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1. Einleitung

1 Einleitung
1.1 Motivation und Probleme

In Deutschland, wie auch in den meisten Landern dieser Erde, ist das Grundwasser die
wichtigste Ressource fur die Trinkwassergewinnung. Der Schutz des Rohstoffs Grundwasser
als Lebensgrundlage aller Menschen sollte deshalb ein zentrales Interesse einer Gesellschaft
sein.

Es muss aber festgestellt werden, dass das Grundwasser zunehmend durch anthropogene
Einflisse verunreinigt wird. Die Rohwasserqualitat in vielen Trinkwasserfassungen ist heute
bereits beeintrachtigt beziehungsweise verschlechtert sich entsprechend. Dies hat zur Folge,
dass z.B. aufwéndige und Kkostenintensive Woasseraufbereitungsanlagen installiert und
betrieben werden. Die dadurch entstehenden Kosten mussen uber den Preis des Trinkwassers
letztlich vom Verbraucher getragen werden.

Insbesondere diffuse Stoffeintrdge, die entweder direkt durch die landwirtschaftliche
Dingung oder indirekt Uber die atmosphérische Deposition entstehen, haben erheblichen
Anteil an der flachenhaften Belastung des Grundwassers. Hier nimmt Nitrat als wichtiger
Bestandteil des Stickstoffkreislaufs eine herausragende Stellung ein. Zum einen sind
Nitratverbindungen besonders ertragsbeeinflussende Diingemittel, zum anderen aber sind sie
auch ein gesundheitsrelevanter Schadstoff'. Hinzu kommt die hohe Mobilitat von Nitrat-
lonen, da die verwendeten Nitratverbindungen gut wasserldslich sind und die lonen kaum
sorptiv sind. Im Grundwasserleiter werden sie deshalb kaum retardiert und kdnnen tber
groRere Entfernungen transportiert werden. Auch wenn Abbau geschieht, z.B. durch
lithotrophe Denitrifikation, stellt sich die Frage nach der Denitrifikationskapazitat des
Untergrundes und es ist lediglich eine Frage der Zeit bis Rohwasserfassungen beeintréchtigt
werden konnen. Die Abbildung 1-1 gibt einen Uberblick tber die Aspekte der anthropogen
initiierten Stoffflusse, die in dieser Arbeit behandelt werden.

Die Aufforstung landwirtschaftlich genutzter Flachen wird als eine geeignete Malinahme
angesehen, die Emissionen aus der ackerbaulichen Bodennutzung nachhaltig zu vermindern.
Dies betrifft vor allem Stickstoff in der Form von Nitrat aber auch die Hauptnahrstoffe
Phosphor und Kalium sowie die Begleit-lonen Chlorid und Sulfat. Bei der Anpflanzung von
jungen Baumbestanden besteht jedoch anfangs nur ein geringer Nahrstoffbedarf, so dass die
Stickstoffvorrdate des Bodens weiter Gber Jahre mit ihren mobilisierten Nitratmengen das
Grundwasser belasten kdnnen. Weiterhin ist aus vielen Untersuchungen im Bereich der
Waldforschung bekannt, dass Baumbestande Luft getragene Stoffe ,,auskdmmen®, die dann
staubformig oder mit dem Niederschlag auf dem Boden deponiert und mit dem Sickerwasser
in die Tiefe verlagert werden konnen. Die dadurch erhohte Deposition verstarkt
mdoglicherweise die Gefahrdung des Grundwassers bzgl. Kontamination. VVon Bedeutung fiir
die Grundwasserressource sind auf der einen Seite besonders die Stickstoff- und

! Nitrat ist an sich nicht toxisch, es kann jedoch im menschlichen Kérper durch Bakterien zu Nitrit umgewandelt
werden. Das entstandene Nitrit oxidiert das Eisen(ll)-lon im Hamoglobin der roten Blutkérperchen und bildet
das so genannte Methamoglobin. Dadurch kann Hamoglobin keinen Sauerstoff binden und es kommt zur
Unterbindung des Sauerstofftransports im Koérper. Als Folge dessen kommt es zum Sauerstoffmangel in den
Zellen und Organen. Dieses als Blausucht bezeichnete Krankheitsbild kann vor allem bei Kleinkindern zum Tod
flhren.
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Schwefelverbindungen. Diese kénnen als Nitrat und Sulfat das Grundwasser belasten und
gleichzeitig als S&urebildner wirken. Luft getragene Metalle, wie z.B. Cadmium und Blei,
kdnnen bei sinkenden pH-Werten mobilisiert und in das Grundwasser transportiert werden.
Hinzu kommt, dass durch eine Versauerung bodenbirtige Metalle wie Eisen, Mangan, Nickel
verstérkt freigesetzt werden kénnen.

Atrmosphdrischer Stofftransport

IR NER

Atmosphadarischer Stoffeintrag

Emissionen aus Landwirtschaft
nd Industrie

Abbildung 1-1: Uberblick iiber die anthropogen initiierten Stofffliisse, die in dieser Arbeit behandelt
werden.

Diese kurze Problemdarstellung, die nur die zwei Aspekte landwirtschaftliche Bodennutzung
und atmosphérische Deposition betrachtet, macht deutlich, dass ein einfaches Problem sehr
komplex werden kann. Versucht man zusétzlich wirtschaftliche, soziale und gesetzliche
Aspekte mit ihren zum Teil auch auseinander liegenden Zielen ebenfalls bei der Planung zu
beriicksichtigen, wird schnell deutlich, dass zu treffende Entscheidungen zur
Grundwasserbewirtschaftung die Fachkenntnis eines einzelnen Entscheidungstrégers
Ubersteigen konnen. Um unter diesen Randbedingungen nachhaltige Entscheidungen zu
treffen ben6tigt man Werkzeuge und Methoden, die die Vorbereitung von Entscheidungen
und den Entscheidungsprozess selbst unterstiitzen. Diese Instrumente kdnnen, in der Stufe der
Vorbereitung, beispielsweise numerische Modelle sein und in der Stufe der
Entscheidungsfindung  Managementstrategien, wie Systemanalysen und adaptives
Management oder auch komplette rechnergestiitzte Entscheidungshilfesysteme.

1.2 Politische und 6konomische Rahmenbedingungen zum Schutz des Grundwassers

Wenn Entscheidungen zur Nutzung und zum Schutz des Grundwassers getroffen werden,
findet sein materieller Wert im Allgemeinen keine Berucksichtigung. Der Hauptgrund dafir
besteht darin, dass Grundwasser traditionell eine freie Ressource und kein Handelsgut ist.
Damit kann der Wert nur schwer angegeben werden. Sollen Entscheidungen hinsichtlich der
Nutzung von Grundwasserressourcen getroffen werden, ist es wichtig die Kosten im
Verhéltnis zu den Umwelteinflissen darzustellen. Wird Wasser kontaminiert, missten die
Kosten fiir die Sanierung ebenso wie die Aufwendungen fur alternative
Wasserversorgungseinrichtungen  berucksichtigt  werden, falls eine Reinigung nicht
Okonomisch ist. Ein weiterer Grund ist, dass Grundwasser eine ,,unsichtbare* Ressource ist

2
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und die Prozesse im Untergrund kompliziert sind. So kénnen sich beispielsweise Schadstoffe
tiber Jahre im Aquifer anreichern und plétzlich infolge Anderungen der physikalischen oder
chemischen Umgebungsbedingungen mobilisiert werden.

Eingang die Gesetzgebung fand der Grundwasserschutz bisher prinzipiell neben dem Schutz
anderer Wasserressourcen, wie Seen und Vorflutern (Richtlinie, 2000; WHG, 1996). Die
Tatsache, dass es keine Gesetzgebung gibt, die die Grundwasserressourcen allein betreffen,
erschwert deren Schutz’. Oft werden deshalb 6konomische, landeskulturelle oder
biodiversitare ~ Aspekte  starker wahrgenommen. Auch  verfolgen verschiedene
Interessensgruppen unterschiedliche Ziele, die auch kontrér sein kdnnen, und messen
deswegen dem Grundwasserschutz unterschiedliche Bedeutung bei. Daraus konnen
Kommunikationsbarrieren zwischen verschiedenen Fachdisziplinen entstehen, z.B. zwischen
Umweltschutz und Okonomie. Diese miissen in einem nachhaltigen Entscheidungsprozess
uberwunden  werden.  Einen  Durchbruch  konnte die  Tochterrichtlinie  zur
Wasserrahmenrichtlinie der Européischen Union (KOM, 2003) bringen.

Wie sich immer wieder zeigt, steigt der Bedarf an Methoden fur die
Entscheidungsunterstiitzung, fir die Bewertung von Grundwasserbelastungen und fiir den
Grundwasserschutz. Bislang waren die Aktivititen mehr auf die unmittelbare
Gefahrenabwehr als auf den vorbeugenden Grundwasserschutz orientiert.

Der Bedarf an  umweltvertraglichen  Methoden  wurde in  verschiedenen
Rahmenvereinbarungen zum Ziel erklart. Seit dem Brundtland-Bericht (1987) der
Weltkommission fur Umwelt und Entwicklung ist das Ziel einer nachhaltigen Entwicklung
zum Leitfaden geworden. Die Européische Union (EU) fordert die Umweltpolitik und hebt
z.B. im 5. Aktionsprogramm einen steigenden Bedarf an Entscheidungsprozessen und
besserem Verstandnis der Probleme durch Information, Ausbildung und Bewusstseinsbildung
hervor.

Weiterhin ist die Wasserrahmenrichtlinie der EU (Richtlinie, 2000), die u.a. die Kosten fur die
Bereitstellung von Wasser fur ©6konomische Sektoren wie Haushalt, Industrie und
Landwirtschaft bertcksichtigt, fiir den Grundwasserschutz relevant. Auf globalem Niveau
gibt es eine integrative Herangehensweise fiir die Wasserressourcen mit der AGENDA 21
(United Nations, 1993). Im Abschnitt 18 der Agenda wird die Zielstellung formuliert:
»Wasser wird flr alle Belange des Lebens bendtigt. Das generelle Ziel ist es zu sichern, dass
eine adaquate Versorgung durch Wasser mit guter Qualitat fiir die alle Menschen auf diesem
Planeten gewahrleistet wird, wobei die hydrologischen, biologischen und chemischen
Funktionen der Okosysteme bewahrt werden.“ (Ubersetzt aus dem Englischen)

Entscheidungen Uber umweltgefdhrdende Aktivitdten, die in Konflikt mit den
Grundwasserressourcen stehen, betreffen in der Regel die Okonomie, die Naturressourcen, die
Soziologie, landeskulturelle Werte und die Gesetzgebung. Die verfligbaren Informationen
sind jedoch oft unvolistandig, unsicher und/oder von hoher Komplexitat. Deshalb kdnnte die
Nutzung von Modellen und verschiedenen Bewertungswerkzeugen die Analyse der Situation
objektivieren.

2 Als Vergleich soll hier der Schutz des Bodens herangezogen werden, der in einem eigenen nationalen Gesetz,
dem Bundesbodenschutzgesetz (BBodSchG, 1998) geregelt ist. Auf dieser Grundlage werden seit Inkrafttreten
spezifische Konzepte und Methoden zum Schutz des Bodens erarbeitet.
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Fur die Vorhersage von Einflissen umweltgefahrdender Aktivitaten gibt es vielféltige
Verfahren, die von analytischen Methoden bis zu numerischen Modellen reichen. Die Art der
Anwendung héngt von der Zielstellung, der akzeptierten Unsicherheit und der Komplexitat
des Problems ab. Wichtige Komponenten sind das Risiko der Kontamination, die
Auswirkungen und die notwendigen Konsequenzen.

Zum gegenwartigen Zeitpunkt ist die numerische Grundwassermodellierung aufgrund der sich
ergebenen  Prognosemdglichkeiten  eines der wichtigsten Werkzeuge fir die
Grundwasserbewirtschaftung. Sie sollte deswegen eine wesentliche Grundlage fir die
Entscheidungsfindung sein (z.B. Reefsgaard & Abbott, 1996; Nukuric & Hall, 1998).

1.3 Die Zielstellung und deren Umsetzung

Das Ziel der Arbeit ist die Untersuchung von Modellen und Methoden zur
Entscheidungsfindung in der Grundwasserbewirtschaftung. Unter den Begriff ,,Methoden*
werden im Folgenden sowohl in-situ-Methoden als auch Interpretationsmethoden zur
Erfassung von ProzessgrofRen und Parametern zusammengefasst. Es erfolgt eine Analyse der
vorhandenen Methoden und von numerischen  Modellen und es erfolgen
Weiterentwicklungen. Es wird gezeigt, wie mit geeigneten Erkundungstechniken belastbare
Ergebnisse (ber den Zustand des Grundwassers und des Bodenwassers erhalten werden
kdnnen. Es wird weiterhin dargelegt, wie mit Hilfe der Anwendung und Kombination von
numerischen Modellen, z.B. flr den Stofftransport im Boden- und Grundwasser, und mit
Hilfe geeigneter Entscheidungshilfesoftware, ein multikriterieller Entscheidungsprozess
ablaufen kann. Der Entscheidungsprozess wird anhand eines praktischen Beispiels fir das
Einzugsgebiet eines Wasserwerkes demonstriert.

Fur diese Arbeit wurden Literaturquellen v.a. aus den Jahren 1994 bis 2006 ausgewertet und
zusammengefasst. Es wird eine Ubersicht uber naturwissenschaftliche Grundlagen sowie
Modellierungs-, Entscheidungshilfe- und européische Gesetzgebungswerkzeuge gegeben.
Hinsichtlich des  Anwendungsbeispiels wurde Material verwendet, das aus
Voruntersuchungen und Messungen im Einzugsgebiet des Wasserwerkes Thulsfeld stammt.
Die Daten stammen aus den 80er und 90er Jahren und wurden vom Wasserwerksbetreiber,
dem Oldenburgisch-Ostfriesischen Wasserverband (OOWYV) in Niedersachsen, und
verschiedenen niedersachsischen Landesbehdrden zur Verfligung gestellt. Seit Beginn der
Untersuchungen durch das Institut fur Grundwasserwirtschaft der Technischen Universitat
Dresden in den 90er Jahren wurde die vorhandenen Datenbasis mit Daten, die speziell fir die
Modellierung bendtigt wurden, erganzt.

Die Ausfithrungen in dieser Arbeit beziehen sich, zur Gewdhrleistung der Ubersichtlichkeit,
nur auf die Interpretation von Messungen bzw. die Modellierung der anorganischen lonen
NOs, SO, CI, HCOs, H*, Na*, NH,*, NH3, Ca?*, Mg**, K*, AI**, Mn*, Fe**, Pb* und
Cd**. Die technische Durchfiihrung von Labor- und Feldmethoden bleibt unberiicksichtigt.

Bei der Auswahl der numerischen Modelle stand eine universelle Anwendbarkeit im
Vordergrund. Damit soll gewahrleistet werden, dass die Ubertragbarkeit auf andere Standorte
und Schadensarten weitestgehend maoglich ist. Zu beachten ist, dass die Anwendbarkeit der
Methoden an bestimmte rdumliche Skalen gebunden ist. Eine Ausnahme bilden die
Entscheidungshilfemodelle, die Informationen verschiedener Skalenniveaus beriicksichtigen
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konnen. Als Uberblick Gber die gesamte Arbeit ist die thematische Struktur in Abbildung 1-2
skalenorientiert dargestellt.

Modelle und Methoden zur Entscheidungsfindung in der Grundwasserbewirtschaftung

|
! ! }

Makroskale Mesoskale Mikroskale
Atmosphérischer Transport in der Boden- und Stoffumsatz in der Boden- und
Stoffeintrag Grundwasserzone Grundwasserzone

o Transportprozesse e Transportprozesse e Ermittlung des

e Prozesserfassung e Transportmodelle dominierenden

e Chemische e Modellkopplung Stickstoffumsatzprozesses
Transportmodelle e Gekoppelte Modellierung im Grundwasser

e Regionalisierungsmeth e Regionalisierung e Ermittlung des
oden e Inverse Versauerungsstatus’

o Mapping der Grundwassermodellierung zur
Stoffeintrage Ermittlung der

Neubildungsfracht

v
Mischskale

Multikriterielle Entscheidungshilfe
¢ Nachhaltigkeit und Indikatoren
e Entscheidungsmodelle
e Techniken der
Entscheidungsfindung
e Anwendung eines Modells

Abbildung 1-2: Thematische Struktur der Arbeit und bearbeitete Aspekte.

Im folgenden 2. Kapitel wird ein Uberblick tiber die Prozesse des Stoffeintrages in Boden und
Grundwasser durch atmosphérische Deposition und durch landwirtschaftliche und industrielle
Emissionen gegeben. Danach erfolgen Erléduterungen zum Transport im Boden und
Grundwasser sowie zu mdoglichen Regionalisierungsmethoden und numerischen
Prognosemodellen. Zum Abschluss des Kapitels werden Aspekte der Entscheidungsfindung
flr eine nachhaltige Grundwasserbewirtschaftung aufgezeigt und deutsche und internationale
legislative Mdglichkeiten zum Grundwasserschutz zusammengefasst und bewertet. Das
Kapitel 3 befasst sich mit einer vergleichenden Bewertung der in Kapitel 2 erlduterten
Regionalisierungsmethoden. Dieses wird am Beispiel von atmospharischen Stoffdepositionen
durchgefihrt.  Die  hier  erlauterten  geostatistischnen  und  deterministischen
Regionalisierungsmethoden lassen sich ebenso im Bereich der Bodenforschung und der
Hydrogeologie anwenden. Im 4. Kapitel wird im ersten Teil demonstriert, wie anhand von
Auswertungen von Einbohrlochmessungen Rickschlisse auf die dominierenden
Nitratreduktionsprozesse gezogen werden konnen. Durch die Fokussierung auf
Einbohrlochmethoden ist eine Kostenersparnis bei der Erkundung mdglich. Die notwendigen
Zusatzinformationen, die vorliegen missen, werden erldutert. Das Kapitel 5 erldutert das
Konzept einer Kopplung zwischen numerischen Modellen der ungeséttigten und gesattigten
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Zone als Voraussetzung fir eine integrierte Modellierung. Die gekoppelten Modelle werden
angewendet und die Ergebnisse interpretiert. Mit Hilfe einer inversen Modellierung wird die
Nitratkonzentration in der Grundwasserneubildung ermittelt, was eine Validierung der
Bodenmodellierung gestattet. Im Kapitel 6 wird ein spezielles Werkzeug zur multikriteriellen
Entscheidungsfindung erléautert und angewendet. Unter Einbeziehung der Resultate der
gekoppelten Modellierung (Kapitel 5) sowie sozio-6konomischer und landeskultureller
Kriterien wird der Entscheidungsprozess an einem konkreten Beispiel erlautert und die Wege
zur Entscheidungsfindung aufgezeigt. Im 7. Kapitel werden Schlussfolgerungen gezogen und
ein Ausblick gegeben.
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2 Grundlagen zu den berucksichtigten Prozessen und Methoden

Das folgende Kapitel erldutert methodische Aspekte der Grundwasserschutzes und der Be-
wirtschaftung, die in dieser Arbeit betrachtet werden. Zu Beginn werden Grundlagen zu Pro-
zessen des Stofftransportes beim atmosphirischen Stoffeintrag, in der Boden- und in der
Grundwasserzone und zu Methoden der Regionalisierung von Gebietsdaten erldutert. Des
Weiteren wird der aktuelle Entwicklungsstand numerischer Modelle zur Beschreibung von
Stromungs- und Transportprozessen fiir die atmosphérische Stoffdeposition und dem Trans-
port in der wasserungesattigten und geséttigten Zone beschrieben und bewertet. Es erfolgt
eine Zusammenschau von Methoden der Entscheidungshilfe, der Entwicklung von Entschei-
dungshilfesystemen und den Mdglichkeiten der Entscheidungsfindung. Das Kapitel schlief3t
mit einer Zusammenfassung aktueller Gesetze und Regelungen in der Europdischen Union zur
Grundwasserbewirtschaftung.

2.1 Grundlegende Prozesse und Wirkungen von Stoffeintrag und Transport
2.1.1 Der Prozess des atmospharischen Stoffeintrages und seine Erfassung

Die Messung und Bewertung von Depositionsraten setzt die Kenntnis der unterschiedlichen
Mechanismen der Stofffliisse aus der Atmosphére voraus. Die folgenden Definitionen lehnen
sich an die von Ulrich et al. (1979) an.

Gesamt - Deposition (Dges) Summe der nassen (D,) und trockenen (D,) Deposition

= Da + Db

Nasse Deposition (D,) = Summe der Stoffe, die wiahrend Niederschligen (Regen, Schnee)
in nasser Form auf die Erdoberfliche oder auf Vegetationsflichen
gelangen)

Trockene Deposition (Dy) = Sedimentation (Dy,;) + Interzeption (Dy,)
= Dy1 + Dy

Interzeption (Dy,) = Anlagerung von Aerosolen (Teilchen < 1um) (Dyy;) und Nebel-

tropfchen (Dyy,) und Gasen (Dy,3) an Vegetationsflichen
= Dyp21 + Dp2z + Dias

Sedimentation (Dy,) = Transport aus der Atmosphédre unter Schwerkrafteinwirkung
(Staubteilchen > 5 um)
Niederschlagsdeposition = Summe aus der nassen Deposition (D,) und der Sedimentation
(bulk) (Dy) (Dv1)
Daes =D, + Dy; + Duo1 + Dpao + Dyas
=D, + Dy,

Die mit Messgeriten erfassten Komponenten hingen vom Messstandort (Freiland oder Be-
stand) und von der Sammeltechnik ab.

In Abhdngigkeit vom Standort der Messung wird der Stoffeintrag durch unterschiedliche De-
positionsmechanismen beeinflusst. Man unterscheidet zwischen im Freiland gemessener,
weitgehend akzeptorunabhédngiger Deposition und unter Bestand gemessener, akzeptorabhin-
giger Deposition.

Die nasse Deposition (D,) ist die Summe der Stoffe, die wihrend Niederschldgen (Regen,
Schnee) auf die Erdoberfliche oder auf Vegetationsflaichen gelangen. Sie ist an Prozesse wie
Ausregnung (rain out) und Auswaschung (wash out) gekniipft.
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Ausregnung bezeichnet den Eintrag luftverunreinigender Stoffe in die Wolken. Darunter fal-
len Prozesse, die wiahrend der Wolkenbildung zur Losung, Adsorption und Kondensation
betragen, sowie chemische Umsetzungsprozesse in der Atmosphére, z.B. heterogene Gaspha-
senreaktionen. Der Eintrag wird durch den Grad der Luftverunreinigungen auf dem gesamten
Weg des Wolkenferntransportes bestimmt, d.h. nur gering durch 6rtliche Schadstoffquellen.

Auswaschung bezeichnet den Eintrag (Absorption, Losung und chemische Umsetzung) der
luftverunreinigenden Stoffe in den fallenden Regentropfen. Dieser Prozess ist meistens deut-
lich geringer als der Anteil aus der Ausregnung, wird aber mafigeblich durch 6rtliche Quellen
bestimmt (LUA Brandenburg, 1998).

Nach LAWA (1998) wird neben der nassen Deposition noch genannt die feuchte oder okkulte
Deposition (cloud or fog deposition): Eintrag durch Nebel, Tau und Reif (oft der nassen De-
position zugeschlagen) und Eintrag auf feuchte, mit Wasserfilm iiberzogene Oberfldchen
(haufig der trockenen Deposition zugeschlagen).

Das Verhiltnis zwischen nasser und trockener Deposition ist stoff- und ortsabhingig.
Daneben spielen die Ndhe zum Emittenten, das Niveau der Vorbelastung und die Oberfli-
chenrauhigkeit eine determinierende Rolle. Die Deposition kann mit genormten Nieder-
schlagssammlern direkt erfasst werden (DVWK, 1984).

Die unter Bestand ermittelte Stoffdeposition ist akzeptorabhéngig. Dort werden nasse Deposi-
tion einschlieBlich des abgefangenen Niederschlages (Nebel) und trockene Deposition (Aero-
soladsorption, Ab- und Adsorption von Gasen an trockenen und benetzten Oberflichen, Ab-
fangen von Stdauben, in Waldgebieten auch mit Filterung bezeichnet) erfasst. Unterschieden
wird dabei in die zwei Komponenten Kronendurchlass und Stammabfluss, die beide durch die
Eigenschaften des jeweiligen Akzeptors geprédgt sind. Bei Fichten kann beispielsweise der
Stammabfluss vernachléssigt werden (z.B. Reinstorf, 1995).

Der Kronendurchlass wird ebenfalls mit Niederschlagssammlern, wie im Freiland erfasst, der
Stammabfluss mit stammumfassenden Rinnen. Aus der Differenz zwischen im Freiland ge-
messener und unter Bestand gemessener Deposition wird dann die bestandesspezifische De-
position ermittelt.

In der Praxis existieren mehrere unterschiedliche Messgerdtetypen zur Erfassung der Deposi-
tion. Einige typische Depositions-/Niederschlagssammler sind in Abbildung 2-1 dargestellt.

Hinsichtlich der Sammeltechnik unterscheidet man grundsitzlich zwischen den Verfahren zur
Sammlung der gesamten nassen Deposition einschlieBlich Sedimentation (Bulk-Sammlung)
und der Sammlung dieser Depositionskomponenten ausschlieBlich wihrend Niederschlagser-
eignissen (Wet-Only-Sammlung). Die Messgefafie fiir die Wet-Only-Sammlung 6ffnen sich
nur wihrend eines Niederschlagsereignisses, so dass kein Stoffeintrag wihrend niederschlags-
freier Perioden stattfindet.

Daneben gibt es Sammlertypen, die fiir Sondermessungen eingesetzt werden, die Nass-/ Tro-
cken-Sammler (Wet/dry-Sammler). Eine getrennte Erfassung von trockenen (vorwiegend par-
tikuldren) und nassen Depositionen wird dabei durch zwei getrennte Sammelvorrichtungen
und eine sensorgesteuerte Abdeckung moglich (LAWA, 1998).

Zur Ermittlung der unterschiedlichen Stoffgruppen sind bestimmte Messgeréte bevorzugt an-
zuwenden. Die LAWA gibt in einer Richtlinie dazu Empfehlungen (LAWA, 1998).
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Abbildung 2-1: Beispiele fiir Depositions-/Niederschlagssammler

2.1.2 Der Fluss in der ungesattigten Zone

Zur Beschreibung der vertikalen Wasserbewegung in der ungesittigten Zone bei ebener Bo-
denoberflache geniigt oft die eindimensionale Betrachtung. Diese wird beschrieben durch die
Kontinuititsgleichung:

®_A 6l.2.1
st oz (¢l.2)

mit q = vertikaler Wasserfluss in der ungesittigten Zone [cm’/cm**d], und das Darcy-Gesetz:

oy

=-k(@)(—-1 Gl.2.2

q=-k@O), - (G1.22)

Die Gleichungen (2.1) und (2.2) ergeben zusammen:

0 _0 k(e)(g—"” - j (Gl. 2.3)

o oz o0z
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Falls bei dem betrachteten Standort eine aktive Pflanzendecke zu beriicksichtigen ist, muss in
den betreffenden Zeitraumen, neben der Wasserbewegung (Gl. 2.3), auch die Wasseraufnah-
me durch die Pflanzen berticksichtigt werden. Dazu wird in Gleichung (2.5) ein volumetri-
scher Senkenterm (-S(z, t)) eingefiigt.

2.1.3 Der Fluss in der gesattigten Zone

Die bedeutendste GesetzmiBigkeit zur Beschreibung des Grundwasserflusses ist das Darcy-
Gesetz, welches aussagt, dass die Geschwindigkeit des Flusses bei laminarem FlieBen propor-
tional des hydraulischen Gradienten ist. Die Darcy-Geschwindigkeit des Grundwasserflusses,
d.h. der volumetrische Fluss pro Flicheneinheit eines verbundenen Porenraumes, ist wie folgt
definiert:

q=vn, __Ko (Gl. 2.4)

n, oL
mit q = Darcy-Geschwindigkeit [m?/s]; v = Partikelgeschwindigkeit [m’/s]; K = Hydraulische
Leitfahigkeit [m/s]; n. = Effektive Porositdt: Volumen von verbundenen Poren geteilt durch
das Gesamtvolumen der Matrix; 8h/SL = Hydraulischer Gradient: Anderung der hydrauli-
schen Druckhohe pro Léngeneinheit.

Die Darcy-Geschwindigkeit steigt mit sinkender effektiver Porositit und beschreibt eine line-
are Beziehung zwischen dem spezifischen Durchfluss und dem hydraulischen Gradienten.
Das gilt fiir laminaren Fluss, welcher in den meisten pordsen Materialien stattfindet. Die
FlieBgeschwindigkeit in porosen Boden und Gesteinen variiert von Dezimetern bis Metern
pro Tag. In Wasserversorgungsgebieten, speziell bei kiinstlicher Grundwasseranreicherung,
liegt die FlieBgeschwindigkeit im Bereich 10 — 25 m/d in Extremfillen bis zu 300 m/d.

Das Darcy-Gesetz gilt fiir horizontale und vertikale Fliisse in der geséttigten und in der unge-
sittigten Zone. Die FlieBrichtung hingt von der Formation der geologischen Einheiten, z.B.
Aquifersystem, hydraulische Eigenschaften, Topographie, GW-Neubildung und dem Vorhan-
densein von Wasserforderung (-entnahme) ab. Der Transport von Schadstoffen, d.h. ob und
wie sie mit dem Grundwasser transportiert werden, hingt von physikalischen, chemischen
und biologischen Bedingungen ab.

2.1.4 Transport in der ungesattigten und gesattigten Zone
2.1.4.1 Quellen von Schadstoffen

Ein Schadstoff ist eine Verschmutzung, die die Nutzung von Wasser beeintrachtigt, d.h. Was-
ser muss gereinigt oder vorbehandelt werden, bevor es genutzt wird. Die Kontamination von
Grundwasser geschieht, wenn es die Moglichkeit des Massentransportes gibt, durch abwirts
gerichtete Perkolation von der Kontaminationsquelle zum Grundwasser. Die Quellen kdnnen
diffus, punkt- oder linienformig sein. Beispiele fiir diffuse Stoffeintrdge sind die atmosphéri-
sche Deposition, fiir Punktquellen Lagerplitze und fiir Linienquellen undichte Rohrleitungen.
Die Gefdhrdung einer Grundwasserressource hinsichtlich Kontamination mit Schadstoffen,
die so genannte Verwundbarkeit, hdngt von verschiedenen Aspekten ab.
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2.1.4.2 Verwundbarkeit von Grundwassersystemen
Die Verwundbarkeit von Grundwassersystemen wird beeinflusst:

e vom Ort, an dem der Schadstoff deponiert wird — Eine Quelle, die sich direkt in der un-
gesittigten Zone befindet, z.B. Leckage von Abwasserleitungen, reduziert die Entfer-
nung und die Laufzeit bis zur gesittigten Zone. Eine direkte Ablagerung in den
Grundwassersystemen bewirkt eine unmittelbare Kontamination des Grundwassers.

e von den hydrogeologische Eigenschaften — (Siehe Tabelle 2-1).

e von den Eigenschaften des Schadstoffes — Die chemischen Eigenschaften und die Phase
des Schadstoffes sind wichtig fiir die Interaktionen mit Prozessen in der gesittigten und
ungesattigten Zone.

e von der Wasserforderung — Die Forderung von Grundwasser fiihrt z.B. zu schnelleren
FlieBgeschwindigkeiten im Aquifer und dadurch auch zur Ausbreitung des Schadstof-
fes.

e von der Vegetation — Wenn es einen gut entwickelten Bodenhorizont gibt, wird der
Schadstofftransport durch Adsorption und Degradation reduziert. Dieser Prozess wird
gefordert durch die mikrobielle Aktivitét.

Tabelle 2-1: Prinzipielle hydrogeologische Merkmale, die die Verwundbarkeit eines Aquifers durch
Kontaminanten beeinflussen (modifiziert nach Johnston, 1986).

Merkmale Niedrige Verwundbarkeit Hohe Verwundbarkeit

Ungesittigte Zone Ausgeprigte ungesittigte Zone, mit Diinne ungesittigte mit hohem An-
hohen Gehalten an Ton und organi- teil an Sand, Kies, Kalk oder Basalt
schem Material hoher Permeabilitét

Abgrenzende Einheit Ausgeprigte abgrenzende Einheiten Keine abgrenzende Schicht

von Ton oder Schieferton tiber dem
Aquifer

Aquifer-Eigenschaften  Dichter Sandstein oder toniger Kalk- Hohlraumreicher Kalkstein, Sand
stein mit geringer Permeabilitét und Kies oder Basalt hoher Permea-
bilitét

GW-Neubildungsrate ~ Vernachldssigbare GWN-Rate Grolle GWN-Rate

Lage innerhalb des Lage in tiefen inaktiven Bereichen Lage in einem GWN-Gebiet oder
FlieBsystems, z.B. des regionalen FlieBsystems innerhalb des Absenkungsbereiches
Néhe zu Neubildungs- eines Forderbrunnens

oder Entnahmegebie-

ten

2.1.4.3 Stationare oder instationdre Annahmen

Der wohl schwierigste Teil der Identifizierung der Grundwasserverwundbarkeit liegt in der
Bewertung der in der ungesittigten Bodenzone wihrend des Transports zur Grundwasserober-
fliche wirkenden Abbau- und Riickhalteprozesse (Reinstorf u.a., 2001). Die Geschwindigkeit
des Transportes von Substanzen hingt vom konvektiven Fluss mit dem Sickerwasser bzw. bei
fliichtigen Stoffen von der Gas-Diffusion in der ungeséttigten Bodenzone sowie von Sorpti-
ons-, Fillungs- und Abbauprozessen ab. Die Sickerwassergeschwindigkeit ist, wie auch eini-
ge andere (z.B. temperaturabhingige) Prozesse, zeitlich stark variabel. Bei der Bewertung der
Mobilitdt einer Stoffkomponente wird vorzugsweise von einer konstanten Sickerrate ausge-
gangen (stationdre Annahme). Dieses ist jedoch unter natiirlichen Bedingungen sehr selten der
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Fall. Bei der Beantwortung der Frage, unter welchen Bedingungen die vereinfachende An-
nahme zuldssig ist, treten zwei wesentliche Komplikationen auf, ndmlich die Wasseraufnah-
me durch die Wurzeln der Pflanzen und der Infiltrationsprozess, welche beide nichtstationdr
sind (Roth, 1989). Es sei hier darauf hingewiesen, dass zeitlich und ortlich variable Fliebe-
dingungen den Stofftransport wesentlich beeinflussen kdnnen.

Schadstoffkonzentration
° A
S Schadstoffquelle: Schadstoff-
3 »Quellterm*“-Bestimmung freisetzung
§ durch Schadstoffelution, bis eine max.
g Mater_ialumersuchungen Konzentration
E (z.B.im Séaulenversuch) (Cmax) erreicht
C ist
“y
ty ohne Abbau:
instationarer
Zustand
o Schadstofftransport 4 > > 1> 1y
8 zum Grundwasser < stationarer
g durch Sickerwasser t, ¢ Zustand
£ Konvektion, = mit Abbau:
1 hydrodynam. Dispersion, 1 —
3 . . U stationarer
> Retardation (Sorption) 1 1 Zustand
5 Abbau (Biodegradation, 1 1
radioaktiver Zerfall etc.) 1 mit Abbau u.
“Quasi“-nichtreaktiver 1 20 % pref.
Transport durch Partikel/ 1 Elow-Anteil:
Kolloide auf bevorzugten 1 ts stationarer
W egsamkeiten ! Zustand;
Transport auf
bevorzugten
Bahnen erfolgt
t zu rasch far
Ort der Beurteilung 4 /e einen Abbau
i gesattigte / Grundwasser an der Untergrenze der Schadstoffquelle:
H Zone Qsiwa = konst, Cqwa =konst, Fgua = konst

Abbildung 2-2: Vereinfachte Darstellung der ungesittigten Zone, der darin ablaufenden Prozesse und
der Konzentrationsentwicklungen eines Schadstoffes im Sickerwasser unter Berlicksichtigung ver-
schiedener Prozesse (Reinstorf u.a., 2001).

Wenn fiir die Bewertung von kontaminiertem Material eher der mittlere Schadstoffeintrag ins
Grundwasser und weniger Konzentrationsschwankungen bzw. Schwankungen der Stofffliisse
von Interesse sind, konnen stationdre Verhiltnisse angenommen werden (sieche Abbildung
2-2), was die Sickerwasserprognose entscheidend erleichtert. Das heift bei konstanter Sicker-
rate, dass die Schadstofffliisse und auch die sich einstellenden Schadstoffkonzentrationen im
Sickerwasser aus dem kontaminierten Material heraus (Quellterm) als zeitlich konstant be-
trachtet werden diirfen. Bei Annahme stationdrer Verhéltnisse kann von einer mittleren Ver-
lagerungsgeschwindigkeit nicht-reaktiver Stoffe (entspricht der Geschwindigkeit des Sicker-
wassers) bei Loss von ca. 60 cm/a und bei Feinsand von ca. 170 cm/a ausgegangen werden.

2.1.4.4 Transportmechanismen

Die drei wichtigsten Transportmechanismen in der geséttigten und ungesittigten Zone sind
Konvektion, molekulare Diffusion und Dispersion.

Fiir den Massenfluss von Stoffen, die nur der Konvektion unterliegen gilt, dass eine kontinu-
ierliche Konzentration ¢, die ab einem Zeitpunkt ty am Ort zy in ein System gegeben wird, zur
Zeit t; am Ort z; mit der Konzentration ¢; = co beobachtet werden kann. Die Strecke, die der
Stoff zuriickgelegt hat, ist dann nur von der FlieBgeschwindigkeit (Darcy-Geschwindigkeit)
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des Wassers abhingig. Demnach steigt die Schadstoffgeschwindigkeit mit zunehmender ef-
fektiver Porositdt der Matrix an. Wenn jedoch der Schadstoff relativ schlecht wasserldslich
ist, z.B. bei petrochemischen Produkten, kann sich das Ausbreitungsmuster deutlich vom
Wasserfluss unterscheiden. In diesem Fall muss stattdessen ein Mehrphasenfluss beriicksich-
tigt werden. Dabei wird angenommen, dass sich die Dichte der Schadstofflosung nicht zu
stark von der des Wassers unterscheidet.

Die molekulare Diffusion wird durch thermische Bewegung der Molekiile verursacht und
findet auch ohne Wasserbewegung statt. Die Ausbreitung des Stoffes wird durch das
Fick’sche Gesetz beschrieben. Der Diffusionskoeffizient in einem pordsen Medium weicht
von den Diffusionskoeffizienten in freiem Wasser oder in der Gasphase ab, da er dem Ein-
fluss der Porengeometrie und anderen Eigenschaften, wie z.B. der Temperatur und dem Was-
sergehalt unterliegt.

Die Dispersion wird durch ungleichmiBige Geschwindigkeitsverteilung der geldsten Stoffe
und Teilchen beim FlieBen durch ein pordses Medium verursacht (Abbildung 2-3).

B D

Abbildung 2-3: Die Ausbreitung der Verschmutzung durch (a) Dispersion und Konvektion und (b)
nur durch Konvektion (nach Bedient et al., 1999). Die Schadstofffahne wird groBer wihrend das Kon-
zentrationsmaximum infolge Dispersion sinkt.

(a)

Sie tritt nur auf, solange eine Wasserbewegung stattfindet. Die Variabilitit der Transportrich-
tung und Transportrate wird durch nicht-ideale Bedingungen beziiglich der mikro-, meso- und
makroskaligen Heterogenititen hervorgerufen (Abbildung 2-4). Diese nicht-idealen Bedin-
gungen rufen unterschiedliche hydrodynamische Dispersionen in horizontaler und vertikaler
Richtung hervor. Die Dispersion wird deshalb durch zwei voneinander unabhiangige Kompo-
nenten, die longitudinale (in der Stromungsrichtung) und die transversale (senkrecht zur
Stromungsrichtung) Dispersion abstrahiert. Die longitudinale Dispersion ist deutlich groBer
als die transversale. Gelhar et al. (1992) recherchierten 106 Feldmessungen aus insgesamt 59
Feldstudien und fanden longitudinale Dispersivitdten zwischen 0,01 und Imal der Transport-
weite, d.h. der Schadstofffahnenlidnge. Die transversale Dispersivitdt hat einen Bereich zwi-
schen 0,1 bis 1mal der longitudinalen Dispersivitit (Freeze & Cherry, 1979). Auch gibt es
eine Beziehung zwischen steigender Dispersivitit bei steigender Transportweite (Domenico &
Robins, 1984). Diese ist jedoch weiterhin Forschungsgegenstand (Engesgaard et al., 1996,
Miralles-Wilhelm & Gelhar, 1996, Rajaram & Gelhar, 1995, Torbjarnson & Mackay, 1994).
Weitere Informationen sind z.B. in Domenico & Schwartz (1998) enthalten. Da sowohl die
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Dispersion als auch die molekulare Diffusion durch das Fick’sche Gesetz beschreibbar sind,
werden beide meist zusammengefasst und als ,,hydrodynamische Dispersion® bezeichnet.
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Abbildung 2-4: Faktoren, die die longitudinale Dispersion verursachen (nach Bedient et al., 1999).

Die mathematische Beschreibung erfolgt in vielen Modellen durch die Konvektions-
Dispersions-Gleichung:
O _ (XL et (Gl. 2.5)

o oz oz) oz
mit 6 = volumetrischer Wassergehalt [cm’/cm’], ¢ = Konzentration eines geldsten Stoffes in
der Bodenldsung [mmol/cm’], t = Zeitkoordinate [d], z = vertikale Koordinate [cm], D = Dis-
persionskoeffizient [cm?/d], q = vertikaler Wasserfluss im Boden [cm®/cm?*d].

Diese Gleichung gilt fiir den stationdren und instationdren Transport von Stoffen im ungesat-
tigten Bereich, und zwar fiir Stoffe, die nicht sorbierbar und fiir die keine Quellen und Senken
vorhanden sind.

2.1.4.5 Sorption und biologischer Abbau

Prozesse, die die Sorption und den Abbau beeinflussen sind z.B. Redox-Prozesse, Adsorpti-
on/Desorption, biologischer Umbau und mikrobiologische Prozesse. Diese Prozesse sind,
infolge hoherer Anteile organischer Substanz, in der ungeséttigten Zone oft von groflerer Be-
deutung als in der gesittigten. Jedoch sind sie in der ungeséttigten Zone komplizierter, da
sowohl Luft als auch Wasser vorhanden ist.

Diese natiirlichen (physikalischen, chemischen und biologischen) Prozesse, die wéhrend des
Flusses in der ungesittigten und geséttigten Zone stattfinden, sind fiir die Wasserversorgung
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oft von Vorteil. So werden z.B. bei der Grundwasseranreicherung mit Oberflaichenwasser
oder kontaminiertem Grundwasser die Wisser infolge Bodenfiltration gereinigt.

Die Sorption von Schadstoffen im Untergrund verursacht eine Verzégerung des Stofftrans-
ports, die so genannte Retardation. Der Retardationsfaktor (Ry) ergibt sich aus dem Verhéltnis
der Abstandsgeschwindigkeit des Sickerwassers (Vgwa) und der Geschwindigkeit des Schad-
stoffes (Vs). Rq kann unter Gleichgewichtsbedingungen direkt aus dem Verteilungskoeffizien-
ten (Kq), der Trockenraumdichte (pp) und dem wassererfiillten Porenraum bei der Feldkapazi-
tit (Oek) berechnet werden:

Ry = ySWa _q 4 i, Pb (Gl. 2.6)
Vs OFk

Schadstoffe, die nicht abgebaut werden, kommen verzdgert, aber irgendwann in unverminder-
ter Konzentration am Ort der Beurteilung an (vgl. Abbildung 2-2). Der Verteilungskoeftizient
kann bei nichtlinearer Sorption auch von der Konzentration abhingig sein. Dies wird bei eini-
gen Modellen dadurch beriicksichtigt, dass die Sorption iiber die Freundlich- oder Langmuir -
Isotherme beschrieben wird. Ist dies nicht mdglich, dann ist darauf zu achten, dass Ky zumin-
dest fiir die zu betrachtende Konzentrationsspanne bestimmt wird, d.h. Linearisierung der
Sorptionsisotherme bei der im Modell verwendeten Stoffkonzentration.

Die maximale Retardation wird nur dann erreicht, wenn sich beim Transport ein Gleichge-
wicht zwischen den im Sickerwasser gelosten Stoffen und den durch die festen Bodenbe-
standteile sorbierten Stoffen einstellt. Dies ist vor allem bei stiickigem oder grobkdrnigem
Material sowie beim Sickerwassertransport auf bevorzugten Wegsamkeiten nicht immer ge-
geben. Die Sorptionskinetik wird nicht durch den eigentlichen Sorptionsvorgang (Anlagerung
an eine Oberfliche), sondern durch die Zeit bestimmt, die notwendig ist, um iiber Diffusion
zum Sorptionsplatz in der Bodenmatrix zu gelangen. In den meisten Modellen, die Sorpti-
onskinetik beriicksichtigen, wird dieser Diffusionsprozess durch einen Prozess erster Ordnung
abgebildet. Modelle, welche dem physikalischen Prozess der Diffusion in die Matrix hinein
Rechnung tragen, sind noch sehr selten.

Wie zuvor schon angedeutet wurde, ist die Quantifizierung der tatsichlich zu erwartenden
Retardation sehr aufwéndig und in der tdglichen Praxis nicht ohne weiteres umsetzbar. Selbst
wenn die effektiven Retardationsfaktoren richtig abgeschitzt werden konnten, wiirde man nur
etwas iiber die zu erwartende Zeitverzogerung des Schadstoffeintrags ins Grundwasser erfah-
ren.

