N [mg/Woche] 0.03 0.00 0.03 0.01
NOs3-N [mg/Woche] 19.1 22.2 20.3 6.2
PO4-P [mg/Woche] 0.60 0.17 2.1 0.56
AOX [ug/Woche] 44 2 54 2
Ni [ng/Woche] 8.1 2.1 477 147
Zn [mg/Woche] 0.26 0.07 9.6 3.2
Fe [mg/Woche] 40.6 9.6 36.0 10.5
Mn [ug/Woche] 1.67 0.63 585 400
DOC [t/ha*a] 618 40 851 132
CO; [t/ha*a] 13545 1172 10269 797
NH4-N [g/ha*a] 1013 0 1013 338
PO4-P [kg/ha*a] 20 5,7 70,9 18,9
AOX [g/ha*a] 1486 67,6 18241 67,6
Ni [kg/ha*a] 0,27 0,07 16,1 4,9
Zn [kg/ha*a] 8,7 2,3 324 108
Fe [kg/ha*a] 1371 324 1216 354
Mn [g/ha*a] 56,4 21,9 19761 13511
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Tab. 34: Daten zu Abb. 22: Schadstofffrachten als % vom Bodengehalt (OX = organisch gebundenes
Halogen: AOX/EOX)

Gatow Buch
OX 0.513 % 0.048 %
Zn 0.007 % 0.275 %
Ni 0.002 % 0.151 %

10.3.2 Anhang zu Kap. 6.3

Tab. 35: Absolute Daten nach Senkung der Temperatur

Gatow (Séaule 1) Buch (Séaule 8)
Betriebsphase A Betriebsphase B Betriebsphase A Betriebsphase B
(23°C) (10°C) (23°C) (10°C)

23°C (+-) 10°C (+-) 23°C (+-) 10°C (+-)
pH 7.18 0.3 7.40 0.08 5.24 0.1 5.37 0.06
LF [puS/cm] 1075 58 790 53 954 71 820 62
DOC [mg/Woche] 18.5 0.7 10.6 15 27.9 1.6 19.6 13
CO, [mg/Woche] 409 11 104 9 307 12 111 17
CO./DOC 22.7 1.0 10.3 13 11.3 0.7 5.1 0.6
SAKa2s4 [1/m] 108 4 69 3 152 5 110 6
SAK254/DOC 3.6 0.1 3.88 0.13 3.3 0.1 3.66 0.16
SAK a3zenm) [1/m] 5.3 0.4 3.54 0.20 6.1 0.3 4.74 0.46
SAK(36/DOC 0.2 0.0 0.20 0.01 0.1 0.0 0.15 0.01
NH,-N [mg/Woche] 0.03 0.01 0.03 0.01 0.03 0.02 0.03 0.02
NOs-N [mg/Woche] 275 8.1 9.2 15 17.6 6.3 10.5 21
PO,4-P [mg/Woche] 0.75 0.22 0.97 0.42 1.69 0.34 2.18 0.60
AOX [ug/Woche] 45 7 26 4 56 8 45 10
Ni [ug/Woche] 7.6 2.8 5.9 25 448 119 575 150
Zn [mg/Woche] 0.21 0.08 0.16 0.08 8.7 3.2 9.0 2.4
DOC [kg/ha*a] 625 24 358 51 942 54 662 44
CO; [t/ha*a] 13.8 0.4 35 0.3 10.4 0.4 3.7 0.6
NH,-N [kg/ha*a] 1.0 0.3 1.0 0.3 1.0 0.7 1.0 0.7
NOs-N [kg/ha*a] 929 274 311 51 595 213 355 71
PO,4-P [kg/ha*a] 25.3 7.4 32.8 14.2 57.1 115 73.6 20.3
AOX [g/ha*a] 1520 236 878 135 1892 270 1520 338
Ni [kg/ha*a] 0.26 0.09 0.20 0.08 15.13 4.02 19.42 5.07
Zn [kg/ha*a] 7.1 2.7 5.4 2.7 293.9 108.1 304.0 81.1
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Tab. 36: Daten zu Abb. 23, Abb. 24 und Abb. 25: Daten nach Temperatursenkung bezogen auf Daten bei