Der biologische Abbau von Schadstoffen bedeutet dagegen eine echte dauerhafte Reduzierung
der Fracht bzw. der Konzentration im Sickerwasser. In den betrachteten Modellen wird in der
Regel das Transportverhalten von einzelnen Substanzen nachgebildet, nicht das von Gemi-
schen. Meistens wird von einer Abbaukinetik 0. oder 1. Ordnung ausgegangen. Auf der Seite
der Nachbildung des Abbaus und der Verlagerung von Substanzen in der ungeséttigten Zone
ist noch betrachtlicher Entwicklungsbedarf vorhanden (Reinstorf u.a., 2001).

Sieht man von mdglichen Nitrit- und Ammoniumkonzentrationen ab, die durch Abbauvor-
ginge von Nitrat unter anaeroben Bedingungen entstehen, liegt die Hauptbelastung von
Grundwissern mit Stickstoffverbindungen auf Seiten des leicht 19slichen Nitrats. Vergleich-
bar mit der hohen Mobilitit der Chlorid-Anionen, wird das Nitrat-Anion, wenn es einmal aus
dem Aufnahmebereich von Pflanzenwurzeln ausgewaschen worden ist, nicht durch Ausfil-
lung oder durch Adsorption aus dem Wasser entfernt.
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Die Differenz zwischen Nitratanlieferung und der im Grundwasser resultierenden Nitratkon-
zentration ist auf verschiedene echte Eliminationsprozesse zuriickzufiihren. Im Grundwasser-
leiter diirften vor allem die beiden folgenden Reaktionen von Bedeutung sein, bei der denitri-
fizierende Bakterien die Reaktionen entscheidend katalysieren (Rohmann & Sontheimer,
1985):

Heterotroph-chemoorganotrophe Denitrifikation {iber organischen Kohlenstoff:

5 Co(H20)n + 4 nNO3” ===> 2 nN, + 4 nHCO;3™ + nCO; + 3 nH,O (Gl. 2.7)
Autotroph-chemolithotrophe Denitrifikation z.B. durch Pyrit:

5FeS; + 14 NOy +4 H ===> 7N, + 10 SO, + 5 Fe*" + H,0 (Gl. 2.8)

Beiden Reaktionen ist gemein, dass der Abbau von Nitrat zu molekularem Stickstoffgas (N,)
erfolgt. Ansonsten unterliegen sie vielen Wechselwirkungen und Abhéngigkeiten, weshalb an
dieser Stelle auf die Fachliteratur verwiesen wird (Rohmann & Sontheimer, 1985).

Welchen Anteil die unterschiedlichen Denitrifikationsvorgédnge - als ein weiterer wire die
Nitrat-Sorption zu nennen - am Nitratabbau leisten, ist nur schwer zu ermitteln. Hierzu sollten
neben der stochastischen Zusammensetzung des Aquifers auch Informationen iiber die
Eh/pH-Bedingungen und die Reaktionskinetik bekannt sein. Unabhdngig von der Art des Nit-
ratabbaus muss festgestellt werden, dass jede Nitrateliminierung auch zu einer Erschépfung
der Reaktionspartner fiihrt. Sind die hierfiir notwendigen Stoffdepots einmal erschopft, geht
damit auch die Féhigkeit zur Denitrifikation verloren. Insgesamt bereitet die Abschédtzung der
Stickstoffverluste durch Denitrifikation heute noch Schwierigkeiten. Sie liegen zwischen nahe
0 fiir Wald und bis 29 kgN/ha/a fiir kohlenstoffreiche Ackerbdden.

Eine Sorption von Stickstoff wurde z.B. von Kélle (1996) diskutiert. Sorption konnte in La-
borversuchen nachgewiesen werden ist jedoch im Vergleich zum Abbau quantitativ von un-
tergeordneter Bedeutung.

Schleyer & Kerndorff (1992) ermittelten statistisch als geogenen Normalbereich fiir Nitratge-
halte im Grundwasser von Lockersedimenten 0,4 - 30 mg/l (Mittelwert: 10,5 mg/l). Ein
anthropogen beeinflusster Bereich fehlt bei ihrer Auswertung. Der Grenzwert der TrinkwV
(1990) ist 50 mg/1.

2.1.5 Boden- und Gewasserversauerung

Im Gegensatz zum Nitratproblem ist die Boden- und Gewdsserversauerung ein, in der 6ffent-
lichen Argumentation, eher wenig beachtetes Problem. Es soll deshalb hier ausfiihrlicher er-
lautert werden. Die folgenden Erlduterungen zur Versauerung sind Ergebnis eines For-
schungsprojektes (Walther u.a., 2000).

2.1.5.1 Einfuhrung in das Thema

Versauerungserscheinungen sind seit langem aus den karbonatarmen geologischen Formatio-
nen Skandinaviens und Nordamerikas bekannt. Anfang der achtziger Jahre machten verschie-
dene Ver6ffentlichungen von Untersuchungen am Bodenwasser (z.B. Ulrich, 1981a), an klei-
nen FlieBgewdssern (z.B. Schoen u.a, 1984), an Seen (z.B. Steinberg & Arzet, 1984) und im
Bereich der Wasserversorgung im bewaldeten Mittelgebirge (z.B. Schretzenmayr & Rdoder,
1987) deutlich, dass Zentraleuropa gleichermalen betroffen ist. Die méchtigeren Boden haben
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2. Grundlegende Prozesse und Methoden im Grundwassermanagement

hier allerdings die Wirkung der luftgetragenen Sédurebildner linger gepuffert. Verdffentli-
chungen, die vermehrt gegen Ende der achtziger Jahre erschienen, zeigten, dass auch Grund-
wasserleiter zunehmend betroffen sind (Hultberg, 1981, Bottcher & Strebel, 1985). Fischer
(1991) berichtet fiir die Stadtwerke Bielefeld, dass die Versauerung so weit fortgeschritten
war, dass am Grundwasserleiter Gegenmaflnahmen in Form der Einleitung von Kalkmilch
ergriffen werden mussten, um die Rohwassergewinnung sicherzustellen.

In Deutschland beriicksichtigten die Wasserwirtschaftsverwaltungen der Bundeslédnder diese
Entwicklung seit Mitte der achtziger Jahre zum Teil durch den Entwurf von Maflnahmenkata-
logen zur Beobachtung der Situation und zur Abwehr der negativen Folgen der Versauerung,
z.B. Schultz-Wildelau u.a. (1986). Auch wurden Pilotprojekte in besonders gefdhrdeten Ge-
bieten (z.B. BLW, 1995) durchgefiihrt. Seit 1985 wurden von den Wasserwirtschaftsverwal-
tungen Grundwassermessnetze aufgebaut, mit denen unter anderem die Entwicklung der Wir-
kung luftgetragener Saurebildner erfasst werden kann. Der Aufbau und Betrieb von landes-
weiten Messnetzen der Deposition, mit denen Stoffeintrdge liber Niederschlag und Sedimen-
tation tiber Staub und Aerosolen beobachtet werden kdnnen, gehort als notwendige Komplet-
tierung dazu.

Im Zusammenhang mit dem Aufbau des Messnetzes Grundwasserbeschaffenheit in Nieder-
sachsen wurden an 6 neu angelegten Messstellen an Dauerbeobachtungsflichen unter Wald
Bohrkerne gewonnen und auf Versauerung untersucht. Zwei Standorte lagen im Solling, einer
bei Gottingen, zwei in der Liineburger Heide, einer in der Wingst und einer bei Westerberg.
Fazit der Untersuchungen war, dass die Messstellen im Solling in einem Fall bis in 8 m Tiefe
versauert waren. An den beiden Standorten Wingst und Westerberg konnte das Ausmal} der
Versauerung in der Tiefe nicht festgestellt werden, da die Bohrungen nicht tief genug waren
(Meiwes u.a., 1994). Mitte der achtziger Jahre waren an beiden Standorten wegen Schiden an
den Forstbestinden vom Waldforschungszentrum der Universitidt Gottingen Untersuchungen
durchgefiihrt worden, die auf die starke Versauerung der Boden hinwiesen.

2.1.5.2 Begriffserlauterungen und Kriterien der Versauerung

Eine ausfiihrliche Beschreibung der wichtigsten Begriffe und zu Methoden der Identifizierung
und Bewertung ist in Walther u.a. (2000) und Reinstorf et al. (2001) enthalten. Grundlegende
Zusammenhénge und Begriffe sollen im Folgenden erldutert werden.

Unter Versauerung versteht man die Abnahme des Vermdgens Sdure zu puffern (Abnahme
der Pufferkapazitit) bzw. die langfristige Verringerung der Sdureneutralisationskapazitét in
der gelosten und der Festphase der ungeséttigten und gesittigten Zone. Sie ist messbar als
Zunahme der Aciditit bzw. als Abnahme der Alkalinitit des Gesamtsystems (GIl. 2.9 und
2.10). Abbildung 2-5 illustriert mdgliche Konsequenzen einer Verringerung des Saurepuffer-
vermdgens flir die Wasserbeschaffenheit, die sich z.B. in einer Verringerung des pH-Wertes,
einer moglichen Aufhértung sowie in einer Aluminium- und Schwermetallmobilisierung do-
kumentieren kann.
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Abbildung 2-5: Versauerungsphasen im Grundwasser, nach DVWK (1997).

Die Saurepufferung in der wéssrigen Phase erfolgt in der ungeséttigten und geséttigten Zone
einmal als phaseninterner Prozess. Diese Pufferung ist mit der Pufferung in Oberflachenwés-
sern vergleichbar. Die Beschaffenheit der wissrigen Phase richtet sich dann hauptsichlich
nach der Art des Pufferprozesses.

Eine zentrale Bedeutung kommt hier den Begriffen Aciditit und Alkalinitdt (Konzept der
starken Sduren und Basen) zu. Sie sind wie folgt definiert (Van Breemen et al., 1983 und
1984; Sigg & Stumm, 1994; Uhlmann, 1990):

Aci =2[S0; | +[Cl ] +[NO; | +...-[Na*]-[K*]-2[ca* ] - 2[ Mg*'] (Gl. 2.9)
Alk =[HCO; | +2[CO} |+[R-COO™ |+ [OH ] +..=[NH; |-[H"]-3[AI*] (Gl 2.10)

Zwischen Aciditdt und Alkalinitét besteht folgender Zusammenhang:

Aci = —Alk (Gl. 2.11)
Das Konzept fithrt methodisch zur Bilanzierung starker Sduren und Basen
Aci = ) starke Sauren—)_ starke Basen (Gl. 2.12)

Das Aciditits-/Alkalinitits-Konzept differenziert streng zwischen dem pH-Wert als Mal3 der
Wasserstoffionenaktivitit wissriger Losungen und der Aciditdt als Mal3 der starken Sduren
bzw. der Alkalinitét als Maf3 der starken Basen (Stumm & Morgan, 1996). Unter Versauerung
wiassriger Losungen wird dann im Allgemeinen der Verlust von Alkalinitit verstanden.

AuBerdem bezeichnet die Alkalinitit das Vermdgen des Wasserkdrpers, der Zufuhr von Sdure
nicht im gleichen Maf3e mit einer Verringerung des pH-Wertes zu folgen. Dieser Sachverhalt
verdeutlicht auch den Unterschied zwischen dem Konzentrationsparameter pH-Wert und dem
Kapazitatsparameter Alkalinitit. Ersterer wird zwar oft zur Versauerungscharakterisierung
eingesetzt, ist aber laut Definition nur ein Bestandteil der realen Versauerung.

In weitaus stirkerem Mal3e erfolgt die Saurepufferung jedoch durch Prozesse in der Festpha-
se, die im Zug der Wechselwirkung der Phasen stattfinden (Sickerwasser/Grundwasser <
Feststoff). Zu diesen Prozessen gehoren hauptsdchlich die Verwitterung und der Katione-
naustausch. Der Gehalt an Kationen (Na", K, Mg2+, Ca2+, Al3+, Mn2+, F e%, H") bei aktuellem
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pH-Wert im Bodeneluat (Gleichgewichtsbodenldsung, GBL), ist ein geeignetes Mall zur
Kennzeichnung des Versauerungszustandes der Festphase im Untergrund. Stoffeintrige, die
sich letztlich auch in einer Verdnderung der Austauscherbelegung niederschlagen, fiihren
langfristig zu einer nachhaltigen Beeinflussung der Wasserbeschaffenheit.

Das Substrat des Untergrundes hat fiir die Beurteilung hinsichtlich der Versauerung eine gro-
e Bedeutung. Von ihm hangt primér ab, ob ein Standort gegeniiber Versauerung empfindlich
ist oder nicht. Es ist {iber verschiedene Puffermechanismen in der Lage, der mit dem Eintrag
von Protonen einhergehenden pH-Absenkung einen Widerstand entgegen zusetzten. Die bei
absinkendem pH-Wert aufeinander folgenden Pufferreaktionen werden nachfolgend erldutert.

Unterhalb einer definierten Schwelle der Basenséttigung BS verringert sich das Puffervermo-
gen von Kationenaustauschern drastisch (BS < 5-20 %, Al-Séttigung > 80-95 %). Das hat vor
allem fir tiefere Schichten der ungesittigten Zone Konsequenzen, da dort bei gleichbleiben-
dem Séureeintrag weniger Basen zugefiihrt werden (Tiefenwirkung der Versauerung). Die
Versauerungsfront driftet nach Verlassen der Bodenzone dann schneller voran, wenn puffer-
schwache und austauscharme Sedimente vorherrschen.

Nach Definitionen aus dem Bereich der Waldforschung wurden Sickerwésser, die unter einem
pH-Wert von 5 lagen, als versauert eingestuft. Nach Ulrich et al. (1989) gilt ein Boden als
versauert, wenn der Aquivalentanteil der Mp-Kationen < 80 % der KAKot (potenzielle
Kationenaustauschkapazitit) ist und der pH-Wert (CaCl,) < 5 ist.

Andere Autoren verwenden andere Kriterien oder MaBstidbe. In LWF (1998) beispielsweise
wird die Basensittigung (BS) als einziges Ma3 verwendet und der Versauerungsgrad in Ab-
hingigkeit von dem BS-Tiefenprofil in 5 Typen eingeteilt. UVM (1997) wiederum sieht Hin-
weise flir eine zunehmende Bodenversauerung in einer Vielfalt von zeitlichen und raumlichen
Anderungen der Bodenkennwerte, wie Abnahme der pH-Werte, Verinderungen der Aus-
tauscherbelegung, z.B. durch Abnahme der Basensittigung, selektive Versauerung im Bereich
des Stammabflusses bei Buche, selektive Verdnderung der Austauscherbelegung an den Ag-
gregatoberflachen. Die Aufzéhlung liele sich noch beliebig erweitern. Zur Bewertung inner-
halb dieses Projektes wurde deshalb die o.g. Methode nach ULRICH gewihlt.

Die Basensattigung (BS) beruht auf der Konzentration der Metallkationen in der Bodenl6-
sung. Bei den Metallkaionen werden in zwei Gruppen beriicksichtigt:

1. Mp-Kationen (b von basic) und
2. M,-Kationen (a von acidic).

Zu den My-Kationen zihlen die Erdalkali- und Alkali-Ionen (K", Ma’, Ca2+, Mg2+). Sie wir-
ken bei Freisetzung basisch, indem sie H;O -Ionen puffern, z.B. bei der Verwitterung von
Silikaten. Auflerdem l6sen sich die Oxide dieser Kationen in Wasser unter Bildung alkalischer
("basischer””) Hydroxide. M,-Kationen werden verkiirzt als ,,Basen” bezeichnet. Von grof3er
Bedeutung ist der Vorrat an austauschbaren My-Kationen, da diese einen wirksamen Puffer
gegeniiber Saurezufuhr darstellen. Je grofer dieser Pool und je hoher die BS, desto groBere
Sduremengen konnen durch Austausch am Feststoff im Untergrund zuriickgehalten werden,
ohne dass in der Bodenldsung nennenswerte Verdnderungen des pH-Wertes auftreten. IThr

Aquivalentanteil an der gesamten KAK, in [%)] heiBt Basensittigung. Die Basensittigung
wird nach Gl. 2-13 bestimmt (Schlichting u.a., 1995).

_ S—Wert
KAK

BS 100 (Gl. 2.13)

pot
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KAK,o ... potentielle Kationenaustauschkapazitit [mmol/kg] (Erlduterung s.u.), S-Wert ...
Metallkationen (Ca*", Mg®", Na", K*) + NH4"

Zu den M,-Kationen gehoren AIX, Mnyges, Feges, Zn>" und bei einigen Substraten auch H'; sie
werden auch als Sdurekationen oder Kationensduren bezeichnet

Die effektive Kationenaustauschkapazitat KAKgs beschreibt die Summe aller effektiv aus-
tauschbaren Kationen beim aktuellen pH-Wert des Bodens [mmol/kg].

KAK 4 = z Kationenaquivalentebeim aktuellen pH des Bodens (Gl. 2.14)

Daneben gibt es die potentielle Kationenaustauschkapazitat KAKe: bei pH-Wert 7 - 8. Sie
ist in sauren Boden hdufig bedeutend grofler als die KAKcgr. Die Bestimmung der KAK
wird nach der Methode nach Kappen/Schachtschabel (in Schlichting u.a., 1995) durchgefiihrt.
Die KAK, ergibt sich zu:

KAK o = S—Wert + H —Wert (Gl. 2.15)

mit S-Wert bzw. H-Wert.

Die Pufferkapazitat Pk entspricht der zutitrierten Sduremenge (Menge an Protonen), um
eine pH - Abnahme vom Ist-pH-Wert (pH;) auf den Ziel-pH-Wert (pH;) zu erreichen. Daraus
schlieft man auf die Pufferkapazitit des Materials des Untergrundes. Eine weitere Moglich-
keit zur Ermittlung des Kennwertes ergibt sich indem man die Konzentrationsdifferenz der
zutitrierten Siure ins Verhiltnis zur Anderung des pH-Wertes setzt. Letzter Weg wesentlich
kostengiinstiger durchzufiihren (keine Analyse der Kat- und Anionen zur Berechnung der
Aci).

PK = Aci(pH,) — Aci(pH,)=dC,/ dpH (Gl. 2.16)

Die S&ureneutralisationskapazitdt SNK hingt von der Menge der Puffersubstanzen der
Boden ab und ist ein quantitativer Ausdruck fiir ihre Pufferkapazitit gegeniiber Séuren. Sie ist
gleich der Summe aller Metallkationen, die durch Anionen schwacher Sduren oder schwach
saurer funktioneller Gruppen gebunden sind.

SNK = [A] + [OH] —[H] (Gl. 2.17)
mit [A] ... Saureanion, [OH] ... OH-Ionen, [H'] ... H'-Tonen, [] ... Aktivititen

Ulrich (1981a) und andere Wissenschaftler haben Pufferbereiche bzw. -systeme definiert.
Die Auflistung (Tabelle 2-2) dieser Pufferbereiche mit Formelbeispielen und pH-Wert-
Spannen ist zum Teil aus Holscher & Walther (1986) entnommen; dort wird auf die Orinial-
quellen (z.B. Ulrich, 1981a und 1981b; Van Breemen et al., 1983 und 1984) verwiesen. Die
Formeln in der Tabelle sind Beispiele fiir die Reaktionen, nach denen die Pufferung der Sdure
ablaufen kann.

Die Versauerungsfront ist per Definition die Initialphase der Versauerung. Sie ist definiert
als abwirts wandernder Tiefenbereich der Unterschreitung der Basensittigung von 80 % und
Ubergang (Grenzschicht) vom Silikat- in den Austauschpufferbereich bzw. der Basensiitti-
gung auf Werte < 80 % (Ulrich & Malessa, 1989; Malessa u.a., 1997). Oberhalb davon befin-
det sich eine wenige Dezimeter méchtige Zone, in der ankommende Protonen und Kationsiu-
ren durch den Austausch mit My-Kationen gepuffert werden (Zone der Kationenaustauschpuf-
ferung). Es soll nicht unerwéhnt bleiben, dass andere Autoren andere Kriterien zur Ermittlung
der Versauerungsfront zugrunde legen (Warfvinge et al., 1993; Sverdrup et al., 1995).
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Tabelle 2-2: Pufferbereiche, zusammengestellt aus Ulrich et al. (1981a) und Krieter (1991).

Karbonatpufferbereich (pH=18,0-6,2)
CaCO; + H — Ca’*| + HCOy
Ca’" +2H - Ca®" +2H",,

Beispiele fiir Pufferraten:

Wiirmeiszeitliche Losse: 2 kmol H'/ha*a

Calluna Podsol (Geest): 0,2 kmol H'/ha*a

Schwarzwaldbdden auf Granit, [gnimbrit und Gneis: 0,2-0,4 kmol H'/ha*a
Silikatpufferbereich (PH=16,2-5,0)

KAISi;Os + H" + H,0 — K4 + AI(OH); + 3Si0O54
Beispiele fiir Pufferraten:

16B8bedeckter Buntsandstein: 0,5 - 0,7 kmol H'/ha*a

podsolige Braunerde (Solling): 0,14 kmol H"/ha*a
Kationen-Austauscherpufferbereich (PH=5,0-4,2)

[AIOOH], (tonmineray + 0,50 H' + nH,0 — [Al(OH)z,so’H]n (Zwischenschicht) T 0,51 H,O
Beispiele fiir Pufferraten: ca. 0,2 kmol H'/ha*a

gesamte Austauschkapazitit: 7 kmol H'/%Tongehalt*ha* 1t/m**dm
Al - und Fe - Oxid-Pufferbereich (pH <4,2)

Al(OH); +3H" - A" + 3H,0
Beispiele fiir Pufferraten:

Fe(OH); + 3H" — Fe’" + 3H,0 0,2 kmol H'/ha*a pro 1 Y%rongeha
Die Pufferrate im Eisen-Pufferbereich kann bis zu 2 kmol H'/ha*a betragen.

2.2 Regionalisierungsmethoden fiir Gebietsdaten

In der Regel muss die im Feld gewonnene Punktinformation aus Boden- oder Wasseranalysen
oder von Sammelgefden auf die Fliche {ibertragen - also regionalisiert - werden. Im Folgen-
den werden ausgewihlte Regionalisierungsmethoden vorgestellt. Die Methoden werden nach-
folgend beispielhaft anhand von Daten des atmosphédrischen Stoffeintrages angewendet und
bewertet (siche Kapitel 3). Die untersuchten Methoden sind die deterministische Methode des
Inverse Distance Weighting (IDW) sowie die geostatistischen Methoden des Ordinary Kri-
ging (OK) und External Drift Kriging (EDK). Weiterhin wurden prozessbasierte chemische
Transportmodelle (CTM) untersucht (Siehe Abschnitt 2.3.1) und hinsichtlich ihrer Anwend-
barkeit bewertet (Abschnitt 2.3.1.2).

2.2.1 Deterministische Interpolationsmethoden

Die Grundlage der deterministischen Interpolationsmethoden ist das Prinzip der einfachen
Mittelung. Die Genauigkeit der Ergebnisse dieser Methoden héngt allein von der verfiigbaren
Datendichte und der Verteilung der Dateninformation in der Fldche ab. Die IDW-Methode,
beispielsweise, wichtet die Daten invers proportional zu der quadratischen Distanz d; vom
Schétzpunkt um einem nicht beobachteten Punkt u; zu schitzen (Isaaks and Srivastava, 1989):

n

. 1 11
Zpw(U) = ZF* z(y, )/z? (Gl. 2.18)
i i=1 M

i=1

mit Z ,pw(u) als Schitzwert am Punkt u, z(u;) als Beobachtungswert der Variable z am Beo-
bachtungspunkt u;, d; als Distanz des Beobachtungspunktes i zum Schitzpunkt, und n als An-
zahl der Beobachtungspunkte.
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Im Unterschied zur einfachen arithmetischen Mittelung beriicksichtigt diese Methode die Dis-
tanz zwischen den Punkten. Eine steigende Distanz zwischen Beobachtungspunkt und
Schitzpunkt bedeutet einen sinkenden Einfluss des Beobachtungspunktes.

2.2.2 Geostatistische Interpolationsmethoden

Eine groBere Anzahl von Methoden gehort zur Gruppe der Krigingmethoden, welche zu den
geostatistischen Interpolationsmethoden gezdhlt werden. Als allgemeine Charakteristik be-
ricksichtigen sie die rdumliche Verteilung der Messwerte durch die Verwendung der Vari-
ogrammanalyse. Fiir eine stationdre Zufallsfunktion ist das Variogramm wie folgt definiert:

2y(h)=Var{Z(u+h)-Z(u)}

7(h)=C(0)-C(h),Vu (Gl. 2.19)

mit C(h) als stationdre Kovarianz, und C(0)=Var{Z(u)} als stationdre Varianz. Allgemeiner
gesagt, ist das Variogramm ein Mal} der rdumlichen Variabilitit und die Variogrammdistanz
misst den Grad der Unéhnlichkeit zwischen einen unbeobachteten Punkt z(u) und einem be-
nachbarten Datenpunkt.

Ordinary Kriging (OK) (z.B. Matheron, 1971, zitiert in Bardossy, 1993; Deutsch und Journel,
1998) ist eine univariate Methode, die einen Wert an einem Punkt in einer Region schétzt fiir
die ein Variogramm vorliegt. Dabei werden Daten der Nachbarschaft genutzt. OK ist ein ex-
akter Interpolator, da an den Beobachtungspunkten der geschétzte und der beobachtete Wert
identisch sind. In anderen Worten, die simulierte Parameterverteilung ist konditioniert. Die
Stationaritit der Zufallsfunktion wird angenommen. Der OK-Schitzer ist:

Zow (U) = Zn: A% (u)z(y) (Gl. 2.20)

mit Z ox(U) als Schétzwert am Punkt u, A%(u) als Gewichte und z(u;) als Beobachtungswert
der Variable z am Beobachtungspunkt u;

Genauere Ergebnisse als mit dem univariaten OK kdnnen mit geostatistischen Verfahren, wie
dem External Drift Kriging (EDK) (Ahmed and DeMarsily, 1987) erzielt werden. EDK er-
moglicht die Beriicksichtigung von instationdren Bedingungen. Der EDK—Schétzer ist:

Ziok (U)= anﬂ,fEDK) (Wz(y,), und (Gl. 2.21)
i=1

(iﬂijDK)(u)CR(uj —U)+ (W) + 4 (W)Y(U) =Cru—u),a=1...n
i1

A

> AP0y =1 (Gl. 2.22)
j=1

kzﬂ(jEDK)(U)y(Uj) = y(u)
j=1

mit den A" sals Kriging-Gewichte, die x'sSals Lagrange-Parameter und Cy als Kovarianz.

Jedoch muss eine mit der Hauptvariablen gut korrelierte Driftvariable vorhanden sein. Auf
diesem Weg kann die Informationsdichte erhoht werden. Bei EDK muss die rdumlich variate
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externe Driftvariable Y eine lineare Funktion des rdumlich variaten Erwartungswertes E der
Hauptvariable z am Punkt u sein. Das Trendmodell lautet dann:

E{Z(u)Y(w)] = a+ b*Y(u) (Gl. 2.23)

mit E als Erwartungswert, Z(u) als Parameterwert der Zusatzinformation am Punkt u, a und b
als Parameter und Y (u) als die rdumlich variate externe Driftvariable.

2.3 Numerische Modelle zum Stofftransport

Im Folgenden soll der Versuch unternommen werden unterschiedliche Arten von numeri-
schen Modellen, die teilweise bereits in Managementsystemen eingesetzt werden, zu charak-
terisieren. Es werden Transportmodelle fiir den atmosphérischen Stoffeintrag, Modelle fiir die
Gefahrenbeurteilung fiir den Pfad Boden — Grundwasser (Sickerwasserprognose), Modelle fiir
den Stickstoffumsatz in der ungesittigten Zone und Transportmodelle fiir die gesittigte Zone
bewertet. Im Ergebnis dieser Modellbewertung werden ein Boden- und ein Grundwassermo-
dell ausgewdhlt, die dann im Rahmen der gekoppelten Modellierung (Kapitel 5) und Ent-
scheidungsfindung (Kapitel 6) Anwendung finden.

2.3.1 Chemische Transportmodelle fiir den atmosphérischen Stoffeintrag
2.3.1.1 Modellbeschreibung

Es sind verschiedene chemische Transportmodelle (CTM) fiir verschiedene Zwecke verfiig-
bar, die prinzipiell die Regionalisierung von Stoffdepositionen aus der Atmosphire ermogli-
chen. Drei Modelle fiir typische Anwendungen wurden ausgewéhlt und im Folgenden kurz
erlautert.

Das gekoppelte Modellsystem METRAS-MUSCAT wurde erstellt fiir die Simulation von
reaktiven Substanzen in der Mesoskale. Es wurde im INTERREG-II-Project OMKAS (OM-
KAS, 2000) angewendet, um die Effekte von ausgewihlten emissionsreduzierenden Maf3-
nahmen im so genannten ,,Schwarzen Dreieck® (die Grenzregion zwischen Deutschland, Po-
len und Tschechien) auf die Immissionen und Depositionen abzuschitzen. METRAS
(Schliinzen et al., 1996) ist ein “3D nicht-hydrostatisches Meteorologiemodell”, das mit ei-
nem ,,Grund folgenden Koordinatensystem* arbeitet. MUSCAT (Knoth and Wolke, 1998) ist
ein CTM, welches den Transport, Deposition und Umwandlung von Stoffen durch die Ver-
wendung des chemischen Mechanismus Euro-RADM (Stockwell and Kley, 1994) berechnet.
Berticksichtigte Randbedingungen sind u.a. Topographie und Landnutzung in hoher raumli-
cher Auflosung (OMKAS, 2000).

Das Ferntransportmodell EMEP (European Monitoring and Evaluation Programme for In-
vestigations of the Transborder Transport of Air Pollution) (Erisman and Draaijers, 1995)
gehort zu den deterministischen Lagrange-Modellen und wird fiir die Quantifizierung der
Frachten der Substanzen SO, NHs, NO, NO,, HNO;, NO5, SO4* und NH," verwendet, die
grenziiberschreitend transportiert werden. Um eine Darstellung der Gesamtdeposition (150 X
150 km Raster) zu erhalten, werden die Immissionskonzentrationen aus Emissionskarten (50
x 50 km Raster) berechnet.

Das Modell EDACS (European Deposition of Acidifying Components on a Small Scale) er-
mittelt die Trockendeposition fiir 6 Landnutzungsklassen unter Verwendung der Interferenz-
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methode (van Leeuwen et al., 1996; Draaijers et al., 1996). In EDACS wird das EUTREND
Modell (van Jaarsveld, 1995; Bleeker et al., 2000) genutzt um die rezeptorspezifische Ammo-
nik/Ammonium (NHy)-Trockendeposition zu ermitteln. Die Substanzen SO, und SO42', die
Aerosole (SOyx), NO, NO, (NO,), HNO; und NOs™ - Aerosol, NH; und NH," - Aerosole (NH,)
und Na®, Ca®", K, Mg®" - Aerosole werden beriicksichtigt. Die Trockendeposition der basi-
schen Kationen Na*, Mg>", Ca*” und K* wird bestimmt aus der regionalen jihrlichen Nassde-
position (Ergebnisse der Darstellung der Nassdeposition in einem 1x1 km Raster). Das E-
DACS-Ergebnis wird als Karte in einem 1x1 km Raster fiir die Landnutzungsklassen urbane,
landwirtschaftliche Flachen, Nadel-, Laub- und Mischwald, wie sie von CORINE (Coordina-
tion of Information on the Environment) vorliegen. Die Gesamtdeposition wird dann in einem
Raster von 10x20 km, durch Interpolation von gemessenen Daten der Nassdeposition, die von
der Trockendeposition iiberlagert wird, bestimmt. Diese wird unter Verwendung eines Wider-
standsmodells, z.B. EDCAS, berechnet.

2.3.1.2 Anwendbarkeit fur die Regionalisierung

Der Vorteil der CTMs ist deren Moglichkeit der Simulation der Deposition mit einer hohen
rdumlichen und zeitlichen Auflésung. Beispielsweise ist des EDACS-Ergebnis ein Raster mit
einer im Vergleich zur den Depositionsmessnetzen sehr hohen Auflosung. Die Berechung
erfolgt mit einem hohen Grad an Prozessbezogenheit. Im Vergleich dazu ist der Nachteil der
sehr grolen Menge an Eingangsdaten, z.B. nutzt EDACS 6-Stunden-Mittelwerte der meteoro-
logischen Parameter Globalstrahlung, Temperatur, Luftfeuchte, Windgeschwindigkeit u.a.
Weiterhin basiert EDACS nicht auf den Beobachtungsdaten der Messnetze sondern auf Im-
missionskonzentrationen, die wiederum mit dem EMEP-Modell berechnet wurden. Das E-
MEP-Modell — ein groB3skaliges Modell — verwendet die chemische Zusammensetzung des
Niederschlages auf Tagesbasis an 106 Beobachtungsstationen in 25 europdischen Landern.

Das Modell METRAS nutzt Emissionsdaten in der ,,hochsten Auflosung, die verfligbar ist*.
Zusiatzlich werden Anfangswerte fiir verschiedene Spezies bendtigt. Das implementierte che-
mische Reaktionsschema ist entweder das kompakte EMEP-Schema mit 11 Reaktionen und
13 Spezies oder ein photolytisches Schema mit 173 Reaktionen und 73 Spezies. Das heifit, die
gleiche Zeitauflosung wie beim bereits erwidhnten EMEP-Modell, ist dafiir erforderlich.

Diese Fakten zeigen, es gibt vielfdltige Griinde warum die beschriebenen Modelle nicht fiir
die Regionalisierung der Depositionsdaten geeignet sind:

e Die Depositionsdaten der existierenden Messnetze sind gegenwiértig nicht in der erforder-
lichen Zeitauflosung verfiigbar.

e Die benétigten Parameter sind schwer zu ermitteln.
e Die Datenverarbeitung erfordert einen hohen Aufwand.

Weiterhin sind die genannten Modelle wissenschaftlich sehr anspruchsvoll, d.h. nur wenige
Spezialisten sind iiberhaupt in der Lage diese Modelle zu betreiben. Auflerdem muss erwéahnt
werden, dass die CTMs nicht fiir das Ziel der Regionalisierung von Depositionsdaten entwi-
ckelt wurden, sondern zur Verbesserung des Prozessverstindnisses und fiir mathematische
Simulationen zu Prognosezwecken. Wenn jedoch die Ermittlung der Gesamtdeposition das
Ziel ist, gibt es aus unserer Sicht keine Alternative fiir die Verwendung der CTMs zur Ermitt-
lung der Trockendeposition, die dann zu der interpolierten Nassdeposition addiert werden
muss.
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2.3.2 Modelle fur die Sickerwasserprognose, Anwendung und Fazit

Nach dem Bundesbodenschutzgesetz (BBodSchG, 1998) basiert die Gefahrenbeurteilung fiir
den Pfad Boden — Grundwasser auf den im Sickerwasser zu erwartenden mobilen Schadstoft-
konzentrationen. Der Ort der Beurteilung einer von kontaminiertem Bodenmaterial eventuell
ausgehenden Gefahr fiir das Grundwasser ist der Bereich des Ubergangs von der ungesittig-
ten in die gesattigte Zone (BBodSchV, 1999). Fiir den Fall, dass eine direkte Beprobung des
Sickerwassers am Ort der Beurteilung nicht moglich ist, konnen die sich im weiteren Zeitver-
lauf einstellenden Stoffkonzentrationen und -frachten im Sickerwasser sowie der Schadstoff-
eintrag ins Grundwasser abgeschétzt werden (= Sickerwasserprognose). Nach BBodSchV
(Anhang 1, 3.3) kann die Sickerwasserprognose auf der Grundlage von Materialuntersuchun-
gen im Labor, von in-situ Untersuchungen oder durch Riickrechnung aus Grundwasserunter-
suchungen im Abstrom erfolgen. Ist der Ort der Probennahme nicht mit dem Ort der Beurtei-
lung identisch, dann kann zur Abschétzung des Stofftransports ins Grundwasser insbesondere
die Abbau- und Riickhaltewirkung der ungesittigten Zone beriicksichtigt werden.

Die Absicht dieses Abschnittes ist es Modelle zum Transport von geldsten Stoffen in der un-
gesittigten Zone vorzustellen, ohne dass dabei ein Anspruch auf Vollstindigkeit erhoben
wird.

Die Anlage 2-1 enthilt eine Ubersicht der recherchierten Modelle, generelle Informationen
dazu sowie eine Auflistung von Prozessen, die die Modelle beriicksichtigen bzw. nicht be-
riicksichtigen. Es wird darauf hingewiesen, dass aus den zur Verfiigung stehenden Unterlagen
oder Internet-Informationen nicht immer klar hervorging, welche Prozesse tatsdchlich mit
dem jeweiligen Modell abgebildet werden kdnnen. Die Anlage 2-1 erhebt daher sowohl hin-
sichtlich der Zahl der aufgelisteten Modelle als auch der abgebildeten Prozesse, keinen An-
spruch auf Vollstindigkeit. Die Internet-Adressen befinden sich in der Legende zur Tabelle.

Die meisten Modelle kénnen in die Gruppe der prozessbezogenen Modelle eingeordnet wer-
den, weil sie mathematische Beschreibungen von Einzelprozessen und deren Wechselwirkun-
gen beinhalten.

Der primidre Unterschied zwischen den Modellen besteht jedoch in der Detailliertheit mit dem
die fundamentalen Prozesse behandelt werden und in der Vollstindigkeit der Zahl der Prozes-
se, die das jeweilige Modell berticksichtigt. Unterschiede bestehen auch in der Art und Weise,
mit der zeitliche und rdumliche Variationen der Prozesse Beriicksichtigung finden.

Rao et al. (1982) nennen folgende Faktoren, auf die im Allgemeinen die Unterschiede zwi-
schen Modellen zuriickzufiihren sind:

e Gegenwirtiger Stand des Systemverstindnisses,
e Modellkonzept des Modellierers fiir die Systemprozesse,

e Modellannédhrung und Fehlerbreiten, die bei der Vereinfachung des Problems erlaubt
werden und

e Zeit- und Raumskalen der angestrebten Modellanwendung.

Beim Vorhandensein von sehr dynamischen Prozessen, die fiir die Systembeschreibung rele-
vant sind, wie z.B. der Auswaschungsprozess, oder zum Prozessstudium, sollte von instatio-
ndren Verhéltnissen ausgegangen werden. Der Wasserfluss wird dann oft mit einer Form der
Richards-Differenzialgleichung beschrieben. Fiir die Stofftransportmodellierung wird, je nach
Datenlage, mit der Konvektions—Dispersions-Gleichung oder mit einer dispersionsfreien Na-
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herung gerechnet. Der Stoffumsatz wird mit Reaktionskinetiken 0. und 1. Ordnung beschrie-
ben.

Wie oben ausgefiihrt, sind fiir die Sickerwasserprognose - insbesondere fiir die Beriicksichti-
gung der natilirlichen Abbau- und Riickhaltewirkung der ungeséttigten Zone - folgende Pro-
zesse wichtig:

e Sorption: Das Modell rechnet mit einer der Gleichgewichts-Retardation entsprechen-
den Transportverzogerung.

e Nichtlineare Sorption: Es wird ein konzentrationsabhédngiger Retardationsfaktor be-
rlicksichtigt, d.h. dass die Transportgeschwindigkeit von der Konzentration abhingt
(in der Regel erfolgt bei hoheren Konzentrationen ein rascherer Transport).

e Sorptionskinetik: Der effektive Retardationsfaktor ist eine Funktion der Verweilzeit
des Sickerwassers und kann wesentlich kleiner als unter Gleichgewichtsbedingungen
sein.

e Abbau (Biodegradation): Die Stoffkonzentration geht mit zunehmender Verweilzeit
des Sickerwassers in der ungesattigten Zone zuriick und selbst gering retardierte Stoffe
treten am Ort der Beurteilung nur in deutlich reduzierter Konzentration auf.

e Diffusion in der Gasphase: Sie ldsst einen Transport fliichtiger Stoffe selbst ohne Si-
ckerwasser zu.

e Makroporenfluss, kolloid- bzw. partikelgetragener Transport: Dies fiihrt am Ort
der Beurteilung zu einem vorzeitigen Auftreten der Schadstoffe in erhohten Konzent-
rationen.

Die Sorption und der Bioabbau von Einzelsubstanzen werden in den meisten gangigen Trans-
portmodellen beriicksichtigt. Die Modellierung des Abbaus und der Sorption von Einzelsub-
stanzen in Schadstoffmischungen und die diffusionslimitierte Sorptionskinetik ist nur selten
moglich. Das Gleiche gilt fiir die raschen Transportprozesse auf bevorzugten FlieBwegen und
in Verbindung mit Partikeln. Damit fehlen bei den meisten Schadstofftransport-Modellen ei-
nige fir die Sickerwasserprognose wesentliche Prozesse. Sie sind zum Teil noch Gegenstand
der Forschung.

2.3.3 Modelle zum Stickstoffumsatz in der ungesattigten Zone

Die Komplexitit des Néhrstoffkreislaufes im Boden und die zunehmenden Forderungen nach
genauen Vorhersagen iiber das Verhalten von Stickstoff im Hinblick auf den Pflanzenanbau
und den Umweltschutz haben bewirkt, dass die Entwicklung von Simulationsmodellen zum
Bodenstickstoff stark vorangetrieben wurde. Deshalb sind heute viele Stickstoffmodelle ver-
fiighar und es ist schwierig einen vollstindigen Uberblick zu geben. Es soll hier deshalb eine
Zusammenschau wesentlicher Entwicklungen gegeben werden.

Neben dem Versuch einer Klassifizierung der unterschiedlichen Modelltypen soll eine Ein-
schitzung der Qualitdt und der gegenwirtigen Grenzen vorhandener Stickstoffmodelle gege-
ben werden. Weiterhin werden mogliche Wege zur Weiterentwicklung vorhandener Modell-
ansitze unter verschiedenen Anwendungskriterien aufgezeigt.
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2.3.3.1 Klassifizierung

Bereits Addiscott & Wagenet (1985) versuchten Stickstoffauswaschungsmodelle zu klassifi-
zieren und verglichen dabei deterministische mit stochastischen, mechanistische mit konzep-
tionellen und numerische mit analytischen Modellen. Entsprechend dieser Klassifikation wird
im Folgenden kurz auf die unterschiedlichen Modelltypen eingegangen.

Deterministische Modelle, wie z.B. von Groot & De Willigen (1991) and CEC (1991) gehen
von der Annahme aus, dass die Systemprozesse durch eindeutige Systemparameter und Ein-
gabedaten bestimmt werden und in einer eindeutig definierten Modellausgabe resultieren. Im
Gegensatz dazu verwenden stochastische Modelle die Variabilitdt und/oder die Wahrschein-
lichkeit der Systemprozesse. Dies resultiert in einer Wahrscheinlichkeitsverteilung der Para-
meter und/oder der Modell-Eingabegréflen sowie in einer Verteilungsfunktion der Ausgabe-
groBlen (z.B. Jury & Gruber, 1989; Lee & Casey, 2005). Mechanistische Modelle berticksich-
tigen physikalische, chemische oder biologische Gesetze, die fiir das jeweilige Fachgebiet als
wesentlich angesehen werden (z.B. Huwe & Van der Ploeg, 1989; Wagenet & Hutson, 1989;
Rijtema et al., 1990). Dagegen fassen konzeptuelle Modelle die Prozessbeschreibungen in
empirischen Gleichungen zusammen. Die Gleichungen beriicksichtigen dann nicht mehr ex-
plizit die physikalisch-chemischen oder biologischen Gesetze (z.B. Addiscott, 1977; Williams
et al., 1983). Numerische Modelle 16sen die Systemgleichungen numerisch, hauptsachlich fiir
instationdre Bedingungen, wihrend analytische Modelle (z.B. Burns, 1974; Lee & In, 2005)
analytische Losungen fiir die Differenzen- oder Differentialgleichungen verwenden.

Natiirlich kann auch dieser Klassifizierungsansatz keine scharfen Grenzen zwischen den Mo-
delltypen ziehen. Die Grenzen sind eher flieBend, da es eine Vielzahl von Mischformen gibt.
Oft werden dabei z.B. numerische Ansitze fiir den Bodenwasserfluss mit konzeptuellen An-
sdtzen flir den Stickstoffumsatz gekoppelt.

Die unterschiedlichen Modelltypen sind entsprechend ihrer Komplexitdt und Detailliertheit
der Prozessbeschreibung fiir unterschiedliche Anwendungszwecke priadestiniert. So sind kon-
zeptuelle Modelle, aufgrund ihrer relativen Einfachheit und der relativ geringen Anforderun-
gen an die Eingangsdaten, eher fiir Managementanwendungen, wie z.B. die flichendeckende
Diingungsberatung, geeignet. Sie werden im Folgenden als ,,Managementmodelle* bezeich-
net. Komplexere oder sehr detaillierte Beschreibungsansitze, wie mechanistische oder nume-
rische Modelle, eignen sich hingegen eher flir Forschungsaufgaben und zum Prozessstudium.
Sie werden nachfolgend als ,,Forschungsmodelle* bezeichnet. Die Schaffung praktikabler
Management-Modelle erfolgt oft durch Abriistung von Forschungsmodellen.

2.3.3.2 Qualitat der Stickstoffmodelle

Eine objektive Einschitzung der Qualitit von Modellen ldsst sich nur anhand der Abweichung
der Modellsimulation von den tatsdchlichen Bedingungen durchfiihren. Bekannte umfangrei-
chere Modellvergleiche wurden in den 80er und 90er Jahren durchgefiihrt. Aktuelle Modell-
vergleiche dieser Qualitét sind nicht bekannt. Hinsichtlich der Durchfiihrung derartiger Mo-
dellvergleiche haben sich insbesondere niederlédndische Forschungseinrichtungen hervorgetan.
Bei einem Workshop des Research Institut Ital, 1980, in Wageningen wurden Modelle anhand
der Simulationsergebnisse mit Standarddaten diskutiert (Frissel & Van Veen, 1981). Es wur-
den dabei sowohl Modelle zur Beschreibung des gesamten Stickstoftkreislaufes als auch sol-
che zu einzelnen Prozessen, jeweils als Forschungs- und als Management-Modelle getestet.
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Im Jahr 1990 wurde ein vergleichbarer Test im Rahmen eines Workshops am DLO-Institute
for Soil Fertility Research in Haren durchgefiihrt (Verberne, 1991). Die hier getesteten Mo-
delle wurden nach der Fihigkeit ausgewdhlt, die Verfiigbarkeit von Bodenstickstoff fiir die
Kulturpflanzen vorherzusagen. Im Rahmen dieses Workshops wurde eine Reihe von physika-
lisch-begriindeten Modellen anhand des Vergleiches von simulierten und experimentellen
Daten tiiber Stickstoffaufnahme der Pflanzen und die Nitratauswaschung an drei verschiede-
nen Standorten auf der Basis verschiedener statistischer Merkmale gepriift. Die vier getesteten
Modelle waren DAISY, ANIMO, EPIC und SWATNIT (alle zusammengefasst erldutert in
Engel u.a., 1993). Das Qualititskriterium war eine Vorhersagegenauigkeit des Mineralstick-
stoffgehaltes im Boden von ca. 20 kg N/ha zum Messwert. Die erzielten Ergebnisse waren
sehr unterschiedlich. Dabei war die Genauigkeit der Modellvorhersage fiir die Stickstoffauf-
nahme durch die Pflanzen im Allgemeinen besser als fiir die Nitratauswaschung. Bei der Tes-
tung wurden bei allen Modellen hinsichtlich der Simulationsgenauigkeit keine groen Unter-
schiede deutlich.

Eine dritte Modellanalyse wurde auf dem Workshop in Haren von Otternacke & Kuhlmann
(1991) vorgestellt. Die Anwendung dreier verschiedener konzeptioneller Modelle von Addis-
cott & Whitemore (1987) (Modell ADDISCOTT), Kersebaum & Richer (1991) (Modell
HERMES) und Groot & De Willigen (1991) (Modell NWHEAT) wurden analysiert. Dazu
wurden simulierte mit experimentell ermittelten Daten des Mineralstickstoffgehaltes im Bo-
den im Friihjahr unter Getreide verglichen. Die Autoren schlossen aus den Testresultaten,
dass die Ergebnisse der einzelnen Modelle noch zu stark variieren, um verldssliche Empfeh-
lungen fiir die Stickstoffdiingung geben zu konnen.

Eine Untersuchung der Skalen der verfiigbaren Stickstoffmodelle wurde von der Projektgrup-
pe Elbe-Okologie der Bundesanstalt fiir Gewisserkunde in Auftrag gegeben (BfG, 1997). Das
Ziel der Studie war die Untersuchung der Eignung der verfiigbaren Stickstoffmodelle fiir eine
Beschreibung des Stickstoffhaushaltes im Wassereinzugsgebiet der Elbe. Dabei wurde auf
Gebietseinheiten der GroBe von 1 - 1000 km? (,,Mesoskale*) orientiert. Im Rahmen dieser
kurzfristig angelegten Studie war es jedoch nicht moglich die Qualitit der verfligbaren Mo-
delle anhand des Vergleiches von Simulationsergebnissen und Feldmesswerten durchzufiih-
ren. So erfolgte eine Einschitzung der Modelle hinsichtlich ihrer strukturellen Eignung, die
formulierten Anforderungen an eine mesoskalige Modellierung erfiillen zu konnen. Folgende
Anforderungen wurden formuliert:

e Das Modellsystem soll mit allgemein verfiigbaren Daten bzw. mit aus verfligbaren Daten
abzuleitenden Groflen zu betreiben sein.

e Eine Uberpriifbarkeit der Modellergebnisse anhand von Messergebnissen muss gewihr-
leistet sein.

e Fiir das Landnutzungsmanagement sollen konkrete Einflussfaktoren hinsichtlich der Re-
duzierung der diffusen Stoffeintrige gegeben werden konnen. Deshalb muss ein Kausal-
zusammenhang zwischen den moglichen Steuergroflen und dem Stickstoffaustrag in Ge-
wisser abgebildet werden konnen.

Die Modelle, die nach diesen Kriterien untersucht wurden, waren: ASGi, CANDY, DYNA-
MIT, Meso-N, Expert-N, HERMES, MINERVA, SIMULAT, SWIM, WASMOD.

28



2. Grundlegende Prozesse und Methoden im Grundwassermanagement

Die Arbeitsgruppe stellte fest, dass es ,,kein addquates mesoskaliges Modell fiir die dynami-
sche Stickstoffmodellierung mit den geforderten Anforderungen gibt“. Ergebnisse der Elbe-
Okologie Forschung sind z.B. in Kersebaum & Beblik (2001) enthalten.

2.3.3.3 Grenzen der Modelle

Bei der Modellierung des Stickstofthaushalts des Bodens kristallisieren sich generell zwei
Problemfelder heraus. Wéhrend zum einen allgemein angenommen werden kann, dass die
physikalischen und chemischen Prozesse der Bodenwasserdynamik und der damit verbunde-
nen Nitratauswaschung relativ gut erforscht sind, stellen die biologischen Prozesse, insbeson-
dere bei der Denitrifikation und der Mineralisierung/Immobilisierung noch bedeutende Prob-
leme dar (Problemfeld: Prozessforschung).

Zum anderen stellt die mathematischen Beschreibung der sehr heterogenen physikalischen,
chemischen und biologischen Bedingungen in der ungesittigten Bodenzone ein zwar unum-
strittenes aber noch keineswegs gelostes Problem dar (Problemfeld: Heterogenitét). Im Fol-
genden sollen zunidchst einige Aspekte des ersten Problemfeldes Prozessforschung aufgezeigt
werden. Im zweiten Teil dieses Abschnitts wird auf die Frage der Heterogenitét eingegangen.

Die Denitrifikation im Boden findet an Orten mit anaeroben Verhiltnissen statt. Sowohl das
Vorkommen dieser Orte als auch die Reduktionsraten hingen entscheidend vom Stoffwechsel
der heterotrophen Mikroorganismen ab. Das groB3te Hindernis bei der quantitativen Beschrei-
bung der Denitrifikation ist gegenwértig die Lokalisierung des Auftretens anaerober Verhilt-
nisse im Boden iiber Zeit und Raum.

Das gleiche Hindernis besteht prinzipiell bei der Beschreibung der Prozesse der Mineralisati-
on und Immobilisierung. Deren modellhafte Umsetzung erfolgt entweder in Form von zwei
getrennten, gegenldufigen Prozessen oder in Form einer Zusammenfassung zur Nettominera-
lisation. Dabei wurde hédufig angenommen, dass die Mineralisationsrate vom organisch ge-
bundenen Stickstoff im Boden abhéngt. Zunehmend wird jedoch anerkannt, dass nur ein so
genannter umsetzungsaktiver Teil der organischen Substanz von Bedeutung fiir die Minerali-
sierung ist. Trotz einer Vielzahl von Versuchen ist die Bestimmung dieser aktiven Fraktion
immer noch problematisch.

Detailliertere Beschreibungen des Stickstoffmetabolismus infolge mikrobieller Stoffumset-
zung haben zu Modellen gefiihrt, die die organische Substanz im Boden in verschiedene Pools
differenzieren. Diese sind definitionsgemiBl durch eine potentiell gleiche Verfiigbarkeit der
organischen Komponenten fiir die Mikroorganismen gekennzeichnet. Jedoch besteht auch
hier das Problem der fehlenden Methoden fiir die Identifizierung der verschiedenen Pools.

Damit sind theoretisch fiir die Modellentwickler weitere niitzliche Konzepte zur Beschreibung
des Stickstoffumsatzes in die Modelle integrierbar. Es fehlen jedoch die experimentellen
Moglichkeiten um eine geeignete Datenbasis zu schaffen, die eine Validierung der neuen Mo-
dellansétze ermoglichen.

Neuere Modellansitze stellen eine Verbindung zwischen den verschiedenen organischen
Fraktionen und der Grofe von Bodenteilchen und/oder Aggregaten her und erlauben damit
den Einfluss der Bodenmatrix auf bodenbiologische Prozesse abzubilden.

Auch detailliertere Modellansdtze hinsichtlich des Einflusses der Pflanzen auf die Umsetzung
der organischen Substanz sind rezente Weiterentwicklungen. Diese beriicksichtigen die konti-
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nuierliche Aufnahme von Nahrstoffen und die gleichzeitige Ausscheidung von organischen
Produkten aus den Pflanzenwurzeln. Sie quantifizieren die Wirkungen auf den Stoffwechsel
der Mikroorganismen und dadurch auf die Mineralisation und Immobilisierung. Die Auswir-
kungen auf den Stoffumsatz konnen bei unterschiedlichen Pflanzenarten sehr unterschiedlich
sein. Gleiches trifft auch auf die Wirkung unterschiedlicher Bodentypen hinsichtlich Minera-
lisierung und Immobilisierung zu. Fiir eine Ausweitung der Anwendung solcher Modelle auf
unterschiedliche Bodentypen und Pflanzenbewuchs miissen messbare Parameter gefunden
werden, die direkt den Zusammenhang zwischen Bodentyp bzw. Bewuchs und Mineralisie-
rung/Immobilisierung der organischen Substanz des Bodens charakterisieren. Ein interessan-
ter Ansatz ist z.B. das von Postma & Van Veen (Van Veen, 1993) vorgeschlagene Konzept
der okologischen Fraktionierung des Porenvolumens. Es beruht auf der Erkenntnis, dass die
meisten mikrobiellen Umsatzprozesse in den Poren ablaufen, die bei einem bestimmten
Feuchtezustand des Bodens wassergesittigt sind. Damit wird also die PorengroBBenverteilung
mit der mikrobiellen Aktivitdt verkniipft. Von besonderem Interesse sind dabei die Porenfrak-
tionen, die nur den Mikroorganismen, nicht aber den rduberisch von den Mikroorganismen
lebenden Organismen zugénglich sind. Die Poren, fiir die das Kriterium zutrifft, konnen z.B.
eindeutig mit einer bestimmten Saugspannung im Boden und damit also mit einem Messwert
charakterisiert werden.

Das zweite Problemfeld ,,Heterogenitit*™ ergibt sich daraus, dass die oben diskutierten Prozes-
se und Abhéngigkeiten keineswegs Ortlich und zeitlich homogen im Boden ablaufen. Viel-
mehr ist der Boden einschlieBlich der Porenverteilung und des Auftretens der Mikroorganis-
men sehr inhomogen. Physikalische Prozesse, wie die Wasserdynamik, wurden bereits in den
40er Jahren als ungleichméBig erkannt und seit den 70er Jahren auch als solche mathematisch
beschrieben. Insbesondere soll diesbeziiglich der Makroporenfluss genannt werden, dessen
Dynamik zwar mathematisch beschrieben ist, jedoch in gegenwértigen Modellen bisher oft
nur als pauschaler Bypass-Term berticksichtigt wird. Auch biologische Prozesse, wie Minera-
lisierung und Denitrifikation treten an bestimmten Stellen auf, den sog, ,,hot spots*, wobei nur
ein kleiner Teil der gesamten Mikropopulation des Bodens beteiligt ist. In diesem ,,hot spots*
herrschen giinstige physikalische und chemische Bedingungen, welche die biologische Akti-
vitdt ermoglichen.

Auch wenn die Heterogenitdt der physikalischen chemischen und biologischen Bodeneigen-
schaften heute unumstritten ist, wird sie in den gegenwartig vorhandenen Modellen des Stick-
stoffkreislaufes kaum berticksichtigt. Dennoch ist fiir kiinftige Anwendungen der Modelle
unter der Malligabe einer verbesserten Genauigkeit der Simulationen eine Beriicksichtigung
der Heterogenitdt des Bodens unerldsslich.

2.3.3.4 Schlussfolgerungen

Obwohl Fortschritte in der Qualitdt der Prognosen durch die Modelle gemacht werden, ist die
Fahigkeit die Stickstoffdynamik im Boden vorherzusagen derzeit noch nicht ausreichend, um
fiir Diingungsempfehlungen eingesetzt werden zu konnen. Jedoch werden die Modellanwen-
dungen nicht nur fiir solche, hinsichtlich der Genauigkeit sehr anspruchsvollen Fragestellun-
gen bendtigt. Auch die Abschitzung von Umweltbelastungen, die z.B. durch die erhohte Zu-
fuhr von Nihrstoffen in natiirliche Okosysteme geschehen, ist von besonderer Bedeutung. Fiir
die Vorhersage der dadurch ausgelosten hochkomplexen Wirkungen sind Modelle sicherlich
ein unverzichtbares Hilfsmittel.
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Zusammenfassend sind die wichtigsten Schlussfolgerungen, die sich aus den Recherchen er-
geben haben, folgende:

e Entwicklung geeigneter Konzepte zur Identifizierung von Zusammenhédngen zwischen
Bodeneigenschaften und biologischer Aktivitit um eine Ubertragbarkeit der Umsatzpro-
zesse auf verschiedene Bodentypen zu ermoglichen

e SchwerpunktmiBige Forderung der Entwicklung von stochastischen Modellen zur Be-
riicksichtigung der Heterogenitéit des Bodens und der damit verkniipften Ungleichmifig-
keit der Messwerte. Das resultiert in einer Verteilungsfunktion der Ausgabegrof3e, die der
Variabilitit der Systemprozesse entspricht.

e Schaffung geeigneter experimenteller Datengrundlagen fiir eine solide Verifizierung neuer
Modellansdtze und fiir eine Validierung der vorhandenen Modelle bei Modellanwendun-
gen

2.3.4 Modelle fur die gesattigte Zone

Im folgenden Abschnitt werden Modellentwicklungen bei der Betrachtung von Stromungs-,
Transport- und Reaktionsprozessen in der geséttigten Zone aufgezeigt. Einzelne Vertreter der
unterschiedlichen ,,Programm-Gattungen* werden kurz vorgestellt, wobei der Versuch ge-
macht wird, auch ihre Qualitdt zu beurteilen.

2.3.4.1 Aktueller Stand

Der Einsatz von Modellen zur Losung von Grundwasserstromungs- und Stofftransportprob-
lemen ist in vielen Anwendungsbereichen unverzichtbar geworden, z.B. Grundwassererkun-
dung, Grundwasserbewirtschaftung, Planung und Steuerung von Wassergewinnungsanlagen,
Ausweisung von Wasserschutzgebieten, Beurteilung von Eingriffen in den Grundwasserhaus-
halt infolge von BaumaBnahmen, Grundwasserschutz, Identifikation von Schadstoffquellen
und Beurteilung hydraulischer Sanierungsmafnahmen.

Es existieren eine Vielzahl kommerzieller Programme, die in der Lage sind auch komplexe
Stromungs- und Transportaufgaben auf den unterschiedlichsten Skalenebenen und in drei
Dimensionen zu 16sen (Tabelle 2-3).

Die Beschreibung der Ausbreitung von Schadstoffen im Grundwasser ist eine komplexe Auf-
gabe. Das gleichzeitige und wechselwirksame Auftreten von physikalischen, chemischen und
biologischen Prozessen muss im numerischen Modell nachgebildet werden. Fiir die Abbil-
dung der Einzelprozesse, wie hydrodynamische Dispersion und Adsorption, existieren ma-
thematische Konzepte. Die Beschreibung der chemischen und biochemischen Prozesse wie
Desorption, lonenaustausch, Oxidation/Reduktion, Losung/Féllung, Abbau etc. und ihre
Wechselwirksamkeit sind Gegenstand der Forschung.
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Tabelle 2-3: Kurzbeschreibungen deterministischer Grundwassermodelle.

Grundwassermodell

Beschreibung

FEFLOW
(Diersch u.a., 2004)

MODFLOW/MT3D
(Harbaugh et al.,
2000; Zheng, 2005;
Zheng & Wang,
1999)

PCGEOFIM
(Sames, 1997)

ROCKFLOW  (Kol-
ditz et al., 2003)

PHREEQC
(Parkhurst & Appelo,
1999).

MIKE SHE
(DHI  Water and
Environment, 2001)

Finites Elemente Modell der Firma WASY, Deutschland. Ist weltweit eines
der leistungsfahigsten Softwarepakete zur 2D- und 3D-Simulation von Stro-
mungs-, Stoff- und Warmetransportprozessen in gesittigten und ungesittigten
porosen Medien. GIS basierte Datenaustausch-Schnittstelle und 3D-
Visualisierung. http://www.wasy.de/deutsch/produkte/feflow/

Modulares 3D-Grundwassertransportmodell des US Geological Survey. Ist
weltweit das am weitesten verbreitete Grundwassermodell. 3D, blockzentrier-
tes, finites Differenzen Grundwassermodell fiir stationdre und instationére
Simulationen. Simuliert die Strémung und den Transport in begrenzten und
unbegrenzten durchmischten Aquifersystemen als auch Grundwasserneubil-
dung, Evapotranspiration, Zufluss zu Brunnen, Drains und Oberflichenge-
waéssern. http://water.usgs.gov/cgi-bin/man_wrdapp?mf2k

Das Simulationsprogramm fiir Geofiltration und Geomigration PCGEOFIM®
berechnet die Grundwasserstromung und den Transport von 16slichen Stoffen
im Lockergestein. Die Berechnung der Grundwasserstromung erfolgt mit der
Finite-Volumen-Methode, die sich durch absolute Bilanztreue auszeichnet
und die Moglichkeit erdffnet, das Gitternetz beliebig zu verfeinern. Die hyd-
raulische Anbindung des Grundwassers an die im Einzugsgebiet vorhandenen
Vorfluter und Standgewésser ist realisiert und die Oberflichenwasserstro-
mung wird zusammen mit dem Grundwasser berechnet. Die Grundwasser-
neubildung wird ortsdiskret vorgegeben und zeitdiskret sowie flurabstands-
abhéngig bei der Simulation beriicksichtigt.  http://www.ibgw-
leipzig.de/prod_software.html

Entwickelt von der Uni Hannover und der Uni Tiibingen. Beschreibung des
Mehrphasenflusses in gekliifteten Gesteinen. http://www.hydromech.uni-
hannover.de/Projekte/Grundwasser/manuals/rf win/rfman39.pdf

PHREEQC ist ein Computerprogramm, welches fiir die Beschreibung einer
breiten Spanne aquatischer geochemischer Reaktionen geeignet ist.
PHREEQC basiert auf einem aquatischen Gleichgewichtsmodell und hat die
Féhigkeit zur (1) Berechnung von Komplexbildungs- und Sattigungsindex
Reaktionen, (2) Ermittlung des Reaktionspfades und des konvektiven Trans-
portes einschlieBlich der Berechnung spezieller irreversibler Reaktionen,
Mischungsreaktionen, Oberflaichenkomplexierungsreaktionen und lonenaus-
tauschreaktionen sowie (3) inverse Modellierung zur Identifikation von Pa-
rametern des Mineral- und Gastransfers, welcher sich in Unterschieden der
Zusammensetzung der Waisser dulert.
http://wwwbrr.cr.usgs.gov/projects/ GWC_coupled/phreeqc/

MIKE SHE ist ein universelles Software Paket zur Simulation der wesentli-
chen hydrologischen Prozesse, die innerhalb des hydrologischen Wasser-
kreislaufes auf dem Lande geschehen. Es simuliert Wasserfluss, Wasserbe-
schaffenheit und Transport in ldndlichen Einzugsgebieten und ist ein finites
Differenzenmodell auf Einzugsgebietsskala. Es simuliert den 1D-Fluss und
Transport fiir die ungesittigte Zone und fiir Vorfluter, den 2D-Fluss und
Transport an der Bodenoberfliche und den 3D-Fluss und Transport fiir die
gesittigte Zone. MIKE SHE beinhaltet auch Module fiir geochemische und
biologische Abbaureaktionen in der gesittigten Zone.
http://www.dhisoftware.com/mikeshe/

In den vergangen Jahren wurde das Hauptaugenmerk bei der Modellentwicklung u.a. darauf
gelegt, die reaktiven Stofftransportprozesse im Grundwasser zu beriicksichtigen. Insbesondere
sollte die modellhafte Beschreibung einer Gruppe von untereinander in Wechselbeziehungen
stehenden Stoffen unter der Beriicksichtigung eventueller mikrobiologischer Umsetzungspro-

zesse erreicht werden.
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Diese Mdoglichkeit neben Stromung und Transport auch reaktive Stofftransportprozesse in
einem Reaktions-Modul zu berticksichtigen, oder in eigenstindigen Modellen zu simulieren,
ist bereits mit einer Vielzahl von Ansétzen gegeben, dennoch auch heute noch Gegenstand der
Forschung (z.B. Schifer et al., 1998; Zheng, 2005).

Ein Einsatz in grol angelegten Feldstudien zur Verifizierung ist, ebenso wie ein Vergleich
verschiedener Ansitze, in der Literatur wenig dokumentiert. Einige bekannte Modelle werden
im nachfolgenden Kapitel vorgestellt. Generell gilt nach wie vor die Aussage, dass je kom-
plexer die Stromungsbedingungen und je umfangreicher die Transport- und Reaktionsprozes-
se sind, desto unbestimmter ist das betrachtete System und desto schwieriger ist es, die natiir-
lichen Vorgidnge im Aquifer mittels einer mathematischen Modellierung nachzubilden.
Schenk & Kaupe (1998) haben diesen Zusammenhang graphisch dargestellt (Abbildung 2-6).

Komplexitét der Transport- und Reaktionsprozesse

v

® ) O] Mehrzahl der numerischen Modelle, einfache Strémungsbedin-
gungen, konservativer Transport, einfache Reaktionsprozesse

@ Beschreibung von komplexen Stromungsbedingungen, einfa-
che Transport- und Reaktionsprozesse, groéRere Anzahl an numerischen
Lésungen

® (©) Beschreibung von komplexen Transport- und Reaktionsprozes-
sen in einfachen Strémungsfeldern. GroRere Anzahl an numerischen
Lésungen

@ Nur in Einzelfallen Lésungen fir komplexe Transport- und
@ Reaktionsprozessen oder Reduktion der Dimensionalitat

v

Abbildung 2-6: Moglichkeiten der mathematischen Modellierung in Abhéngigkeit der Komplexitit
der Stromungs-, Transport- und Reaktionsprozesse (Schenk & Kaupe, 1998).

Die prinzipielle Notwendigkeit, diese Prozesse fiir z.B. Fragen der Sanierung, der Prognose
der Rohwasserbeschaffenheit oder der Bewirtschaftung von Schutzgebieten zu untersuchen,
zu identifizieren und zu mathematisieren, wird deutlich, wenn man die Vielzahl von Prozes-
sen und Mechanismen betrachtet, die das Transportregime beeinflussen oder gar dominieren
(Tabelle 2-4).

2.3.4.2 Modellierung hydrochemischer Transport- und Reaktionsprozesse

Die fiir die Modellierung hydrochemischer Transport- und Reaktionsprozesse zur Verfiigung
stehenden Modelle lassen sich in unterschiedliche Gruppen einteilen:

Die Gruppe der thermodynamischen Gleichgewichtsmodelle befasst sich mit Reaktionen von
geldsten und festen Stoffen in wéssriger Losung, ohne eine Grundwasserstromung zu bertick-
sichtigen. Hier seien Modelle wie z.B. PHREEQC (Parkhurst et al., 1980; Parkhurst & Appe-
lo, 1999) und WATEQA4F (Ball & Nordstrom, 1991) genannt. Gleichwohl kdnnen diese Mo-
delle an Stromungsmodelle oder Modelle zur Transportbeschreibung gekoppelt werden, um
so z.B. den Transport von mehreren Komponenten zu simulieren.

Das Programm TReAC (Nitzsche, 1997) zur Modellierung des reaktiven Stofftransports im
Boden und im Grundwasser arbeitet mit den Ergebnissen beliebiger Stromungsmodelle. Die
geochemischen Reaktionen werden innerhalb von TReAC mit PHREEQE modelliert. Das
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Programm kann zudem Sorption, lonenaustausch und radioaktiven Abbau, sowie deren Ne-

benprodukte beriicksichtigen.

Tabelle 2-4: Schadstoffspezifische Prozesse und Mechanismen, die bei Modellrechnungen bertick-
sichtigt werden miissten (aus Schenk & Kaupe, 1998).

Schwefel- Stickstoft- Salze | Schwer | Radio- | Organische Stoffe Bak-
verbindung verbindung - nukleide te-
metalle rien
— &
VAf)ll'stA schwer 16slich Vi-
16slich ren
Sdaure | SO, | Sdure | NOs Dich- | Dichte
te >1 <1
Transportmechanismen
Konvektion X X X X X X X X X X X
Zweiphasenfluss (Was-
ser/Gesteinsmatrix)
Mehrphasenfluss (fliissig/fliissig) X X X X
Mehrphasenfluss (partikuldrer Trans- X
port)
Physikalische Prozesse
Molekulare Diffusion X X X X X X X X X X
Dispersion X X X X X X X X X X
Verdiinnung X X X X X X X X X
Filtration X X X
Verdampfung
Gasaustausch X
Radioaktiver Zerfall X
Dichteabhingiger Transport X X X
Chemische Prozesse
Losung/Fillung X X X X X X X
Sorption/Desorption X X X X X
Ionenaustausch X X
Oxidation/Reduktion X X X
Komplexbildung X X
Abbau X X X X X
Biologische Prozesse
X 1 [x 1 1 ] BN [x__[x X

Die Gruppe der kinetisch gesteuerten Reaktionsmodelle gehoren beispielsweise die folgenden
Modelle:

Das Multikomponenten Reaktions- und Transportmodell von Lensing et al. (1994) be-
handelt bakteriell katalysierte Redox-Prozesse. Es besteht prinzipiell aus einem Trans-
portteil, einem chemischen und einem kinetischen Submodell. Der Transportteil des
Models 16st die instationdre Differentialgleichung der Konvektion und der Dispersion,
das reine chemische Submodel entspricht konzeptionell einem thermodynamischen
Gleichgewichtsmodell.

Das Modell Trabi von Schéfer (1992) bildet simultan die Auswirkung von Strémung,
physikalischem Transport und heterotropher mikrobiologische Aktivitdt auf maximal
11 wechselwirkende chemisch-biologische Spezies nach. Grundlage des Transport-
modells (Trabi = Transport und Biologie) ist Konvektion und Dispersion. Kern der
Umsetzungen ist das aerobe und denitrifizierende Wachstum der Mikroorganismen,
welches durch Monod-Kinetik ausgedriickt wird.

Das reaktive Transportmodell TBC (Transport, Biochemie und Chemie) von Schifer
et al. (1998) 16st die Gleichungen des reaktiven Transportes im Grundwasser fiir drei
Dimensionen. Das Programm erlaubt dem Benutzer die Spezifizierung eines weiten
Feldes moglicher biochemischer und chemischer Reaktionen. Es wurde entwickelt, um
die Wirkung biologisch induzierter Schadensfall-Sanierungen simulieren zu konnen,
und zwar fiir Sdulenexperimente, fiir Redox-Prozesse, gekoppelt mit Kohlenstoffab-
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bau, fiir biologische Abbauprozesse, sowie fiir einfache diagenetische Prozesse in Se-
dimenten.

2.3.4.3 Grenzen der Modelle bei der Anwendung
Thermodynamische Gleichgewichtsmodelle:

Die Giite der Ergebnisse von Modellrechnungen bei der Anwendung thermodynamischer
Gleichgewichtsmodelle ist nach Hollerung (1990) vor allem abhingig von der Giiltigkeit der
dafiir notwendigen Voraussetzungen im jeweiligen System. Folgende Fragen stellen sich:

e Ermdglicht das Modell alle wichtigen Prozesse hinreichend genau zu erfassen?
o Wie ist die Qualitdt des verwendeten Datenmaterials?

Nachfolgend werden einige Limitierungen bei der Anwendung von Gleichgewichtsmodellen
genannt:

e Der fiir die Modellrechnung angenommene thermodynamische Gleichgewichtszustand des
Grundwasserleiters trifft in der Realitét nicht zu.

e Der Einfluss insbesondere mikrobiell gesteuerter Reaktionen, kann nicht als thermodyna-
misches Gleichgewicht formuliert werden. Am gravierendsten wirkt sich aus, dass hiufig
die genaue Stochiometrie der ablaufenden Reaktionen nicht bekannt ist.

e Die Grofe der thermodynamischen Konstanten ist unsicher. Nach Hollerung (1990)
schwanken sie oft um ein oder zwei Gréf3enordnungen.

Andere Untersuchungen, z.B. von Boening (1990) zur Verifikation thermodynamischer
Gleichgewichtsmodelle anhand von Feld- und Laborversuchen, ergaben prinzipiell gute U-
bereinstimmungen mit von PHREEQE durchgefiihrten Berechnungen. Zur korrekten Model-
lierung der Ergebnisse der Versuche war jedoch in verschiedenen Konzentrationsbereichen
der Ansatz variabler Gleichgewichtskonstanten notwendig.

Modelle mit kinetischem Ansatz;

Schéfer (1992) beschreibt fiir die Anwendung seines Modells ,, Trabi*“ Grenzen bei der Simu-
lation, die durch Erweiterungen des Gleichungssystems, also durch zunehmende Verfeinerung
der Prozessbeobachtung durch die Implementierung, z.B. zusitzlicher Redoxreaktionen, nicht
mehr {iberschritten werden konnen. Als wichtige Limitierung identifiziert er die heterogene
raumliche Verteilung sowohl physikalischer wie auch chemisch-biochemischer Parameter im
Untergrund. Es ist unmdoglich, diese Verteilung als Input-Parameter in einem Modell zur Ver-
fligung zu stellen. Schifer spricht in diesem Zusammenhang von effektiven makroskopischen
Ersatzparametern, die mit einem vertretbaren Aufwand aus Messungen zu bestimmen seien.

Weitere Limitierungen, die fiir jeden kinetischen Ansatz gelten, sind:

e Die Ubertragung der im Laborversuch ermittelten kinetischen Konstanten von der Poren-
Skala (Mikro-Skala) auf die Makro-Skala wie z.B. Einzugsgebiet oder Region ist zumin-
dest problematisch.
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e Die Identifikation von Reaktionskinetiken ist, je nach Stoffinventar und den zeitvarianten
Anderungen im Grundwasserleiter, im Laborversuch und im Gelinde eine duBerst kom-
plexe Aufgabe und kann zudem eine lange Zeit in Anspruch nehmen.

2.3.4.4 Schlussfolgerungen

Prinzipiell liegt heute die Hauptaufgabe bei der Behandlung von Strémungs-, Transport- und
Reaktionsprozessen in gesittigten pordsen Medien nicht in der mathematischen Handhabung
der grundlegenden Differentialgleichungen. Deren Aufbereitung und Ubertragung auf Regio-
nen sind bei den vorhandenen und zukiinftigen Rechnerkapazititen nicht mehr entscheidend.
Die limitierende GroBe bei der moglichst realititsnahen Abbildung von Stromungs-, Trans-
port- und Reaktionsprozessen ist die Beschaffung von Parametern und Randbedingungen, die
den realen Bedingungen moglichst gut entsprechen.

2.4 Methoden der Entscheidungshilfe im Grundwassermanagement

Das Management von Wasserressourcensystemen bedeutet in allgemeinen verschiedene, oft
kontriare Bediirfnisse und Interessengruppen zu berlicksichtigen. Die sozialen, gesundheitli-
chen und gesetzlichen Zwinge sind vielfiltig und beeinflussen den Entscheidungsprozess vor
allem hinsichtlich der Einbeziehung von unterschiedlichen Zielen, Entscheidungstragern und
Nutzern. Das Treffen von Entscheidungen unter solchen Bedingungen ist jedoch nicht ein-
fach. Deshalb werden Entscheidungshilfen benétigt. Diese Instrumente konnen Management-
strategien, wie z.B. Systemanalysen und adaptives Management, als auch rechnergestiitzte
Entscheidungshilfesysteme (engl.: Decision Support System (DSS)) sein (Loucks & Glad-
well, 1999).

2.4.1 Entscheidungshilfe und Nachhaltigkeit

Das Prinzip der nachhaltigen Entwicklung hat sich beim Wasserressourcenmanagement zu
einer zentralen Zielvorgabe herauskristallisiert, nach der die Effizienz von Managementmal-
nahmen bewertet werden sollte. Allerdings ist die Definition der Nachhaltigkeit nicht einfach,
da sich in ihr insbesondere das Verstindnis 6kologisch, 6konomischer und sozialer Zusam-
menhénge manifestiert.

Das Konzept der nachhaltigen Entwicklung wurde von der Brundtland-Kommission
vorgestellt und wie folgt definiert: ,,Humanity has the ability to make development sustain-
able — to ensure that it meets the needs of the present without compromising the ability of
future generations to meet their own needs.” (WCED, 1987, zitiert aus Loucks & Gladwell,
1999).

Fiir das Management einer Wasserressource wird das Konzept der Nachhaltigkeit jedoch sehr
schnell zu komplex und kompliziert. Weitere Beispiele, die die Fassetten der Diskussion ver-
deutlichen, sind z.B. in Costanza (1993), Costanza & Pattern (1995), Clayton & Radcliff
(1997), Loucks & Gladwell (1999) enthalten. Deshalb hat das Internationale Hydrologische
Programm (IHP) eine, im Vergleich zur Brundtland-Kommission leicht gednderte Definition
entwickelt, die besser fiir das Management von Wasserressourcensystemen geeignet ist:
»Nachhaltige Wasserressourcensysteme sind jene, die so gestaltet und gesteuert werden, dass
sie den Zielen der Gemeinschaft, jetzt und in der Zukunft, bei Erhaltung ihrer 6kologischen
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und hydrologischen Unversehrtheit, bestmoglich niitzen.” (Loucks & Gladwell, 1999). Diese
Definition basiert auf folgenden Postulaten:

e Erneuerbare Ressourcen sollten nicht degradiert werden. Dieses Postulat beruht auf der
Annahme, dass die zukiinftigen Generationen genauso gute Ressourcen und 6kologische
Bedingungen nutzen wollen, wie wir sie gegenwértig haben.

e Die gesamte Gemeinschaft wird zur Erhaltung der Nachhaltigkeit der Wasserressourcen-
systeme einbezogen, so dass Entscheidungen, die getroffen werden einen breiten Konsens
haben. Es liegt in der Verantwortung der Manager alle Konsensteilnehmer auf dem Lau-
fenden zu halten. Entsprechend den Anderungen in der Gemeinschaft und der Natur miis-
sen Priorititen und Ziele hinsichtlich der Wasserressourcen ebenfalls kontinuierlich gedn-
dert und angepasst werden.

2.4.2 Nachhaltigkeitsindikatoren

Die Auswirkungen von Managementmafinahmen, insbesondere bei einem adaptiven Mana-
gement, das zur Nachhaltigkeit fithren soll, miissen sichtbar und auch kontrollierbar gemacht
werden. Dazu werden Indikatoren benoétigt. Indikatoren sind also bestimmte Signale eines
komplexen Systems. Sie kdnnen auf verschiedenen Wegen identifiziert werden (Tabelle 2-5).

Tabelle 2-5: Beispiele fiir Nachhaltigkeitsindikatoren aus Industry Canada (1997).

Indikatortyp Beispiel

Variable Gesamtmenge der organisch erzeugten Produkte
in der Landwirtschaft

Funktion einer Variablen Verhiltnis von recycelter Menge einer Verpa-
ckung gegen Gesamtmenge

Qualitative Variable Teilnahme oder Nichtteilnahme von stakeholdern
an Entscheidungsfindungen

Quantitative Variable Energieverbrauch pro Jahr

Ranking Variable Bestes oder schlechtestes Lehrprogramm

Indizes Gewichtete Indikatoren

In Industry Canada (1997) werden Hunderte von Indikatoren aufgelistet, welche auf verschie-
dene Skalen - von global bis lokal - angewendet wurden. Auf lokaler Ebene sind vor allem 2
Projekte hervorzuheben: Sustainable Seattle und United Kingdom — Sustainability Indicators
Project, aber sie erscheinen zu breit fiir den hier angestrebten Zweck zur Anwendung im
Grundwassermanagement.

Cornforth (1999) diskutiert Indikatoren vom Standpunkt des Managers. Er schlussfolgert,
dass die Indikatoren nicht nur zeigen miissen, ob die Entwicklungsrichtung zur Nachhaltigkeit
fiihrt, sondern dass sie auch sensitiv gegentiber den Managementmalinahmen sind, so dass die
Antwort (feedback) des Systems gegeben ist.

Das erste Mal, dass Indikatoren fiir die Umweltqualitiit auf komplexe Okosysteme angewen-
det wurden war die Implementierung des ,,critical loads and critical levels*“-Konzepts in der
Européischen Union (Wiggering and Rennings, 1997). Dieses Konzept bewertet die Wirkun-
gen atmosphirischer Stoffeintrige auf die Okosysteme. Das Konzept wurde im groBskaligen
Malfstab fiir Europa umgesetzt. Die Untersuchungen in zu ,,critical loads* und ,,critical levels*
in Deutschland sind z.B. in Gauger u.a. (1997) vorgenommen worden. Gauger ermittelte diese
Indikatoren fiir das Gebiet der gesamten Bundesrepublik. Auf der Basis dieser Indikatoren
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wurden europaweite Reduktionsziele fiir die Emissionen bestimmter Stoffe in die Atmosphére
beschlossen.

In der Grundwasserbewirtschaftung haben sich in den 1990er Jahren vor allem drei Indikato-
ren etabliert. Diese sind Zuverldssigkeit (reliability), Belastbarkeit (resilience) und Verwund-
barkeit (vulnerability) (Hashimoto et al., 1982; McMahon, 1993). Die ,,Zuverldssigkeit® ist
dabei die Haufigkeit oder Wahrscheinlichkeit mit der ein System sich in einem zufrieden stel-
lenden Zustand befindet. ,,Belastbarkeit* beschreibt, wie schnell das System in der Lage ist,
sich nach einer Belastung zu erholen und ,,Verwundbarkeit® ist die Gefahr eines Zusammen-
bruchs des Systems. Diese Indikatoren werden z.B. immer wieder flir die Charakterisierung
der Auswirkungen von Trockenzeiten verwendet. Eine Kombination dieser Indikatoren stellt
Loucks (1997) vor und definiert einen so genannten Nachhaltigkeitsindex. Es zeigte sich aber,
dass diese Indizes nicht immer ausreichend sind und insbesondere hinsichtlich der Definition
von Verwundbarkeit sogar inkonsistent. Einige Autoren definieren Verwundbarkeit als mittle-
res Trockenheitsdefizit (Vaz, 1986; Loucks, 1997, Kjeldsen and Rosbjerg, 2001), andere wie-
derum als maximale Trockenheit (Moy et al., 1986). Ein weiteres Problem ist, dass diese In-
dikatoren nichts aussagen {iber die Eintrittswahrscheinlichkeit und die Schwere der Trocken-
heit. Trockenheiten mit kurzer Dauer und wenig Wasserdefizit gibt es z.B. ofter als schwere,
lang andauernde Trockenheiten (Vaz, 1986; Maier et al., 2001). Peters et al. (2004) definiert
deshalb den Indikator ,,Performance* der sowohl Eintrittswahrscheinlichkeit als auch Schwere
einer Trockenzeit beriicksichtigt. Dieses Beispiel zeigt die Perspektiven der Entwicklung von
Nachhaltigkeitsindikatoren.

Wie an den Beispielen gezeigt wurde, ist das Thema ,,Nachhaltigkeitsindikatoren* selbst For-
schungssubjekt. Es soll deshalb hier auf generelle Trends hingewiesen werden, die die Ent-
wicklungsrichtungen aufzeigen. In Industry Canada (1997) wird auf die Entwicklung allge-
meinerer Werkzeuge zur Messung der nachhaltigen Entwicklung hingewiesen, die in der Lage
sind, das Verhalten von Systemen zu beschreiben. Die sind z.B.:

e Das mittlerweile gut bekannte ,,Ecological Footprint Model*, welches die Landfldche aus-
rechnet, die notwendig ist fiir eine nachhaltige Ressourcennutzung durch die Wirtschaft.

e . The Barometer of Sustainability*, bei dem ein gehobenes (gutes) Existenzniveau der
Menschheit und der Okosysteme individuell gemessen und verglichen wird und der

e ,Genuine Progress Indicator”, bei dem versucht wird das GDP Konzept' hinsichtlich des
sozialen Wohlstandes zu verbessern.

Gegenwirtig gibt es keinen Konsens, wie die Indikatoren fiir die Nachhaltigkeit auszuwéhlen
sind, deshalb erfolgt die Auswahl der Indikatoren eher zufillig. Es wird auBBerdem deutlich,
dass die Indikatoren oft eher den Zustand der Umwelt beschreiben als die Nachhaltigkeit.
Weitere Untersuchungen sind notig und es wird empfohlen fiir die kiinftige Entwicklung von
Indikatoren neben Wissenschaftlern stiarker auch Praktiker einzubeziehen.

! Seit der Einfiihrung wihrend des 2. Weltkriegs als MaB der Kriegsproduktionskapazitit, wurde das Brutto-
National-Produkt (engl.: ,,Gross National Product®; seit Anderung zu “Gross Domestic Product” (dt.: Brutto-
Inlands-Produkt) - GDP) zum Indikator fiir den 6konomischen Fortschritt einer Nation. Gegenwirtig wird es oft
von Politikern, Okonomen, internationalen Behdrden und den Medien als eine primdre Mafzahl fiir die 6kono-
mische Prosperitdt und Wohlstand einer Nation verwendet.
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2.4.3 Entscheidungshilfen

Im weitesten Sinne ist eine Entscheidungshilfe irgendetwas zwischen einem Stift und einem
Blatt Papier bis hin zu einem hoch entwickelten Computersystem, welches mehr oder weniger
die Entscheidungen selbst trifft. Fiir rechnergestiitzte Systeme wird oft die Bezeichnung Ent-
scheidungshilfesystem (DSS; engl.: Decision Support System), benutzt.

Die Bezeichnung DSS wird fiir viele unterschiedliche Systeme verwendet, wie z.B. Pro-
grammiersprachen, einfache Datensammlungen und Finanzplanungssysteme. DSS wurde,
mehr oder weniger zu einem neuen Modewort. Die Ansichten, was ein DSS ist, unterscheiden
sich - manchmal sind sie sogar vollig gegensitzlich (Alter, 1994).

Im Folgenden wird ein Versuch unternommen ,,Entscheidungshilfe zu definieren und den
Unterschied zwischen Entscheidungshilfesystemen (DSS), Expertensystemen (ES) und Grup-
pen-Entscheidungshilfesystem (GDSS) herauszustellen. Wesentliche Teile der Definitionen
wurden aus (Turban & Aronson, 1998) entnommen.

2.4.4 Entscheidungshilfemodelle

Die wichtigste Grundlage fiir die Entscheidungshilfe ist die Antwort auf die Frage, wie Ent-
scheidungen gemacht werden. Der Entscheidungsprozess kann variieren aber er beginnt im-
mer mit der Problemidentifikation und endet mit der Entscheidung. Ein allgemeines Entschei-
dungshilfemodell wird im Folgenden beschrieben (Abbildung 2-7).

Analytische (intelligente) Phase
e  Problemfindung
e Problemzerlegung
e Problemeigentiimerschaft

Gestaltungsphase
e Aufstellen der Auswahlkriterien
e  Suche nach Alternativen
e  Vorhersage und MaBBnahmenresultat

Auswahlphase
e Sensitivitdtsanalyse
e  Auswabhl der besten Alternativen
e Planung der Implementierung

Abbildung 2-7: Entscheidungshilfemodell nach Turban & Aronson (1998).

Die analytische Phase wird auch als die intelligente Phase der Entscheidungsfindung be-
zeichnet. Sie zieht Prozesse der Kartierung und der Beobachtung der Umwelt nach sich, sowie
verschiedene unterschiedliche Aktivitdten mit dem Ziel der Identifikation der Problemsituati-
on. Danach wird das Problem, wenn moglich, in verschiedene Teilprobleme unterteilt. Ein
stark unstrukturiertes Problem kann aus mehreren strukturierten Unterproblemen bestehen.
Die analytische Phase mit der Analyse, ob das Problem oder die Teilprobleme innerhalb der
Ordnung gelost werden kann oder ob es zu anderen Ordnungen gehort. Dieser letzte Schritt
wird Problemeigentiimerschaft genannt.
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Die néchste Phase ist die Gestaltungsphase. Sie beinhaltet die Generierung, Entwicklung und
Analyse moglicher Losungen. Hierbei miissen unterschiedliche alternative Losungen der
Probleme gefunden werden, es miissen verschiedene Szenarien vorhergesagt werden und Kri-
terien fiir die Wahl einer Losung aufgestellt werden.

Letztlich wird die Auswahlphase erreicht und die aktuelle Entscheidung kann getroffen, so-
wie eine Planung flir deren Implementierung aufgestellt werden. Natiirlich ist der normale
Entscheidungsweg nicht immer so geradlinig, wie hier gezeigt wurde. In Abhingigkeit von
verschiedenen Vorkommnissen kann der Prozess unterbrochen und zu einem fritheren Stadi-
um zuriickgefiihrt werden. Nachdem der gesamte Prozess beendet wurde, wird hoffentlich die
beste Entscheidung getroffen oder, mehr realistisch, eine befriedigende Losung gefunden.

2.4.4.1 Entscheidungshaufigkeit und Struktur eines Problems

Stabell (1994) geht noch weiter und diskutiert gewissermafen das Thema der Entscheidungs-
Haufigkeit. Eine einmalige Diskussion hat vollkommen andere Anforderungen an die Ent-
scheidungshilfewerkzeuge als periodische Diskussionen. Das Gleiche gilt fiir die Auswirkun-
gen von Entscheidungen (reversibel oder irreversibel) und die Linge des Entscheidungszyklus
(Tage oder Jahre).