Betrieb bei 23 °C (Kl = Konfidenzintervall)

Gatow 95 % - Kl Buch 95 % - Kl
% +/- % +/-
pH 103 11 103 11
LF 74 5.0 86 6.5
DOC 57 8.0 70 4.8
CO, 25 2.2 36 5.4
CO,/DOC 45 5.6 45 5.0
SAK2s4 64 34 73 4.5
SAK254/DOC 107 3.6 110 4.9
SAKazs 67 3.8 78 7.6
SAKa36/DOC 112 8.2 117 8.0
NO3z-N 33 5.5 60 11.8
POs-P 129 55.6 129 354
AOX 58 9.1 81 17.7
Zn 79 37.7 104 27.6

10.3.3 Anhang zu Kap. 6.4

Tab. 37: Daten zu Abb. 26 (+/- = 95 % - Konfidenzintervall)

%KW an LW +/-

pH 98.80 1.37
LF 161.07 8.59
DOC 273.80 23.35
SAK 54 362.73 19.85
SAK254/DOC 135.22 9.78
SAKu43s 1008.89 102.41
SAK,3/DOC 360.42 36.27
NO3z-N 385.24 220.62
PO4,-P 315.38 153.85
AOX 390.91 50.16
Ni 186.67 101.39
Zn 82.30 41.88
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Tab. 38: Daten zu Abb. 27, Abb. 28, Abb. 29 und Abb. 30: Gatow (Saule 4) (+/- = 95 % - Konfidenzintervall)

Betriebsphase A Betriebsphase B Anderung nach Zulaufumstellung

LW +/- KW +/- % +/- Prognose
%

pH 7.31 0.1 7.44 0.06 101.8 0.9 98.7
LF [puS/cm] 1141 48.1 1406.78 96 123.3 8.4 140.3
DOC [mg/Woche] 18.9 12 19.66 1.17 104.2 6.2 123.7
CO; [mg/Woche] 426 11.3 384.21 19.39 90.1 4.5 104.1
CO,/DOC 22.0 1.0 20.00 1.40 91.1 6.4 78.4
SAKs4 [1/m] 117 4 124.16 8.10 106.2 6.9 120.8
SAK35/DOC 3.7 0.12 3.61 0.07 99.0 2.0 119.0
SAK.zs [1/m] 55 0.24 5.59 0.45 102.3 8.3 139.4
SAK436/DOC 0.17 0.008 0.16 0.01 95.0 4.5 180.3
NOs-N [mg/Woche]  34.0 9.3 37.30 2.53 109.9 7.5 106.8
PO,4-P [mg/Woche] 1 0.17 1.13 0.29 183.2 47.0 125.5
AOX [ug/Woche] 45 18.7 70.28 7.40 157.5 16.6 136.7
Ni [ug/Woche] 8.8 3.6 16.48 5.86 186.4 66.3 117.5
Zn [mg/Woche] 0.3 0.24 0.33 0.02 110.4 6.4 97.5
DOC [kg/ha*a] 638 41 664 40

CO; [t/ha*a] 14.4 0.4 13.0 0.7

NOs-N [kg/ha*a] 1149 314 1260 85

PO,-P [kg/ha*a] 33.8 5.7 38.2 9.8

AOX [g/ha*a] 1520 632 2374 250

Ni [kg/ha*a] 0.30 0.12 0.56 0.20

Zn [kg/ha*a] 10.1 8.1 11.1 0.7
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10.3.4 Anhang zu Kap. 6.5

Tab. 39: Daten zu Abb. 31: Anderung der CO.-Produktion in Abhéngigkeit der Versickerungsmenge, KW
= Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf CO; [mg/Woche]

m/a Gatow KW  +/-  Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 316 35 305 24
384 19 250 15 401 35 304 24

6 342 26 277 16 325 20 250 14
10 312 17 247 16

COs [t/ha*a]

1 10.7 1.2 10.3 0.8
13.0 0.6 8.4 0.5 135 1.2 10.3 0.8

6 11.6 0.9 9.4 0.5 11.0 0.7 8.4 0.5
10 10.5 0.6 8.3 0.5

Tab. 40: Anderung des Quotienten CO2/DOC in Abhéangigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf CO,/DOC
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 53.8 7.3 40.0 6.8
2 20.0 14 111 0.8 22.0 1.3 12.2 11
6 7.2 0.8 5.9 0.4 9.1 1.2 6.6 0.6
10 7.0 0.9 4.9 0.5

Tab. 41: Daten zu Abb. 32: Anderung der DOC-Frachten in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf DOC [mg/Woche]

m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 5.5 0.9 7.8 1.0
19.7 1.2 21.8 1.4 18.3 1.2 25.2 3.9

6 45.5 2.6 46.0 2.8 35.5 3.2 38.1 2.0
10 44.2 4.3 49.6 2.4

DOC [kg/ha*a]

1 186 30 263 34
665 41 736 47 618 41 851 132

6 1537 88 1554 95 1199 108 1287 68
10 1493 145 1675 81
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Tab. 42: Daten zu Abb. 34: Anderung der DOC-Konzentrationen in Abhangigkeit der
Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf DOC [mg/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 21.9 1.5 26.7 2.0
2 33.9 1.7 38.1 2.2 30.2 2.3 43.0 3.6
6 30.1 2.6 27.7 2.7 30.1 1.2 27.7 1.5
10 17.2 1.9 19.0 1.3

Tab. 43: Anderung der AOX-Frachten in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW =
Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf AOX [ug/Woche]

m/a Gatow KW +/- Buch KW +/-  Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 14.5 1.1 16.2 2.0
2 70.3 7.4 50.9 12.3 44.1 1.7 54.1 1.7
6 146.4 26.5 133.1 19.1 74.8 11.3 80.9 104
10 86.6 11.3 113.2 21.9

AOX [g/ha*a]
1 490 37 547 68
2 2375 250 1719 415 1490 57 1827 57
6 4945 895 4496 645 2527 382 2733 351
10 2925 382 3824 740

Tab. 44: Anderung der Zn-Frachten in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW =
Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf Zn [kg/ha*a]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 3.4 0.3 206 17.6
2 111 0.7 262 57.8 8.8 2.4 325 108
6 35.5 2.7 636 63.8 17.9 1.4 747 65.9
10 22.6 4.1 964 144

Tab. 45: Daten zu Abb. 33: Anderung der Zn-Frachten in Abhéngigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf Zn [mg/Woche]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 0.10 0.01 6.11 0.52
2 0.33 0.02 7.77 1.71 0.26 0.07 9.61 3.19
6 1.05 0.08 18.84 1.89 0.53 0.04 22.12 1.95
10 0.67 0.12 28.55 4.25
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Tab. 46: Anderung der Ni-Frachten in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW =
Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf Ni [ug/Woche]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/-  Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 5.8 2.5 516.7 75.3
2 16.5 5.9 486.3 145.8 8.1 2.1 477.2 147.3
6 44.8 2.8 1371.9 171.8 22.4 4.4 1320.0 203.7
10 29.5 5.3 1769.8 100.5
Ni [kg/ha*a]
1 0.20 0.08 175 25
2 0.56 0.20 16.4 4.9 0.27 0.07 16.1 5.0
6 15 0.09 46.3 5.8 0.76 0.15 44.6 6.9
10 1.0 0.18 59.8 3.4
Tab. 47: Anderung der PO4-Frachten in Abhéngigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW =

Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf PO4 [mg/Woche]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/-  Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 0.71 0.28 0.54 0.25
2 1.13 0.29 2.17 0.38 0.60 0.17 2.06 0.56
6 6.28 1.85 8.55 212 2.85 1.06 6.93 1.16
10 5.60 1.84 13.70 1.65
PO, [kg/ha*a]
1 24 9.5 18 8.4
2 38 9.8 73 13 20 5.7 70 19
6 212 62 289 72 96 36 234 39
10 189 62 463 56
Tab. 48: Anderung der NO3-Frachten in Abh&ngigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser,

TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf NOs [mg/Woche]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 29 1.0 32.9 2.8
37.3 25 17.8 5.0 19.1 22.3 20.3 6.2
6 37.1 13.3 35.9 12.1 11.2 2.8 19.2 2.3
10 5.6 1.8 21.6 4.1
NO3 [mg/Woche]
1 98 34 1111 95
2 1260 84 601 169 645 753 686 209
6 1253 449 1213 409 378 95 649 78
10 189 61 730 138
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Tab. 49: Daten zu

Abb.