Fiir die Entscheidungsfindung ist weiterhin die Struktur des Problems wichtig, also ob ein
Problem mehr oder weniger strukturiert ist. Ein vollkommen strukturiertes Problem (manch-
mal auch programmiertes Problem genannt) kann leicht mit Hilfe einer Routine oder einer
Standardlosung gelost werden. Das Problem ist eindeutig charakterisiert und es gibt ein klares
Ziel. Andererseits sind hoch unstrukturierte (nichtprogrammierte) Probleme komplex und
unscharf, wobei keine Standardldsung existiert. Stattdessen werden typischerweise unstruktu-
rierte Probleme, wie z.B. die Auswahl einer Anzahl von Forschungs- und Entwicklungspro-
jekten, auf der Basis menschlicher Intuition gelost. Zwischen diesen Extremen liegen die se-
mi-strukturierten Probleme. Gerade bei diesen kann die Qualitdt der Entscheidung am meisten
verbessert werden.

Die Implementierung einer rechnergestiitzten Entscheidungshilfe ist umso leichter je struktu-
rierter das Problem ist. Im Extremfall eines vollkommen strukturierten Problems ist es sogar
moglich, dass das Entscheidungssystem die Entscheidung allein finden kann. Je mehr das
Problem unstrukturiert ist, desto komplizierter ist es allgemeine Ziele zu formulieren und zu
charakterisieren welche spezifische Entscheidung unterstiitzt werden kann.

Wie kann nun die Konstruktion von Entscheidungshilfewerkzeugen fiir ein nachhaltiges Res-
sourcenmanagement erfolgen? Es ist sicherlich nicht zu bezweifeln, dass es sich bei einem
nachhaltigen Ressourcenmanagement um ein hoch unstrukturiertes Problem handelt. Es ist
deshalb sehr schwierig eine Rangfolge der unterschiedlichen Alternativen anhand einiger
Nachhaltigkeitskriterien zu finden. Die Entscheidungswerkzeuge miissen deshalb sehr be-
scheiden und eher defensiv sein, also dem hoch unstrukturierten Problem angemessen. An-
dernfalls besteht ein hohes Risiko, dass das DSS versagt.
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2.4.4.2 Entscheidungshilfewerkzeuge

Ein Entscheidungshilfewerkzeug arbeitet mit einem oder mehreren Teilen des oben beschrie-
benen Entscheidungsprozesses. Die hauptsichlichen Klassen von Entscheidungshilfewerk-
zeugen sind DSS, ES, EIS und GDSS (siehe Abbildung 2-8).

DSS — engl.: Decision Support System — dt.: Entscheidungshilfesystem

GDSS, GSS - engl.: Group (Decision) Support System — dt.: Gruppen-Entscheidungshilfesystem
EIS — engl.: Executive Information System — dt.: Vorstandsinformationssystem

ES — engl.: Expert System — dt.: Expertensystem

Abbildung 2-8: Hauptséchliche Klassen von Entscheidungshilfewerkzeugen.

In der Literatur werden auch andere Kurzbezeichnungen verwendet, die eher verwirrend sind,
wie z.B. IDSS, IGDSS, ANN, KS etc. Weil die meisten von ihnen nur Varianten der Systems
in Abbildung 2-8 sind, sollen diese hier nicht beschrieben werden. In Folgenden sollen die
Klassen detaillierter erlautert werden.

DSS: Auch wenn es keine generell akzeptierte Definition eines DSS gibt, sollen hier zwei
Definitionen aus den 70er Jahre aufgefiihrt werden:

1. Ein DSS ist ein ,,interaktives computerbasiertes System, welches des Entscheidungs-
tragern ermoglicht Daten und Modelle zur Losung unstrukturierter Probleme zu nut-
zen“ [Gory & Scott Morton, 1971, aus Turban & Aronson, 1998].

2. ,,DSS koppelt die intellektuellen Ressourcen der Individuen mit den Moglichkeiten
der Computer um die Qualitit der Entscheidungen zu verbessern. Es ist ein compu-
terbasiertes System fiir die Steuerung von Entscheidungstriagern, die sich mit semi-
strukturierten Problemen beschiftigen.” [Keen & Scott Morton, 1978, aus Turban &
Aronson, 1998]

Beide dieser Definitionen sind sehr weit gefasst wobei die Bezeichnung DSS oft als eine
Sammelbezeichnung fiir irgendwelche rechnergestiitzten Systeme genutzt wird, die die Ent-
scheidungsfindung in einer Organisation unterstiitzen.

GDSS: Wichtigere Entscheidungen werden oft durch Gruppen getroffen. Eine Gruppe zu
einer bestimmten Zeit an einen bestimmten Platz zu versammeln und sie zu einer Entschei-
dung zu bringen, ist schwierig und teuer. Auch wenn die praktischen Probleme oft leicht ge-
16st werden konnen, sind die resultierenden Diskussionen oft nur mittelméaBig. Es gibt dafiir
verschiedene Griinde. Ein besonders wichtiger ist jedoch, dass die Gruppenmitglieder nicht
gleich gut informiert sind, so dass Teile der Gruppe dominieren. Abbildung 2-9 zeigt das Pro
und Contra der Gruppenarbeit.

Die Grundidee des GDSS ist, das System zu beschleunigen und einige seiner Fehlfunktionen
zu heilen. Es gibt mehrere verschiedene Techniken und Methoden, um dieses zu erreichen.
Die bekanntesten sind die ,,Nominal Group Technology* und die ,,Delphi Technik* (Huber,
1994). Wichtig ist, dass das Ziel des GDSS eine Verbesserung der Produktivitit und Effekti-
vitdt des Entscheidungsprozesses ist. Gewohnlich gibt es einen Gruppen-Vermittler, d.h. ei-
nen Menschen, der die Kontrolle iiber das Treffen ausiibt. Er verfiigt {iber verschiedene
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Hilfsmittel und Techniken, wie z.B. Datenbanken und Modelle, und einige gruppendynami-
sche Werkzeuge, wie z.B. Abstimmungssysteme. In Abbildung 2-10 ist ein Modell eines
GDSS dargestellt.

Die Potenziale der Gruppenarbeit sind mehrere:

e  Gruppen sind besser als Individuen beim Problemversténdnis,
teilweise weil die Gruppe mehr Wissen besitzt als das Indivi-
duum

e  Gruppenmitglieder wollen Ihr Ego in die Entscheidungen ein-
bringen

e Die Gruppenmitglieder sind haftbar fiir Entscheidungen an de-
nen Sie teilgenommen haben (kénnen zur Verantwortung ge-
zogen werden)

Es gibt aber auch einige Risiken fiir Fehlfunktionen inner-
halb der Gruppe, z.B.:

e Tendenz der von Gruppen riskantere Entscheidungen zu treffen
als sie sollten

e Sozialer Druck der Ubereinstimmung welches in Gruppenden-
ken resultieren kann

Abbildung 2-9: Pro und Contra von Gruppenarbeit.

Eine typische GDSS-Sitzung beginnt mit der Sammlung personlicher Ideen, wie ein bestimm-
tes Problem gelost werden konnte, z.B. alle Teilnehmer sammeln einige Minuten lang Ideen
(,,brainstorming‘‘). Danach werden die Ideen bewertet und eine davon priorisiert. Nach einiger
Zeit erhdlt man auf diese Weise einen fertigen Aktionsplan, zu dem jeder die Moglichkeit
hatte einen Beitrag zu liefern.

Nach Turban & Aronson (1998) ist GDSS ,,eines der ergiebigsten Gebiete der akademischen
IS Forschung® (IS = Informationssystem). Ein anderes Forschungsthema innerhalb der GDSS

sind multikriterielle Entscheidungen, die durch Gruppen getroffen werden, z.B. Volapato
(1994) und Jarke & Jelassi (1994).

EIS: Der Begriff EIS tritt in Verbindung mit groBeren Betrieben auf und steht fiir Systeme,
die:

e QGeschiftsfiihrungen und Managern schnelle und detaillierte Informationen in Texten und
Grafiken bereitstellen

e c¢in extrem nutzerfreundliches Interface besitzen, welches den individuellen Entschei-
dungsstil entspricht und

e oft sehr eng mit dem 6konomischen Berichtssystem des Betriebes verbunden sind.

ES: Ein ES versucht auf unterschiedlichen Wegen das Wissen von Experten zu ersetzen. Das
System ist ein Entscheidung treffendes und Problem 16sendes Programm, welches ein Niveau
erreichen kann, das vergleichbar oder besser ist als das eines Experten. Die Grundidee ist die
Nutzung von angewandter kiinstlicher Intelligenz, um das Fachwissen eines oder mehrerer
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Experten in einem Computer iiberfiihren. Der Softwarenutzer kann dann von dem System
Beratung und Erléuterungen erhalten. ES sind oft in anderen Informationstechnologien integ-
riert.

Um das richtige Entscheidungshilfewerkzeug auszuwéhlen muss der Nutzertypus bekannt
sein. Systeme fiir Behorden, Spezialisten und Gruppenvermittler sind natiirlich sehr unter-
schiedlich. Die unterschiedlichen Werkzeuge haben gemeinsam, dass sie auf verschiedene
Datenbankanwendungen angewiesen sind. In Abbildung 2-11 ist ein konzeptionelles Bild
eines typischen DSS zu sehen.

S GDSS- An- Ny

wendungs-
Datenbasis software Modell

A

A 4

Prozessor
A

A 4

Nutzer-
interface
A

A 4

Gruppenbildungsprozeduren

!

Offentlichkeit

Q)

‘

87

l'/

Gruppenmitglieder

Abbildung 2-10: Modell eines GDSS nach Turban & Aronson (1998).

2.4.4.3 Konstruktion von Entscheidungshilfesystemen

Anwendungen von DSS sind oft kommerzieller Art, d.h. die Ergebnisse werden an kommer-
ziellen Kriterien gemessen. Das kann erreicht werden, indem die Forschung in Richtung einer
unternehmerischen Analyse orientiert wird. Um dies zu erreichen, miissen bei der Konstrukti-
on von Entscheidungswerkzeugen einige wichtige Faktoren beriicksichtigt werden, die im
Folgenden diskutiert werden sollen.
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Die Konstruktion eines DSS ist ein langwieriger und komplizierter Prozess. Ein wichtiger
Grund dafiir ist die Art der Probleme. Weil diese meist semi- oder unstrukturiert sind, ist zu
Beginn selten génzlich bekannt, welche Informationen der Manager benétigt. Deshalb werden
die meisten DSS in einem iterativen Prozess konstruiert, bei dem zunéchst erst einmal ver-
schiedene Prototypen entstehen.

andere rechnerbasierte

Systeme
Daten: externe und -
interne
\ 4
e 'Datenmana ement » Modellmanage-
] > s ment

NN

\ Wissens-
management

Nutzer-
\ Interface M

A

Manager
(Nutzer)

Abbildung 2-11: Typisches DSS nach Turban & Aronson (1998).

Ein allgemeiner Entwicklungsprozess eines DSS wird in Abbildung 2-12 gezeigt. Turban &
Aronson (1998) weisen auf den sehr wichtigen Demonstrations- und Lernschritt (Schritt F in
Abbildung 2-12) hin. Dies ist der Schritt bei dem der zunéchst distanzierte ,,Betrachter* zum
»Nutzer* werden kann, der Vertrauen in die Methode hat. Aus der organisatorischen Perspek-
tive ist dieser Schritt damit entscheidend dafiir, ob das System allgemein akzeptiert wird oder
nicht. Um zu vermeiden, dass das System aus o.g. genanntem Griinden, vergeblich implemen-
tiert wird, konnte man die Phase D (Design Phase) entsprechend verkiirzen oder ganz weglas-
sen. Stattdessen wire es moglich fiktive Entscheidungshilfewerkzeuge zu konstruieren, mit
denen man testen kann was der Nutzer iiberhaupt mochte. Danach kann die wirkliche Imple-
mentierung erfolgen. Ein Beispiel dafiir ist das STORM-System in den Niederlanden, das
tiber mehrere Entwicklungsphasen entstand. Ein Negativ-Beispiel ist das NELUP-System in
England, welches friihzeitig beendet wurde (beide in Anlage 2-2 enthalten).

Locket et al. (1994) berichten von der Entwicklung grofer und komplexer DSS und empfeh-
len die Anwendung von Prototypen, da die Arbeit mit einer ,,Big Bang®™ - Anwendung fiir ein
Projekt sehr gefahrlich sein kann. Problematisch bei der Entwicklung grofler Systeme ist, dass
das Ziel in der Zukunft liegt und die Zukunft gewissermallen unbekannt ist. Besser ist da ein
evolutiondrer Prototypen — Prozess. Er umfasst 4 Schritte:
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1. Auswahl eines wichtigen Teilproblems, dass zuerst behandelt wird

2. Aufbau eines kleinen und nutzbaren Systems fiir Entscheidungstrager
3. Bewertung des Systems
4. Verfeinern, Ausweiten und Modifizieren des Systems
Planung: Bedarfsbewertung, Prob-
Phase A lemdiagnose, Ziele des DSS
Forschung: Wie konnen Nutzerbe-
Phase B diirfnisse erfiillt werden? Welche
”| Ressourcen sind verfiigbar? DSS-
Umgebung.
Vorentwurf < *
Analyse: Welches ist die beste
Phase C Entwicklungsumgebnung? Welches
”| sind die notigen Ressourcen? Kon-
zeptioneller Entwurf.
Phase D- Entwurf Entwurf problembear- Entw.DSS Entw.
Entwurf Nutzer- beitendes System Datenba- Wissens-

Interface (Modellbasis) sis komponent.

v v

Aufbau: Aufbau des DSS,
Testung
Phase E
D v
Phase E Implementierung: Test und Bewertung,
< Demonstration, Orientierung, Training und
Einsatz

A 4

Phase G
4——| Wartung und Dokumentation

Phase H Adaption: Kontinuierl.. Wiederholung des

Prozesses zur Verhesserime des Svstems

Abbildung 2-12: Der Entwicklungsprozess eines DSS nach Turban & Aronson (1998).

Dieser Prozess wird einige Male wiederholt, bis das System stabil arbeitet. Auf diese Weise
spielt der Nutzer eine aktive Rolle im Gegensatz zur konventionellen Systementwicklung.
Dies ist wegen der komplexen Entscheidungen notwendig. Nicht einmal der Nutzer weif3 ex-
akt welche Information er/sie benotigt und was wirklich einem nachhaltigen regionalen Ma-
nagement entspricht. Der Prototypen - Prozess wird auch als ,,quick and dirty“-Version eines
Informationssystems bezeichnet. Wenn der evolutiondre Entwicklungsprozess erhalten blei-
ben soll, muss der Prototyp einigen Einschrinkungen unterliegen. Die Zeit fiir jede Iteration
muss kurz sein und die Kosten des ersten Prototyps miissen gering sein. Anderenfalls riskiert
man als Endprodukt eine aufgeblédhte, langsame und unsaubere Losung.
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Die Forschung an der DSS - Technologien fokussiert sich gegenwirtig auf Internet - Anwen-
dungen, auf die Schaffung von Gruppen — DSS, auf die Implementierung von intelligenten
kreativen Systemen und auf die Spezialisierung von DSS zur Anpassung an den eindeutige
Einzelfille. Einige der neuesten Entwicklungen beinhalten die mehrdimensionale Analyse,
Client/Server - Architektur, Dokumentenmanagement und Datenarchivierung. Diese Entwick-
lung kann so interpretiert werden, dass die DSS - Forschung einen breiteren Anwendungsas-
pekt fiir die Entscheidungsfindung bekommt. Dieser Prozess ist in der folgenden Tabelle 2-6
zusammengefasst.

Tabelle 2-6: Enge und breitere Betrachtung im Prozess der Entscheidungsfindung aus Turban & A-
ronson (1998).

Enge Betrachtungsweise Breitere Betrachtungsweise

Die Wahl ist das Hauptproblem. Unterstlitzung wird bendtigt fiir andere Phasen
des Entscheidungsprozesses

Entscheidungssituationen sind einzigartig. Viele Entscheidungen wiederholen sich. Die

Féhigkeit von fritheren Entscheidungen zu struk-
turierten und unstrukturierten Probelen zu lernen
ist wichtig.

Optimierung und Effizienz als Ziel weitere Kriterien, wie Gerechtigkeit, Rechtmaé-
Bigkeit, menschliche Beziehungen und Leis-
tungssteigerung werden einbezogen

Vertrauen auf rationale Faktoren Bedeutung politischer und kultureller Normen
etc. wird berticksichtigt
Einzelner Entscheidungstriger Mehrere Entscheidungstriger

2.4.4.4 Entwicklung von Expertensystemen

Die Entwicklung eines Expertensystems ist keine leichte Aufgabe und viele ES - Projekte
sind schon fehlgeschlagen. Um ein Versagen zu vermeiden, miissen zu allererst die Alternati-
ven zu einem ES bewertet werden (Turban & Aronson, 1998):

Einbeziehung von Experten: Anstatt der Erstellung eines ,,Experten-Ersatzes™ konnen die
Experten direkt genutzt werden.

Pauschalwissen: Durchfiihrung von Bildungsprogrammen und Dokumentationen die den
Expertenrat vermitteln

Konventionelle Software: Ist das Problem erst einmal gut definiert, kann die Losung mogli-
cherweise durch die Anwendung eines Standardpaketes erreicht werden.

Nach der Bewertung dieser Alternativen gibt es einige Erfordernisse fiir eine erfolgreiche
Entwicklung eines ES. Darunter zdhlen:

e Die einbezogenen Experten konnen ihre Methoden der Problemldsung darlegen.
e Die Aufgabe ist nicht zu schwer, d.h. sie ist gut verstidndlich und klar definiert.
e Daten und Test sind verfiigbar.

Ein anderes Problem ist die Auswahl der Experten und deren Motivierung zur Mitarbeit. In
vielen geschéftlichen Projekten gibt es das Risiko fiir den Experten, dass sein eigener Markt
kleiner wird, wenn er bei der Erstellung eines ES mitarbeitet. Wenn das Forschungsprojekt
sich allerdings mit dem Thema Umweltressourcen beschiftigt, miisste dieses Risiko jedoch
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klein sein. Es gibt heutzutage sicherlich nicht zu viele Experten, die sich mit Umweltmana-
gements befassen.

2.4.4.5 Erfolgsfaktoren fur die Entwicklung von Entscheidungshilfen

Verschiedene Bewertungen und Ubersichten beziehen sich aus der Bedeutung der Nutzerzu-
friedenheit. Der Nutzer muss iiberzeugt sein, dass das System gut ist, Zeit und Geld sparen
kann oder generell bessere Entscheidungen treffen kann. Am besten ist alles Genannte zu-
sammen.

Auf technischem Niveau muss die Komplexitit niedrig sein, die Zuverlédssigkeit hoch und das
System muss ziemlich schnell sein. Jedes Problem mit Hardware, Netzwerken, Software und
nicht standardisierten Methoden birgt das Risiko, dass das Interesse des Nutzers nachlisst.

Wer der Nutzer ist, ist anfanglich oft unbekannt. Die Losung des Problems ist, den oder die
potentiellen Nutzer in den Entwicklungsprozess einzubeziehen. Ein guter Dialog mit dem
Nutzer macht das System sowohl fiir den Nutzer, als auch fiir den Entwickler interessant.
Solch eine Entwicklungsmethode geht auch Hand in Hand mit der Prototypen - Entwicklung,
die bereits diskutiert wurde.

Stabell (1994) diskutiert den Unterschied zwischen einem Werkzeug, das fiir eine spezifische
Nutzergruppe entwickelt und einem, das fiir eine gro8e Organisation entwickelt wurde. Letz-
teres muss stiarker generalisiert sein. Da sich die Entwicklung an der Erstellung von Prototy-
pen orientieren soll bedeutet das auch, dass die Entwicklung an der Verschiedenartigkeit der
Nutzer orientiert sein sollte. Siehe z.B. Jamieson & Fedra (1996b) und McClean et al. (1995)
fiir entsprechende Erfahrungen mit dem WaterWare- und dem NELUP-System.

2.4.5 Techniken der Entscheidungsfindung

Die Suche nach einem generellen Problemloser, der alle Probleme 16sen kann, wurde die Ba-
sis fiir eine intensive Forschung an ,,Kiinstlicher Intelligenz* (Al, artificial intelligence). Das
inspirierte auch die Nutzung von Al in Expertensystemen. Durch das Einbringen von Wissen
in Computersysteme konnte das Fachwissen billig und breitenverfiigbar werden. Aber diese
Bemiihungen haben sich als problematisch gezeigt. Dies kann z.B. an den vielen Einschrin-
kungen gezeigt werden, die hinsichtlich der Fille bestehen fiir die Expertensysteme nutzbar
sind (Turban & Aronson, 1998).

Bis zum Beginn der 80iger Jahre basierten die meisten Al - Versuche auf Regeln. Die Regeln
wurden aus Expertenwissen extrahiert. Riesbeck & Schank (1989) erkannten das Problem der
Aufstellung von Regeln, die im Expertenwissen enthalten sind und entwickelten einen ande-
ren Weg fiir Erstellung von Al - Anwendungen, der stattdessen auf Fillen basierte. Die
Grundidee ist, dass die menschliche Erkenntnis mehr auf Féllen basiert, als auf Regeln. Bei-
spielsweise wéhlt bei einer Stellenbesetzung der Manager nicht gerade denjenigen aus, der am
anspruchsvollsten ist oder der die ldngste Berufserfahrung hat. Er wéhlt vielmehr denjenigen
aus, der thm als Ganzes das beste Gefiihl gibt. Dies basiert aus fritherer Erfahrung.

In Tabelle 2-7 sind verschiedene koexistierende, teilweise differierende Computertechnolo-
gien aufgefiihrt.
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Tabelle 2-7: Existierende Technologien fiir die Entscheidungsfindung.

Technologie

Wann anwendbar?

Wann nicht anzuwenden?

Datenbank

Informationsriickgewinnung

Statistik

Regelbasierte Systeme

Neuronale Netzwerke

Fallbasiertes SchlieRen

Gut strukturierte, standardisierte
Daten

Grof3e Mengen von Textinfor-
mationen

GroBe Mengen von gut ver-
stindlichen Daten mit gut for-
mulierten Hypothesen

Gut verstdndlich, stabil, be-
grenztes Problemgebiet und
Rechtfertigung durch Regelbe-
folgung akzeptabel

Klare numerische Daten fiir
Mustererkennung oder Signal-
Verarbeitung

Schwer verstdndliches Prob-
lemgebiet mit komplex struktu-
rierten Daten die sich langsam
mit der Zeit dndern und wenn
Rechtfertigung erforderlich

Komplexe, schwach strukturier-
te Daten mit unscharfen Frage-
stellungen

Nicht-textliche komplexe Daten

Erforschende Analyse von Da-
ten mit abhingigen Variablen

Wenig verstindliches Problem-
gebiet mit stindigen Anderun-
gen

Komplexe formale Daten oder
wenn eine Rechtfertigung er-
forderlich ist

Wenn Falldaten nicht verfiig-
bar, oder wenn komplexe An-
passung erforderlich ist oder
wenn eine exakte optimale
Antwort erforderlich ist

Ly

Unerfahrener Mechaniker

Mechaniker, der neue Fille lernt

Abbildung 2-13: Fall basiertes SchlieBen fiir einen Fahrzeugschlosser, aus Bergmann (1999).
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Anhand der Ubersicht iiber verschiedene DSS fiir die Umweltplanung (Anlage 2-2), kann
festgestellt werden, dass die ES in der Mehrheit sind und dass sie fiir das regelbasierte Schlie-
Ben genutzt werden. Aber die regelbasierte Technologie funktioniert nicht sehr gut bei kom-
plexeren Problemen und deshalb enthalten die ES entweder ein sehr begrenztes Themengebiet
oder sie sind nicht besonders erfolgreich (Kukuric & Hall, 1998). Kukuric beschreibt weiter-
hin einige generelle Ideen fiir die Nutzung der fallbasierten Technik beim Grundwasserquali-
tdtsmanagement, aber es existiert noch kein Beispiel.

Das Konzept des fallbasierten SchlieBens soll im Folgenden beleuchtet werden. Es wird an-
schaulich in dem folgenden Cartoon beschrieben (Abbildung 2-13). Anwendungen des Kon-
zeptes erfolgen nach dem so genannten ,,Kreislauf des fallbasierten SchlieBens* (Abbildung
2-14). Jedes neue Problem sieht aus wie ein neuer Fall. Ahnliche Fille werden von der Fall-
Basis abgefragt. Anhand fritherer Félle wird eine neue Losung angepasst. Diese neue Losung
wird getestet und die Erfahrungen werden in das System eingespeist. Auf diesem Weg wird
das System mehr und mehr kompetent und enthélt immer mehr Wissen. Natiirlich ist die Imp-
lementierung nicht einfach auf Softwareniveau zu realisieren, aber es gibt heute bereits ver-
schiedene Standardpakete, von denen einige sogar auf Internettechnologie und Java basieren.

Problem

l

Neuer

Fall \

Wiederfinden

Gelernte /

Fille \ Vorhergehende
Fille Wiederge-
fundener
Fall
Festhalten ¢ > Neuer
. Fall
Allgemeines f
Wissen \ /
Geteste- Wiederverwendung
te/reparierte
Fille
Gelos-
ter Fall
icht
Feste Losung Vorgeschlagene
L6sung

Abbildung 2-14: Der Kreislauf des fallbasierten SchlieBens (CBR-Circle), (Richter, 1998 aus Aamodt
& Plaza, 1994).
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Die industrielle Anwendung von fallbasiertem Schlieen sind v.a. Informationsterminals fiir
Kunden, Fehlersuche und Entscheidungsunterstiitzung (Watson, 1997, Bergmann, 1999). Im
Bereich des Umweltmanagements konnten keine Anwendungen gefunden werden.

Verschiedene DSS wurden nach den folgenden Fragestellungen iiberpriift:
e Auf welchen Grundwassermodellen basiert das DSS?

e FUr welche Typen von Entscheidungen ist das DSS geschaffen worden? Sind es generelle
oder spezielle Entscheidungen?

o Welche Grundwasserkomponenten sind in dem DSS beriicksichtigt?

e Welche Art von Unsicherheitsanalysen wird berticksichtigt?

e Auf welchen Typ von Entscheidungstheorie stiitzt sich das DSS?

e Umwelche Art von DSS handelt es sich?

e |st das System nutzbar flr einzugsgebietsbasiertes nachhaltiges Wasser management?
(Bemerkung: Nur die kursiv gedruckten Punkte sind in folgenden weiter behandelt.)

Alle diesbeziiglich untersuchten DSS sind in Anlage 2-2 aufgefiihrt. Die Systeme sind in al-
phabetischer Reihenfolge geordnet. Die letztlich entscheidende Frage, ob ein System fiir ein
einzugsgebietsbezogenes nachhaltiges Wassermanagement geeignet ist, kann jedoch nur
schwer beantwortet werden.

2.4.6 Entwicklungstrends von Entscheidungshilfen im Umweltbereich

Die Entwicklung des DSS-Konzepts im Bereich des allgemeinen Problemmanagements be-
gann mit Datenbanken und wurde iiber ES und DSS bis hin zu EIS und GDSS fortgefiihrt
(Turban & Aronson, 1998). Mit der schnellen Entwicklung der Rechentechnik und der grafi-
schen Informationssysteme wurde es mdglich immer komplexere Probleme zu bearbeiten.
Inzwischen werden Umweltbelange, die lokale Punktquellen betreffen bis hin zu regionaler
und auch globaler diffuser Verschmutzung betrachtet.

DSS fiir Umweltmanagement und die Planung natiirlicher Ressourcen sind dieser Entwick-
lung gefolgt. Zuerst befassten sich die Systeme mit eng begrenzten und spezifischen Themen.
Durch die zunehmende Einbeziehung von Expertenwissen in die Systeme konnten die Bewer-
tungen billig und allgemein verfiigbar werden.

Typische Themen fiir ES waren Sanierung und das Monitoring von kontaminierten und ge-
fahrdeten Standorten®, Unterstiitzung bei der Wahl von Parametern fiir die Grundwassermo-
dellierung® und hydroelektrische StandorterkundungsmaBnahmen* (sieche Anlage 2-2).

Der néchste Schritt wurde von Newell et al. (1990) durchgefiihrt. Mit Hilfe neuer Computer-
technik entwickelten sie ein grafisches DSS fiir die Modellierung der Schadstoffmigration im
Grundwasser (OASIS). Das neue System wurde um ein ES fiir die Aquiferklassifizierung und
eine hydrogeologische Datenbasis (Aquifer Classification System and HGDB, siehe Anlage
2-2) herumgebaut.

2 AERIS, ALEXIS, CORA, DPM, ESES-GW, Geophysics Expert System, HASP, HAWAMAX etc.

’ CAD HE, EXPAR, Expert ROKEY, EXSRM, FIESTA, KGM, mars, MODELEXPERT, QUAL2 ADVISOR,
REGIS etc.

* ARIANE, JOE, MHOES, YHYSIZE
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Mit OASIS wurde es moglich stirker unstrukturierte Probleme zu 16sen, wie z.B. mit EX-
PRES fiir die Modellierung und Risikoabschitzung von Pestizidauswaschungen in das
Grundwasser (Crowe & Mutch, 1994). Weitere Beispiele sind WaterWare, das ein GIS und
ein Modell fiir die Wasserressourcenbewertung u.a., kombiniert (Jamieson & Fedra, 1996a)
und das DESERT-System fiir Managementaufgaben der Wasserbeschaffenheit (IIASA,
1996).

Der nichste Schritt war die Ausweitung des DSS zu einem multidisziplindren Ansatz. Hier
war insbesondere die Forderung der ,,Nachhaltigkeit von Maflnahmen* der treibende Faktor.
Beispiele sind ECEMOD fiir die Analyse verschiedener politischer und 6konomischer Bedin-
gungen in Wassereinzugsgebieten (VASTRA, 1998), Patuxent Wassereinzugsgebietsmodell
innerhalb des GEM (General Ecosystem Model) mit integrierter Hydrologie, Okonomie und
Okologie (Constanza et al., 1996), das LOIS—Projekt zu Nihrstoffen, Schwermetallen, organi-
schen Komponenten im Boden, FlieBgewéssern und Seen (Leeks & Jarvie, 1998), MODSS
fiir die Vorhersage von Auswirkungen von SteuerungsmafBnahmen auf die Grundwasserbe-
schaffenheit und Okonomie und das NELUP — System fiir die Landnutzungsplanung
(O’Callaghan, 1995). Der jlingste bekannte Ansatz in dieser Gruppe ist das Elbe-DSS (Hahn
u.a., 2005). Das Elbe-DSS dient zur Abschitzung von Auswirkungen von MafBnahmen und
externen Szenarien auf die Themenfelder Gewissergiite, Gewisserzustand, Okologie, Hydro-
logie, Hydraulik, Schifffahrt und Hochwasserschutz.

Die Diskussionen iiber einen einheitlichen Ressourcenpool und der Bedarf an gemeinsamen
Visionen zur Gewinnung politischer Unterstiitzung fiir Verdnderungen — und die langfristige
Nachhaltigkeit — haben zu einer Entwicklung von GDSS gefiihrt. Beispiele dafiir sind
STROM fiir das Auenmanagement (Schmidt, 1998), STEEL-DSS fiir das Hochwassermana-
gement iiber Internet (Ostrowski, 1997) und das CPSS fiir die Wasserressourcenplanung (Si-
monovic, 1996b).

Natiirlich gibt es noch weiterhin Bedarf fiir ES und DSS auch wenn einige Beispiele von
GDSS bereits existieren. Es soll hier erneut darauf hingewiesen werden, dass die Systeme
sehr unterschiedlich sind, je nach dem vorhandenen Problem und damit oft nicht {ibertragbar.

2.4.7 Schlussfolgerungen fur die Entscheidungsunterstiitzung und das Grundwasser-
management

Die gebriuchlichste Entscheidungsunterstiitzung basiert nicht auf Computersystemen. Um zu
erreichen, dass ein DSS entwickelt wird, muss der Nutzen des Systems die Kosten {iberstei-
gen —und das ist z.B. bei einmaligen Entscheidungssituationen meist nicht der Fall.

Haufig zitierte Quellen von Grundwasser-Entscheidungsunterstiitzung sind Alan Freeze’s
Artikel Freeze et al. (1990), Massmann et al. (1991), Sperling et al. (1992), Freeze et al.
(1992), in denen ein Entscheidungsmodell zusammen mit Anwendungsbeispielen prasentiert
wird. Beispiele sind eine Deponie-Abdichtung und die Wahl der Hangneigung eines Tage-
baus. Das Modell hilft dabei das Risiko systematisch zu bewerten sowie Unsicherheiten und
Kosten fiir verschiedene Managementalternativen zu priifen. Die Gesamtkosten fiir die billigs-
te Alternative werden mit Hilfe einer Optimierungsrechnung ermittelt.

Bisher wurde kein DSS gefunden, dass die Landnutzung mit dem Transport von diffusen
Stoffeintrdgen in der gesattigten Zone verkniipft. Typische DSS behandeln entweder die Was-
sermenge (z.B. AQUATOOL, SDDSS, Re-assessment of Management Strategies for a Multi
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Purpose Reservoir), oder sie berechnen oder schitzen die Menge von Schadstoffen, die das
Grundwasser erreichen werden (EXPRES, Rodda et al., 1999, Magette, 1989). Systeme fiir
Grundwasser beriicksichtigen entweder nur Grundwasserprobleme (OASIS) oder behandeln
Punktquellen, wie z.B. Miilldeponien (siche Anlage 2-2).

Die Kopplung der Landnutzung und des Stickstoffaustrages in der ungesittigten Zone mit
einem Grundwassermodell und die Verbindung mit einem DSS sind bisher nicht erfolgt.

2.5 Grundwasserschutz in der Europaischen Union
2.5.1 Rechtliche Grundlagen

Die Gesetzgebung der Europdischen Union (EU) besteht hauptsidchlich aus Verordnungen und
Richtlinien, welche Teile der nationalen Gesetzgebung priagen. Verordnungen sind bindend in
den Mitgliedsstaaten, auch wenn sie nicht in die nationale Gesetzgebung aufgenommen sind.
Auf der anderen Seite sollen die Richtlinien in die nationalen Gesetze aufgenommen werden.
Wenn eine Richtlinie nicht in nationale Gesetze implementiert wurde, ist sie trotzdem bin-
dend, entweder direkt oder indirekt. Eine Richtlinie, die eindeutig ist und Rechte und Verant-
wortlichkeiten festlegt, hat einen direkten Effekt, d.h. sie ist bindend, auch wenn die nationale
Gesetzgebung davon abweicht. Hingegen hat eine Richtlinie, die indirekt wirkt, doch immer
noch eine gewisse bindende Wirkung, da alle legislativen Einrichtungen (Gerichte, Behdrden
Kommunalverwaltungen u.s.w.) verpflichtet sind die nationale Gesetze so anzuwenden, dass
sie bestmdglich mit der Richtlinie iibereinstimmen.

In der EU war es anfangs durchaus strittig, ob die Europdische Gemeinschaft (EG) tatséchlich
Richtlinien auf dem Gebiet des Umweltschutzes erstellen kann (Jedlitschka in Beudt, 1997).
In den Romischen Vertrdgen von 1957 ist deshalb auch kein eigentlicher Umweltschutz vor-
gesehen. Die Vertrige fordern jedoch die ,,stindige Verbesserung der Lebens- und Arbeitsbe-
dingungen®. Spéter wurde der Art. 100 bzw. Art. 235 EWG-Vertrag vom 23.03.57 herange-
zogen um eine Rechtsangleichung zur Vermeidung von Wettbewerbsverzerrungen innerhalb
der EG zu erreichen bzw. um den Rat zu ermichtigen Vorschriften zu erlassen, um den ge-
meinsamen Markt zu verwirklichen, wenn der EWG-Vertrag die erforderlichen Befugnisse
nicht vorsieht. Spater wurden z.B. wichtige Handlungsgrundsétze, wie das Vorsorgeprinzip,
die Bekdmpfung von Beeintrichtigungen des Grundwassers und das Verursacherprinzip ein-
gefiihrt. Im Art. 100a wird zudem festgelegt, dass der Rat von einem hohen Schutzniveau des
Grundwassers auszugehen hat und dass strengere Vorschriften von Mitgliedsstaaten weiterhin
angewendet werden konnen, wenn sie keine protektionistischen MafBlnahmen darstellen.

Seit 1985 verfolgt die EU einen neuen Grundsatz, wonach das Gesetzwerk der Kommission
(Verordnungen, Richtlinien) nur grundsitzliche Anforderungen regelt. Technische Bestim-
mungen werden in europdischen Normen festgelegt (CEN).

Wichtige Gesetze, die flir das Management und den Schutz des Grundwassers in der EU bin-
dend sind, sind folgende:

e Umweltvertriglichkeitspriifung bei bestimmten Offentlichen und privaten Projekten
(85/337/EWG vom 27. Juni 1985) (Umweltvertraglichkeitspriifung)

e Richtlinie iiber Schutz des Grundwassers gegen Verschmutzungen durch bestimmte ge-
fahrliche Stoffe (80/68/EWG vom 17. Dezember 1979) (Grundwasserrichtlinie)
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e Rats-Richtlinie fiir die Qualitdit von Wasser fiir die menschliche Erndhrung (98/83/EC
vom 3. November 1998) (Trinkwasserrichtlinie)

e Richtlinie zum Schutz der Gewisser vor Verunreinigungen durch Nitrat aus landwirt-
schaftlichen Quellen (91/676/EWG vom 12. Dezember 1991) (Nitratrichtlinie)

e Richtlinie {iber das Inverkehrbringen von PSM (91/414/EWG vom 15. Juli 1991) (Pflan-
zenschutzmittel)

e Richtlinie zur Schaffung eines Ordnungsrahmens fiir Maflnahmen der Gemeinschaft im
Bereich der Wasserpolitik (2000/60/EG vom 23. Oktober 2000) (Wasserrahmenrichtlinie)

Die Umweltvertriaglichkeitspriifung spielt eine grofe Rolle beim Management und dem
Schutz der Grundwasserressourcen. Der Term ,,Umweltvertriaglichkeitspriifung® beschreibt
eine Methode und einen Prozess durch die Informationen iiber Umwelteinfliisse eines Projek-
tes gesammelt werden. Diese werden durch die Behorden zur Festlegung der Auflagen fiir das
Projekt verwendet. Ein wichtiger Bestandteil dieses Prozesses ist die Entscheidungsfindung.

Die Grundwasserrichtlinie und die neue Trinkwasserrichtlinie sind gleichermallen wichtig, da
Grundwasser zu groflen Teilen die Trinkwasserversorgung deckt und oft direkt als Trinkwas-
ser verwendet wird. Die Trinkwasserrichtlinie beinhaltet Qualitédtsstandards fiir das Wasser,
die sich an den Anforderungen fiir die Erndhrung des Menschen orientieren. Die Hauptmerk-
male der Grundwasserrichtlinie sind, dass keine Verschlechterung der Qualitét erfolgen darf.
Sie beinhaltet weiterhin zwei Listen von Substanzen (I und II), die nicht oder nur begrenzt in
das Grundwasser eingeleitet werden diirfen.

Die Pflanzenschutzmittelrichtlinie legt u.a. einheitliche Grundsétze fiir die EU-weite Zulas-
sung von Pflanzenschutzmitteln fest. Dabei ist es fiir den Schutz des Grundwassers wichtig,
welche Grenzwerte bei ordnungsgeméfler Anwendung zugrunde gelegt werden. Dabei konnte
die deutsche Position, einen Vorsorgewert von 0,1 pg/l einzufiihren, nicht durchgesetzt wer-
den. Mal3stab sind jetzt die WHO-Werte. Die Richtlinie wurde auch nicht von der Generaldi-
rektion XI — Umwelt, sondern von der Generaldirektion VI — Landwirtschaft erarbeitet. Sie
orientiert sich leider an Artikel 43 EWG-Vertrag, der ausschlielich agrarmarktpolitischen
Zielen dient. Im Gegensatz zu Art. 100a werden schirfere nationale Vorschriften ausgeschlos-
sen. Damit besteht die Gefahr, dass derzeit auf nationaler Ebene verbotene Pflanzenschutzmit-
tel EU-weit aus Griinden des Wettbewerbsschutzes wieder zugelassen werden miissen.

Die Nitratrichtlinie orientiert auf die Verringerung der Nitrateintrdge aus der Landwirtschaft
mit dem Ziel des Schutzes der Gewésser vor Eutrophierung und dem Schutz der Trinkwasser-
ressourcen. Dabei sollen iiberall Grundanforderungen formuliert und durchgesetzt werden und
es sollen regional - wo die Grundanforderungen nicht ausreichen — zusétzliche Anforderungen
aufstellt werden. Danach miissen die EU-Staaten die Regeln der guten fachlichen Praxis fla-
chendeckend einfiihren — allerdings auf freiwilliger Basis fiir die Landwirte — und es miissen
die Regeln der guten fachlichen Praxis in ,,gefdhrdeten Gebieten verbindlich vorgeschrieben
werden und durch Aktionsprogramme ergénzt werden, wobei u.a. die Aufbringung von Wirt-
schaftsdung (u.a. Giille) auf 170 kg/ha*a begrenzt wird (Ausnahmeregelungen sind mdéglich).
Unter gefdhrdeten Gebieten versteht die Richtlinie dabei u.a. Grundwassereinzugsgebiete in
denen eine Uberschreitung des Nitratgrenzwertes fiir Trinkwasser (50 mg/l) besteht oder zu
besorgen ist.

Das Ziel der Wasserrahmenrichtlinie ist der Schutz des Oberflichenwassers, der Miindungs-
bereiche der Fliisse und der Kiistengewésser ebenso wie der Ozeane und des Grundwassers in
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Gebiet der EU. Der Rahmen ist ein integrierter Ansatz der den Nutzwert des gesamten Was-
sers berticksichtigt, der im 6konomischen Bereich erzielt wird. Dabei wird unterschieden in
Haushalt, Industrie und Landwirtschaft. Weiterhin soll das Wassermanagement auf Flussge-
biete orientiert werden. Dabei sollen auf Steuerungsinstrumente zuriickgegriffen und definier-
te Umweltqualitits- und —quantitétsstandards eingehalten werden. Die Implementierung der
Grundwasserressourcen in die Wasserrahmenrichtlinie der EU ist bisher noch nicht vollstén-
dig erfolgt. Fiir die Grundwasserqualitit wird eine Vorbeugungsstrategie vorgeschrieben,
welche ein Monitoring erfordert, um chemische Anderungen in der Zusammensetzung zu
bemerken, und um anthropogen verursachte steigende Verunreinigungstrends verringern zu
konnen. Die Sicherung der Grundwasserquantitit wird durch die Reduktion der maximalen
Grundwasserentnahme auf die Grundwasserneubildungsmenge erreicht.

2.5.2 EU-Grundwasseraktionsprogramm und Tochterrichtlinie Uber den Grundwas-
serschutz

Das EG-Ministerseminar der Umweltminister (26./27.11.1991) in Den Haag brachte, mit dem
Beschluss des Grundwasseraktionsprogramms, einen erheblichen Fortschritt fiir den Schutz
des Grundwassers in der EU (Jedlitschka in Beudt, 1997). Es wurde beschlossen, dass nicht
verunreinigtes Grundwasser (GW) in seiner Beschaffenheit erhalten bleiben soll, eine weitere
Schéadigung von verunreinigtem GW verhindert werden soll und gegebenenfalls verunreinig-
tes GW und Boden saniert werden soll. Das Vorsorgeprinzip wurde bestitigt und das Subsidi-
aritdtsprinzip hervorgehoben. Nach letzterem wird die Gemeinschaft - entsprechend Art. 1301
- in Umweltfragen nur dann titig, wenn genannte Ziele besser auf Gemeinschaftsebene als auf
Ebene der einzelnen Mitgliedsstaaten I6sbar sind. Die MaBBnahmen sollen sich dabei auf Art.
130r der einheitlichen Akte stiitzen. Das Aktionsprogramm umfasst folgende Prioritdten in
den néchsten Jahren:

e Grundwasseriiberwachung, -bewertung, -darstellung in Karten und Berichten (mapping
and monitoring)

e Grundwasserbewirtschaftung (sustainable management), Landnutzungsplanung, Schutz-
gebiete

e Landwirtschaft und Grundwasserschutz (gute fachliche Praxis, Begrenzung von Nitrat-
und PSM-Eintrigen)

e rechtliche und technische Regelung fiir Nutzung von Grundwasser (Entnahme) und den
Umgang mit wassergefdhrdenden Stoffen

e Entwicklung von 6konomischen und finanziellen Instrumenten

Gut ein Jahr nach Inkrafttreten der EU-Wasserrahmenrichtlinie (WRRL) hat die Europdische
Kommission die Arbeiten zu der Tochterrichtlinie {iber den Grundwasserschutz mit der Vor-
lage eines ersten Grundsatzpapiers aufgenommen (EUWID, 2002). Im Mittelpunkt des Pa-
piers steht der chemische Zustand des Grundwassers, gestiitzt auf erste Analysen der Ver-
schmutzungen der europidischen Grundwasserkorper. Die Grundwasserfrage war aufgrund
groBer Meinungsunterschiede zwischen EU-Parlament und Rat bei der Verabschiedung der
WRRL weitgehend aullen vor geblieben. Die Gremien hatten sich letztlich nur auf das Erstel-
len einer separaten Grundwasserrichtlinie (Tochterrichtlinie) geeinigt. Gemél Artikel 17 der
WRRL musste die EU-Kommission den Entwurf fiir die Tochterrichtlinie bis Ende 2002 vor-
legen. Ende 2001 hatte die Kommission anldsslich des ersten Treffens eines von ihr einberu-
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fenen Sachverstindigengremiums ein erstes Themenpapier vorgelegt. Das Papier sollte die
Diskussion iliber Konzepte und Begriffe eroffnen, die bei der Gestaltung des Grundwasser-
schutzes eine Rolle spielen. Es sollte nicht die Position der Kommission darstellen, sondern
als Basis flir die Entwicklung der Tochterrichtlinie dienen. Der endgiiltige Entwurf fiir die
Grundwasserrichtlinie sollte auf dem zweiten Treffen des Gremiums im Mérz 2002 festgelegt
werden. Die ersten Elemente eines Rechtsvorschlages wurden jedoch erst im Juni 2002 und
der grundlegenden Entwurf im Oktober 2002 vorgelegt.

Nach den Bestimmungen der Wasserrahmenrichtlinie sollen die EU-Mitgliedsstaaten Maf3-
nahmen ergreifen, die die Erreichung eines guten Zustands der Grundwasserkdrper bis zum
Jahr 2015 ermoglichen. Entsprechend soll die Grundwasserrichtlinie laut dem Kommissions-
papier Kriterien fiir die Beurteilung des guten chemischen Zustandes enthalten. Des Weiteren
soll sie Kriterien zur Bestimmung signifikanter und anhaltender Aufwirtstrends bei der Ver-
unreinigung von Grundwasser und Ansatzpunkte fiir die Trendumkehr festlegen.

Solange auf Gemeinschafts- und nationaler Ebene diese Kriterien fehlen, soll als Ausgangs-
punkt fiir die Trendumkehr ein Wert von 75 Prozent der derzeit im Gemeinschaftsrecht giilti-
gen Qualititsstandards fiir Grundwasser gelten.

Grundsitzlich empfiehlt die Kommission einen moglichst breiten und umfassenden Ansatz
fiir die Grundwasserrichtlinie. Basierend auf einer Gefahrenanalyse der Grundwasserkdrper
soll die Richtlinie die verschiedenen regionalen Gegebenheiten sowie die in den Mitglieds-
staaten angewandten Schutz- und Sanierungspraktiken beriicksichtigen. Zudem sollen alterna-
tive Strategien flir verschiedene Arten von Verunreinigungen entwickelt und diskutiert wer-
den. Weiterhin sollen insbesondere die Forderungen des Europdischen Parlaments beriicksich-
tigt werden: das heif3t, die Definition des ,,guten Zustandes* zu verbessern und Qualitétsstan-
dards fiir Grundwasserkorper festzulegen.

Fiir die Analyse der verschiedenen Arten von Grundwasserbelastungen schlidgt das Themen-
papier drei Klassen vor: Als Klasse I gelten unbelastete Grundwasserkorper, die durch Ver-
schmutzungen aus Punkt- oder diffusen Quellen gefdhrdet sind. Klasse II bezieht sich auf
belastete Grundwasserkdrper, die einen signifikanten und anhaltenden Aufwértstrend hin-
sichtlich der Verschmutzung aufweisen und zudem stetigen Belastungen aus diffusen Quellen
ausgesetzt sind. Die dritte Klasse bezeichnet belastete Grundwasserkdrper mit anhaltender
Gefahrdung durch Punktquellen.

Die Wasserrahmenrichtlinie schreibt fiir unbelastetes Grundwasser ein Nichtverschlechte-
rungsgebot und das Prinzip der Verhinderung von Verschmutzungen an der Quelle vor. Die
Richtlinie bietet aber keine eindeutige Definition fiir die Begriffe ,,unbelastetes Grundwasser
und ,,Grundwasserkorper im natiirlichen Zustand“. Fiir die Kommission besteht daher noch
Unklarheit iber die Ziele, die mit den SchutzmalBnahmen fiir unbelastete Gewésser erreicht
werden sollen. Auch die Definition des guten chemischen Zustandes von Grundwasser in An-
hang 5 der WRRL bietet fiir die Kommission in diesem Zusammenhang keine Hilfe, da sie
sich ausschlieBlich auf Verunreinigungen durch Nitrate und Pestizide bezieht. Dies bedeutet,
dass Grundwasserkorper mit einer ganzen Reihe von anderen Substanzen belastet sein konn-
ten und trotzdem der Definition des guten Zustandes geniigen, heiflt es im Themenpapier.

Das Papier empfiehlt daher fiir die Klassifizierung von Grundwasser, die einschldgigen Be-
stimmungen der WRRL fiir Oberflichengewésser zu beriicksichtigen. Die in Anhang 5 aufge-
filhrte Definition eines hohen chemischen Standards fiir Oberflichengewésser konnte als
Muster fiir die Definition eines solchen Standards fiir Grundwasserkorper dienen. Eine genau-
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ere Konkretisierung des guten chemischen Zustandes fiir Grundwasser soll auch die Aufstel-
lung einer Grundwasser-Typologie umfassen. Dieser Ansatz schafft nach Meinung der Kom-
mission Klarheit iiber die Anwendungsbedingungen des Nichtverschlechterungsgebotes ge-
mél Artikel 4(b)I und bietet eine bessere Grundlage fiir die Zielvorgaben zur Verhinderung
von Verschmutzungen. Die fiir Trinkwasser geltenden Qualititsstandards sollen dagegen
prinzipiell nicht flir unbelastete Grundwasserkorper gelten. Dies konnte, so die Befiirchtun-
gen, als Einladung zum Verschmutzen innerhalb der Grenzen, die fiir den definierten Stan-
dard gelten, missverstanden werden.

Im Falle der belasteten Grundwasserkdrper, die einen signifikanten und anhaltenden Auf-
wirtstrend hinsichtlich der Verschmutzung aufweisen und zudem stetigen Belastungen aus
diffusen Quellen ausgesetzt sind (Klasse II), legt die WRRL lediglich fiir Nitrate und Pestizi-
de Werte fest, die MaBBnahmen zur Trendumkehr auslésen. Aullerdem existieren keine End-
werte flir die Trendumkehr oder Zielstandards fiir die Sanierung. Die Kommission fordert
daher zur Vorbereitung der Grundwasserrichtlinie, die Schadstoffe, die EU-weit zu Verunrei-
nigungstrends in Grundwasserkorpern fithren, zu identifizieren. Zudem sollen Handlungs-
punkte flir eine Trendumkehr sowie deren Endpunkte festgelegt werden.

Als kurzfristige Losung schldgt die Kommission die Einigung auf eine Methode zur Festset-
zung nationaler und regionaler Ansatzpunkte und Endziele fiir die Trendumkehr vor. Fiir na-
tiirlich vorkommende Substanzen sieht die Kommission die natiirliche Hintergrundkonzentra-
tion der Substanz im Grundwasserkorper als moglichen Ansatzpunkt. Eine Trendumkehr soll
dann bei Erreichung der doppelten Konzentration des Hintergrundwertes eingeleitet werden.
Fiir synthetische Substanzen soll die doppelte Nachweisgrenze als Ansatzpunkt fiir die Trend-
umkehr dienen.

Als Endziele fiir eine Trendumkehr oder die Sanierung von Grundwasserkorpern empfiehlt
das Themenpapier insbesondere in Trinkwassergewinnungsgebieten die Qualitdtsstandards fiir
Trinkwasser. Zudem sollen die Sanierungsziele den Austausch von Grundwasserkdrpern mit
dazugehorigen Oberflaichengewéssern beriicksichtigen und sich deshalb an den Zielen und
Standards fiir Oberflichengewdsser orientieren. Im Falle belasteter Grundwasserkorper mit
anhaltender Gefahrdung durch Punktquellen (Klasse III) bietet die WRRL keinerlei Sanie-
rungsziele fir Schwermetalle, organische Substanzen oder andere Substanzen. Auch hier
schldgt die Kommission als Sanierungsziel die Qualitétsstandards fiir Trinkwasser vor, insbe-
sondere dann, wenn der betreffende Grundwasserkorper als Trinkwasserressource genutzt
wird. Die Trinkwassergrenzwerte sollen jedoch nicht fiir den gesamten Grundwasserkdrper
gelten, sondern als Emissionsgrenzwerte fiir die Emissionen, die von einer kontaminierten
Flache ausgehen. Damit will die Kommission eine ,,Schadstoffauffiillung® des gesamten
Grundwasserkorpers bis zum laut Qualitdtsstandard erlaubten Grenzwert verhindern. Auch
hier soll die Interaktion des Grundwassers mit dem Oberfldchengewisser beriicksichtigt wer-
den.

Gegenwirtig wird noch gearbeitet wissenschaftlich fundierte Grundlagen fiir die europaweite
Bewertung der Grundwasserqualitit in den Grundwasserkorpern bereitzustellen. Bei einem
Workshop im Januar 2003 iiber das BASELINE-Projekt wurde hervorgehoben, wie schwierig
es ist, einheitliche Qualitdtsnormen fiir das Grundwasser festzulegen, und auf die Notwendig-
keit verwiesen, die Merkmale von Grundwasserleitern und die anthropogene Belastung zu
beriicksichtigen ~ (KOM,  2003). Im  AquaTerra-Projekt  (http://www.attempto-
projects.de/aquaterra/5.0.html) werden insbesondere die Interaktionen zwischen Grund- und
Oberflaichenwasser auf verschiedenen Pfaden untersucht.
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Die Kommission hat im September 2003 mit ihrem Vorschlag den Gesetzgebungsprozess
eingeleitet. Am 28.4.2005 hat das Europédische Parlament (EP) seine Stellungnahme zu dem
Vorschlag beschlossen, die nun dem EU-Umweltministerrat vorliegt und aktuell vom zuarbei-
tenden Gremium beraten wird. Im giinstigsten Fall — d.h. der Rat der EU hat keine Einwénde
— tritt die Richtlinie spétestens in der 2. Hélfte dieses Jahres in Kraft. Im ungiinstigsten Fall
wird hiermit Mitte 2006 zu rechnen sein. Gegebenfalls muss der Vermittlungsausschuss ange-
rufen werden (http://www.bund.net/lab/reddot2/pdf/grundwasser im_euparl.pdf).
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3. Vergleichende Bewertung von Regionalisierungsmethoden
3.1 Anlass und Ziel der Untersuchung

Die Beschaffenheit von Grundwasserressourcen ist, neben anderen Belastungsquellen auch
abhdangig von Stoffen, die Uber die Atmosphére bzw. direkt Gber die Béden eingetragen wer-
den und auf den aquatischen Bereich wirken. Um die Wirkung erfassen und bewerten zu kon-
nen und um reprasentative raumbezogene Aussagen aus punktuell erhobenen Messdaten ab-
leiteten zu konnen, ist grundsatzlich eine integrale Betrachtung der Kompartimente Atmo-
sphére, Boden, unterirdische und oberirdische Gewésser notwendig. Bislang werden diese
Kompartimente traditionell in sektoralen Messnetzen betrachtet. Dies hat vor allem histori-
sche Griinde, da die Messnetze der einzelnen Kompartimente unabh&ngig von einander ent-
wickelt und aufgebaut wurden. Die Messstationen der Messnetze liegen ohne Bezug zueinan-
der verteilt im Raum. Um die vorhandenen Messstandorte und die vorliegenden Informatio-
nen, z.B. Zeitreihen fur einen chemischen Parameter an einem Messpunkt, nutzen zu kénnen,
besteht damit der Bedarf an Methoden fiir die Ubertragung der am Punkt gewonnenen Infor-
mationen auf andere nicht beobachtete Punkte. In die Untersuchung sollen Methoden einbe-
zogen werden, deren Anwendung nicht auf ein bestimmtes Kompartiment beschrénkt ist. Da-
mit ist die Moglichkeit einer integrierten (kompartimentiibergreifenden) Bearbeitung gegeben.

Eine flr diese Untersuchung geeignete Datenbasis wurde in dem von der L&nderarbeitsge-
meinschaft ,,Wasser” geforderten Projekt ,,Konzept zur Verbesserung der flachenbezogenen
Aussagen aus bestehenden Messnetzen im System Atmosphére - Boden - Gewasser” geschaf-
fen (Binder u.a., 2002; Reinstorf et al., 2005). Am Beispiel von Beobachtungsdaten existie-
render Messnetze der atmospharischen Deposition in Deutschland sollte eine moglichst exak-
te und mit akzeptablem Aufwand anwendbare Methode zur Regionalisierung von Punktwer-
ten gefunden werden (Reinstorf et al., 2005). Die Untersuchung wurde beispielhaft fiir die
Depositionsmessnetze in den Bundeslandern Niedersachsen und Sachsen durchgefiihrt. Es
wurden auch Spezialmessnetze verschiedener Institutionen bericksichtigt, die kleinere Regio-
nen erfassen. Die untersuchte Datenbasis stammt aus dem Zeitraum 1995 - 98. Die Untersu-
chungen wurden anhand von Bulk-Depositionsdaten durchgefihrt.

Das Ziel bestand darin, allgemein bekannte und verfligbare Regionalisierungsmethoden aber
auch numerische Modelle fur den Transport von chemischen Stoffen in der Atmosphare
(chemische Transportmodelle, CTMs) und ihre Eignung hinsichtlich Regionalisierung unter
den gegebenen Bedingungen zu bewerten. Als Regionalisierungsmethoden wurden geostatis-
tische und deterministische Verfahren untersucht. Wie in Kapitel 2 beschrieben, eignen sich
die CTMs nicht fir die Regionalisierung. Sie werden deshalb im Folgenden nicht weiter be-
ricksichtigt. Im Folgenden werden die Grundlagen und die Ergebnisse tberblicksweise darge-
legt.

3.2 Beobachtungsnetze, Datenbasis und Daten-Preprocessing

In Deutschland gibt es ein Bundesmessnetz, das von Umweltbundesamt (UBA) betrieben
wird. Es besteht aus 37 Stationen (Stand 2001) fiir das Monitoring des regionalen Schadstoff-
transportes. Weiterhin betreiben die Bundeslander Messnetze zu verschiedenen Zwecken, z.B.
Lufthygiene, Dokumentation von Eintragspfaden oder Aufzeichnung von Stoffeintrégen,
durch Ferntransport. Zusétzliche Betreiber auf lokaler und regionaler Skale sind z.B. in Gau-
ger et al. (1997, 2000, 2002) dokumentiert.
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Die Anzahl von verfligbaren Stationen betragt 76 in Niedersachsen (Flachengrofe: 47343
km?, d.h. eine Station auf 623 km?) und 24 in Sachsen (FlachengroRe: 18338 km? d.h. eine
Station auf 764 km?). Die Standorte der Stationen sind in Abbildung 3-1 dargestellt.
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Abbildung 3-1: Depositionsmessnetze in Niedersachsen und Sachsen (Reinstorf et al., 2005).

Die beobachteten Stoffe sind generell NH,", NO3", SO,%, CI', Na*, K*, Mg?*, Ca**, H*, Cd*,
Pb* und die Niederschlagsmenge. Fiir diese Untersuchung wurden die folgenden Stoffe aus-
gewahlt: NH,*, SO.%, NOs, Na*, Pb?* und Cd*" in Niedersachsen und SO,* in Sachsen. Die
Auswahl der Stoffe erfolgte v.a. anhand der Anforderungen, die die begleitende Gruppe von
Vertretern aus Wasserversorgungsunternehmen und Behdrden formuliert haben und anhand
der Quantitdt und Qualitat der Datenbasis. Die Gesamtzahl der Messstationen, die fur den
Zeitraum 1995-98 vorlagen, war in Niedersachsen 44 fiir Ammonium, Sulfat und Natrium, 57
fir Nitrat und 18 fir Cadmium und Blei. In Sachsen konnten 19 Stationen fur Sulfat genutzt
werden.

Die Sammelmethoden, die in den Bundeslandern durchgefuhrt werden, kdnnen generell in
wet-only und bulk untergliedert werden. Deshalb mussten, zum Erhalt einer konsistenten Da-
tenbasis, alle wet-only Daten in bulk-Daten umgerechnet werden. Dies wurde nach Gauger et
al. (2000) durchgefuhrt. Dabei wird wet-only durch einen parameterabhéngigen Faktor erhoht
(fo, siehe Tabelle 3-1), basierend auf folgender Gleichung:
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Xp-Bu”(* = Xp-Wet * 1/fp (GI 31)

mit Xp-Bu|k* als berechnete Menge der Substanz p im bulk-Sammler, X,.wet als gemessene
Menge von p im wet-Sammler und f, als Faktor nach Tabelle 3-1 fir p [-].

Tabelle 3-1: Anteile der wet-Deposition an der bulk-Deposition (f,) aus simultanen Messungen (nach
Gauger et al., 2002; erganzt mit Daten von Van Leeuwen et al., 1996).

NH," SO~ NOs Na' Pb** cd™
Mittelwert (f,) 0.89 0.89 0.83 0.86 0.71 0.73
Standardabweichung 0.17 0.17 0.11 0.20 0.20 0.14
Zum Vergleich: Van Leeuwen et al., 1996
Mittelwert 0.83 0.85 0.85 0.86
Standardabweichung 0.1 0.09 0.04 0.07

Sulfat wurde mit der so genannten “Seesalz-Korrektur” nach Gauger et al. (1997) korrigiert.
Da Regenwasser lonen enthélt, die aus dem Meer stammen und in das Landinnere transpor-
tiert werden, wird der Gesamtbetrag um die Seesalzmenge korrigiert. Andernfalls wiirde der
Seesalzeinfluss einen Trend erzeugen, der die Eintrdge anderer Quellen tberlagert. Gleichung
3.2 basiert auf der Annahme, dass Natrium in Kustenndhe zu 100 % aus Seewasser entstammt
und das Verhaltnis der Elementkonzentration im Meerwasser und im Seespray gleich ist. Die
Annahmen treffen fir Nord und Westeuropa (Gauger et al., 1997) und fir die nasse Depositi-
on in Mitteldeutschland (UN ECE, 1996) zu.

Ssc :Sdep_Nadep*[NSSN ] (Gl.3.2)
sy

mit Sec als korrigierte Schwefeldeposition unter Berticksichtigung der Seesalz-Emission (SSC

= sea salt corrected) in [moleg*ha™*a™], Sy, als Deposition von Schwefel in [molegq*ha™*a’

1, Nagep als Deposition von Natrium in [moleg*ha**a™] und Ssw/Nasw als Konzentrations-

verhaltnis von Schwefel zu Natrium im Meerwasser, welches gleich 0.120 ist (UN ECE,

1996).

Die Daten aus den Messnetzen sind fur verschiedene Zeitschritte verfiigbar (Wochen, Mo-
natsmittel oder Monatssummen). An einigen Messstationen sind die Datenreihen unvollstan-
dig. Speziell im Winter gibt es verschiedene Monate ohne Daten, z.B. infolge Verstopfung der
Sammler durch Schnee. Um eine konsistente Datenbasis zu erzeugen, wurden die fehlenden
Daten interpoliert. Dazu musste bis zu 6 % der Monatswerte innerhalb eines Jahres interpo-
liert werden. Mit dieser Datenbasis wurde eine Datenreihe der Depositionssummen erzeugt,
indem die mittlere Konzentration eines Jahres mit der jahrlichen Niederschlagsmenge multip-
liziert wurde. Eine monatliche Berechnung wurde nicht durchgefiihrt, da oft aufeinander fol-
gende Monate Datenliicke aufwiesen, die interpoliert werden mussten. Insbesondere aufgrund
dieser besonders unsicheren Zeitrdume wurde entschieden, im Hinblick auf die Methoden, die
verglichen werden sollten, nur Jahreswerte zu bertcksichtigen.

Durch die Anwendung der Gleichung 3.3 (Gauger et al., 2002) wurde die Qualitat der gemes-
senen Deposition gepriuft. Dazu wurde die lonenbilanz der Hauptionen in der Flussigphase
berechnet und gepruft, ob diese ausgeglichen ist.

(NH," +Ca® +Mg* +K* +Na" +H*)— (S0, + NO,” +Cl")
(NH," +Ca® +Mg* + K" +Na" +H*)+(S0,” + NO, +Cl")

lonBalance = *100
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(Gl.3.3)

Mit lonBalance als lonenbilanz [%] und den lonen in der Einheit [eq]. Wenn der Bilanzfehler
20 % Uberstieg wurde der Datensatz — d.h. alle Daten, die an einem Probenahmezeitpunkt an
einer Station messen wurden — verworfen. Weniger als 2 % der Datensétze mussten auf diese
Weise entfernt werden. Fir die Anwendung der Methoden wurde angestrebt mindestens 30
Stationen mit konsistenten Datenséatzen zur Verfiigung zu haben. Dies konnte fiir alle Stoffe
gewahrleistet werden, auRer fur die Schwermetalle Pb?* und Cd** in Niedersachsen (nur 18
Stationen) und fiir SO,% in Sachsen (nur 19 Stationen).

3.3 Vergleich und Bewertung der Regionalisierungsmethoden

Es wurden eine Vielzahl von Verfahren untersucht und die am meisten geeigneten ausge-
wahlt. Dies sind Ordinary Kriging (OK), External Drift Kriging (EDK) und Inverse Distance
Weighting (IDW).

Fur die Anwendung von OK und EDK muss zundchst eine Variogrammerstellung durchge-
fuhrt werden. Nachfolgend werden dann zuerst OK und IDW getestet und dann EDK (Ab-
schnitt 3.3.2). Die verwendete Software ist STATGRAPHICS fir die Datenanalyse, Arc-
VIEW (ESRI) fur die Erstellung der Karten und fir IDW und GEO-EAS (Englund and
Sparks, 1991) fur OK.

Fur die Krigingverfahren wurden die optimalen VVariogrammmodelle durch Anpassung an die
experimentellen Variogramme bestimmt. Die Anpassung war optimal, wenn die gewichteten
Rest-Quadratsummen minimal waren. Das Variogrammmodell wurde aus den folgenden Mo-
dellen ermittelt: exponentiell, sphérisch, linear, zirkular und Gauss. In den meisten Fallen war
das sphérische Modell optimal (Tabelle 3-2).

zeigt die experimentellen VVariogramme und die angepassten Modelle.

Tabelle 3-2: Variogrammmodelle der Deposition (4-Jahresmittel: 1995-1998) und Parameter
(Reinstorf et al., 2005).

Substanz Modell Nugget Sill Range [km] Varianz
Niedersachsen

S04~ Exponentiell 0.1 13.9 161 13.8
NOy Spharisch 3.2 10.8 60 7.6

Na* Sphérisch 04 8.3 145 7.9
NH," Sphérisch 1.3 3.5 150 2.2

Pb** Sphérisch 135 410 155 275.0
Cd* Sphérisch 0.02 0.08 80 0.06
Sachsen

S0,* Sphérisch 12 76 130 64
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3.3.1 Kiriterien fur den Methodenvergleich
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Zum Vergleich der Methoden ist die Kreuzvalidierung geeignet. Sie erlaubt einen objektiven
Vergleich der Methoden. Zur Bewertung des Variogrammmodells (nach Davis (1987), zitiert
in Sinowski (1995)) wird die Standardabweichung zwischen den interpolierten und den beo-
bachteten Werten an den Beobachtungspunkten mit der berechneten mittleren Krige-
Standardabweichung verglichen:

standarddeviation
S (W)

mit standarddeviation als Standardabweichung zwischen den interpolierten und beobachteten
Werten und sp(u;) als berechnete mittlere Standardabweichung. Ein Variogrammmodell ist
dann akzeptabel, wenn S(u;) zwischen 0.9 und 1.1 liegt. Dieses Kriterium ist beispielsweise
geeignet flr die Bewertung von Datenreihen kleinskaliger Untersuchungen. Sie wurde von
Sinowski (1995) z.B. fur die Bodencharakterisierung auf Untersuchungsflachen von 10 x 10

S(u) = (Gl.3.4)
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m angewendet. Fur Depositionsdaten ist das Kriterium jedoch nur schwer einzuhalten. Des-
halb wurde die beste Anpassung akzeptiert, die erreicht werden konnte. GroRe Varianzen re-
sultieren von lonenkonzentrationen, die Uber kiirzere Distanzen variieren als die, die zwischen
den Beobachtungspunkten liegen. Um diese Quelle rdumlicher Variabilitat zu verringern, be-
noétigt man ein dichteres Messnetz und genauere Messmethoden.

Die Methode der Kreuzvalidierung kann auch genutzt werden, um die Genauigkeit eines ein-
zelnen Interpolationsverfahrens einzuschétzen. In diesem Fall werden jeweils einige Daten
weggelassen und aus den benachbarten Punkten neu bestimmt. Das heift, wenn Daten bei-
spielsweise an einem Bohrloch oder an einer Linie ausgerichtet sind, dann sollten alle Daten,
die aus demselben Loch oder aus derselben Linie stammen, weg gelassen und neu geschéatzt
werden (Deutsch and Journel, 1998). Die Kreuzvalidierung sollte so umfassend ausgefihrt
werden, wie die aktuelle Schatzung der unbeprobten Punkte, d.h. jeder Datensatz sollte auf
diese Weise einmal neu geschatzt werden.

Eine kontinuierliche Neuschatzung der Variogramme wurde jedoch nicht durchgefuhrt, da
dies zu einem Problem gefuhrt hatte, auf das Isaaks and Srivastava (1989) hinweisen. Dann
ware es namlich auch ndtig, simultan alle Modellparameter anzupassen, einschlieRlich des
Typs der Funktion. Dies ist bisher in der Praxis nie erfolgreich durchgefuhrt worden.

Die mittlere Differenz zwischen beobachteten und simulierten Werten (Bias) und der mittlere
quadratische Vorhersagefehler (MSPE) werden berechnet. Die Hauptkriterien fiir die Eignung
der Interpolationsmethode sind:

e keine systematischen Fehler (Bias ist O oder nahe 0)
e die Fehler sind minimal (MSPE ist so klein wie mdglich) und
e das Bestimmtheitsmal (COD) (Hérdle and Simar, 2003) ist maximal (nahe 1)

Die Gleichungen, die fir die Fehlerberechnung verwendet wurden, sind folgende:

Bias=% S (7 (u)-2u) (Gl.35)
MSPE =% > (2(u) - Z (W)’ (Gl.36)
i=1
cop = MSE (Gl.3.7)
S

mit so’ als Gesamt-Varianz.

Zusatzlich zu der Emissionsmenge und den Stoffeigenschaften kdnnen die lokalen Expositi-
onsverhdaltnisse einen wichtigen Einfluss auf die Deposition haben. Dies kdnnte eine Zusatz-
information darstellen (Driftvariable), die beim EDK genutzt werden kann. Die Vorausset-
zung dafr ist eine Korrelation zwischen der Driftvariablen und der Hauptvariablen. Folgende
mdogliche Driftvariablen wurden untersucht: geografische Hohe, Niederschlagsmenge und
Windrichtung. Um mdgliche Driftvariablen herauszufinden wurde eine Standard-
Korrelationsanalyse durchgefihrt.
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3.3.2 Ergebnisse

Tabelle 3-3 zeigt die Fehler der zwei Methoden OK und IDW fir alle untersuchten Stoffe fir
Niedersachsen und Sachsen. Sulfat wird dargestellt als Jahresmittel fur 1995-98 fur Nieder-
sachsen und als 4-Jahresmittel fiir Sachsen.

Mit der Kreuzvalidierung fur OK und IDW kann gezeigt werden, dass fir OK, bei fast allen
Stoffen der Bias und der MSPE kleiner und der COD gréRer ist (Tabelle 3-3). COD erlaubt
den Vergleich von Ergebnissen fir verschiedene Stoffe. Fiir Natrium wird bei OK ein maxi-
maler COD von 0.58 erreicht.

Tabelle 3-3: Vergleich der Fehler fiir IDW und OK (Reinstorf et al., 2005).

Fehler COD
Substanz Jahr

Bias MSPE
Niedersachsen (4-Jahresmittel) IDW OK IDW OK IDW OK
NH," 1995-98 0.13 0.02 1.63 1.74 0.43 0.34
S0 1995-98 -0.02 0.05 2.90 2.70 0.37 0.45
NO;’ 1995-98 0.20 0.11 3.54 3.29 0.11 0.23
Na* 1995-98 -0.13 -0.30 5.96 5.90 0.57 0.58
Pb** 1995-98 1.32 0.04 20.62 18.39 0.63 0.29
cd* 1995-98 -0.04 0.04 0.62 0.49 0.59 0.28
Niedersachsen (Jahresmittel) IDW OK IDW OK IDW OK
S0” 1995 0.49 0.43 371 371 0.40 0.40
S0 1996 -0.26 -0.05 4.30 411 0.13 0.04
S0” 1997 0.02 0.06 4.27 4.15 0.30 0.34
S0,* 1998 -0.01 0.08 4.82 4.37 0.00 0.18
Sachsen (4-Jahresmittel) IDW OK IDW OK IDW OK
so” 1995-98 0.66 0.49 7.02 6.04 0.04 0.23

zeigt kleinere Fehler bzw. hohere COD

Die CODs fir die anderen Stoffe sind viel geringer, aufer fiir Schwermetalle. Am Beispiel
von Sulfat kann auch gezeigt werden, dass flr Jahresmittel bei OK geringere Fehler vorhan-
den sind als bei IDW. Zusammengefasst liefert OK in den meisten Féllen genauere Ergebnis-
se als IDW.

Die Standard-Korrelationsanalyse mit den Stoffdepositionsfrachten, die zur ldentifizierung
geeigneter Hilfsvariablen des EDK durchgefiihrt wurde, zeigt, dass die geografische Hohe
(ALT) nicht mit der Deposition (Hauptvariable) in Niedersachsen korreliert ist (siehe Tabelle
3-4). In Gegensatz dazu scheint die Niederschlagsmenge (P) sowohl in Niedersachsen als
auch in Sachsen korreliert zu sein. Jedoch wurde P bereits bei der Berechnung der Stoffdepo-
sitionsfrachten verwendet, so dass es sich hier um eine Scheinkorrelation also keine echte
Zusatzinformation handelt.
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Tabelle 3-4: Korrelationsmatrix fiir die Hilfsvariablen Hohenlage (ALT) und Niederschlag (P) fiir die
Stoffdeposition in Niedersachsen und Sachsen (Reinstorf et al., 2005).

Parameter ALT NH,* SO* NO; Na* Pb* cd* P
Lower Saxony

ALT 1 -0.07 0.55 0.57 -0.27 0.07 0.38 0.59
P 0.59 0.34 0.75 0.81 0.03 0.73 0.97 1
Saxony

ALT 1 - 0.68 - - - - 0.86
P 0.86 - 0.84 - - - - 1

Die Untersuchung der Abhangigkeit zwischen Windrichtung (WD) und Deposition wurde auf
der Basis von Windfeldern durchgefihrt, d.h. anhand der haufigsten Windrichtungen aller 38
Stationen in Niedersachsen. Es wurde ein relativ gleichférmiges Windfeld gefunden, d.h. die
Verteilung der haufigsten Windrichtrungen variiert nicht signifikant an den verschiedenen
Stationen. Deshalb wurden 7 Stationen, die représentativ fir die Flache des Bundeslandes
sind ausgewahlt um detaillierte Untersuchungen durchzufiihren. Die Korrelationsanalyse zwi-
schen WD und Deposition zeigte keine Korrelation, d.h. unterschiedlich hohe Depositionen
kdnnen bei einer WD erfolgen. Deshalb kann auch die WD nicht als Driftvariable verwendet
werden.

Es kann geschlussfolgert werden, dass keine verwendbare Zusatzinformation fiir das EDK-
Verfahren gefunden werden konnte. Es soll jedoch erwéhnt werden, dass die WD wahrschein-
lich nltzliche Informationen fiir prozessbezogenen Depositionssimulationen liefert.

Hinsichtlich des Vergleiches zwischen OK, IDW und EDK kann geschlussfolgert werden, das
OK die besten Ergebnisse bei der vorliegenden Datenbasis liefert. Im Folgenden wird die Ve-
rifikation der Datenregionalisierung mit OK erldutert.

3.4 Verifikation

Streng genommen ist die Verifikation der OK Daten nicht mdglich. Dies kann eigentlich nur
erfolgen, wenn die ,,wahren* Daten bekannt sind. Die einzige zuverlassige Information, die
verwendet werden kann, sind die beobachteten nassen oder trockenen Depositionsfrachten.
Da jedoch OK eine konditionierte Methode ist, d.h. die OK-Daten an den Messpunkten sind
immer gleich den beobachteten Daten, kann eine Verifikation nur mit Hilfe einer anderen
unabhangigen Datenbasis durchgefiihrt werden. Um dies zu leisten, kann die Datenbasis von
Gauger et al. (2002), die fur das Umweltbundesamt (UBA) aufgebaut wurde, verwendet wer-
den. Da die Datenbasis keine bulk-Deposition enthalt, kann nur die nasse Deposition fir die
Verifikation genutzt werden. Auf diese Weise wird mindestens 70 % der Gesamtdeposition
beriicksichtigt. Die Datenbasis wird im Folgenden als ,,UBA-Datenbasis*“ bezeichnet.

Die UBA-Datenbasis ist in 3 Teile untergliedert (a) Niederschlagsmonitoring, (b) Depositi-
onsdaten des bulk- (wet-only und trockenen) Kronendurchlasses und des Stammabflusses von
Laubwald und (c) Depositionsdaten des bulk-Kronendurchlasses von Nadelwald.

Bulk-Deposition, Kronendurchlass und Stammabfluss sind Basis-Inputs fir das Vegetations-
bilanzmodell (CBM). Die Anwendung des CBM ermdglicht die Berechnung von trockener,
Wolken-, Nebel- und Gesamtdeposition fur Waldstandorte unter Berticksichtigung von Aus-
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tauschprozessen. Einen Uberblick tiber die Vegetationsmodell-Berechnungen gibt Draaijers et
al. (1998). Nasse und trockene Depositionsdaten, umgerechnet zu Nassdepositionsflissen,
werden fur die Darstellung der nassen Deposition verwendet. Kronendurchlass- und Stamm-
abflussdaten werden zur Anwendung des CBM verwendet, um die Trocken- und die Gesamt-
deposition zu berechnen.

Die Verifikation wurde mit den Nassdepositionen von SO,%, NOs", NH,* und Na* fiir Nieder-
sachsen und SO,* fur Sachsen durchgefiihrt. Dazu wurde ein gleichmaRiges Raster von 50 x
50 km ohne Beriicksichtigung von Messstationen fir beide Bundeslander angelegt. Fir Nie-
dersachsen ergab sich dadurch ein Netz mit 22 Knoten und fur Sachsen mit 15 Knoten. Fir
jeden Knoten wurde der Depositionswert aus der Datenbasis entnommen und die statistischen
Werte Mittelwert, Standardabweichung und prozentuale Abweichung zwischen OK- und
UBA-Daten berechnet (Tabelle 3-5). Weiterhin wurde eine Korrelationsanalyse durchgefiihrt
(Abbildung 3-4).

Tabelle 3-5: Vergleich der UBA-Methode und der OK-Methode: Mittelwert in kg/ha*a bzw. fiir Pb*
und Cd?* in g/ha*a, Standardabweichung und prozentuale Differenz [%] der wet-Deposition fiir Nie-
dersachsen und Sachsen (Reinstorf et al., 2005).

Substanz Methode |Mittelwert der | Mittelwert  der | Standard- Prozentuale  Diffe-
wet-Deposition | bulk-Deposition ]| abweichung | renz zu UBA®

Niedersachsen
SO/~ UBA 23.21 26.1 4.73

OK 21.55 24.1 3.7 -7.2
NO3 UBA 21.20 255 3.32

OK 19.51 23.4 3.02 -8.0
NH,* UBA 9.39 10.5 191

OK 10.14 11.4 1.49 8.0
Na* UBA 10.63 12.4 10.04

OK 13.57 15.7 10.39 21.7
PHZ ™) OK 31.65 44.6 12.94 -
Cd*t™ OK 1.36 1.9 0.51 -
Sachsen
SO/~ UBA 19.06 21.4 3.26

OK 20.95 23.5 473 10.0

® Prozentuale Abweichung zu UBA = (((Mittelwert der wet-Deposition der OK-Methode)
*(100)) / (Mittelwert der wet-Deposition der UBA-Methode)) - 100.
") UBA-Daten sind nicht verfiigbar fiir die Substanzen Pb*" und Cd?*.

Tabelle 3-5 zeigt, dass die beiden Methoden &hnliche Ergebnisse liefern. Die Standardabwei-

chung hat ebenfalls die gleiche GréRenordnung. Die prozentuale Differenz zwischen den Me-
thoden ist kleiner als 10 %, aufRer fur Natrium mit ungeféhr 28 %.

Im Hinblick auf die relativ kleine Abweichung kann man sagen, dass die OK-Methode gene-
rell eine konsistente Datenbasis erzeugt. Und die Daten, die mit OK geschéatzt wurden plausi-
bel im Vergleich zu den Daten nach der UBA-Methode sind.
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3.5 Diskussion

Die Eignung der diskutierten Regionalisierungsmethoden fiir das Wasserressourcenmanage-
ment hangt immer vom spezifischen Ziel und der verfligbaren Datenbasis ab. Generell kann
die Feststellung ,,geeignet” oder ,,nicht geeignet” nur gemacht werden, wenn man die Vor-
und Nachteile der Methoden diskutiert. Die Eignung der Methoden fir unterschiedliche Zwe-
cke im Wasserressourcenmanagement wird im Folgenden bewertet.

Es kann festgestellt werden, dass die Monitoringmessnetze in den deutschen Bundesléandern
hinsichtlich einer gleichmaRigen Verteilung der Standorte innerhalb der Landesflachen
(Abbildung 3-1), der Sammelmethoden und der beobachteten Stoffe optimiert wurden. Das
zeigt, dass die Abschatzung von reprasentativen bundeslandbezogenen Depositionsdaten
durchgefiihrt werden kann. In Falle der Bestimmung von reprasentativen Daten fur ein Teil-
gebiet eines Bundeslandes wird jedoch das Problem des Datenmangels deutlich.

Hinsichtlich der Interpolationsmethoden soll zuerst das deterministische Verfahren IDW und
danach OK und EDK diskutiert werden. IDW ermdglicht die Schatzung der Stoffdeposition
aus der Atmosphare fiir nicht beobachtete Flachen mit geringem Aufwand an Rechnerkapazi-
tat (UBA, 1995). Die Interpolation ist unabhangig von der Beobachtungsskale. Die Genauig-
keit wird nur durch die Dichte und die Verteilung der Beobachtungspunkte beeinflusst. IDW
ist eine Interpolationstechnik bei der Interpolationsschatzungen auf der Basis von Werten der
Nachbarpunkte, gewichtet nur durch die Distanz zwischen den Punkten, gemacht werden.
IDW macht keine Annahmen hinsichtlich raumlicher Beziehungen, auRer der Annahme, dass
Werte von Punkten, die nahe beieinander liegen, groReren Einfluss auf den Interpolations-
punkt haben, als weiter entfernte.

Unter Berlicksichtigung der Dichte der Beobachtungsnetze, der Datenmenge und der hohen
Variabilitat der Deposition in Zeit und Raum kann eine Anwendung der Methode flr Gebiete
Kleiner als ein Bundesland und mit hoherer zeitlicher Auflésung als Jahresmittel nicht emp-
fohlen werden. Mit diesen Einschrankungen ist die Regionalisierung maoglich. Die Genauig-
keit ist relativ hoch und akzeptabel.

Die geostatistischen Verfahren OK und EDK haben den Vorteil der rdumlichen Korrelation
der bewerteten Parameter. Dies wird durch ein Variogramm reprasentiert. Wie durch die
Kreuzvalidierung demonstriert wurde, kénnen prazisere Ergebnisse mit derselben Datenbasis
durch Kriging erreicht werden, als mit der 0.g. IDW-Methode. Das setzt eine radumliche Kor-
relation der berucksichtigten Parameter voraus. Dies kann jedoch angenommen werden, z.B.
fir Daten mit einem hohen Anteil an Nassdeposition, da mit groRer werdender Entfernung
von der Quelle die Konzentration gesetzmaliig sinkt. Es wurde demonstriert, dass die verwen-
dete Datenbasis diese Bedingungen erfullt.

AuRerdem beeinflusst die rdumliche Korrelation der berticksichtigten Depositionsparameter
die Genauigkeit der Interpolation. Unter Beriicksichtigung der verfligbaren Datenbasis, die
theoretisch zu klein ist, um harte raumliche Analysen, z.B. Variogrammanalysen, durchzufiih-
ren, kann die Anwendung von OK auf Flachen kleiner als Bundesléander und in Zeitschritten
Kleiner als ein Jahr nicht empfohlen werden. Fir eine bundesweite Ermittlung der nassen De-
position in Deutschland, ist die OK-Methode bereits angewendet worden um Critical Loads
und Critical Levels (Gauger et al., 1997; Kéble et al., 1997) abzuschétzen.

Genauere Ergebnisse als mit der univariaten OK-Methode kénnen mit multivariaten geostatis-
tischen Verfahren, wie EDK erzielt werden, vorausgesetzt, dass eine Variable existiert, die
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gut mit dem untersuchten Parameter korreliert und gleichzeitig die Informationsdichte erhoht.
Erfolgreiche Anwendungen dieser Methode wurden z.B. in Literaturquellen zur Interpolation
von Niederschlagsdaten (z.B. Bardossy, 1993; Haberlandt and Kite, 1998), von Bodenfeuch-
tedaten (z.B. Lehmann, 1995) und von Temperaturen (z.B. Hudson and Wackernagel, 1994)
gefunden. Hinsichtlich der Regionalisierung von Depositionsdaten mit geostatistischen Ver-
fahren einschlieRlich Zusatzinformationen, konnten keine Literaturquellen gefunden werden.

Beim Vergleich der unterschiedlichen Methoden und der Datenerfordernisse kommt man zum
Ergebnis, dass OK am besten fir die Regionalisierung mit akzeptabler Genauigkeit und An-
wendbarkeit fir das Wasserressourcenmanagement geeignet ist. Ein Kartensatz fir Nieder-
sachsen und Sachsen auf der Basis dieser Methode wurde erstellt (Abbildung 3-3). Die Karten
basieren auf einem Raster von 10 x 20 km. Die Mittelwerte der wet- und bulk-Deposition
werden in Tabelle 3-5 gezeigt.

Wie in Abbildung 3-3 gezeigt wird, hat die Deposition von Nitrat und Ammonium in Nieder-
sachsen die gleichen Verteilungsmuster. Diese Stoffdepositionen, die durch die landwirt-
schaftliche Nutzung und die Viehhaltung verursacht werden, sind gut mit der landwirtschaft-
lichen Aktivitat korreliert. Wahrend die hochsten Nitratdepositionen aullerhalb der Stadte
vorliegen, ist Ammonium homogener verteilt. Dies liegt an der grofReren atmosphérischen
Mobilitdt von gasformigem Ammonium. Die hohe Dichte der Tierhaltung im Westen von
Niedersachsen wirkt sich sehr deutlich auf die Ammoniumdeposition aus. Der Stickstoffein-
trag in Form von Ammonium ist zweimal hoher als durch Nitrat.

Die Sulfatdeposition korreliert mit der Stickstoffdeposition in Niedersachsen. Es kann ange-
nommen werden, dass Sulfat hauptsdachlich aus landwirtschaftlichen Quellen stammt, z.B.
sulfathaltigem Dunger, aber auch durch Verbrennung von fossilen Brennstoffen emittiert
wird. Weiterhin zeigen die Depositionsmuster aller erwédhnten Stoffe niedrigere Depositionen
nahe der Nordseekdiste.

Natrium zeigt demgegeniber eine steigende Deposition in NW-Richtung an, was moglicher-
weise auf den Meereseinfluss zurlickzufiihren ist und damit andeutet, dass die Seesalzkorrek-
tur verbessert werden kann. Cadmium- und Bleidepositionen haben hot spots im nérdlichen
Teil von Niedersachsen und korrelieren mit den Standorten der Hafen und Werften. Ebenso
werden héhere Depositionen im Stiden beobachtet, die mit den Standorten der metallverarbei-
tenden Industrie korrelieren.

Die Situation in Sachsen ist durch steigende Sulfatdeposition in SO-Richtung charakterisiert.
Der Einfluss der Emissionen aus der tschechischen Republik wird damit deutlich. Hier, im so
genannten Schwarzen Dreieck, sind extrem hohe Sulfatkonzentrationen speziell in den Win-
termonaten bekannt.

3.6 Schlussfolgerungen

Der Vergleich der verschiedenen Regionalisierungsmethoden zeigt, dass OK die beste Me-
thode hinsichtlich Genauigkeit und Anwendbarkeit ist. Deshalb wird diese Methode empfoh-
len. In Vergleich zu IDW liefert OK genauere Ergebnisse, was die Kreuzvalidierung zeigte.
Im Vergleich zu EDK ist OK weniger komplex und bendétigt keine weitere Information (Zu-
satzinformation). Als Ergebnis der Untersuchung wurden die Karten der Depositionsfrachten
fur Sulfat, Nitrat, Ammonium, Natrium und die Schwermetalle Blei und Cadmium auf der
Basis der OK-Methode erstellt.
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Abbildung 3-3: Interpolationskarten (OK) fir die
Jahresmittel der Depositionsfrachten [kg ha™ a™]
der Bundesldnder Niedersachsen (1) Sulfat
(Sulphate Loads), (2) Ammonium (Ammonium
Loads), (3) Nitrat (Nitrate Loads), (4) Natrium
(Sodium Loads), (5) Cadmium (Cadmium Loads),
(6) Blei (Lead Loads) und fur Sachsen (7) Sulfat
(Sulphate Loads) (Reinstorf et al., 2005).
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Hinsichtlich der Regionalisierung von Boden- bzw. Aquiferdaten kénnen im Wesentlichen die
gleichen geostatistischen oder deterministischen Interpolationsverfahren verwendet werden.
Die Eignung und Anwendbarkeit hangt jedoch vom konkreten Anwendungsfall ab und kann
deshalb von den Aussagen bzgl. der atmosphérischen Deposition abweichen. Die generellen
Aussagen die fir die CTMs (Kapitel 2) getroffen wurden, sind auch bei den Boden- und
Grundwassermodellen zutreffend. Das Problem einer unzureichenden Datenbasis ist auch hier
immanent. Allerdings sind bei Boden- und Grundwassermodellen die Anzahl und die konzep-
tionelle Breite groRer, so dass beispielsweise einfache konzeptionelle Modelle durchaus zu
Regionalisierungszwecken verwendet werden kdnnen und auch bereits Anwendung gefunden
haben.