36:

Anderung

der AOX-Konzentrationen in
Versickerungsmenge, KW = Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Abhangigkeit

Zulauf AOX [ug/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 53 3 57 3
2 116 10 82 8 74 11 95 3
6 96 14 73 7 48 9 47 6
10 32 5 42 6

der

Tab. 50: Anderung der Zn-Konzentrationen in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser,

TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf Zn [mg/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 0.37 0.05 21.18 1.3
2 0.58 0.06 13.40 1.77 0.41 0.08 16.31 5.1
6 0.59 0.04 10.31 1.09 0.32 0.03 12.00 0.9
10 0.25 0.05 10.29 1.5

Tab.51: Anderung der Ni-Konzentrationen in Abhéngigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser,

TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf Ni [pg/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 214 10.5 1683 298
2 23.9 8.4 796 147 12.7 3.0 810 239
6 27.9 5.6 750 88 13.2 29 722 95
10 10.0 2.0 650 43
Tab.52: Anderung der NO3-Konzentrationen in Abhangigkeit der Versickerungsmenge,
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall
Zulauf NO3z [mg/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 10.1 4.4 114.8 9.6
2 66.7 5.6 7.5 14 30.7 34.9 35.0 7.6
6 19.7 6.3 19.6 6.3 6.5 1.7 10.9 1.0
10 2.0 0.7 7.5 1.4
Tab.53: Anderung der PO4-Konzentrationen in Abhéngigkeit der Versickerungsmenge,
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall
Zulauf PO, [mg/L]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 1.6 0.5 2.2 0.3
2 1.9 0.4 3.7 0.7 1.0 0.2 3.6 0.5
6 4.2 0.8 4.7 11 1.6 0.7 3.9 0.7
10 2.2 0.6 5.0 0.6
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Tab.54: Daten zu Abb. 35: Anderung des SAK254 in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf SAK2s54 [1/m]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 68.1 3.9 76.0 4.8
2 124.2 8.1 121.4 10.5 109.7 8.6 142.1 13.0
6 129.0 11.3 98.9 6.9 81.3 6.3 89.6 9.7
10 67.9 9.5 78.9 11.2

Tab.55: Anderung des SAK436 in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW = Klarwasser,
TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf SAK 436 [1/m]
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 3.2 0.3 2.7 0.2
5.6 0.5 5.1 0.6 5.3 0.3 5.6 0.5
6 7.4 0.7 4.9 0.3 4.5 0.4 4.1 0.4
10 4.0 0.6 3.7 0.6

Tab.56: Anderung des Quotienten SAK254/DOC in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf SAK254/DOC
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 3.1 0.2 2.9 0.2
2 3.6 0.1 3.3 0.1 3.6 0.1 3.3 0.0
6 4.2 0.2 3.6 0.1 4.0 0.2 3.6 0.1
10 3.9 0.2 3.6 0.1

Tab.57: Anderung des Quotienten SAK436/DOC in Abhangigkeit der Versickerungsmenge, KW =
Klarwasser, TW = Trinkwasser, +/- = 95%- Konfidenzintervall

Zulauf SAK436/DOC
m/a Gatow KW +/- Buch KW +/- Gatow TW +/- Buch TW +/-
1 0.14 0.02 0.10 0.01
2 0.16 0.01 0.14 0.01 0.18 0.01 0.13 0.00
6 0.2 0.0 0.2 0.0 0.22 0.02 0.17 0.01
10 0.23 0.02 0.17 0.01
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Abb. 59: Anderung der Zn-Konzentration in Abhangigkeit der Versickerungsmenge (TW = Trinkwasser,