Das néchste Kapitel befasst sich mit der Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden-
wassers und des Grundwassers. Hier sind nicht nur die atmospharische Deposition, sondern
auch die bei der Landnutzung emittierten Substanzen relevant. Die Interpretation wird anhand
von Beschaffenheitsdaten des Untergrundes im Einzugsgebiet des Wasserwerkes Thilsfeld
des Oldenburgisch Ostfriesischen Wasserverbandes (OOWYV), welches sich im nordwestli-
chen Niedersachsen befindet, durchgefuhrt.
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4  Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers —
Fallbeispiel Thalsfeld

Am Beispiel des Einzugsgebietes der Brunnengalerie A des Wasserwerkes Thiilsfeld soll die
Identifizierung der Art der im Untergrund stattfindenden Stoffumsatzprozesse erfolgen. Es
wird dargelegt, wie die Interpretation anhand von leicht gewinnbarer Informationen aus der
Wasserbeschaffenheitsanalyse und aus Bohrdaten durchgefiihrt werden kann. Die Ergebnisse
werden aus Punktinformationen gewonnen. Der BearbeitungsmalBstab ist also die Mikroskale.
Vor der Interpretation erfolgt eine kurze Beschreibung des Untersuchungsgebietes.

4.1 Das Einzugsgebiet des Thulsfelder Wasserwerkes

Das Wasserwerk Thiilsfeld mit dem Standort Augustendorf liegt etwa 25 km nordwestlich
von Cloppenburg im Emsland (Abbildung 4-1). Der Landschaftscharakter ist geprigt durch
die Lage am Ubergang der Hunte-Leda-Moorniederung in die Cloppenburger Geest
(Schmithiisen, 1962).
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Abbildung 4-1: Einzugsgebiet der Wasserfassung A des Wasserwerkes Thilsfeld mit
Grundwassergleichen und Verlauf des geologischen Schnittes D-D’.

Das Einzugsgebiet (EG) ist gepragt durch eine fast ebene Geldndeoberfliche mit Hohen von
selten mehr als 20 m NN. Das EG liegt im maritimen Klimabereich mit Niederschlagsmengen
von 700 — 800 mm/a. Harms (1987) ermittelte folgende Grundwasserneubildungsraten
(GWN) nach den Verfahren von Renger/Strebel und Dorhofer/Josopait (Tabelle 4-1).
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Das EG wird zu ca. 60 % von landwirtschaftlicher Nutzflache, zu 35 % von Wald und zu 5 %
von Siedlungsfldche bedeckt.

Tabelle 4-1: Grundwasserneubildungsraten (GWN) im Einzugsgebiet Thiilsfeld (Harms, 1987).

Flache GW-Flurabstand [m] GWN [mm/a]
Acker >2 330
Wald >4 300
Wald 3-4 290
Wald >3 275

Die Brunnengalerie A mit 17 Férderbrunnen (F1 — F17), ist von einer Waldfliche umgeben,
die sie vor direkten anthropogenen Einfliissen, wie z.B. durch die Landwirtschaft, schiitzen
soll.

Die landwirtschaftlich genutzte Flidche schlieft sich im Siiden an diese Waldfldche an und
dehnt sich bis zum siidlichen Rand des Einzugsgebietes aus. Im Gebiet der Ackerflichen ist
eine grofere Anzahl von Pegeln zur Beobachtung der Grundwasserbeschaffenheit in
verschiedenen Tiefen installiert. Zur Auswertung standen die Daten der 16 in Abbildung 4-2
eingezeichneten Pegel zur Verfligung.

Die Tiefenlagen der Filteroberkanten von 14 Pegeln sind in Tabelle 4-2 enthalten. Alle Pegel
sind iiber eine Lénge von 2 m verfiltert. Weiterhin standen eine Multilevelmessstelle (SGM)
und der Staffelpegel P335/336/337 zur Verfiigung, die eine tiefenorientierte Betrachtung des
Aquifers ermoglichten.

Tabelle 4-2: Lage der Filteroberkanten der Pegel im Einzugsgebiet der Brunnengalerie A.

P P P P P P P P P P P P P P
183 248 335 336 337 369 370 377 378 380 481 482 483 484

FOK
[m 43 12 13 23 33 8 22 10 12 57 7.5 9 9 9
uGOK]

Die SGM-Messstelle umfasst 7 Beobachtungspunkte in den Tiefen 5,6 m, 10,6 m, 15,6 m,
20,6 m, 25,6 m, 30,6 m und 35,6 m uGOK. Der Staffelpegel besteht aus den Pegeln P 335
(FOK =13 m uGOK), P 336 (FOK =23 m uGOK) und P 337 (FOK = 33 m uGOK).

Der Hauptgrundwasserleiter besteht bis in eine Tiefe von 100 m uGOK (Méchtigkeit ca. 70 m
im Siiden bis ca. 120 m im Norden) liberwiegend aus glazi-fluviatilen Sanden der Elster-
Kaltzeit und den darunter liegenden préelsterzeitlichen und pliozédnen Feinsanden (Abbildung
4-3). Der Grundwasserleiter (GWL) ist im Allgemeinen relativ homogen, teilweise sind
geringmiichtige schluffige oder kiesige Lagen eingeschaltet. Ortlich, vor allem im siidlichen
Teil des Gebietes, ist der GWL durch lehmige Zwischenschichten gegliedert. Die untere
Begrenzung der GWL ist durch einen Ubergangsbereich aus prielster-pliozinen Sanden mit
zunehmend ansteigendem Schluffgehalt gekennzeichnet.

72



4. Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers — Fallbeispiel Thiilsfeld

Rechtswert
3422000 3423000 3424000 3425000 3426000 3427000
S nordlicher Teil de
8 1 Wassereinzugsgebietes d
B Trinkwasserfassu
o
3
g -
B
o
- 8l
v ©
Z 8
8
T
o
3
% -
B
i /
§ 1 Einzugsgebietsgrenze
o)
= Landwirtschaftliche GFR
S Nutzflache
()
B

Abbildung 4-2: Gebietsiibersicht mit Lage der Pegel O,.

Hittetsand, .1 grosasnts
Fristand, r.F. miltelzon diy
Feinsand , pehlutiig
Sohturs - fom

m Geschinheiehm

====]  Tart

qastpl  Prasister- Plisedn

Auliehlutbohrung

Garlektoische Sandierung

. OBECCTEEAE det Grundwansers am JO.AIET

Brassenfilter

Thiilsfeld [Frojeld - Thifaleld RN
Geologischer Schnitt D - D' | Beret - .
| Az,
| Anlage - .
Schnitt D - D' ;Maﬁstab : Hahe = 1: S

Abbildung 4-3: Geologischer Schnitt D-D’ durch das Untersuchungsgebiet (Fassung A). Die
Schnittfiihrung D-D’ ist in Abbildung 4-1 ersichtlich.
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Nach oben ist der GWL vor allem durch fein- und mittelsandige Boden gekennzeichnet. Nur
vereinzelt und in erster Linie im Siiden des EG’s sind lehmige bis sandig-lehmige Substrate
anzutreffen. Die Boden sind sehr stark durch anthropogene Einfliisse geprégt. Sie sind basen-
und ndhrstoffarm und sind fiir eine langerfristige landwirtschaftliche Nutzung nur durch
entsprechende Diingungsmaflnahmen geeignet. Weit verbreitet sind Podsolbdden. In
stidlichen Teil, wo Geschiebelehm oberfldchennah ansteht, treten Pseudogleye auf.

Die Grundwasseroberflidche ist im Allgemeinen frei. Nur unter der Geschiebelehmdecke im
Stiden kann gespanntes GW auftreten. Nach NL{B (1982) ergaben sich bei nur einer Bohrung
im Gebiet gespannte Verhdltnisse. Nach NLfB (1990) erfolgt der GW-Strom in ndrdliche
Richtung. Ein Grundwassergleichenplan ist in Abbildung 4-1 dargestellt. Die GW-
Flurabstinde liegen im Einzugsgebiet der Galerie A bei 3-10 m. Der mittlere
Grundwasserstand wurde mit 5,5 m uGOK bei einer Amplitude von 30 cm ermittelt.

Seit 1963 wird das Wasserwerk Thiilsfeld mit der Fassungsreihe A durch den Oldenburgisch-
Ostfriesischen Wasserverband (OOWYV) betrieben. Die Situation in den 80er Jahren war
durch stetig steigende Nitratgehalte in den Vorfeldmessstellen gekennzeichnet.
Konzentrationen bis zu 300 mg/l im Anstrombereich der Fassungen wurde an mehreren
Pegeln gemessen. Um den steigenden Trend zu stoppen, und um langfristig die Qualitét des
geforderten Trinkwassers zu sichern, fithrt der OOWYV seit 1993 jahrlich eine Zusatzberatung
der Landwirtschaft im Interesse des Gewdsserschutzes durch. Durch einfache Maflnahmen
wie Zwischenfruchtanbau und die Diingungsberatung auf Basis der Ny,,-Methode soll vor
allem der Nitrateintrag stark reduziert werden. Auflerdem wurde zu Beginn der 90er Jahre ein
Programm zur Aufforstung in der Schutzzone der Galerie A gestartet. Dazu wurden
landwirtschaftlich genutzte Flichen im fassungsnahen Anstrombereich aufgekauft und der
Forstverwaltung zur Aufforstung tibergeben.

4.2 Beispielhafte Ermittlung des dominierenden Nitratreduktionsprozesses anhand
von Wasserproben

4.2.1 Nitratsituation und Mdglichkeiten der Prozessidentifizierung

Um die Art der Nitratreduktionsprozesse in einem Aquifer zu analysieren, gibt es eine
Vielzahl an Untersuchungsmethoden. Generell lassen sich direkte und indirekten
Untersuchungsmethoden unterscheiden.

Zu den direkten Methoden zdhlen die Ermittlung der Nitratelimination in situ z.B. durch eine
Isotopenfraktionierung  (’N-Technik) oder Gasmessung (zum Beispiel: Acetylen-
Inhibierungs-Technik ~ (AIT)), beziehungsweise der Nachweis der beteiligten
Bakterienstimme an entsprechenden Gesteinsproben. Eine weitere Moglichkeit der
Identifikation der ablaufenden Prozesse besteht in der Durchfiihrung von Batch- oder
Saulenversuchen.

Indirekt kann man Nitratumsatzprozesse anhand von Veridnderungen der Beschaffenheit des
Grundwassers auf seinem FlieBweg identifizieren. Dafiir nutzt man vor allem die
Reaktionsstochiometrie der mikrobiellen Umsatzprozesse. So ist bei einer lithotrophen
Denitrifikation mit einem Anstieg der Sulfatkonzentration und bei der organotrophen
Denitrifikation mit einem Anstieg der Hydrogenkarbonatkonzentration bei gleichzeitiger
Abnahme des Nitrates zu rechnen.
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Es soll im Folgenden der dominierende Nitratumsatzprozess des Aquifers anhand von
Grundwasserbeschaffenheitsdaten aus dem Einzugsgebiet der Brunnengalerie A identifiziert
werden.

Zur Verfiigung stehen dazu die Ergebnisse von Grundwasserprobenahmen des OOWYV der
letzten 10 Jahre sowie eigene Messungen die am Institut fiir Grundwasserwirtschaft der TU
Dresden durchgefiihrt wurden. Des Weiteren stehen fiir diese Untersuchung Arbeiten von
Kolle (1991) und Walther et. al (2001) zur Verfiigung. In beiden Arbeiten wurden
Untersuchungen iiber die tiefenorientierte Nitratreduktion des Aquifers mit Hilfe eines
Staffelbrunnens beziehungsweise einer Multilevelmessstelle vorgenommen.

4.2.2 Beschaffenheit des Aquifers

Die Beschaffenheit des Aquifers wurde beim Bau der tiefenorientierten Messstelle SGM und
am Staffelbrunnen P 335/336/337 durch Probenahmen von Dr. Kélle bis in eine Tiefe von 35
m uGOK genauer untersucht. Im Folgenden wird einen kurzer Uberblick iiber die
gewonnenen Ergebnisse gegeben. Detailliertere Informationen sind in Kolle (1991) und
Walther et al. (2001) enthalten.

Die Ergebnisse der Kornverteilung zeigen einen homogenen Aufbau des Aquifers bezogen
auf das dominierende Gesteinsmaterial. Uber die gesamte untersuchte Tiefe besteht der
Aquifer aus pleistozdnen Feinsanden, die einen geringen Anteil an Mittelsanden aufweisen.
Der Feinkornanteil des Untergrundes ist sehr gering. Die ermittelten Durchlédssigkeitsbeiwerte
(kp) liegen zwischen 1*10™* m/s und 4,5%10° m/s. Der Aquifer kann also als gut durchlissig
eingestuft werden.

Nur im siidlichen Teil des Einzugsgebietes kommt es zu einer teilweisen Uberlagerung der
Sande mit Geschiebemergel. Die k-Werte sind in den dortigen oberen Schichten des Bodens
dementsprechend niedriger.

Alle Proben der SGM-Messstelle wurden hinsichtlich des Glihverlustes untersucht. Mit Hilfe
des Parameters Gliithverlust lassen sich die organischen Bestandteile quantifizieren. Es wurde
in jeder Probe organisches Material - vermutlich Kohle - in partikuldrer Form gefunden.
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Abbildung 4-4: Tiefenprofil des Gliihverlusts (gestorte Proben, SGM) (aus Walther et. al 2001).
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Bis in eine Tiefe von 20 m uGOK bewegen sich die Werte des Gliithverlustes zwischen 0,2 %
und 0,4 % (siche Abbildung 4-4). Danach kommt es zur Ausbildung eines Maximums von
0,93 % in 24 m uGOK. Ein zweites Maximum wird in einer Tiefe von 33 m uGOK mit
0,92 % erreicht. In Bezug auf den Parameter Gliithverlust ist der Aufbau des Aquifers nicht
homogen.

In weiteren Untersuchungen an den Proben der SGM-Messstelle wurden auch die
Gesamtgehalte an Kohlenstoff, Stickstoff und Schwefel ermittelt. In Abbildung 4-5 sind die
Ergebnisse der Kohlenstoffuntersuchungen aufgetragen.

Prinzipiell ist der Kurvenverlauf des organischen (Co) und des gesamten Kohlenstoff-
Gehaltes (TC) gleich. Der Verlauf der beiden Kurven, insbesondere die Lage der Maxima bei
22 — 23 und 32 — 33 m uGOK korrespondiert sehr gut mit dem vorher bestimmten
Gliihverlust. Der Gehalt an organischem Kohlenstoff bewegt sich zwischen 125 mg/kg und
3130 mg/kg, der Gesamt-Kohlenstoff-Gehalt liegt zwischen 125 mg/kg und 3420 mg/kg.

Fir die meisten Proben betrdgt der Anteil des organischen Kohlenstoffes am
Gesamtkohlenstoff tiber 90 %. Als Ndherung kann also davon ausgegangen werden, dass der
vorhandene Kohlenstoff in organischer Form vorliegt.

Wie in Abbildung 4-6 zu erkennen ist, zeigen auch die beiden Kurven des
Gesamtschwefelgehaltes (Si) und des Gesamtstickstoffgehaltes Ny einen &hnlichen
Kurvenverlauf wie die vorangegangenen Untersuchungen.
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Abbildung 4-5: Tiefenprofil Corg und TC (SGM) (aus Walther et al., 2001)

Die Werte des Gesamtstickstoffs liegen zwischen 50 und 130 mg/kg, die Werte des Gesamt-
Schwefels reichen bis zu 663 mg/kg. Die Maxima sind deutlich in einer Tiefe von 22 - 23 und
32 - 33 m uGOK ausgepragt.

Da ein erhohter Schwefelgehalt meist auf pyrithaltiges Gestein (in Verbindung mit
Braunkohle) schlieBen ldsst, wurde eine entsprechende Untersuchung an der Probe aus 32 - 33
m uGOK vorgenommen. Dabei wurde ein Pyritgehalt von 200 - 300 mg/kg gefunden. Leider
konnten Schwefelgehalte unter 100 mg/kg aufgrund der Analysetechnik nicht bestimmt
werden.
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Abbildung 4-6: Tiefenprofil N(tot) und S(tot) (SGM) (aus Walther et al., 2001)

Die an der SGM-Messstelle ermittelten Gesteinsparameter wurden auch bei den
Untersuchungen am Standort des Staffelbrunnens gefunden. Auch hier kann organisches
Material (Braunkohle) iiber die gesamte Tiefe gefunden werden. Einen Braunkohle-Peak
wurde in einer Tiefe von 21 - 24 m uGOK mit 16,6 g/kg nachgewiesen. In der zweiten
interessanten Tiefe von zirka 30 m uGOK wurde ein Maximum des Pyritgehaltes von 330
mg/kg gefunden. Kolle (1991) geht von einer Gesamtmachtigkeit des Pyritdepots von 9 bis 10
m aus, weil zu erwarten ist, dass bereits die ab 21 m beobachtete ,,Kohleschicht* pyrithaltig
st.

Da die beiden Messstellen (SGM und Staffelbrunnen) fast 1,3 km auseinander liegen
(vergleiche Abbildung 4-2), aber trotzdem denselben Aquiferauftbau zeigen, wird davon
ausgegangen, dass der Aquifer groBflichig von einer organisches Material enthaltenden
Kohleschicht in einer Tiefe von 21 - 24 m uGOK durchzogen wird.

In zirka 30 m Tiefe existiert auBerdem eine weitere pyrithaltige Schicht. Uber die horizontale
Ausdehnung dieser Schicht kann nur spekuliert werden, solange keine weiteren
Gesteinsansprachen im Gebiet vorgenommen werden. Je nach ihrer Entstehung kann es sich
um grof3flachige oder auch zungenformige Schichten handeln. Mit ziemlich groBer Sicherheit
kann man aber davon ausgehen, dass sich die beiden Schichten zwischen und in der
Umgebung der beiden tiefenorientierten Messstellen befinden.

Die Werte der Schwermetalle sind iliber die gesamte beprobte Tiefe als unauffillig zu
bewerten.

4.2.3 Beschaffenheit des Grundwassers

Die Grundwasserbeschaffenheitsdaten der einzelnen Messstellen sind in Anlage 4-1
aufgefiihrt.

Im gesamten Einzugsgebiet werden die fiir Grundwasser typischen Temperaturen von 8 - 10
°C gemessen. Mit pH-Werten zwischen 4 und 6 ist das Grundwasser im sauren bis schwach-
sauren Milieu anzusiedeln. Das Redoxpotenzial bewegt sich in den Grenzen von 200 — 390
mV.

77



4. Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers — Fallbeispiel Thiilsfeld

Bei den Wasserinhaltsstoffen gibt es zum Teil erhebliche Konzentrationsunterschiede, einmal
horizontal zwischen den einzelnen Brunnen, aber auch vertikal. Die vertikale Verteilung der
Wasserinhaltsstoffe kann jedoch nur an den beiden tiefenorientierten Messstellen untersucht
werden, wobei der Abstand der Beobachtungspunkte im Staffelbrunnen von 10 m nur grobe
Untersuchungen zulisst.

a) Vertikale Verteilung der Wasserinhaltsstoffe (SGM, Staffelbrunnen)

Der Aquifer ist abgesehen von einem Teilbereich bis in Tiefen von 10,6 — 15,6 m uGOK
sauerstoffreich, d.h. er weiflit Konzentrationen iiber 5 mg/1 auf (Abbildung 4-7).

Im oberflaichennahen Grundwasser sind die Nitratwerte relativ gering. In einer Tiefe von 15,6
— 20,6 m uGOK ist dann jedoch ein Konzentrationspeak zu beobachten. Zwischen 20,6 und
25,6 m uGOK sinken die Nitratwerte auf wenige Milligramm und ab 30,6 m uGOK ist kein
Nitrat mehr im Grundwasser vorhanden. Vergleicht man diesen Bereich der Nitratreduktion
mit dem Aufbau des Aquifers (Abschnitt 4.2.2) in dieser Tiefe, so stellt man fest, dass sich
genau in dieser Zone (21 — 23 m uGOK) eine kohlehaltige Schicht befindet. Es liegt also
nahe, dass es durch diese Schicht zu Nitratreduktionsprozessen kommt. Sauerstoffarmut in der
betreffenden Tiefe und das vorhandene organische Material wiren die Grundvoraussetzungen
fir eine stattfindende Denitrifikation. Nur durch eine Denitrifikation konnen
Nitratkonzentrationen in dieser GroBe (iiber 100 mg/l) abgebaut werden. Im Abschnitt
4.2.6.11f werden die Nitratreduktion und vor allem der sie dominierende Prozess genauer
untersucht.

Die Konzentrationsverldufe vieler anderer Wasserinhaltsstoffe (SO i‘, Crl, Ca2+, Mg2+, Na',

Mn) verhalten sich dhnlich wie der Verlauf des Nitrats. Geringere Werte im oberflaichennahen
Grundwasser werden von einem Peak in 15,6 — 20,6 m uGOK gefolgt, bevor die Werte
wieder abnehmen. Die elektrische Leitfdhigkeit, welche ein Indikator fiir die Menge der
gelosten Salze im Grundwasser ist, verhdlt sich demnach genauso wie der
Konzentrationsverlauf der wichtigsten Salze (CI, Ca’"). Von oberflichennahen 200 pS/cm
steigt sie auf Werte bis zu 400 uS/cm in 15,6 m uGOK, und fillt dann kontinuierlich auf
Werte von 80 —150 uS/cm in 35,6 m uGOK ab.

Der Gesamt-Eisen-Gehalt liegt tiber die gesamte Tiefe unterhalb der Nachweisgrenze.
a) Horizontale Verteilung

Wie man an der SGM-Messstelle beziehungsweise am Staffelpegel P 335/336/337 erkennen
kann, kommt es zu einer stark tiefendifferenzierten Stoffverteilung. Bei einer
flichenbezogenen Betrachtung kommt es also darauf an, dass nur Pegel mit annidhernd
gleicher Filtertiefe verglichen werden.

Beachtet man die unterschiedliche Filterlage der einzelnen Pegel, so sagen sie in Bezug auf
die Wasserinhaltsstoffe das Gleiche aus. Nitrat kann bis in 20 m Tiefe beobachtet werden, nur
wenige Meter tiefer ist das Grundwasser dagegen nitratfrei.

Eine Ausnahme bildet der Pegel 183. Obwohl er in einer Tiefe von 43 m uGOK verfiltert ist,
werden immer noch Nitratgehalte bis zu 20 mg/l gemessen. Auffillig sind auch seine hohen
Sauerstoffgehalte, die mit 5 mg/l fiir solche Tiefen untypisch sind. Wahrscheinlich ist hier
davon auszugehen, dass es bei diesem Pegel infolge unzureichender Abdichtungen oder
anderer Einfliisse zu hydraulischen Kurzschlussstromungen kommt.
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4.2.4 Grundwasseraltersbestimmung

Im November 2000 beziehungsweise im Februar 2001 wurden Grundwasserproben aus
insgesamt 17 in verschiedenen Tiefen verfilterten Messstellen im Untersuchungsgebiet mit
dem Ziel einer Grundwasserdatierung entnommen. Die Ergebnisse sind in Oster (2001)
dokumentiert. Die Datierung wurde anhand der in den Proben enthaltenen
Fluorchlorkohlenwasserstoff- (F11 (CCI3F), F12 (CCl,F,;), F113 (C,CIsF3)) und
Schwefelhexafluoridgehalten (SFs) vorgenommen. Die Methodik und die Auswertung sind in
Anlage 4.3 enthalten.

4.25 Auswertung der Grundwasserbeschaffenheitsdaten

Die Auswertung der Grundwasserbeschaffenheitsdaten erfolgt vor dem Hintergrund einer
vermuteten Denitrifikation in diesem Gebiet. Natiirlich ist davon auszugehen, dass sich beim
Abbau des Nitrats einige Prozesse iliberlagern konnen. Ziel soll sein den dominierenden
Prozess zu finden.

Geht man von einer stattfindenden Denitrifikation aus, so konnen zwei Arten unterschieden
werden. Zum einen die organotrophe Denitrifikation, bei der als Reaktionsprodukt
Hydrogencarbonat entsteht, zum anderen die lithotrophe Denitrifikation, bei der es zur
Sulfatbildung kommt.

Eine Grundvoraussetzung fiir den Ablauf einer vollstaindigen Denitrifikation ist ein nahezu
sauerstofffreies Grundwasser. Bei Sauerstoffgehalten zwischen 1 und 5 mg/l kann es
vereinzelt schon zur Denitrifikation kommen, liber 5 mg/l ist eine Denitrifikation dagegen
ausgeschlossen.

In Abbildung 4-7 sind die Sauerstoffgehalte aller Messstellen bis zu einer Tiefe von 10 m
uGOK aufgefiihrt.

Deutlich ist zu erkennen, dass groBe Teile des Einzugsgebietes bis in 10 m Tiefe
sauerstoffgesittigt sind. An der SGM-Messstelle werden erhdhte Sauerstoffgehalte bis in eine
Tiefe von 15 — 20 m uGOK gemessen. Inwieweit dies auch auf die anderen Messstellen
zutrifft, kann aufgrund der zu geringen Messstellentiefe nicht gesagt werden. Es wird davon
ausgegangen, dass die Sauerstoffgehalte unterhalb der Beobachtungstiefen stark abnehmen.

Es gibt jedoch auch einen Bereich, in dem in 10 m Tiefe schon keine nennenswerten
Sauerstoffgehalte mehr gemessen werden kdnnen (siehe eingerahmter Bereich in Abbildung
4-7). Davon betroffen sind die Pegel P 483, P 484 und P 377. Auffillig ist die scharfe
rdumliche Abgrenzung dieses Gebietes. Die Pegel P 482, P 481, P371 und die SGM-
Messstelle, die sich nur wenige Meter in Anstromrichtung entfernt befinden, weisen dagegen
die schon angesprochenen hohen Sauerstoffgehalte auf. Es kommt also im Bereich der Pegel
P 483, P 484 und P 377 schon in den oberen Boden- beziechungsweise Grundwasserschichten
zu reduzierenden Prozessen, die den gesamten Sauerstoff aufbrauchen. Zur Identifikation
dieser Prozesse sind leider keine brauchbaren Informationen vorhanden. Interessant ist
jedoch, dass sich die Grenzen des sauerstoffarmen Grundwassers mit den Grenzen des
dortigen Versuchsstandortes decken. Die Ackerflache iiber der sauerstofffreien Zone (P 483,
P 484) wird seit 1993 durch den Landwirt Hogemann 6kologisch bewirtschaftet. Sinnvoll
wiren weitere Boden-, Grundwasser- und Bewirtschaftungsuntersuchungen in diesem Gebiet.
Inwieweit es sich bei der sauerstofffreien Zone um ein zusammenhingendes Gebiet, oder um

79



4. Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers — Fallbeispiel Thiilsfeld

lokale Sauerstoffzehrungen handelt, kann auch nur durch weitere Untersuchungen ermittelt
werden.
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Abbildung 4-7: Sauerstoffgehalte der flachen Pegel (0 bis 10 m uGOK).

Unter dem Gesichtspunkt der Denitrifikation miissen also zwei Gebiete getrennt voneinander
betrachtet werden. Wiahrend es in dem sauerstofffreien Gebiet schon in geringer Tiefe zur
Denitrifikation kommen kann, ist im iibrigen Gebiet erst ab einer Tiefe von 15 — 20 m uGOK
mit der Denitrifikation zu rechnen.

Wie im Abschnitt 4.2.6.1 festgestellt wird, hat sich in 10 — 15 m Tiefe ein Nitrat-Peak
gebildet (beobachtet am SGM), der in 20 — 25 m uGOK fast vollstindig abgebaut wird. Um
das Nitratverhalten im Gebiet zu bewerten, gibt es nun zwei mdgliche Vorstellungsansitze.
Der erste Ansatz geht davon aus, dass es im Anstrombereich der SGM-Messstelle ein Feld
oder Gebiet gibt, welches iibermédfig mit Nitrat gediingt wird. Da das Nitrat hauptsédchlich
durch die Grundwasserstromung in der gesittigten Bodenzone verlagert wird, konnte es
dadurch zu einer Unterstromung nitratarmen Wassers mit nitratreichem Wasser kommen. Als
Ergebnis kann man dann den vorliegenden Peak in der Tiefe messen. Gegen diese Theorie
spricht allerdings, dass sich der Nitrat-Peak in vertikaler Richtung (siehe nachfolgendes
Kapitel) nach unten verlagert. Dies wiirde bedeuten, dass sich die Fliche mit dem erhdhten
Nitrateintrag von der SGM-Messstelle in Stromungsrichtung entfernt.

Im zweiten Ansatz behandelt man das Nitratproblem vereinfacht als eine Funktion der Flache
und der Zeit. Kommt es auf einer landwirtschaftlich genutzten Fliche zum Zeitpunkt ty zu
einem erhohten Nitrateintrag (vergleiche Abbildung 4-8), so verlagert sich dieser
Konzentrationspeak mit der Zeit und der Grundwasserstromung sowohl horizontal als auch
vertikal. Beobachtet man ein Teilchen, so wiirde es sich auf dem Stromfaden nach unten
bewegen.
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Abbildung 4-8: Vertikale Konzentrationsfrontverschiebung.

Der Konzentrationspeak verlagert sich demnach iiber die gesamte Flache nach unten. Durch
die horizontale Grundwasserstromungskomponente wird dieser gleichzeitig horizontal
verschoben. In dem angefiihrten Beispiel findet eine Verschiebung nach rechts statt.
Betrachtet man aber nur einen Pegel, so verlagert sich der Konzentrationspeak scheinbar nur
vertikal. Die Verschiebung in horizontaler Richtung ist nicht sichtbar. Am Pegel P wiirde man
also zum Zeitpunkt t, eine erhohte Nitratkonzentration messen, da der Peak zu diesem
Zeitpunkt den verfilterten Bereich erreicht. Zum Zeitpunkt t; hat der Peak den verfilterten
Bereich dann schon wieder verlassen, die Nitratkonzentrationen im Pegel sinken wieder.

Genau dieses Phinomen kann man im Einzugsgebiet der Trinkwasserfassung A beobachten.
In den Jahren 1996/97 treten in den meisten der 10 m tiefen Pegel, die sauerstoffgeséttigt sind,
sehr hohe Nitratkonzentrationen auf. Graphisch ist dies mit Jahresdurchschnittswerten der
Pegel P 335, P 369, P 371, P 378, P 481 und P 482 in Abbildung 4-9 dargestellt.

Bei relativ gleich bleibenden Sauerstoff- und Sulfatkonzentrationen springt die
Nitratkonzentration 1996 von 140 mg/l auf 205 mg/l. In Einzelfdllen wie am Pegel P 369
wurden Spitzenwerte von 300 mg/l gemessen. Die Pegel werden also von einem Nitrat-Peak
durchwandert. Von einem fldchendeckend hohen Nitrateintrag muss ausgegangen werden, da
viele Pegel gleichzeitig betroffen sind. Auch der beobachtete Peak in der SGM-Messstelle
passt damit in diese Theorie. Er liegt in etwa in der zu erwartenden Tiefe. Ein punktueller
Eintrag wie in Ansatz eins kann daher ausgeschlossen werden.

Eine tiefenorientierte Bewertung des Nitratabbaus kann also vorgenommen werden. Da die
Beobachtungspunkte der SGM-Messstelle in einem Abstand von 5 m angeordnet sind, ist sie
besser zur Auswertung geeignet als der Staffelbrunnen, der Abstinde von 10 m aufweist.
Qualitativ sind die Konzentrationsverldufe an beiden Messstellen aber gleich.
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Abbildung 4-9: Konzentrationsverlauf der flachen Pegel (10 m uGOK)

Da die SGM-Messstelle erst 1999 installiert worden ist und nur Messwerte der nachfolgenden
2 Jahre vorliegen, muss noch eine weitere Vereinfachung getroffen werden. Um zwei
Messwerte miteinander zu vergleichen, die aus 2 unterschiedlichen Tiefen stammen, muss fiir
eine genaue Untersuchung auch die Zeit beachtet werden, die das Grundwasser mit dem darin
enthaltenen Nitrat von einem Punkt zum anderen bendtigt. In diesem Fall wiirde sich bei
einem Abstand von 5 m und einer mittleren vertikalen GrundwasserflieBgeschwindigkeit von
1 m/a eine zeitliche Differenz von zirka 5 Jahren ergeben. An einem konkreten Beispiel heif3t
dies nach der Gleichung 0. Ordnung dc = c¢o * dt, das Grundwasser mit der
Nitratkonzentration ¢y in 15,6 m uGOK befindet sich nach 5 Jahren mit der
Nitratkonzentration c; in 20,6 m Tiefe. Aus der Nitratkonzentrationsdnderung Ac kdnnte man
jetzt direkte Riickschliisse auf eine stattgefundene Reduktion ziehen. Im vorliegenden Fall
von 2 Jahren ist das aber nicht moglich, es konnen deshalb nur qualitative Aussagen getroffen
werden.

4.2.6 Tiefenorientierte Betrachtung einzelner Wasserinhaltsstoffe

Wie schon erwihnt, weist das Grundwasser an der SGM-Messstelle bis in eine Tiefe von 15,6
m uGOK Sauerstoffgehalte {iber 5 mg/l auf. Danach sinkt der Gehalt an Sauerstoff, bis er
zwischen 20,6 und 25,6 m uGOK vollstindig aufgebraucht wird.

Die wichtigsten Wasserinhaltsstoffe zur Identifikation einer Denitrifikation sind Nitrat, Sulfat
und Hydrogencarbonat. Deren Konzentrationsverliufe mit der Tiefe fiir jeweils 4
Probenahmezeitpunkte sind in den folgenden Diagrammen (Abbildung 4-12) dargestellt.

Zum Vergleich wurden Messtermine ausgewdhlt, die in einem Abstand von etwa einem
halben Jahr lagen.
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Abbildung 4-10: Tiefenprofil der Nitratkonzentration an der SGM-Messstelle.
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Abbildung 4-11: Tiefenprofil der Sulfatkonzentration an der SGM-Messstelle.
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Abbildung 4-12: Tiefenprofil der Hydrogencarbonatkonzentration an der SGM-Messstelle.
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4.2.6.1 Nitrat

Die Nitratgehalte der Messpunkte in 5,6 und 10,6 m Tiefe sind iiber den gesamten
betrachteten Zeitraum riickldufig. Die Abnahme in 10,6 m Tiefe von 130 mg/l auf 30 mg/1 ist
extrem. Der Riickgang des hohen Nitratgehaltes in den oberen Grundwasserschichten ist als
Erfolg der 1993 in Kraft getretenen landwirtschaftlichen Zusatzberatung zu werten. Da der
Messpunkt in 5,6 m Tiefe direkt an der Grundwasseroberfléche liegt, sind die Auswirkungen
der Grundwasser schonenden Bewirtschaftung hier zum ersten Messtermin am 09.09.99
schon sichtbar. Bei einer Dauer von 3 Jahren, die das Sickerwasser bis zum Erreichen der
Grundwasseroberfliche benétigt, hdtten erste Auswirkungen also schon 1996 beobachtet
werden konnen. Da das Grundwasser bis zum nichsten Messpunkt 5 m in vertikaler Richtung
zuriicklegen muss, bendtigt es weitere 3 — 4 Jahre (aus der Differenz der Grundwasseralter der
beiden Messpunkten ermittelt), um diesen zu erreichen. Am ersten Messtermin waren die
Messwerte in 10,6 m Tiefe mit 130 mg/l noch sehr hoch, aber schon ein halbes Jahr spater
waren sie auf 75 mg/l gesunken. Dieser zweite Messpunkt wurde also gerade von dem
nitratirmeren Wasser erreicht, wodurch sich dieser extreme Riickgang in nur 1,5 Jahren
erkldren lésst.

In 15,6 m Tiefe verhilt sich die Nitratkonzentration genau umgekehrt, sie steigt stetig an.
Diese Tatsache im Zusammenhang mit den sinkenden Messwerten des dariiber liegenden
Messpunktes zeigt, dass sich ein Konzentrationspeak nach unten verlagert. Ab dem Erreichen
des Maximums an diesem Messpunkt in 15,6 m Tiefe werden dann auch hier die Messwerte
in Folge der Diingungsberatung sinken.

In 20,6 m uGOK schwanken die Nitratkonzentrationen in Abhingigkeit des Eintrags der zur
Zeit der Entstehung dieses Grundwassers statt fand, bleiben aber mit Werten bis zu 145 mg/I
hoch.

In der darunter liegenden Schicht geschieht nun das eigentlich Interessante bezogen auf die
Dentitrifikation. Innerhalb von 5 m wird fast das gesamte Nitrat reduziert. In 25,6 m Tiefe sind
gerade noch 10 — 20 mg/l Nitrat vorhanden. In 30,6 m Tiefe ist dann das gesamte Nitrat
aufgebraucht. Da der Messpunkt in 25,6 m Tiefe nicht exakt an der Grenzschicht zum
nitratfreien Wasser liegt, sondern technisch bedingt dort angelegt wurde, ist davon
auszugehen, dass das Grundwasser schon wenig tiefer nitratfrei ist. Es ist sehr
unwahrscheinlich, dass die geringe Nitratkonzentration von wenigen mg/l noch einmal 5 m
benotigt, um abgebaut zu werden.

4.2.6.2 Sulfat

Die Sulfatkonzentrationen sind am ersten Messpunkt ebenfalls riickldufig. Mit einem
Messwert von 21 mg/l am letzten Messtermin ist die Konzentration als gering einzuschitzen.
Die Schwankungen der Sulfatgehalte im Grundwasser zwischen den Tiefen 5,6 und 20,6 m
uGOK sind auf unterschiedlich hohen Eintrag in der Vergangenheit zuriickzufiihren.
Interessant ist, dass es zwischen den Messpunkten in 20,6 und 25,6 m uGOK, also in dem
Bereich, in dem das gesamte Nitrat reduziert wird, immer zu einer Erhdhung der
Sulfatkonzentration kommt. Nach der allgemeinen Gleichung der Denitrifikation {iber Pyrit
(Gleichung 4.1) ist dies auf eine lithotrophe Denitrifikation zuriickzufiihren.

14NO; +5FeS; +4H" - 7N, + 1080, +5Fe’" +2H,0 (Gl. 4.1)
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Mit dem ersten Reaktionsschritt wird aus Pyrit Eisen als Eisen(II)-lonen mobilisiert. Diese
Eisen(Il)-lonen werden wiederum durch Nitratreduktion zu Eisen(I1I)-hydroxid umgewandelt,
welches dann ausfallt.

Bei der Quantifizierung des entstandenen Sulfats entsteht jedoch dasselbe Problem, wie es in
der Einfiihrung zum Abschnitt 4.2.6 schon fiir Nitrat erldutert wurde. Ohne die
Ausgangssulfatkonzentration des Grundwassers zu kennen, mit der es den Messpunkt in 20,6
m uGOK 5 Jahre vorher verlassen hat, kann man keine Riickschliisse auf die Menge des
entstanden Sulfats am Messpunkt in 25,6 m uGOK ziehen.

Unterhalb von 25,6 m uGOK nimmt dann die Sulfatkonzentration kontinuierlich bis auf 10 —
20 mg/l ab. Es ist davon auszugehen, dass es sich hierbei um eine Desulfurikation handelt, die
sich bei totaler Nitratfreiheit des Grundwassers an eine Denitrifikation anschlief3t.

4.2.6.3 Hydrogencarbonat

Die Hydrogencarbonat-Konzentration nimmt bis in 10,6 m Tiefe ab, bleibt dann relativ
konstant bei Werten um 0 mg/l und steigt dann bis in eine Tiefe von 20,6 m wieder an. Dieser
Anstieg lédsst sich aber nur schwer auf eine Denitrifikation zuriickfiihren, da zum einen in
dieser Tiefe noch Sauerstoff im Grundwasser vorhanden ist, zum anderen fehlt das benétigte
organische Material (Elektronendonator). AuBBerdem sind die Nitratkonzentrationen in 20,6 m
Tiefe noch so hoch, dass eine schon stattgefundene Reduktion ausgeschlossen werden kann.

In der interessanten Tiefe von 20,6 — 25,6 m Tiefe nimmt die Hydrogencarbonat-
Konzentration zu jedem der vier Messtermine ab. Bei einer stattfindenden organotrophen
Denitrifikation miisste aber gerade hier Hydrogencarbonat entstehen. Demnach wird die
organotrophe Denitrifikation als potenzielle Nitratsenke ausgeschlossen.

Der Wiederanstieg der Hydrogencarbonat-Konzentration ab 25,6 m uGOK ist nach der
Gleichung 4.2 auf eine Desulfurikation zuriickzufiihren. Dies steht im Einklang mit der
Feststellung, dass in diesem Bereich die Sulfatkonzentrationen riicklaufig sind. Die
Desulfurikation ist z.B. nach folgender vereinfachten Reaktionsgleichung moglich:

SO, +2C+2H,0 — 2 HCO; +H,S (Gl. 4.2)

Diese Reaktion kann meist nur in tiefen Grundwasserleitern beobachtet werden, da sie einen
vollstdndigen Aufschluss von Sauerstoff und Nitrat erfordert.

4.2.7 Anionendquivalentkonzentrationen

Uber eine Bilanzierung der im Grundwasser enthaltenen Anionen und Kationen kann man
eine qualitative Bewertung einer Grundwasseranalyse vorgenommen werden.

Die wichtigsten Anionen sind Hydrogencarbonat, Sulfat, Chlorid, Nitrat und Phospat. Zu den
wichtigsten Kationen zdhlen die Alkalimetalle Natrium und Kalium sowie die
Erdalkalimetalle Kalzium, Magnesium, Barium und Strontium. Eisen, Mangan und andere
Metalle (Schwermetalle) sind normalerweise nur in Spuren nachweisbar. Die Bilanz zwischen
Anionen und Kationen muss "stochiometrisch" ausgeglichen sein. Das ist der Fall wenn der
Fehler in der Ionenbilanz kleiner als 5 % ist.
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Fiir die SGM-Messstelle und den Staffelbrunnen sind Ionenbilanzen fiir einzelne Messtermine
ermittelt worden. Der Fehler der Bilanzierung bewegt sich in den meisten Féllen im Rahmen
der angestrebten 5 %. Nur in Ausnahmefillen kam es an einzelnen Messpunkten zu
Abweichungen von iiber 10 %.

In den vorliegenden Ionenbilanzen sind nur die Anionen Hydrogencarbonat, Sulfat, Chlorid
und Nitrat relevant, da sie in groBeren Konzentrationen vorkommen. Durch den Vergleich der
Anteile der einzelnen Anionen an der Summe der Aquivalentkonzentrationen konnen
Aussagen iiber die Art einer stattfindenden Denitrifikation getroffen werden.

Dazu werden die Anteile der Aquivalentkonzentrationen der 4 Anionen an der Summe der
Aquivalentkonzentrationen fiir jeden Messpunkt iiber die Tiefe dargestellt. Die Anteile der

einzelnen Anionen werden aufsummiert auf einer Skala von 0 — 100 % dargestellt (Abbildung
4-13 und Abbildung 4-14).

Das Verhalten der Anionen soll am Beispiel eines Messtermins im August 1999 beschrieben
werden. Qualitativ war das Ergebnis der einzelnen Messtermine immer dasselbe. Dies ist in
Anlage 4-2 dokumentiert.

Der Anteil des Nitrats dominiert in den oberen Grundwasserschichten gegeniiber den anderen
Anionen. Ab einer Tiefe von 20,6 m uGOK geht der Anteil aber stark zuriick, in 30,6 m
uGOK ist das Nitrat dann nicht mehr nachweisbar. Wie im vorhergehenden Kapitel schon
erwihnt, ist davon auszugehen, dass das Nitrat schon in einer Tiefe von 27 m uGOK
aufgebraucht sein wird.

Durch den Abbau des Nitrats wird die gesamte Aquivalentkonzentration der Anionen
geringer, die prozentualen Anteile von Hydrogencarbonat, Sulfat und Chlorid nehmen deshalb
zu. Beim Vergleich der Messpunkte in 20,6 und 25,6 m Tiefe fillt auf, dass der Sulfatanteil
fast im gleichen Maf3e zunimmt, wie der Anteil des Nitrats abnimmt. Gegeniiber den Anteilen
von Hydrogencarbonat und Chlorid nimmt er viel starker zu.

Der Anteil des Hydrogencarbonats erhdht sich an den Messpunkten in 20,6 und 25,6 m Tiefe
allein durch die Abnahme der Anionen (vor allem Nitrat) insgesamt. Erst ab 25,6 m Tiefe ist
eine echte Zunahme des Hydrogencarbonat-Anteils zu verzeichnen, bei gleichzeitiger
Abnahme des Sulfatanteils (vergleiche Abbildung 4-13 und Abbildung 4-14).

Dieses Verhalten der Anionen kann in beiden Messstellen nachgewiesen werden und stimmt
mit dem Ergebnis des vorangegangenen Kapitels iiberein.

Es muss davon ausgegangen werden, dass es in einer Tiefe von 20,6 — 25,6 m uGOK zu einer
lithotrophen Denitrifikation kommt, da der Anteil des Sulfats stark zunimmt, der des
Hydrogencarbonats dagegen nicht. Die Zunahme des Hydrogencarbonats ist erst in den
darunter liegenden Grundwasserschichten zu beobachten, was bei einer gleichzeitigen
Abnahme des Sulfatanteils auf eine Desulfurikation zuriickzufiihren ist.
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Abbildung 4-13: Anteile der Aquivalentkonzentrationen der Anionen Hydrogencarbonat, Nitrat,
Sulfat und Chlorid an der Summe der 4 Anionen (SGM).
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Abbildung 4-14: Anteile der Aquivalentkonzentrationen der Anionen Hydrogencarbonat, Nitrat,
Sulfat und Chlorid an der Summe der 4 Anionen (Staffelbrunnen).