KW = Klarwasser)
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Abb. 60: Anderung der Ni-Konzentration in Abh&ngigkeit der Versickerungsmenge (TW = Trinkwasser,

KW = Klarwasser)
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Abb. 64: Anderung der Leitfahigkeit in Abhangigkeit der Versickerungsmenge (TW = Trinkwasser, KW =
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Abb. 65: Anderung des Quotienten CO2/DOC, der DOC-Konzentrationen und der Respiration in
Abhangigkeit der Versickerungsmenge

162



10.3.5 Anhang zu Kap. 6.6

Tab. 58: Frachten bei ungesattigter Beschickung (unges.) und Beschickung mit kurzzeitigem Einstau
(Summe/aerob/Einstau) +/- = 95%- Konfidenzintervall

GATOW unges. +/- Summe +/- aerob +/- Einstau +/-
pH 7.40 0.05 6.91 0.04 7.49 0.06
LF [puS/cm] 745 36 726 20 709 20
DOC [mg/Woche] 35.5 3.2 28.1 2.1 14.0 1.0 14.1 12
CO2 [mg/Woche] 324 19 272 16
CO./DOC 9.1 1.2 9.5 0.9
SAK2s4 [1/m] 81.3 6.3 58.6 3.0 59.9 2.6
SAK254/DOC 4.0 0.2 3.8 0.2 3.7 0.2
SAK 436nm [1/m] 4.5 0.4 3.2 0.2 34 0.1
SAK436/DOC 0.22 0.02 0.21 0.01 0.22 0.02
NOs-N [mg/Woche] 11.2 2.8 9.5 2.6 5.0 1.7 4.5 17
PO4-P [mg/Woche] 2.9 11 4.4 1.6 21 0.6 24 11
AOX [ug/Woche] 74 11 65 5 33 3 33 2
Ni [ug/Woche] 224 4.4 20.7 5.2 10.0 3.1 10.7 25
Zn [mg/Woche] 0.53 0.04 0.36 0.05 0.17 0.04 0.19 0.03
DOC [kg/ha*a] 1199 108.1 949.2 71 473 34 476 41
CO: [t/ha*a] 11 0.6 9.2 0.5
NOs-N [kg/ha*a] 378 95 321 88 169 57 152 57
PO4-P [kg/ha*a] 98 37 149 54 71 20 81 37
AOX [g/ha*a] 2500 372 2196 169 1115 101 1115 68
Ni [kg/ha*a] 0.8 0.1 0.7 0.2 0.3 0.1 0.4 0.1
Zn [kg/ha*a] 18 14 12.2 1.7 5.7 1.4 6.4 1.0
BUCH unges. +/- Summe +/- aerob +/- Einstau +/-
pH 5.54 0.04 5.54 0.05 5.56 0.04
LF [puS/cm] 674 37 678 23 695 24
DOC [mg/Woche] 38.1 21 40.3 4.0 20.5 2.2 19.9 1.9
CO; [mg/Woche] 250 13 262 20
CO./DOC 6.6 0.6 6.6 1.2
SAK2s4 [1/m] 89.6 9.7 75.8 2.6 75.4 2.0
SAK254/DOC 3.7 0.1 34 0.2 35 0.1
SAKazenm [1/m] 4.0 0.4 3.6 0.2 3.6 0.1
SAK436/DOC 0.17 0.01 0.17 0.01 0.17 0.01
NOs-N [mg/Woche] 19.2 2.3 17.3 4.5 7.1 1.5 10.2 34
PO4-P [mg/Woche] 6.9 1.2 4.9 0.9 3.1 0.5 1.8 0.5
AOX [ug/Woche] 81 10 90 23 44 10 45 13
Ni [ug/Woche] 1320 203 1173 199 558 60 615 153
Zn [mg/Woche] 221 2.0 13.2 2.3 6.6 1.2 6.7 1.2
DOC [kg/ha*a] 1287 71 1361 135 692 74 672 64
CO: [t/ha*a] 8.4 0.4 8.9 0.7
NOs-N [kg/ha*a] 649 78 584 152 240 51 345 115
PO4-P [kg/ha*a] 233 41 166 30 105 17 60.8 17
AOX [g/ha*a] 2736 338 3040 777 1486 338 1520 439
Ni [kg/ha*a] 45 6.9 40 6.7 19 2.0 21 5.2
Zn [kg/ha*a] 747 68 446 78 223 41 226 41
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Tab.59: Daten zu Abb. 37, Abb. 38, Abb. 39 und Abb. 40
Gatow [%]