4.2.8 Chlorid-Sulfat-Diagramme

Kolle (1991) entwickelte auf der Grundlage einer grofen Datenbasis zur Chemie
niedersdchsischer Grundwisser eine Klassifizierung von Grundwissern anhand ihrer Chlorid-
und Sulfatgehalte. Beim Eintragen der Grundwisser in ein Chlorid-Sulfat-Diagramm
(vergleiche Abbildung 4-15) ergeben sich vier Bereiche, um die sich die meisten Grundwésser

gruppieren. Die Grundwésser dieser vier Bereiche lassen sich nach den folgenden Merkmalen
unterscheiden.

e Durch Ionensorption geprigte Grundwisser
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0 Typ 1: reduzierende, sauerstoff- und Nitrat freie Grundwéisser mit einem relativ
hohen Eisen- und Mangangehalt

0 Typ 2: oxidierende, sauerstoff- und Nitrat enthaltende Grundwisser mit hoheren
Chloridgehalten als Typ 1

e Quellwisser: zeichnen sich durch das fiir Quellwésser typische Chlorid/Sulfat-Verhéltnis
von 0,5/ 1 aus

e Durch chemo-lithotrophe Denitrifikation geprigte Grundwisser zeichnen sich durch einen
Sulfatiiberschuss aus

Die Messwerte des Thiilsfelder Aquifers wurden mit Hilfe dieser Sulfat-Chlorid-Diagramme
klassifiziert. Dazu wurden wieder die Ergebnisse von vier Messterminen im Abstand von
jeweils einem halben Jahr (gleiche Messtermine wie in Abschnitt 4.2.6.1) ausgewahlt und in
das Sulfat-Chlorid-Diagramm eingetragen.

Chlorid-Sulfat-Diagramm oP 335
25 0P 336
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Abbildung 4-15: Messwerte des Staffelbrunnens im Chlorid-Sulfat-Diagramm.

Die in Abbildung 4-15 dargestellten Messwerte des Staffelbrunnes (P335, P336, P337) passen
gut in die Kolle’sche Theorie. Am Pegel P 335 (13 m uGOK) findet noch keine
Dentitrifikation statt, da noch geniigend Sauerstoff in dieser Tiefe vorhanden ist. Am Pegel P
337 (33 m uGOK) ist die Denitrifikation schon abgeschlossen und auch ein GrofBteil des
entstandenen Sulfats schon wieder abgebaut. Deshalb liegen die Messwerte dieser beiden
Pegel im Bereich der durch lonensorption geprigten Grundwisser beziehungsweise der
Quellwiésser.

Der Pegel P 336 (23 m uGOK) liegt dagegen im Bereich der durch Eisensulfide geprigten
Grundwisser. Dies steht im Einklang mit der in dieser Tiefe festgestellten lithotrophen
Denitrifikation.

Das Ergebnis des Staffelbrunnens darf jedoch nicht {iberbewertet werden, denn anhand der
Messwerte der SGM-Messstelle wird auch die Unsicherheit dieser Klassifikation deutlich
(Abbildung 4-16).

Wie zu erwarten liegen die Messwerte von SGM 6 und SGM 7 (30 und 35 m uGOK)
eindeutig nicht im Bereich der durch Denitrifikation geprigten Grundwésser. In diesen Tiefen
ist die Denitrifikation schon abgeschlossen und auch das Sulfat schon weitestgehend
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abgebaut. Die Messwerte der Grundwésser der anderen fiinf Tiefen liegen mehr oder weniger
verteilt tiber alle vier Grundwasserklassen, sind also nicht eindeutig interpretierbar. Das
Grundwasser von SGM 5 (25 m uGOK), wo die untere Begrenzung der denitrifizierenden
Schicht zu erwarten wire, kann sich nicht signifikant von den anderen Messwerten in
Richtung der durch Denitrifikation gekennzeichneten Grundwiésser abheben. Der flache
Messpunkt SGM 2 (10 m uGOK) zeigt dagegen erwartungsgeméill wieder eine deutliche
Denitrifikationsbeeinflussung an.

Chlorid-Sulfat-Diagramm OSGM 1
2.5 OSGM 2
_ L ASGM 3
Durch lonensorption Durch Denitrifikation mit
— 2.0 geprégte Grundwasser Eisensulfid gepragte Wasser XSGM 4
g Quellwasser X SGM 5
S 15 OSGM 6
3 X o “FSGM 7
5 1.0 - XA
S
=
O 0.5 1 %
0.0 ] ] ] ) ) )
0.0 0.4 0.8 1.2 1.6 2.0 2.4 2.8
Sulfat [mmol/l (eq)]

Abbildung 4-16: Messwerte der SGM-Messstelle im Chlorid-Sulfat-Diagramm.

Zur Interpretation bedarf es einiger Uberlegungen, die das Diagramm betreffen. Die
Grundlage dafiir, dass ein Grundwasser in einem Chlorid-Sulfat-Diagramm als
denitrifizierend eingestuft wird, beruht auf der Tatsache, dass durch lithotrophe
Denitrifikation geprégte Grundwésser einen erhohten Sulfatgehalt aufweisen. Zu bedenken ist
dabei aber, dass umgekehrt nicht alle Grundwisser mit einem erhdhten Sulfatgehalt durch
lithotrophe Denitrifikation gepragt sind.

Sulfat kann auf verschiedenen Wegen in das Grundwasser gelangen. Zum einen kann es aus
geogenen Quellen, wie Gips- und Kohlelagerstitten ausgewaschen werden oder durch die
Verwitterung sufidischer Erze oder durch Denitrifikation tiber Pyrit entstehen. Zum anderen
kann es aber auch als Diinger - sulfathaltige Diinger sind zum Beispiel Bittersalz oder
Kaliumsulfat - auf den Boden aufgetragen werden. Durch Auswaschungsprozesse gelangt es
dann ebenfalls ins Grundwasser. Wird ein so mit Sulfat kontaminiertes Grundwasser in ein
Chlorid-Sulfat-Diagramm eingezeichnet, kann falschlicherweise die Annahme entstehen, dass
ein denitrifizierendes Grundwasser vorliegt. Das Problem der Chlorid-Sulfat-Diagramme
besteht also darin, dass es zu Fehlinterpretationen kommen kann, wenn sulfathaltige
Grundwisser nicht nach der Herkunft des Sulfats unterschieden werden.

In dem hier vorliegenden Fall befinden sich die Grundwassermessstellen inmitten einer
landwirtschaftlichen Nutzfliche, die iiber lange Zeit intensiv genutzt wurde. Nachweislich
sind neben nitrathaltigen auch sulfathaltige Diinger eingesetzt worden, wodurch es zu
erhohten Sulfateintrdgen in das Grundwasser kam. Die hohen Sulfatgehalte bis in eine Tiefe
von 20,6 m uGOK koénnen demnach im Wesentlichen auf anthropogenen Eintrag
zuriickgefiihrt werden, da im Einzugsgebiet keine entsprechenden geogenen Quellen, wie z.B.
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Gipslagerstitten, vorhanden sind. In der Tiefe von 20,6 bis 25,6 m uGOK kommt es dann zu
einer Uberlagerung des durch die Denitrifikation entstandenen Sulfats mit dem anthropogen
eingetragenen. Das Grundwasser dieser Tiefe ist nach der Altersbestimmung (Anlage 4-3)
zwischen 20 und 30 Jahren alt. Somit ist es in einem Zeitraum von 1970 — 80 entstanden und
enthilt damit noch nicht so hohe Sulfatkonzentrationen. Diese sind erst in den nidchsten
Jahren zu erwarten.

Vergleicht man jetzt jedoch die Sulfatkonzentrationen in 25,6 m Tiefe mit der in 10,6 m Tiefe
(Abbildung 4-11) am Termin 20.05.2001, so stellt man fest, dass die Konzentrationen mit
rund 82 mg/l gleich groB sind. Dadurch wird deutlich, dass der Sulfatgehalt in 25,6 m Tiefe
aus zwei Komponenten bestehen muss, zum einen aus einem anthropogenen Anteil, zum
anderen aus dem Endprodukt der lithotrophen Denitrifikation. In den kommenden Jahren ist
infolge der hohen Stoffkonzentrationen an Nitrat und Sulfat, die sich noch auf die
reduzierende Schicht zu bewegen, mit héheren Sulfatwerten in 25,6 m Tiefe zu rechnen.

Abschliefend kann festgehalten werden, dass eine Klassifikation der Grundwésser mit Hilfe
eines Chlorid-Sulfat-Diagramms nur bei Differenzierung zwischen geogener bzw.
anthropogener Sulfatquelle, eindeutige Klassifizierungen erlaubt. Auch miissen eventuelle
Fehlerquellen, z.B. eine geogene Sulfatquelle in Form von Gipslagerstétten, vorher ebenfalls
ausgeschlossen werden.

4.2.9 Vergleich der tiefenorientierten Betrachtungen mit den Einfachpegeln

Alle Pegel im Einzugsgebiet unterstiitzen die in den vorangegangenen Kapiteln aufgestellte
Theorie.

Dass in den oberen sauerstoffgesittigten Grundwasserschichten kein Nitratabbau stattfindet,
belegen die hohen Nitratgehalte von bis zu 300 mg/l. In den tieferen Schichten unter 25 m
uGOK ist das Nitrat dagegen nicht mehr zu finden. Es muss demnach ein Abbau im
dazwischen liegenden Bereich stattfinden.

In dem Gebiet, in welchem sauerstofffreies Grundwasser schon in geringer Tiefe anzutreffen
ist, weisen die Pegel deutlich niedrigere Nitratwerte auf. Ob man hier von einer
Denitrifikation schon in den oberen Grundwasserschichten ausgehen kann, ist aufgrund der zu
geringen Datenbasis nicht zu kldren. Auf jeden Fall kann davon ausgegangen werden, dass die
stark riickldufigen Nitratgehalte in den Pegeln P 483 und P 484 in erster Linie auf die
landwirtschaftlichen Umstellungen des sie umgebenden Ackerlandes durch den Okolandwirt
Hogemann zuriickzufiihren sind.

4.2.10 Gegeniberstellung der Ergebnisse

Kolle (1991) kommt in seinen Untersuchungen zum Nitratabbauvermdgen des Aquifers
Thiilsfeld zu dem Ergebnis, dass Nitrat auch durch Ionensorptionsprozesse aus dem
Grundwasser entfernt wird. Jedoch konnte er nicht nachweisen, dass Nitratkonzentrationen
von mehreren 100 mg/1 tatséchlich sorbiert werden kénnen.

Die lithotrophe Denitrifikation wird von Kolle hauptsidchlich aufgrund einer zu geringen
Differenz der Sulfatkonzentrationen zwischen den Pegeln P 335 und P 336 (vertikaler
Abstand 10 m) ausgeschlossen, da beim Abbau grofler Nitratmengen auch eine
stochiometrisch grole Menge an Sulfat entstehen muss. Hierin liegt das eigentliche Problem:
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Es ist nicht moglich, zwei Konzentrationen aus unterschiedlicher Tiefe direkt miteinander zu
vergleichen, zumal wenn wie hier die Tiefendifferenz 10 m betrégt. Der Altersunterschied der
beiden Wisser betrdgt nach der Grundwasserdatierung (Anlage 4-3) zirka 20 Jahre. Da der
Diingereintrag im Gebiet vor allem in den achtziger und Anfang der neunziger Jahre stark
anstieg, ist das jlingere der beiden Wiésser auf jeden Fall stirker anthropogen mit Sulfat
belastet, als das dltere. Um die beiden Wisser in Bezug auf die lithotrophe Denitrifikation
direkt miteinander vergleichen zu kénnen, muss man von beiden den Anteil des anthropogen
eingetragenen Sulfats abziehen. Da das junge Wasser nur anthropogen eingetragenes Sulfat
enthilt, ergibt sich also ein Sulfatgehalt von null, bezogen auf die Denitrifikation. Das 20
Jahre dltere Wasser besitzt einen viel geringeren Anteil an anthropogen eingetragenem Sulfat
und enthélt in der Summe doch mehr Sulfat als das jiingere Wasser. Nach dem Abzug des
anthropogenen Sulfatanteils bleibt also immer noch ein hoher Sulfatgehalt iibrig, der auf die
stattgefundene lithotrophe Denitrifikation zurlickzufiihren ist.

Im letzten Teil seines Berichts geht Kdlle dann auch auf die Mdglichkeit einer stattfindenden
Denitrifikation {iber Pyrit ein, da der Aquifer pyrithaltig und eine lithotrophe Denitrifikation
somit nahe liegend ist.

INCO (2001) kam zu dem Ergebnis, dass im Thiilsfelder Aquifer eine organotrophe
Denitrifikation stattfinden muss. Im Wesentlichen basiert dieses Ergebnis auf durchgefiihrten
Batch- und Séulenversuchen. Bei der Auswertung der Daten der SGM-Messstelle wurde
ebenfalls eine organotrophe Denitrifikation identifiziert. Dies beruht auf einer beobachteten
Verschiebung des Verhéltnisses zwischen der Nitrat- und der Hydrogencarbonat-
Konzentration. Anhand dieser Messwerte kann aber zu keinem Messtermin ein Anstieg der
Hydrogencarbonat-Konzentrationen im Bereich der stattfindenden Denitrifikation, zwischen
20,6 und 25,6 m uGOK, festgestellt werden (vergleiche Abschnitt 4.2.7). Im Gegenteil, die
Hydrogencarbonat-Konzentrationen in diesem Bereich sind fast immer riickldufig. Eine
Verschiebung zum Hydrogencarbonat ist nur bei einem erhohten Anteil der
Aquivalentkonzentration von Hydrogencarbonat an der Summe der
Aquivalentkonzentrationen zu verzeichnen. Diese Verschiebung erfolgt aber nur deshalb, weil
die Menge der Anionen insgesamt abnimmt. Somit wird der Anteil der einzelnen
Aquivalentkonzentrationen relativ groBer. Eine echte Hydrogencarbonat-Zunahme ist erst mit
dem Abbau des Sulfats zu erkennen, ist also die Folge einer Desulfurikation.

Die Untersuchungen der vorliegenden Arbeit fithren letztendlich zu dem Ergebnis, dass der
Nitratabbau im Aquifer Thiilsfelde durch eine lithotrophe Denitrifikation dominiert wird und
untergeordnet eine organotrophe Denitrifikation ablduft. Untermauert wird dies auch noch
durch die im Aquifer herrschenden pH-Werte von 4 - 6 und einem Redoxpotential von 200 bis
390 mV. Vergleicht man diese Werte mit dem pH/E,-Diagramm in Abbildung 4-17, so liegen
sie genau im Bereich der lithotrophen Denitrifikation. Zusammen mit den in Abschnitt 4.2.2
identifizierten Schichten, die organisches Material in Form von pyrithaltiger Braunkohle
enthalten, bietet der Aquifer ideale Bedingungen fiir eine lithotrophe Denitrifikation.

4.3 Beispielhafte Ermittlung des Versauerungsstatus und der Auswirkungen von
Aufforstung auf den Nitrateintrag in das Grundwasser

Zu Beginn der 90er Jahre begann der OOWV im Schutzgebiet der Brunnengalerie A des
Wasserwerkes Thiilsfeld mit AufforstungsmaBBnahmen. Zweck dieser MaBlnahmen war der
Schutz der Grundwasserressource vor landwirtschaftlichen Néhrstoffeintragen. Nach ca. 10

91



4. Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers — Fallbeispiel Thiilsfeld

Jahren sollte eine Erfolgskontrolle durchgefiihrt werden, die zum einen die Auswirkungen der
Aufforstung auf den Stickstoffaustrag aus dem Boden und zum anderen die Auswirkungen
auf die Versauerung von Boden und Grundwasser aufzeigt. Nachfolgend ist die Untersuchung
tiberblicksweise dargelegt. Ausfiihrlich ist sie in Reinstorf u.a. (2002) enthalten.

Eh [mV]
1000

800 \\ ’
organotrophe

NO3-Reduktion
600

400 1
200 |
o
-200

-400

-600 2 1 i 1 1 1 !
0 2 4 6 8 10 12 [pH]

Abbildung 4-17: pH/Eh-Beziehung des Grundwassers und mogliche Reaktionen, in Anlehnung an
Becking et al. (1960) (aus Walther, 1999).

4.3.1 Einflihrung

In der Aufforstung von ackerbaulich genutzten Grundwassereinzugsgebieten wird allgemein
eine der Mallnahmen gesehen, die Emissionen aus der ackerbaulichen Bodennutzung
nachhaltig zu vermindern. Dies betrifft vor allem Stickstoff in der Form von Nitrat aber auch
die Hauptnihrstoffe Phosphor und Kalium und die Begleitionen Chlorid und Sulfat zu. Nach
Literaturauswertungen, liegt zum Beispiel die Auswaschung von Nitrat bei Laub- und
Nadelholzbestinden im Mittel bei < 10 mg/l NOs™ (Reinstorf, 1995). Im Einzelfall wurden
aber auch bis 31 mg/l Nitrat gemessen. Es ist auch bekannt, dass im Bodensickerwasser unter
Ulmen, Eschen, Pappeln, die symbiotisch Stickstoff der Luft entziehen, Konzentrationen bis
100 mg NOs7/1 auftreten kdnnen.

Ackerboden haben im Pflughorizont (0 - 30 cm) iiberwiegend organisch gebundene
Stickstoffvorréte, die in mineralischen Béden um 3000 kg N / ha, aber auch bis 14000 kg N /
ha liegen konnen. Diese Vorrdte wurden in den vergangenen Jahrzehnten zur Steigerung der
Bodenfruchtbarkeit systematisch aufgebaut. Aus diesen Vorrdten wird auf der einen Seite zu
ca. 20 - 70 % die Versorgung der Ackerfriichte abgedeckt. Die Entziige werden auf der
anderen Seite iiber die Diingung wieder aufgefiillt. Wird die Ackernutzung aufgegeben,
stethen den Mikroorganismen im echemaligen Pflugbereich weiter diese Vorrdte zur
Verfiigung, die sie jdhrlich aus der organisch gebundenen Form zu einem Anteil von ca. 5 %
des gesamten Vorrates zu Ammonium und Nitrat mineralisieren. In dieser Bindungsform
erfolgte die Erndhrung der Pflanzen fiir die jedoch nun kein Bedarf mehr besteht. In dieser
Form werden jetzt die mineralisierten Vorrdte sukzessive mit dem Sickerwasser in die Tiefe
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verlagert bis der Stickstoffvorrat des Bodens mit der neuen Vegetationsdecke in einem
Gleichgewicht steht.

Bei der Anpflanzung von jungen Baumbestinden besteht anfangs nur ein geringer
Stickstoffbedarf. Die Stickstoffvorrite des Bodens wiirden deshalb weiter iiber Jahre durch
das mobilisierte Nitrat das Grundwasser belasten. Deshalb wird gleichzeitig neben der
Anpflanzung der Baumbestinde ein Unterbewuchs angebaut, der den {iiberschiissigen
Stickstoff des ehemaligen Ackerbodens verwertet. Zu dieser Vorgehensweise hatte sich der
OOWYV vor einigen Jahren bei der Umwandlung von Ackerflichen entschlossen.

Bei Aufforstung ist die Nédhrstoff - Auswaschung abhédngig vom:
. Unterwuchs, z. B. Bodendecker, Buschvegetation vom

o Alter der Baumbestdnde und von der

. Art des Bestandes (Laub-, Nadelholz, Mischwald).

Die Baumart und die Bodenart sowie der Bodentyp sind nach vorliegenden Kenntnissen von
eher untergeordneter Wirkung.

Aus vielen Untersuchungen aus dem Bereich der Waldforschung ist bekannt, dass
Baumbestinde in Abhdngigkeit von der Baumart Luft getragene Stoffe auskdmmen, die dann
staubformig oder mit dem Niederschlag auf dem Boden deponiert und mit dem Sickerwasser
in die Tiefe verlagert werden konnen. Von Bedeutung fiir den Stoffhaushalt sind auf der einen
Seite besonders die Stickstoff- und Schwefelverbindungen, die liber Nitrat und Sulfat das
Grundwasser belasten kdnnen und gleichzeitig als Saurebildner wirken und auf der anderen
Seite Luft getragene Metalle, die bei sinkenden pH-Werten mobilisiert und ebenfalls in die
Tiefen transportiert werden konnen. Hinzu kommt, dass durch eine Verringerung der pH-
Werte bodenbiirtige Metalle wie Eisen, Mangan, Nickel verstérkt freigesetzt werden konnen.
Das Ziel der Untersuchungen war festzustellen, inwieweit die vermuteten Auswirkungen der
Aufforstungen im Gebiet der Fassung A des Wasserwerkes Thiilsfeld nachweisbar sind. Das
sind zusammengefasst:

o Die Hohe der Nitratbelastung unmittelbar nach der Aufforstung und der Verlauf der
néchsten Jahre und

. eine  eventuell vorhandene  Versauerungstendenz, die sich auf die
Sickerwasserbeschaffenheit nachteilig auswirkt.

4.3.2 Das Untersuchungskonzept

Im Rahmen der Sicherung der GW-Qualitdt wurden seit Beginn der 90er Jahre im Gebiet des
Wasserwerkes Thiilsfeld im Anstrom der Forderbrunnen der Fassung A (Abbildung 4-18)
durch den OOWYV landwirtschaftliche Flachen aufgekauft, um sie von der Forstverwaltung
wieder aufforsten zu lassen. Andere MaBnahmen waren z.B. das Uberfilhren von
landwirtschaftlichen Flichen zur extensiven Nutzung bzw. Forderung des okologischen
Landbaus in der Schutzzone III der Galerie A. Diese MaBinahme soll auf ldngere Sicht hin die
Stoffauswaschungen aus diesen Flachen vor allem an Nitrat und anderen Ionen vermindern.
So soll die Grundwasserqualitit nachhaltig gesichert werden.
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Abbildung 4-18: Ubersichtskarte des Untersuchungsgebietes mit Probenahmepunkten.

Die Auswirkungen der Aufforstung sowohl auf den Nitrataustrag der entsprechenden Flachen
als auch erste Anhaltspunkte zu mdglichen Versauerungstendenzen sollen untersucht werden.
Da fiir die Durchfithrung nur geringe finanzielle Mittel und wenig Zeit zur Verfiigung
standen, war die Beobachtung einzelner Aufforstungsflichen {iber einen lingeren Zeitraum,
z.B. mehrere Jahre mit wiederholten Untersuchungen an den gleichen Standorten, nicht
moglich.

Es wurde deshalb folgendes Untersuchungskonzept vorgeschlagen:

Die Untersuchungen sollen an mehreren Standorten auf unterschiedlich alten
Aufforstungsflichen durchgefiihrt werden. Damit konnten die Untersuchungen an neu
aufgeforsteten und an bis zu 9 Jahre alten Bestdnden durchgefiihrt werden. Dies wird als
Dendro-Chronosequenz bezeichnet. Die Untersuchung des Altbestandes im Bereich der
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Fassung A, als Vergleichsflache, sollte auf Wunsch des OOWYV nicht erfolgen. Es wurde
deshalb eine konventionell landwirtschaftlich und eine okologisch bewirtschaftete Flache
hinzugezogen. Insgesamt ermoglicht die beschriebene Vorgehensweise eine Aussage liber den
Zeitraum von 9 Jahren Aufforstungsgeschichte in Thiilsfeld.

Es muss erwédhnt werden, dass folgende Annahmen getroffen werden mussten:

o Der durch die Dendro-Chronosequenz geschaffene Untersuchungszeitraum von 10
Jahren Dauer ist fiir die abschlieende Beurteilung von Versauerungserscheinungen noch
zu kurz.

o Die unterschiedliche Zusammensetzung der Jungbestidnde konnte nicht beriicksichtigt

werden. Es musste angenommen werden, dass diese keinen Einfluss ausiibt.

o Die durchaus vorhandene Bodenheterogenitét der unterschiedlichen Standorte musste
vernachléssigt werden.

Es wurden 5 aufgeforstete Flachen unterschiedlichen Alters (3- (Flache 132), 5- (Flidche 123),
7- (Flache 158) und 9-jdhrig (Flachen 6 und 125)) und zwei Ackerflichen HOE und LUE als
Vergleichsflichen zur ndheren Untersuchung ausgewdhlt. Die Lage der Flachen ist in
Abbildung 4-18 eingezeichnet. Die Fliche HOE wird o6kologisch landwirtschaftlich
bewirtschaftet, die Fliche LUE konventionell. Es wurden Bohrsondierungen im
Juli/September 2000, im Mai 2001 und im Oktober 2001 durchgefiihrt, um Aufschluss {iber
den Aufbau der ungesittigten Zone bis zum Grundwasser zu erlangen und gleichzeitig
Bodenproben fiir die weitere Bearbeitung im Labor zu gewinnen. Aus Kostengriinden wurden

jedoch nicht alle Fldchen an allen Terminen beprobt. Folgende Beprobungen wurden
durchgefiihrt (Tabelle 4-3).

Es wurden 6 Temporirpegel zur Entnahme von Grundwasserproben mit Teufen zwischen 7 —
9 m errichtet.

Alle angewendeten Methoden sind in Abschnitt 2.1.5 erldutert.

4.3.3 Zusammenfassende Bewertung der Ergebnisse

Die nachfolgende Bewertung erfolgt auf der Basis der Untersuchungen an der
Gleichgewichtsbodenldsung. Es werden die Bewertungskriterien nach Ulrich (1981a)
angewendet.

Fiir die anstehenden Laborversuche wurden 6 Tiefen bei jeder Bohrung festgelegt, von denen
das Material untersucht werden sollte. Es wurden die gleichen Tiefen bei jeder Fldche
ausgewdhlt. So ergab sich folgende Tiefeneinteilung:

0,0-0,5m

0,5-1,0m

1,0-2,0

2,5-3,5

4,0-5,0

letzte Schicht je nach Tiefe der Bohrung

Die auf den untersuchten Flichen vorliegenden Sedimente setzen sich zu grofiten Teil aus
Feinsand, geringen Mengen Mittelsand und Schluff zusammen. In einzelnen Tiefen konnten
bei den Probenahmen schluffreichere Schichten von geringer Méchtigkeit gefunden werden.
Diese Zusammensetzung entstand hauptsiachlich durch die verschiedenen Eiszeiten, die dieses
Gebiet beeinflussten und Gesteinsmaterial ablagerten (pleistozéne Sande und Flugsande).
Aufgrund der Entstehungsgeschichte sind diese Materialien arm an Feinmaterial, wie Ton und
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Schluff, an Carbonaten und Silicaten was sich negativ auf das Puffervermdgen und den
Basenvorrat auswirkt.

Tabelle 4-3: Beprobungstermine und Anzahl der Bohrsondierungen.

4.3.3.1 Probennahmetermin 25.07.00" 13/ 22.05.01 17.10.01 Bemerkungen:
Flache 21.09.00° Aufforstung in
125 2x 2x 1991 (Alter: 9a)
158 1x 1x 2x 1993 (Alter: 7a)
123 2x Ix 1995 (Alter: 5a)
132 2x 1x 1997 (Alter: 3a)
6 2x 1x 1991 (Alter: 9a)
HOE 2x Kartoffel

LUE 1x Mais

Y Termine zusammengefasst zu ,, 2000¢

Das Grundwasser wurde nur auf der Ackerfliche HOE in ca. 4,50 m Tiefe und auf Flache 6
in ca. 5,80 m Tiefe in Form von Klopfwasser angetroffen. Zu den Probennahmeterminen
konnte jedoch kein Wasser aus dem installierten tempordren Pegel entnommen werden. Bei
den anderen Flichen wurde das Grundwasser nicht erreicht.

Entsprechend der vorgefundenen und mittels Siebung bestitigten Gesteinsverteilung, liegen
die ki-Werte im GroBenbereich von 10™...10° m/s, was auf eine gute Durchlissigkeit des
Gesteinsmaterials hindeutet.

Die ermittelten Wassergehalte (w,) des Bodenmaterials haben meist das Maximum in der
obersten Bodenschicht und fallen dann rasch mit zunehmender Tiefe ab. Oft ist in der letzten
Schicht aber ein Wiederanstieg zu erkennen (w,-Werte von 16...20 %), der auf anstehendes
Grundwasser hindeutet. Das erbohrte Material der Ackerflichen HOE und LUE besitzt
aufgrund von Beregnungsmafinahmen im Vergleich zu allen anderen Fliachen durchgehend
relativ hohe Wassergehalte (11,8...20,9 % bzw. 20,1...36,5 %).

Organisches Material findet sich aufgrund der Streu- und Humusbildung in bedeutendem
Umfang ausschlielich in der obersten Bodenschicht (0...0,5 m). Hier liegen die Werte des
Glithverlustes bei 3,0...5,2 %. In den tiefer liegenden Schichten sinken sie in den meisten
Féllen auf Werte unter 1 % ab. Der hochste Wert liegt in der obersten Schicht der Ackerfldche
HOE mit 5,2 %; bei den aufgeforsteten Flichen mit 4,6 % in der ersten Schicht der 9 Jahre
alten Fliche 6. Mit 3,0 % weist die jlingste aufgeforstete Flache 132 (3 Jahre alt) den
geringsten Glithverlust im Oberboden auf. Die Fliche LUE wurde nicht untersucht.
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Abbildung 4-19: Tiefenprofile der pH(CaCl,)-Werte aller Untersuchungsflachen.
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Erste Hinweise auf eine mogliche vorhandene Versauerung eines Bodens lassen sich anhand
der gemessenen pH(CaCl,)-Werte der Bodenlosung finden (Abbildung 4-19). Dabei zeigen
sich unterschiedliche Verhéltnisse bei den einzelnen beprobten Fliachen. Generell sollte das
typische Versauerungsprofil oben geringere pH-Werte aufweisen als in der Tiefe. Wenn
jedoch eine Bodenmelioration stattgefunden hat, z.B. Kalkung, kann der Boden an der
Oberfliache hohere pH-Werte aufweisen als in der Tiefe. Dies konnte die eindeutige Abnahme
der pH-Werte mit zunehmender Tiefe auf den Flidchen 123, 6 und der Ackerfliche HOE
erkldren. Im Bohrprofil der Flache 158 sinken die pH-Werte ebenfalls bis in eine Tiefe von
5,0 m, steigen aber innerhalb der letzten Schicht wieder an, um etwa 0,2 pH-Einheiten.

Fldache 132 hingegen zeigt eine Zunahme um knapp 0,4 pH-Einheiten von der ersten (0,0 bis
0,5 m) zur zweiten Bodenschicht (0,4 bis 1,0 m). In den darunter liegenden Schichten kommt
es wieder zum Absinken der pH-Werte. Bei Fliche 125 ist innerhalb der oberen drei
Schichten (0,0 bis 2,25 m) eine Abnahme der Werte zu verzeichnen, bis in 5,0 m Tiefe aber
wieder ein Anstieg auf ca. pH 4,02, bleibt damit aber noch deutlich unter dem pH des
Mutterbodens von 4,11.

Die niedrigsten pH-Werte zeigt liber alle Tiefen die 7 Jahre alte Aufforstungsfliche 158
(deren Werte von 4,98...4,36 reichen), gefolgt von der 9 Jahre alten Fliche 6. Trotz des
gleichen Zeitpunktes der Aufforstung 1991 zeigt Flache 125 Werte die im Mittel etwa 0,5 pH-
Einheiten hoher liegen, als die der Fliche 6. Dies wird auf Unterschiede bei der fritheren
Bewirtschaftung und rdumliche Heterogenitédten bei der Bodenentwicklung zuriickgefiihrt. Es
lasst sich also feststellen, dass sich das Material aller Bohrungen, zum gréfiten Teil schon im
miBig sauren Bereich befindet. Damit wird es bei weiter voranschreitender Versauerung zur
verstirkten Mobilisierung von Aluminium und spiter auch der festgelegten Schwermetalle
kommen. Das hitte dann entsprechende Auswirkungen auf die Trinkwassergewinnung aus
den Grundwasservorriten zur Folge.

Genauere Aussagen {iber Vorginge der Versauerung lassen sich anhand der
Zusammensetzung der in der Bodenlosung (so genannte Gleichgewichtsbodenlosung, GBL)
vorhandenen Ionen und der Belegung der Austauscheroberflichen der Festgesteinmatrix mit
Basen (Basensittigung) finden. Dies ist ausfiihrlich in Reinstorf et al., 2002 beschrieben. Hier
soll nicht auf die Bewertung der metallischen ,Nichtndhrstoff**-Kationen eingegangen
werden, sondern nur auf die Nihrstoff-Anionen und -Kationen.

Ein auf allen Flachen dhnliches Verhalten zeigen ebenfalls die basischen Kationen, vor allem
Calcium (Ca®") und Kalium (K"). Wihrend bei Calcium eine Abnahme der Werte in der
Gleichgewichtsbodenldsung (GBL) mit zunehmender Tiefe festzustellen ist, nehmen bei
Kalium die Werte, abgesehen von einem leichten Riickgang bei 0,5 bis 1,0 m Tiefe, besténdig
mit der Tiefe zu. Konnen die niedrigeren Werte in den oberen Schichten durch die
Néhrstoffaufnahme der gepflanzten Biume und des Unterwuchses zurlickzufiihren sein?
Benecke et al. (1992) stellten ebenfalls nach Vorbehandlung (Fréisen, teilweise Kalkung) von
aufzuforstenden Flachen niedrige Kalium-Konzentrationen in der Bodenldsung im Oberboden
und erhohte Kalium-Konzentrationen in tieferen Schichten fest und schlossen auf einen
»abklingenden Kalium-Freisetzungs- und Auswaschungsschub®. Moglicherweise ist dieser
hier im Zusammenhang mit landwirtschaftlicher NPK-Diingung in der Vergangenheit zu
sehen. Die hoheren Ca*'-Werte im oberen Teil des Profils fallen zusammen mit den dort
ebenfalls hohen HCOs-Werten, die auch mit zunehmender Tiefe zuriickgehen. Dies kann
entweder durch Pufferreaktionen von CaCO; herbeigefiihrt werden, bei denen Ca*" und
HCO;™ in die Bodenlosung freigesetzt werden. Reaktionen dieser Art laufen aber nur in
kalkhaltigen Boden ab (Restgehalte aus der landwirtschaftlichen Nutzung?). Eine andere
Moglichkeit ist die Kohlensdureproduktion durch CO,-Atmung im Wurzelraum bei der
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HCOj entsteht und ausgewaschen werden kann. Dies erfolgt oft mit basischen Kationen wie
Ca*".

Natrium und Magnesium zeigen nicht so starke Gehaltsschwankungen in der Bodenlésung
im Profilverlauf. Magnesium weist von den basischen Kationen auf allen Flichen die
niedrigsten Werte in der GBL auf. Bei den basischen Kationen besitzt die Fldche 123 (aul3er
bei K') von allen aufgeforsteten Flichen die hochsten Werte in der GBL. Gleichzeitig zeigen
sich hier auch hohe KAK, und Basensittigungswerte.

Auftfillig ist das Verhalten von Sulfat, bei dem in allen Bohrprofilen steigende Werte mit
groferer Tiefe zu beobachten sind. Der Maximalwert auf den aufgeforsteten Flachen wurde
mit 11,8 mg/L in Tiefe 4,0 bis 5,0 m auf Flidche 132 gemessen. Unter der Ackerfliche lag der
Maximalwert bei 11,5 mg/L in 4,0 bis 5,5 m Tiefe. Ahnliche Ergebnisse stellten, wie schon
beim Verhalten von Kalium, Benecke et al. (1992) bei ihren Untersuchungen auf
Aufforstungsstandorten fest, d.h. eine Zunahme der Sulfatwerte mit der Tiefe. Teilweise
konnten sie es auf eine Kalidiingung (K,SO4) auf einzelnen untersuchten Fléachen,
Sulfateintrdige und eine mogliche Auflosung von Al-Hydroxosulfat Verbindungen
zuriickfiihren, was allein aber nicht die Menge an Sulfat erkldren konnte.

Erklarungen fiir die Zunahme der Sulfatwerte in der Bodenldsung mit der Tiefe konnten u.a.
die Adsorption von Sulfat an im oberen Teil der Profile vorhandenen Eisen- und
Aluminiumoxiden (u.a. Linkersdorfer & Benecke, 1987), Auswaschung von mobilem S04,
vor allem im Winterhalbjahr (geringe Adsorption bei pH-Werten iiber 5), das sich nun in
diesen Tiefen befindet, Aufnahme im oberen Boden als Néahrstoff fiir die Pflanzen- und
Baumbesténde.

Ammonium (NH") ist meist mit dem hochstem Wert in der GBL der obersten Schicht (bis
0,5 m) zu finden. Im restlichen Profil sinken die Werte dann auf niedriges Niveau ab. Aber es
ist zumindest im ganzen Profil nachweisbar (Verlagerung in die Tiefe wegen guter
Durchléssigkeit des Bodenmaterials.). Ausnahme bildet die Ackerfliche HOE mit Maxima in
der obersten Schicht (0,0 bis 0,3 m) und in der letzten Schicht (4,0 bis 5,5 m), was
wahrscheinlich auf die eingesetzten organischen Diingemittel zuriickzufiihren ist.

Nitrat (NOs) zeigt ein uneinheitliches Verhalten (Abbildung 4-20); teilweise Maximum in
der obersten Schicht und Absinken auf niedrige Werte mit der Tiefe, teilweise ist aber auch
ein Wideranstieg in den unteren Schichten zu erkennen (Flachen 125, 158, 132). Es ldsst sich
jedoch zeigen, dass die NOj;-Konzentrationen auf den 9 Jahre alten Flichen 6 & 125 im
Vergleich zu den 7 & 5 Jahre alten Flachen 158 & 123 niedriger sind. Auf der 3 Jahre alten
Flache 132 und auf HOE und LUE sind die Konzentrationen gravierend hoher (teilweise ca.
doppelt so hoch) als auf allen anderen untersuchten Flichen. Die Nitratprofile von 132 und
HOE sind im oberen Bereich (bis 3 m Tiefe) dhnlich. In der Tiefe zeigt sich auf Fliche 132
jedoch ein Konzentrationsmaximum, wéhrend die Werte auf Fliche HOE stark sinken. Dies
liefert noch einen Anhaltspunkt fiir eine verstirkte N-Auswaschung nach der Aufforstung.
Die Werte von LUE liegen im Oberboden mehr als doppelt so hoch im Vergleich zu HOE, ab
1 m Tiefe sind die Konzentrationen &hnlich.

Insgesamt gesehen befinden sich die Werte der beiden Stickstoffverbindungen Nitrat und
Ammonium auf den 9, 7 und 5 Jahre alten Bestandesflichen mit Konzentrationen von
durchweg < 20 mg Nitrat/l (bezogen auf Feldkapazitit (Fk)) und Ammonium < 1,6 mg/l
(bezogen auf GBL) in der Schicht 0 - 0,5 m auf niedrigem Niveau. Relevante
Nitratkonzentrationen konnten nur bei LUE mit 307 mg/l (bezogen auf Fk) und bei HOE mit
48,8 mg/1in 0 - 0,5 m Tiefe gefunden werden.
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Abbildung 4-20: Tiefenprofile der Nitratkonzentrationen aller Untersuchungsflachen; ,,Fk“ bedeutet

»Feldkapazitat®.
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Erklaren ldsst sich das fiir die Bestandesflichen nur durch einen ziigigen Abbau bzw.
Pflanzenaufnahme beider Verbindungen im Oberboden der aufgeforsteten Flidchen, bzw.
durch eine verstirkte Pflanzenaufnahme in der Vegetationszeit, besonders im Falle des Nitrat,
dessen Gehalte in der Bodenlosung maBgeblich u.a. durch den Pflanzenentzug mitbestimmt
werden (Mengel, 1984).

Eine Zusammenschau der Werte aller Ionen in der GBL der Ackerfliche HOE zeigt ein
differenziertes Bild. Zu erwarten sind hier durchgehend hohere Konzentrationen der einzelnen
Ionen als auf den nicht bewirtschafteten Aufforstungsflichen. So ist es hier aber nicht bei
allen im Labor bestimmten lonen der GBL. Hohere Werte auf der Ackerflidche treten nur bei
CI' (4,7 mg/l), NO;y™ (12,2 mg/l), Na" (4,4 mg/l) und bei SO4* auf. Aber gerade bei den
wichtigen basischen Kationen Ca®", Mg”" und K finden sich im Vergleich mit den anderen
Flachen nur durchschnittliche Werte. Moglicherweise liegt das an der ,,0kologischen®
Bewirtschaftungsweise, die allein auf organische Diinger setzt bzw. auch am hoéheren
Néhrstoffbedarfbedarf der Kulturpflanzen und Ernteverlusten.

In der folgenden Tabelle 4-4 wird ein zusammenfassender Uberblick {iiber die
Schwankungsbreiten der Konzentrationen ausgewihlter Néhrstoffe gegeben.

Tabelle 4-4: Schwankungsbreiten der Konzentration ausgewihlter Ionen in der
Gleichgewichtsbodenlosung (GBL) bzw. bei Feldkapazitit, im Falle von Nitrat [mg/1].

Flache Konzentrationen [mg/l]

NH," Y NO; PO " Pges” K*D cr?  so/”?
bei Fk

125 1,06...0,09 254..28 1,99.uN. - 61.34  28..08 90.32
6 0,655...0,048 12,6..1,0  1,46..uN. 046..005 7.25..12 22..03 87..12
158 1,55...0,077 147..20  3,6.uN.  LS5.uN. 67.094 35.07 113.22
123 0,573...0,05 16,5..08 22.uN. 1,15.uN. 73.23  14..06 10,0..15
132 0,391..0,071 24,0..88 33.uN. L5.uN. 1010.39 14.03 118.3,0
HOE  0,784...0,083 488..7,6  122.uN. 039.uN. 875.21 47.15 115.47
LUE  3,62..0,11 307,0...8,8 - 0,23..uN. 157..395 72.3,0 176..6,6

D Konzentrationen in GBL
u.N. ... unter Nachweisgrenze

Es  kann  festgestellt ~ werden dass, unter  Beriicksichtigung  vorhandener
Standortheterogenititen = und  unterschiedlicher =~ Bestandesstrukturen  auf  den
Aufforstungsflichen, sich bei zunehmendem Baumalter ein Trend mit abnehmenden Werten
der Basensattigung anhand der GBL-Untersuchung abzeichnet (Abbildung 4-21). So sind
bei den éltesten untersuchten Bestinden kaum BS-Werte > 40 % zu finden. Die jilingsten
Bestinde #dhneln in der BS den Ackerstandorten und haben im Mittel ca. 40 %. Die
niedrigsten Werte der Basensittigung finden sich auf den Flichen Nr. 125 (9 Jahre alter
Bestand) und 158 (7 Jahre alter Bestand) mit Werten von rund 7,2...36 % BS. Die hochsten
Werte auf der Fldache 123 (5 Jahre alter Bestand) und Flidche 132 mit rund 39,2...66,2 % BS.
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Abbildung 4-21: Tiefenprofile der Basenséttigung aller Untersuchungsflachen.

Geht man davon aus, dass Boden mit Werten der Basensittigung von unter 80 % als versauert
anzusehen sind (so genannte ,,Initialphase* der Versauerung d.h. Ubergang vom Silicat- zum
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Austauscherpufferbereich; nach Ulrich & Malessa 1989, Malessa 1997), dann befinden sich
selbst die Ackerbdden HOE und LUE schon in der Anfangsphase der Bodenversauerung
(Basensittigung bei ~18...65 %). Das die Werte der Basensittigung auf diesen ehemals
landwirtschaftlich genutzten Flachen schon nach ein paar Jahren teilweise so gering ausfallen
ist tiberraschend. Erkldrungen fiir diese Tatsache diirften einerseits die von vornherein geringe
»Basenausstattung des Gesteins sein und andererseits wohl auch an der guten
Durchléssigkeit des Gesteins liegen, die schnelle Stoffverlagerungen mit dem Sickerwasser
begiinstigt. Die Unterschiede bei den Werten der KAK, und der Basensittigung erkldren
sich mit hoher Wahrscheinlichkeit nicht hauptsidchlich aus dem unterschiedlichen Alter der
aufgeforsteten Bestinde sondern eher aus ihrer vorherigen Bewirtschaftungsgeschichte und
Unterschieden bei der bodengeschichtlichen Entwicklung (z.B. durch verschiedene
Hoéhenlagen die hier nicht beriicksichtigt wurden).

In engem Zusammenhang mit der BS steht die Pufferkapazitdt (PK) der Bdoden. Die
ermittelten Werte (Reinstorf u.a., 2002) zeigen ein dhnliches Verhalten und weisen
insbesondere im Oberboden bei den dlteren Bestinden niedrigere Werte in Vergleich zu den
jingeren Bestidnden auf. Es kann geschlussfolgert werden, dass sich die PK des Oberbodens
nach ca. 9 Jahren dem niedrigen Niveau des Unterbodens angeglichen hat.

Die in Reinstorf u.a. (2002) dargestellten lonenanteile an der Ionensumme zeigen mit
zunehmendem Alter des Aufforstungsbestandes einen abnehmenden Nitratanteil. Gleichzeitig
nimmt die Bedeutung von Sulfat und Chlorid zu. Auf der Kationenseite hat jeweils Kalium
einen relativ hohen Anteil, insbesondere in den unteren Tiefen, oben sind jeweils relativ hohe
Calciumwerte charakteristisch. Auffillig sind die hohen Aluminiumkonzentrationen in Tiefen
bis zu 3,5 m aber vor allem auch in den ersten 0,5 m.

AbschlieBBend soll erwdhnt werden, dass es natiirlich giinstiger wére, zeitliche Verldufe von
bodenchemischen Prozessen auf den gleichen Flichen iiber lingere Zeitrdume (z.B. mehrere
Jahrzehnte) durchzufiihren. So kénnten Standortheterogenitdten eher vernachlissigt werden.
Die Ergebnisse zeigen jedoch, dass die gewéhlte Vorgehensweise durchaus plausible
Aussagen zu Verdnderungen oder Versauerungserscheinungen liefert. Natiirlich wird das
Nitratproblem auf den aufgeforsteten Flachen in der naher Zukunft an Bedeutung verlieren,
andererseits werden Versauerungserscheinungen an Bedeutung gewinnen (z.B. sind die
Bidume heute noch viel zu klein, um schon einen spiirbaren ,,Auskdmmeffekt™ fiir
Luftschadstoffe aufzuweisen). Bestétigt wird diese Tatsache durch Untersuchungen von
Kubiniok & Miiller (1993, 1994) auf Aufforstungsflichen ehemaliger Ackerstandorte, bei
denen deutliche Bodenverdanderungen sich erst nach 60 bis 80 Jahren bemerkbar machen
wiirden (jlingste untersuchte aufgeforstete Ackerflichen bei deren Untersuchungen waren
rund 30 Jahre alt!).