Summe +/- aerob +/- Einstau +/-
pH 93 0 101 1
LF 98 2 95 3
DOC 79 6 40 2 40 3
CO; 84 5
CO,/DOC 104 9
SAK 254 72 3 74 3
SAK254/DOC 93 3 92 6
SAKazenm 72 3 76 3
SAK43s/DOC 94 5 97 8
NOs-N 85 22 45 15 40 15
PQO4-P 155 57 73 21 83 39
SO 114 19 57 9 57 11
AOX 88 7 44 4 44 3
Ni 92 22 45 13 48 11
Zn 67 9 31 6 36 5
Fe 190 35 96 24 95 18
Mn 129 46 70 32 59 27

Buch [%]

Summe +/- aerob +/- Einstau +/-
pH 100 1 100 1
LF 101 4 103 4
DOC 106 11 54 6 52 5
CO2 105 8
CO,/DOC 100 18
SAK 254 85 3 84 2
SAK254/DOC 94 5 96 3
SAKaz6nm 90 5 88 3
SAK436/DOC 98 6 97 4
NOs-N 90 23 37 8 53 18
PO4-P 71 12 45 7 26 7
SO 76 18 49 10 27 9
AOX 112 30 55 14 56 17
Ni 89 15 42 5 47 12
Zn 60 104 30 5 30 5
Fe 147 63 61 19 85 48
Mn 25 5 14 3 12 2
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10.3.6 Anhang zu Kap. 6.8

Tab. 60: Daten zu Abb. 37, Abb. 38, Abb. 39 und Abb. 40 (KI = Konfidenzintervall)

ZulaufpH=9,5 95% Kl (+/-) ZulaufpH =95 95% Kl (+/-)
pH 102 3.3 100 2.7
LF 92 8.6 91 8.2
DOC 87 4.2 115 4.2
CO: 100 10.0 131 12.7
CO,/DOC 114 20.0 152 32.6
SAK (254 96 5.8 126 3.3
SAK(254/DOC 109 2.6 109 34
SAK @436nm) 108 5.7 147 7.4
SAKu36/DOC 122 25 126 7.4
NO;-N 167 9.5 130 3.2
PO4-P 69 11.9 94 5.6
AOX 86 5.9 116 10.2
Ni 100 23.2 42 13.3
Zn 57 4.3 34 5.1
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10.3.7 Anhang zu Kapitel 6.10
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Abb. 67: Verlauf der Wassergehalte in der Sdule 3 (Gatow) in den

letzten Wochen der Trocknung (Position der TDR-Sonde
vom Saulenboden: oben = 30 cm, mitte = 20 cm, unten =

10cm)
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Abb. 68: Verlauf der Wassergehalte in der Saule 6 (Buch) in den
letzten Wochen der Trocknung (Position der TDR-Sonde

vom Saulenboden: oben = 30 cm, mitte = 20 cm, unten =
10 cm)
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10.4 Tracerexperimente

Zur Bestimmung der Aufenthaltszeit des Wassers in den Saulen der Anlage B wurden
Tracerexperimente mit SO,” und Br  durchgefiihrt. Fir die Versuche mit SO, wurde der
Zulauf fur einen Beregnungstermin mit 1 g/L SO, aufgestockt. Das Perkolat wurde 70 Tage
beprobt und die SO,-Konzentration und die Leitféahigkeit bestimmt. Die Ergebnisse zeigen die
Abb. 69 bis 72.
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Abb. 69: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 2 m/a (Séulen 1 und 8)
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Abb. 70: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 2 m/a (S&ulen 4 und 5)
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Abb. 71: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 6 m/a (Saulen 2 und 7)
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Abb. 72: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 10 m/a (Saulen 3 und 6)

Nur fur die Versickerungsmenge 10 m/a lasst sich ein eindeutiger Tracerdurchgang ablesen.
Das Maximum tritt fir beide Séulen und beide Detektionsmethoden nach 7 Tagen auf. Fir
die Versickerungsmenge von 6 m/a lasst sich lediglich fir die Buch-Saule eine
Aufenthaltszeit des Wassers im Boden von etwa 7 bis 8 Tagen bestimmen. Fir die Gatow-
Saule liegt sie zwischen 14 und 22 Tagen, wobei die beiden Detektionsmethoden liefern
keine zeitliche Ubereinstimmung der Peakmaxima.

Fur den Br-Tracer wurde der Zulauf mit 400 mg/L Br™ dotiert. Die Abb. 73 bis 75 zeigen die
Durchbruchskurven.
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Abb. 73: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 2 m/a (Saulen 1, 8 und 4, 5)
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Abb. 74: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 6 m/a (Séulen 2, 7 und 9, 10)
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Abb. 75: Tracerdurchgang bei einer Beschickung von 10 m/a (Saulen 3 und 6)

Der Br-Tracer lasst sich besser auswerten als der SO,-Tracer, wenngleich die Ergebnisse fur
die niedrige Versickerungsmenge von 2 m/a nicht eindeutig sind. Es ergeben sich fir die
Versickerungsmenge von 2 m/a Aufenthaltszeiten von 16 bis 18 Tagen (Saulenpaar 1/8)
bzw. etwa 22 Tagen (Saulenpaar 4/5), fur 6 m/a 13 bis 15 (Gatow) bzw. 7 bis 9 Tage (Buch)
und fur 10 m/a 7 (Gatow) bzw. 5 Tage (Buch). Die ermittelten Aufenthaltszeiten stimmen mit
den bestimmbaren des SOA4-Tracer-Versuchs gut Uberein. Die Aufenthaltszeit bei einer
Versickerungsmenge von 1 m/a wurde nicht bestimmt. Es ist aber anzunehmen, dass sie
deutlich Uber 22 Tagen liegt. Die Durchbruchskurven zeigen insgesamt, dass in den S&ulen
erwartungsgemaf keine homogene Strémung vorliegt. Tab. 61 fasst die ermittelten
Aufenthaltszeiten des Wassers in den Bodenséulen zusammen.

Tab. 61: Mittlere Aufenthaltszeiten des Wassers in den Bodenséaulen der Anlage B

Gatow Buch
m/a Saulen S0,” Br S0,” Br
2 1/8 - 16-18d - 16-18d
4/5 - 22d - 22d
6 217 (14-22d) 13-15d 7-8d 7-9d
10 3/6 7d 7d 7d 5d
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10.5 Grundwasserbeprobungen

Tab. 62: Gatow-Grundwasserproben vom 15.04.1997, Kopfzeile sind Bezeichnungen der

Grundwasserpegel
16/18 OP  17/88 OP B9/87 21/89 OP
pH 7,22 7,22 7,46 7,54
LF pS/cm 1653 964 1283 1412
SAK 54 1/m 8,9 19,2 17,4 20,8
SAK 436 1/m 0,8 0,8 0,6 0,8
DOC mg/L 4,4 6,9 6,6 8,1
AOX pa/L 10 21 33 32

Buch-Grundwasser-Proben: Mischproben aus 3 Einzelproben, da ansonsten zu wenig Probe

vorhanden

Tab. 63: Buch-Grundwasserproben vom 27.04.1996 und 25.03.1997, GWBO und GWBK

sind Bezeichnungen der Versuchsfelder

27.04.1996 25.03.1997
GWBO GWBK GWBO GWBK

pH 4,45 4,48 4,24 4,30
LF pS/cm 1145 544 886 693
SAK 54 1/m 22,0 13,1 22,2 9,9
SAK4z6 1/m 0,9 0,6 0,4 0,2
DOC mg/L 10,9 6,3 12,4 49
AOX pa/L 27 18 zu wenig Probe
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