4.3.4 Aufforstung als Grundwasserschutz

Es ist sinnvoll durch ExtensivierungsmaBBnahmen und Landnutzungsinderungen die
Belastung der Grundwasserressourcen durch Stoffeintrdge der Landwirtschaft (Diinger, Giille,
PBSM etc.) zu verringern. Dabei ist zu {berlegen, welcher Nutzung die ehemals
landwirtschaftlichen Flachen zugefiihrt werden sollen. Vor allem im Hinblick darauf, wie die
zukiinftige Nutzung den Stoffhaushalt des Gebietes beeinflusst bzw. ob das Grundwasser
dadurch be- oder entlastet wird.

Fir die Aufforstung ehemaliger Ackerflichen sprechen die im Gegensatz zu intensiv
genutzten Ackerflichen geringeren Stoffaustrige aufgrund wegfallender DiingemalBBnahmen
und verringerter Erosionsgefahr. Wilder spielen im Kohlenstoffkreislauf eine bedeutende
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Rolle und wirken dem Treibhauseffekt entgegen und, nicht zu vergessen, haben Walder eine
wichtige Bedeutung als Erholungsgebiete.

Ehemalige Ackerflichen eignen sich aufgrund der groBen Néahrstoffvorrite i.a. gut flir die
Aufforstung. Auch weisen sie im Vergleich zu anderen Landnutzungsformen noch relativ
glinstige pH-Werte aufgrund fritherer Diinge- und Kalkungsmafinahmen auf. Dies ist vor
allem fiir Laubbaumbestinde giinstig, die anspruchsvoller als Nadelbaumarten sind.
AulBlerdem besitzen Laubbdume im Gegensatz zu Nadelgehdlzen besser abbaubare Streu und
Wurzeln, was sich giinstiger auf die Bodeneigenschaften auswirkt.

Es wird zwar nicht bestritten, dass in Waldgebieten nicht mehr mit dem Eintrag von
Diingemitteln und PBSM wie in der konventionellen Landwirtschaft zu rechnen ist. In
Regionalverband Neckar-Alb (1998) wird aber darauf hingewiesen, das z.B. seit Mitte der
80er Jahre die Nitratwerte unter Waldbestinden deutlich hoher als die unter Griinland sind,
was dort auf die atmosphérische Deposition, Bewirtschaftungs- und KalkungsmafBinahmen
zuriickgefiihrt wird. Als grofiter Nachteil von Waldbestidnden in Wasserschutzzonen wird die
Eigenschaft der Baume angesehen, Schadstoffe in der Atmosphére auszufiltern, was eine
Anreicherung im Bestandsniederschlag zur Folge hat und eine Belastung des Bodens. Zu
bemerken ist ebenfalls, dass unter Wald die Grundwasserneubildung aufgrund der
Interzeption und der hoheren Evapotranspiration geringer ist als z.B. unter Griinland
(Regionalverband Neckar-Alb, 1998; Dohrenbusch, 1996). Mittels Modellrechnungen konnte
gezeigt werden, dass unter Fichtenwéldern im Vergleich zu Brachland der Abfluss um mehr
als die Halfte und die GW-Neubildung um ein Drittel niedriger lagen. Unter Laubwildern war
der Riickgang nicht ganz so stark (Meuser, 1990, aus Dohrenbusch, 1996). Es kommt in
jedem Fall zu einem Riickgang des nutzbaren Wasserdargebots.

Kritisch duBern sich auch Haas et al. (1998) in Bezug auf Aufforstungsmaflnahmen zum
Zwecke des GW-Schutzes. Fazit ihrer Untersuchungen (die sich leider nur auf das Problem
der Nitratbelastung beschrinkten) war, dass unter aufgeforsteten Ackerflichen eine hohere
Gefahrdung des GW durch Nitrataustrag vorliegt. Es wurden in mehreren Féllen hohe
Nitratkonzentrationen festgestellt (150 bis 600 kg Nitrat-N in 0 bis 150 cm Bodentiefe, 50 bis
1150 mg Nitrat/l im Sickerwasser), wobei jiingere Bestinde geringere Nitratwerte als dltere
Bestinde aufwiesen. Fragen blieben aber dahingehend offen, welche Anteile die ehemalige
Ackernutzung, atmosphirischer Eintrag und Aufkonzentrierung in Wéldern an den hohen
Nitratwerten haben. Empfohlen wird die Neuanpflanzungen so vorzunehmen, dass sich eine
moglichst dichte Strauch- und Krautschicht entwickeln kann, die die im Boden vorliegenden
Stickstoffvorrdte zehrt und so einem Austrag von Nitrat entgegenwirkt. Als Alternative zu
Aufforstungen wird Wiesennutzung vorgeschlagen, die in den Untersuchungen von Haas et
al. (1998) den geringsten Nitrataustrag aufzuweisen hatte. Zu dhnlichen Ergebnissen kamen
auch Briickner u.a. (aus Rehfuss, 1990), die eine 80jihrige Fichten-Erstaufforstung unter
anderem mit einer intensiv bewirtschafteten Wiese auf Braunerden verglichen. Dabei fanden
sich unter der Wiese die giinstigeren bodenchemischen Verhéltnisse mit hoheren pH-Werten,
Basensittigung und Néhrelementvorriten.

Verschiedene andere Autoren, wie z.B. Rees & Ribbens (1995) oder Bulfin (1993) betonen
das Risiko der Bodenversauerung aufgrund der Aufforstung vormals freier Flachen. Rees &
Ribbens konnten in ihren Untersuchungen in Stidwestschottland den Einfluss von bewaldeten
aufgeforsteten Flachen auf die Wasserqualitit (untersucht in FlieBgewdssern des Gebietes)
deutlich nachweisen. So konnten, im Vergleich zu unbewaldeten oder wenig bewaldeten
Fliachen, Zusammenhinge zwischen Flichen mit hohem Waldanteil und niedrigeren pH- bzw.
Ca’*-Werten und gestiegenen Al’*- und TOC-Werten aufgezeigt werden.

Auf das Problem der Versauerung, vor allem auf Standorten mit pleistozénen Sanden wie wir
sie im Untersuchungsgebiet finden, weist der DVWK hin (Dohrenbusch, 1996). Auch hier

104



4. Interpretation von Beschaffenheitsdaten des Boden- und Grundwassers — Fallbeispiel Thiilsfeld

wird empfohlen, vor einer Aufforstung den hohen Stickstoffvorrat im Boden durch eine
Griinlandnutzung abzubauen, um so Nitrataustrag und Versauerung vorzubeugen.

Die Niedersichsische Forstverwaltung (NFV) sieht die Aufforstung ehemals
landwirtschaftlich genutzter Flaichen mit Laubbaumarten zum Zwecke des GW-Schutzes als
sinnvollste Alternative, z.B. im Vergleich zur Griinlandnutzung. Diese Variante bietet nach
Meinung der NFV die Moglichkeit einer {iber eine ldngeren Zeitraum diinge -, schadstoffreien
und bodenentlastenden Nutzung. AuBerdem wire die ,, Auskdmmwirkung® von
Laubwaldbestéinden in den ersten 2 Jahrzehnten des Wachstums aufgrund der noch nicht so
groflen Hohe der Badume gering (Miiller-Using, aus Scheffer, 1996).

Als beste Variante stellte sich heraus, vor der Aufforstung einer Fldche einige Zeit
Griinlandnutzung zu betreiben, um den meist liberschiissig vorhandenen N-Vorrat abzubauen
und dann erst mit der Baumanpflanzung zu beginnen bzw. gleichzeitiger Anbau von
Hilfspflanzendecke und neu gepflanzten Bdumen zu deren Schutz, dem schnelleren Aufbau
einer Humusschicht und dem Unterdriicken unerwiinschter Unkrduter. Diese kann durch
andere Maflnahmen, wie Frasen oder Kalkausbringung, unterstiitzt werden. Das Problem der
Versauerung bleibt natiirlich weiterhin bestehen, falls keine FEinschrinkung der
atmosphirischen Schadstoffemission in Zukunft erfolgt.

Zusammenfassend wire folgendes hinsichtlich einer optimalen Standortgestaltung
festzuhalten:

e Wahl standorttypischer Baumarten, mdglichst Laubbaumarten zur Aufforstung

e Anlegen einer Hilfspflanzendecke (Unterdriickung unerwiinschter Griaser und Krautarten,
Bindung iiberschiissiger Néhrstoffe und Entfernen durch Maihen moglich) oder
mehrjihrige Griinlandnutzung vor der Anpflanzung der Baume

o Aufforstungsflichen nicht zu klein wiéhlen, moglichst an bereits existierende Wilder
anschlieBen

e MeliorationsmaB3nahmen; vor allem bei starker Bodenversauerung durch Tiefpfliigen und
damit Zufuhr von SNK aus dem Untergrund

e Kalkung (auf sandigen Lehm bis Tonboden) (Bem.. Dies wurde jedoch in der
Vergangenheit sehr kontrovers diskutiert.), Zufuhr leicht verwitterbarer Silikate auf
sandigen Boden (Wasserspeicherleistung erhdhen)

4.4  Schlussfolgerung und Ausblick

Das Ziel der Arbeiten war die Kontrolle der Auswirkungen von Aufforstungen im
Schutzgebiet der Fassung A des Wasserwerkes Thiilsfeld. Es sollten die Auswirkungen auf
den Stoffaustrag (insbesondere Nitrat) und die Versauerung untersucht werden.

Es wurden die Aufforstungsflichen 6, 125, 158, 123, 132 und die Ackerflichen HOE
(6kologisch) und LUE (konventionell) untersucht. Damit wurde ein Altersspektrum zwischen
3 und 9 Jahre alten Waldbesténden erfasst. Die Ackerflichen wurden zum Vergleich beprobt.

Anhand der durchgefiihrten Untersuchungen konnten besonders hohe Stickstoffgehalte, wie
man sie auf ehemaligen landwirtschaftlich genutzten Fldchen in den ersten Jahren nach der
Aufforstung erwarten konnte, nicht nachgewiesen werden (Siehe Abbildung 4-20). Es kann
angenommen werden, dass mineralisierter Stickstoff, z.B. Nitrat, nur unmittelbar zu Beginn
der Aufforstung in groBeren Mengen ausgewaschen wurde (etwa nur im ersten Jahr) und dann
durch die lippige und schnellwiichsige Unterbodenvegetation gut zuriickgehalten wurde. Auf
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der 3 Jahre alten Aufforstungsfliche 132 wurden lediglich nur leicht hohere Nitratwerte als
auf den ilteren Aufforstungsflichen gefunden. Insgesamt blieben die gemessenen Nitrat- und
auch die Ammoniumwerte auf sehr niedrigem Niveau, d.h. bei Nitrat < 20 mg/l (bezogen auf
die Feldkapazitit (Fk)) und bei Ammonium < 1,6 mg/l (bezogen auf die
Gleichgewichtsbodenldsung (GBL)). Die Ausnahme bildet die Flichen LUE, auf der bis zu
307 mgNOs/l (bezogen auf Fk) und 4,5 mgNH4/1 (bezogen auf GBL), jeweils im obersten
Horizont, gemessen wurden. Die Werte auf der konventionell bewirtschafteten Fliche LUE
liegen damit im Oberboden etwa 10mal so hoch, wie die Werte der aufgeforsteten Flachen. In
der Tiefe unterscheiden sich die Werte nicht mehr so stark (3-4mal hoher, d.h. zwischen 30
und 60 mg/l). Auf der Fliche HOE liegen die Werte im Oberboden mit 48,8 mg/l deutlich
unter denen von LUE. In der Tiefe sind die HOE-Werte gleich denen der Forstflidchen.

Hinsichtlich der Stickstoffaustrdge auf den Aufforstungsflichen ist also auf mittelfristige
Sicht eine Reduzierung im Vergleich zu konventioneller Landwirtschaft zu erwarten. Eine
Alternative wire auch die 0kologische Bewirtschaftung, so wie sie derzeit auf der Fliche
HOE praktiziert wird. Bei den hier gemessenen sehr geringen N-Konzentrationen ist jedoch
zu beachten, dass nur ein Probenahmetermin zur Auswertung zur Verfiigung stand, welcher
zudem im September lag, also in einer Zeit in der allgemein mit geringen Austrigen zu
rechnen ist. Untersuchungen des Sickerwassers {iber einen Zeitraum von 2 Jahren in einem
anderen Projekt (Weller et al., 2002) haben auf der gleichen Fliche im Mittel 42 mgNO3/1 im
Sickerwasser unterhalb der Wurzelzone gezeigt. Damit wire die Waldvariante in jedem Fall
giinstiger als die derzeit praktizierten landwirtschaftlichen Bewirtschaftungsvarianten.

Aufgrund der relativ geringen Basenausstattung des Gesteins im Untersuchungsgebiet ist der
Boden sehr anfillig fiir saure oder Sdure bildende Eintrdge aus der Atmosphédre. Es ist in
naher Zukunft nicht mit einer gravierenden Reduktion der anthropogenen Emissionen zu
rechnen, so dass der atmosphdrische Stoffeintrag fiir die aufgeforsteten Flidchen der
dominierende Eintragspfad sein wird. Der aufwachsende Wald wird, infolge seiner
Auskdmmwirkung, steigende Eintrige iliber diesen Pfad bedingen. Dabei ist jedoch die
gewidhlte Variante der Aufforstung mit Laubbidumen in jedem Fall dem WNadelwald
vorzuziehen. Der Vergleich der untersuchten Flichen zeigt hinsichtlich der
Versauerungskriterien pH(CaCl,) und Basenséttigung (BS), dass die Boden auf allen Flachen
nach den Kriterien von Ulrich et al. (1989), bis in die erreichten Sondierungstiefen von 7 - 9
m, versauert sind (Abbildung 4-19 bis Abbildung 4-21). Einzige Ausnahmen bilden die
Flachen LUE bzw. 123 (September 2000), die bei den pH-Werten noch iiber 4,7 im gesamten
Profil bzw. im oberen Meter liegen. Bei diesen liegt auch die BS am hochsten. Auffillig ist,
dass Fldche 123 eine deutlich bessere Basenausstattung besitzt als LUE. Es zeigt sich auch,
dass sich die Versauerung auf den élteren Aufforstungsflichen, beurteilt anhand der
Basensittigung und der Pufferkapazitit, deutlicher auswirkt. Auch wenn sich bisher kein
sicherer Nachweis erbringen ldsst, kann man sehen, dass Basenséttigung und pH(CaCly)-
Werte tendenziell niedriger als auf den Vergleichsflachen liegen.

Zu Dbeachten ist, dass die oberen 50 cm des Bodens keine oder geringe
Versauerungserscheinungen aufweisen, wéhrend die darunter liegenden Tiefen versauert sind.
Dieses ist untypisch flir den Prozess der Versauerung, der von der Bodenoberfliche nach
unten verlduft. Der Grund dafiir sind wahrscheinlich die durchgefiihrten Bodenmeliorationen,
z.B. mit Kalk, die bei der Neuanpflanzung durchgefiihrt wurden. In jedem Fall sind derartige
Malnahmen zu empfehlen.
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Eine Bekriftigung der Einschidtzung der Versauerungszustandes ldsst sich anhand der
Aluminiumkonzentrationen ablesen. Diese sind bis in Tiefen von 3,5 m als toxisch (> 0,4
mg/l) fiir Bodenlebewesen und Pflanzenwurzeln anzusehen. Extrembeispiel dafiir ist die
Flache 6, bei der bis in 3,5 m Al-Werte zwischen 1 und 2,2 mg/l gemessen wurden. Weiteres
Extrembeispiel ist der Wert von 15,4 mg AI’"/1 auf der Fliche 125. Auch hier sind bis in 2,25
m Tiefe die Werte liber 0,4 mg/l. Die giinstigsten Verhéltnisse sind diesbeziiglich auf den
landwirtschaftlich genutzten Standorten zu finden. Fiir die vorgefundenen hohen
Aluminiumwerte  sind  sehr  wahrscheinlich ~ Versauerungsvorginge, die  mit
Podsolierungserscheinungen einhergehen, verantwortlich. Es ist jedoch zu beachten, dass
diese Werte nicht mit der Sickerwasserkonzentration gleichgesetzt werden konnen, da hier die
Gleichgewichtsbodenldsung untersucht wurde. Es ist zu erwarten, dass die Werte im
Sickerwasser hoher sind. Eine Sickerwasseruntersuchung wire deshalb auf jeden Fall zu
empfehlen.

Die vom OOWYV derzeit durchgefiihrten MaBnahmen dienen also nach aktuellem
Wissensstand dem nachhaltigen Grundwasserschutz hinsichtlich des Kriteriums Nitrat. Eine
Versauerungstendenz deutet sich an, ist aber bisher nicht eindeutig nachzuweisen.

Mit dem Konzept dendro-chronologischer Untersuchungen, d.h. Untersuchung vergleichbarer
Flachen mit unterschiedlichem Bestandesalter, wie es in Projekt durchgefiihrt wurde, konnten
erste bewertbare Aussagen zur derzeitigen Situation hinsichtlich Nitrataustrag und
Versauerung sowie hinsichtlich erwarteter Entwicklungstrends getroffen werden.
Einschrinkungen der Zuverldssigkeit, wie in Abschnitt 4.3.2 beschrieben, sind aber in Kauf
zu nehmen. Zur Absicherung der Prognosen sollten erneute Untersuchungen nach einen
Zeitraum von 3-5 Jahren durchgefiihrt werden.
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5 Gekoppelte Modellierung

Die in diesem Kapitel vorgestellten Arbeiten wurden im Rahmen eines INCO-Copernicus-
Projektes der Européischen Union mit Partnern aus Polen, Bulgarien, Niederlande und
Deutschland erarbeitet. Die Projektleitung lag beim Institut fur Grundwasserwirtschaft der TU
Dresden. Fur das Teilprojekt ,,Integrierte Modellierung“ war der Autor verantwortlich. An-
wendungen verschiedener Boden- und Grundwassermodelle wurden in den 3 Untersuchungs-
gebieten in Bulgarien, Polen und Deutschland durchgefuhrt. Die Modellkopplung und die
Modellanwendungen im Untersuchungsgebiet in Deutschland wurden vom Autor selbst
durchgefiihrt. Das hydrogeologische Strukturmodell wurde von Matthias Patsch (Doktorand)
aufgebaut und das Bodenmodell HERMES von Dorothea Weller (Doktorandin) erstellt.

Das Ziel des Teilprojektes ,,Modellierung” bestand in der Schaffung eines integrativen Ansat-
zes zur Modellierung der ungesattigten und gesattigten Zone im Einzugsgebietsmalistab. Eine
Dokumentation der Modellierung und der Ergebnisse gibt der Abschlussbericht an die EU
(INCO, 2002). Eine zusammenfassende Darstellung des gesamten Projektes ist in Miodus-
zewski et al. (2005) enthalten.

Im Rahmen der Arbeiten erfolgte eine Bewertung von kommerziellen Modellen und Sharewa-
re hinsichtlich der Eignung fir die Modellierungszielstellung und insbesondere zur Kopplung.
Dabei wurden die Modelle SWAT, ANIMO, FLOTRANS, MODFLOW, HERMES und
WAVE ausgewahlt. Die Modellkopplung wurde fur verschiedene Modellkombinationen
durchgefiihrt. Die Modellkombinationen SWAT/ANIMO/FLOTRANS/MODFLOW wurden
in Polen angewendet, die Kombinationen WAVE/MODFLOW/MT3D in Bulgarien und die
Kombination HERMES/MODFLOW/MT3D in Deutschland. Eine Beschreibung aller Model-
le ist in Anlage 5-1 enthalten. Im folgenden Abschnitt wird die Bewertung fiir alle betrachte-
ten Modelle, die Modellkopplung zwischen HERMES und MODFLOW sowie die Anwen-
dung der gekoppelten Modelle vorgestellt.

5.1 Modellauswahl und -bewertung

Die Modellbewertung wurde im Hinblick auf die Simulation des Stickstoffmetabolismus in
der ungesattigten bzw. in der wassergesattigten Zone sowie hinsichtlich der Mdglichkeiten
der Modellkopplung zur integrativen Beschreibung der Prozesse in der Interaktion der Zonen
durchgefihrt. Es stand die Frage im Vordergrund inwieweit die relevanten Prozesse zur Vor-
hersage der Grundwasserbeschaffenheit berlicksichtigt werden.

Die Bewertung der im Modellvergleich aufgefihrten Modelle (Anlage 5-2) fiihrt zu den fol-
genden zusammengefassten Schlussfolgerungen:

o Keines der Modelle liefert eine Gesamtbeschreibung der Umsatzprozesse in allen 4
Kompartimenten des Wasser- und Stofftransportes, d.h. Vegetations-, Boden-, Kapil-
larwasser- und Grundwasserzone

e Es gibt eine Vielzahl von Modellen, die die Umsatzprozesse in der ungeséttigten Zone
beschreiben, jedoch mit unterschiedlichem Detailliertheitsgrad.

e Es gibt kein Modell, das explizit die Umsatzprozesse in der geséttigten Zone beschreibt.
Jedoch besteht die Mdglichkeit die Effekte des Stoffumsatzes als Prozesse 0. oder 1.
Ordnung fiir Abbau/Produktion zu berticksichtigen. Damit ist auch die Kopplung zwi-
schen den Losungen aufeinander folgender Reaktionen 1. Ordnung méglich. Die Mog-
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lichkeit ist in der Literatur beschrieben, z.B. Van Genuchten (1985), Bottcher, u.a.
(1989).

o Alle Modelle liefern die Mdglichkeit zur so genannten ,,losen* Modellkopplung. Die
Modelle werden dabei separat fur die vadose und die geséttigte Zone berechnet. Die
Kopplung erfolgt dabei durch Ubergabe der Daten der Ein- bzw. Ausgabedateien der
einzelnen Modelle in einem geeigneten Zeitschritt. Eine Veranderung der Programm
selbst muss dabei nicht erfolgen.

Die praktische Umsetzung der Modellkopplung wird im folgenden Abschnitt 5.2 erldutert.

5.2 Kopplungskonzept und Modellkopplung

Dieser Abschnitt erlautert die Durchfuhrung der Modellkopplung und die praktische An-
wendbarkeit des neuen Modellwerkzeugs fiir die integrative Beschreibung der Prozesse iber
die Kompartimentgrenzen der gesattigten und ungesattigten Zone. Damit erfolgt eine Beriick-
sichtigung des Wasser- und Stofftransportes in beiden Zonen als kontinuierlicher Prozess. Die
Anwendungsanleitung besteht aus zwei Teilen:

1. Das Konzept fir die Modellkopplung und
2. Instruktionen fiir die Anwendung der Transformationsprogramme

Das Konzept der Modellkopplung wird in Abschnitt 5.2.1 erklart. Danach erfolgt in Abschnitt
5.2.2 die Erlauterung der Regionalisierungsprozedur. Die Regionalisierungsprozedur enthélt
den Aufbau des konzeptionellen Modells des Untersuchungsgebietes, die rdumliche und zeit-
liche Optimierung der Modellkopplung und Definition der Zeitrdume des Datenaustausches
wahrend der gekoppelten Berechnung. Zum Schluss werden in Abschnitt 5.2.3 die Schritte
der Modellkopplung selbst gezeigt.

5.2.1 Konzept

Das hier vorgestellte Konzept beschreibt die Vorgehensweise fir die Kopplung des Boden-
modells HERMES und des Grundwassermodells MODFLOW/MT3D. Ein allgemeines Struk-
turmodell ist in Abbildung 5-1 ersichtlich.

Die Modelle, die die Wasserbewegung und die Stoffumsétze in der ungeséttigten Zone simu-
lieren, sind meist eindimensional und berticksichtigen die Prozesse nur in vertikaler Richtung
(Abbildung 5-2). Diese Modelle werden im Konzept als Lokale Boden Modelle (LSM) be-
zeichnet. Abhangig von den spezifischen Bedingungen und den F&higkeiten der verwendeten
Modelle kann die untere Randbedingung der LSM in die ungeséttigte Zone, in die Kapillar-
zone oder in den oberen Teil der gesattigten Zone gelegt werden. Ublicherweise werden an
dieser Grenze die Grundwasseroberflache, freie Entwasserung oder ein bestimmter Fluss an-
genommen. Diese Parameter werden als Funktion der Zeit berticksichtigt und sie kénnen ent-
weder aus Messungen bestimmt oder iber empirische Funktionen berechnet werden. Sie kon-
nen aber auch dem Output des Grundwassermodells entnommen werden, speziell dann wenn
die Grundwasserstande die untere Randbedingung bilden.
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Abbildung 5-1: Allgemeines Strukturmodell fur das Untersuchungsgebiet.

Die Modelle, die die gesattigte Zone beschreiben, reprasentieren die hydraulischen und Mas-
sentransferprozesse auf der Feld- und regionalen Skale. In dem Konzept werden diese Model-
le als Regionale Grundwassermodelle (RGWM) bezeichnet. Die obere Randbedingung der
RGWM ist die Grundwasseroberflache. An diesem Rand beriicksichtigen die RGWM die
Grundwasserneubildung und den Wasseraufstieg. Diese miissen als Eingangsgréfien angege-
ben werden, sowohl flir den Wasser- als auch fur den Stofffluss. In dem Konzept wird vorge-
schlagen alle diese GroRen aus den Output-Daten der LSM zu erzeugen.

Bodenoberfliche Oberflichenwasser~
Model Profil

Abbildung 5-2: Grundwassersystem mit lokalen und regionalen Flissen (nach Groenendijk und
Kroes, 1999).

LSM und RGWM sind kompartimentspezifische Modelle und werden in der Regel unabhan-
gig voneinander angewendet. Die Kopplung der Modelle ermdglicht es auch den Wasser- und
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Stofftransport in der ungeséttigten und gesattigten Zone als ein gekoppeltes System zu behan-
deln, wie es in der Realitét vorliegt. Die korrekte Anwendung fur die Kopplung eines lokalen
Modells mit einem regionalen Modell wird durch einen 2-Wege-Austausch von Information
uber die Wasser- und Stoffflisse durch die untere Modellgrenze des LSM und die obere
Grenze des RGWM beschrieben. Dies wird erreicht durch kontinuierliche Aktualisierung der
oberen Randbedingung des RGWM und Berticksichtigung der im Raum verteilten Prozesse
Grundwasserneubildung, Wasseraufstieg und Stoffauswaschung.

5.2.2 Regionalisierungsmethode

Vor der Simulation mit dem gekoppelten Modell sollte, zur Minimierung der notwendigen
Rechenoperationen und zur Verbesserung des Input/Output-Datentransfers, eine Regionalisie-
rungsprozedur durchgefuhrt werden. Sie beinhaltet zwei Schritte. Der erste Schritt besteht aus
dem Aufbau eines Konzeptmodells des Untersuchungsgebietes. Die Zielstellung dabei ist die
Vorbereitung der notwendigen Eingangsdateninformation fur die RGWM und LSM durch
Festlegung:

- der Grenzen des Untersuchungsgebietes,
- der hydrogeologische Charakteristika

- des numerischen Gitters und

- der Eingangsdaten fur die Modelle

Zur Reduzierung der Anzahl der LSM ist eine vorausgehende Unterteilung des Gebietes des
regionalen Modells in reprasentative Teilgebiete glnstig. Fir diese Gebiete muss nur jeweils
ein LSM aufgebaut werden (Abbildung 5-3). Die Anzahl der reprasentativen Teilgebiete ist
abhéngig von:

- der Homogenitat der Bodentypen, die im Gebiet vorkommen
- den chemischen und hydrologischen Bedingungen

- der Vegetation und

- der Landnutzung und der Landbewirtschaftung

Der zweite Schritt zielt auf eine Zeitoptimierung der Kopplungsprozedur. Die strikte Anwen-
dung der Kopplung erfordert die Verbindung der Modelle fiir jeden Zeitschritt. Dies ist je-
doch nicht effizient. AulRerdem sind die Prozesse im regionalen Mal3stab im Vergleich zum
lokalen Mal3stab langsam. Damit ist es sinnvoll die Kopplung zwischen LSM und RGWM
nicht fir jeden Berechnungszeitschritt, sondern fiir vorher bestimmte Austauschzeitraume
durchzufihren. Die Definition von interessierenden Austauschzeitraumen héngt ab von:

- der Schwankung des Grundwasserspiegels infolge grofRraumiger Grundwasserneubil-
dung

- den Perioden von Tiefenversickerung des Bodenwassers

- den Perioden des Wasseraufstiegs und Hohe der Kapillarwirkung
- den Auswaschungsperioden der Agrochemikalien

- den Entwicklungsstadien der vorhandenen Ackerfriichte und

- den spezifischen Landnutzungsbedingungen der Region
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SM& LSM

RGWMH

Abbildung 5-3: Schematisierter Uberblick iiber das regionale Grundwassermodell (RGWM) mit ver-
teilten lokalen Bodenmodellen (LSMs).

5.2.3

Methodik der Modellkopplung

Die Prozedur besteht aus 3 Schritten. Im Folgenden werden diese Schritte dargelegt.

1. Berechnung mit LSMs fiir eine Austauschperiode:

Einlesen der notwendigen Parameter fir die lokalen Bodenmodelle

Aktualisierung der Eingangsdaten der LSMs auf der Basis der Ergebnisse, die wéh-
rend einer ersten Berechnung mit RGWM berechnet wurden oder Verwendung von
Ergebnissen einer friheren Austauschperiode

Vorbereitung der Anfangsbedingungen der LSMs
Berechnung mit LSMs fir die aktuelle Austauschperiode
Erhalten der Resultate des Wasser- und Massentransfers an den unteren R&ndern

Aufzeichnen der erhaltenen Output-Daten fur Speicherung, Weiterverarbeitung,
Austausch und Visualisierung

2.Berechnung mit RGWM fiir die aktuelle Austauschperiode unter Beriicksichtigung der

Output-Information der LSMs:
Einlesen der nétigen Parameter fir RGWM

Aktualisierung der Input-Daten des RGWM unter Verwendung der Output-Daten
der LSMs fiir die aktuelle Austauschperiode

Bestimmung der Anfangsbedingungen des RGWM

Berechnung der Dynamik des regionalen GW-Systems fur die aktuelle Austauschpe-
riode

Aufzeichnen der erhaltenen Output-Daten fur Speicherung, Weiterverarbeitung,
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Austausch und Visualisierung
3.Kontrolle
e Uberpriifung, ob das Ende der Berechnungsperiode erreicht ist

e wenn das Ende der gesamten Berechnungsperiode nicht erreicht ist, wird mit dem
ersten und dem zweiten Schritt der nachsten Austauschperiode fortgefahren

e zur Sicherung der Kontinuitat des Prozesses der Modellrechnung muss der Nutzer
die erhaltenen Daten am Ende jeder Austauschperiode als Anfangswerte der nachs-
ten Gbergeben

e wenn das Ende der Periode erreicht ist, stoppt die Prozedur

Die Anleitung fir die Anwendung des Transformationsprogramms ist in Anlage 5-3 enthal-
ten. Der Quelltext des Programms ist in Anlage 5-4 ersichtlich.

5.3 Simulation mit gekoppelten Modellen
5.3.1 Ungesattigte Zone
5.3.1.1 Grundlagen zur Modellierung mit dem Modell HERMES

Das Modell HERMES bendtigt als Eingabedaten tdgliche Daten des Niederschlages, die mitt-
lere, maximale und minimale Temperatur der Luft, die mittlere Bodentemperatur in den Tie-
fen 10 und 20 cm, die Windgeschwindigkeit, das Sattigungsdefizit der Luft um 14:30 Uhr, die
Sonnenscheindauer und die Globalstrahlung. AuRer den Niederschlagsdaten wurden alle Da-
ten am Wasserwerk Thilsfeld erhoben. Die Klimadaten wurden vom DWD bereitgestellt. Die
vollstandige Datenbasis ist in INCO (2002) enthalten.

Die Ermittlung der bodenhydraulischen Parameter erfolgte anhand der ermittelten Korngro-
Renverteilung. In einer Kalibrierungsperiode wurden die Modellparameter in physikalisch
sinnvollen Grenzen angepasst, so dass die Anpassung der Bodenfeuchteberechnungen an die
Messwerte verbessert wurde. HERMES berticksichtigt Bodentypen, wie sie nach AG Boden-
kunde (1994) definiert sind. Intern wird dabei jeder Bodentyp mit einem spezifischen hydrau-
lischen Parametersatz verknipft. Eine manuelle Veranderung der Parameter ist moglich.

Der organische Kohlenstoffgehalt wurde im Labor bestimmt. Wenn notwendig, wurden die
Werte linear mit der Tiefe interpoliert. Die Bodentypen sind in Tabelle 5-1 aufgefuhrt. Die
maximale Wurzeltiefe wird mit 1,5 m angenommen.

Die 0.g. Daten wurden verwendet um die aktuelle Landnutzung zu modellieren. Der Model-
lierungszeitraum beginnt am 1. Mérz 1999, dem Erntedatum der Winterfrucht, und endet am
29. Juni 2001. Dieser Zeitraum wurde als Kalibrierungs- und Verifizierungszeitraum verwen-
det. Die geringe Anzahl an Messungen, insbesondere fiir den Wassergehalt, ist ein Problem.
Trotzdem wurde der Zeitraum 25.08.1999 — 02.08.2000 als Kalibrierungszeitraum definiert.
Innerhalb dieses Zeitraumes gibt es eine Periode von wochentlichen Messungen fur geloste
Inhaltsstoffe zwischen 13.05.2000 und 02.08.2000. Die Periode zwischen 02.08.2000 und
29.06.2001 wurde als Verifizierungszeitraum verwendet.
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Tabelle 5-1: Bodentypen im HERMES Modell, Fallbeispiel Thulsfeld.

Bodentyp Tiefe Niveau der Lage- Gehalt an org.
[cm] rungsdichte (nach AG  Kohlenstoff [%]
Bodenkunde, 1994)

Sand, schluffig 0-30 2 212
Sand, mittel und fein 30-50 2 1.21
Sand, wenig schluffig 50-60 2 0.87
Sand, mittel 60-70 3 0.38
Sand, schluffig 70-100 3 0.02
Sand, mittel und fein 100-200 3 0.01

5.3.1.2 Anfangswerte

Die erforderlichen Anfangswerte flr die Simulation sind Bodenfeuchte, Nitratkonzentration
und mineralisierter Stickstoff in den Tiefen 0-30 cm, 30-60 cm und 60-90 cm. Die Berech-
nungen werden flr die Tiefen: 0,5 m, 1 m, 1,5 m und 2 m durchgefiihrt. Diese Tiefen korres-
pondieren mit den Tiefen der installierten Saugkerzen und Tensiometer. Eigene Messdaten
fir den Marz 1999 waren verflgbar. Es wurden weiterhin Daten aus der Literatur (Landwirt-
schaftskammer Weser-Ems & Landwirtschaftsamt Cloppenburg, 1998, 1999) verwendet. Die
Anfangswerte sind in der folgenden Tabelle 5-2 aufgefiihrt.

Tabelle 5-2: Anfangswerte flr die Modellsimulation mit HERMES, Fallbeispiel Thiilsfeld.

Da- Gehaltan Gehaltan Gehaltan Nitratkonzen- Volumetr. Volumetr. Volumetr.

tum Nmin Nmin Nmin tration [mg/l]  Wasserge- Wasserge- Wasserge-
[kgN/ha] [kgN/ha]  [kgN/ha] halt halt halt
in 0-30cm in in [cm3¥/cm?®]  [cm3/cm®]  [cm3/cm?]
30-60cm  60-90cm in 0-30cm  in 30-60cm  in 60-90cm
2.3.99 38,8 55 7.9 fir 50 cm: 23,0 0,317 0,179 0,189
fuir 100 cm:
28,0
fur 150 cm;
14,5

fir 200 cm: 4,0

Die Eingangsdaten der landwirtschaftlichen Nutzung auf dem Testfeld wurden direkt vom
Landwirt Hogemann bezogen (Tabelle 5-3).

Die Erntemenge des Winterroggens musste in der Modellsimulation berechnet werden, da er
zu Meliorationszwecken untergepfliigt wurde und deshalb keine Mengenangaben verfugbar
waren.

5.3.1.3 Modellergebnisse flr den Bodenfeuchtegehalt

Das Modell HERMES erzeugt eine Output-Datei mit Bodenfeuchtegehalten fiir die Tiefen O -
30 cm, 30 - 60 cm und 60 - 90 cm. Die Ergebnisse wurden mit den Messungen des Feuchte-
gehaltes in den Bodenproben verglichen. Tensiometermessungen waren nicht verfugbar.
Abbildung 5-4 zeigt den Vergleich der modellierten Feuchtegehalte mit den Messwerten. Um
die Modellreaktion auf Niederschlédge zu sehen, wurde der Tagesniederschlag ebenfalls dar-
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gestellt.

Tabelle 5-3: Eingangsdaten der landwirtschaftlichen Nutzung.

Fruchtart Datum  Datum Ernte- Verbleib der Diingung
der der menge  Erntertck-
Aussaat  Ernte  [dt/ha] stdnde
Winterroggen 1.9.98 1.3.99 1 eingepflugt
Tritikale” 1.499  15.8.99 23 eingepfliigt 15.4.99, 25 dt/ha Ge-
flugeldung
Winterroggen 12.9.99 3.3.00 1 eingepflugt
Kartoffeln 5.4.00 25.8.00 240 eingepflugt 18.3.00, 140 dt/ha

Schweinemist
26.6.00 25 mm Bewads-

serung
Winterroggen 2.9.00 1.3.01 1 eingepflugt
Tritikale 1.4.01 15.8.01 23 eingepflugt 14.5.01, 25 dt/ha Ge-
flugeldung
Y Tritikale sind eine Kreuzung zwischen Roggen und Weizen.
water content [cm?3/cm?3]

0,35 T 70

[cm3/cm?3]
precipitaion [mm]
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——modelled values 0 - 30 cm depth modelled values 30 - 60 cm depth modelled values 60 - 90 cm depth

¢ measured value 0 - 30 cm depth measured value 30-60 cm depth x measured value 60-90 cm depth

precipitation

Abbildung 5-4: Simulierte und gemessene Bodenfeuchtegehalte, Modell HERMES.

Trotz der geringen Messdatendichte ist erkennbar, dass HERMES in der Lage ist, den gene-
rellen Verlauf zu beschreiben. Die sich ausbildenden Plateaus der Feuchte sind typisch fir
den im Modell verwendeten Kapazititsansatz, bei dem stets bis zur Feldkapazitét der entspre-
chenden Bodenschicht aufgefullt werden muss, bevor eine Versickerung erfolgen kann. Die
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Reaktion auf Niederschldge sinkt erwartungsgemal mit steigender Tiefenlage der Berech-
nungspunkte. Im Juni und August 2000 konnte eine besonders gute Anpassung der Simulation
erreicht werden. In der Tiefe 0 - 30 cm wurde dies im Mai 2001 erreicht, jedoch reagieren
hier die Wassergehalte in den tieferen Horizonten zu langsam. Die hohen gemessenen Was-
sergehalte im Oktober 2000 mussen kritisch gesehen werden, da die Niederschléage keine so
hohen Werte begrunden. Landwirt Hogemann bestétigte, dass in diesem Zeitraum keine Be-
wasserung erfolgte. Der Kalibrierungszeitraum ist die Periode mit hoher Messwertdichte der
geldsten Spezies zwischen Mai und August 2000. Zur Quantifizierung der Anpassungsgute
der Simulationswerte an die Messwerte wurde der mittlere absolute Fehler verwendet. Die
Definition ist Folgende:

F=1/n- ¥ (| modVal - measVal )

mit F ... mittlerer absoluter Fehler, n ... Anzahl der Messungen, modVal ... berechneter
Wert, measVal ... gemessener Wert

Tabelle 5-4 zeigt die Fehlergrolien. Die modellierten Zeitreihen im Vergleich zu den Mess-
werten werden spéter in diesem Abschnitt dargestellt.

Tabelle 5-4: Mittlere absolute Fehler des Wassergehaltes (gemessen - berechnet) mit HERMES fiir
verschiedene Tiefen.

Tiefe Gemessene Werte des Wassergehal- Anzahl der Mittlerer absoluter
[cm] tes [cm3/cm3] Messungen Fehler [cm3/cm?]
Mittel- Minimum Maximum n F
wert
0-30 0.213 0.138 0.317 6 0.08
30-60 0.136 0.074 0.191 6 0.05
60-90 0.157 0.101 0.218 6 0.05

Die prozentuale Angabe des mittleren absoluten Fehlers F auf der Basis der mittleren gemes-
senen Werte betragt ca. 43 % in 0 - 30 cm, ca. 40 % in 30 - 60 cm und ca. 50 % in 60 - 90 cm.
Das ist ein relativ unfriedigendes Ergebnis, kann aber vor dem Hintergrund der geringen
Messwertdichte akzeptiert werden.

5.3.1.4 Modellierung der Ergebnisse der Nitratkonzentration

Die Nitratkonzentration in HERMES kann fiir auswéhlte Tiefen berechnet werden. Fir das
Fallbeispiel Thulsfeld wurde die gleichen Tiefen gewahlt, wie die Einbautiefen der Saugker-
zen und Tensiometer: 50 cm, 100 cm, 150 cm und 200 cm. Die Abbildung 5-5 zeigt die mo-
dellierten und gemessenen Nitratkonzentrationen

Die gemessenen Nitratkonzentrationen sind relativ gering, meist unter 40 mg/l. Sie zeigen
jedoch schnelle Anderungen, die von HERMES nicht ganzlich nachvollzogen werden kon-
nen. Wie flr die Wasserfllsse ist dies auf das verwendete Kapazitdtsmodell zurlickzufuihren,
welches die Dynamik des Sickerwassers nicht vollstandig nachvollziehen kann. Insgesamt
kann festgestellt werden, dass eine Abschatzung des Konzentrationsverlaufes in HERMES
vollzogen werden kann.

Die Tabelle 5-5 zeigt den mittleren absoluten Fehler der Nitratkonzentration. Die schlechteste
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Anpassung wurde in der Tiefe 50 cm gefunden, wo der Fehler ca. 103 % betragt. In 100 cm
betragt der Fehler 64 % der mittleren gemessenen Konzentration. Nur in der Tiefe 150 cm
gelang eine gute Anpassung mit ca. 34 % Fehler.

140

content of nitrate [mg/I]

120 +

100 +

[ma/l]

31.03.99 =
30.04.99 —
30.05.99 —

01.03.99 +

29.06.99 —
29.07.99 —

28.08.99 —
27.09.99 —-

27.10.99 —
26.11.99 +
26.12.99 -
25.01.00 —+
24.02.00
25.03.00
24.04.00
24.05.00
23.06.00
23.07.00

22.08.00
21.09.00
21.10.00
20.11.00
20.12.00
19.01.01
18.02.01
20.03.01
19.04.01
19.05.01
18.06.01

——in depth of 50 cm
in depth of 100 cm

——in depth of 150 cm
in depth of 200 cm

+ measured values suction lysimeter 50 cm depth
a measured values suction lysimeter 100 cm depth
x measured values suction lysimeter 150 cm depth

Abbildung 5-5: Simulierte

Thulsfeld.

und gemessene

Nitratkonzentrationen, Modell HERMES, Fallbeispiel

Tabelle 5-5: Mittlere absolute Fehler der Nitratkonzentration; mit HERMES modellierte Tiefenprofi-

le.
Tiefe Nitratkonzentrationen [mg/l] Anzahl der Mittlerer abso-
[cm] Messungen luter Fehler [mg/1]
Mittel- Minimum  Maximum
wert
50 13.6 1.9 37.8 14 14.06
100 12.7 0.3 28.6 18 8.16
150 14.6 4.4 50.6 18 5.22
200 0.4 0.0 0.7 2 9.65 %

D nur zwei Messwerte

In HERMES gibt es nur wenige Mdglichkeiten der Parametervariation. Die wichtigsten Werte
fir die Modellierung der Nitratkonzentration und auch fiir die Modellierung des mineralisier-
ten Stickstoffs sind die Anfangswerte des mineralisierten Stickstoffs im Boden. Anderungen
des Gehaltes an organischem Kohlenstoff oder organischem Stickstoff sind nicht sensitiv.
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5.3.1.5 Simulation von Szenarien
5.3.1.5.1 Aufstellung der Szenarien

Es wurden Szenarien berechnet, um zu zeigen, wie sich Anderungen der Landnutzung auf die
Auswaschung von Stickstoff und auf die Grundwasserqualitat auswirken. Die Basis dieser
Berechnungen ist die Modellierung der aktuellen Landnutzung. Die Szenarien betrafen die
Art der Ackerfriichte und die Dungung. Daftr werden 4 Szenarien entwickelt:

e Szenario 1: originale Ackerfrucht ohne Winterfrucht: Winterroggen, Tritikale, Kartof-
feln, Tritikale, Dlingung wie im Originalfall

e Szenario 2: originale Ackerfrucht mit Winterfrucht: Winterroggen, Tritikale, Winter-
roggen, Kartoffeln, Winterroggen, Tritikale, deutlich hohere Diingermenge, nur Nut-
zung von organischem Flissigdiinger (Gulle), typisches Beispiel fur intensive Landnut-
zung

e Szenario 2a: originale Ackerfrucht ohne Winterfrucht: Winterroggen, Tritikale, Kartof-
feln, Tritikale, ungeféhr die gleiche Menge von organischen Flissigdiinger wie in Sze-
nario 2 jedoch kein Duingereinsatz wahrend Brache, Beispiel fiir intensive Landnutzung,
Brache wahrend Winterperiode

e Szenario 3: nach Winterroggen Anderung zu permanentem Grasland, keine Diingung

Die Tabelle 5-6 zeigt die Dungung und den ausgewaschenen Stickstoff fiir die 4 Szenarien
und zum Vergleich der Originalfall (siehe aktuellen Stand der Landnutzung). Nur der ausge-
waschene Stickstoff, der einen Einfluss auf die Grundwasserqualitit hat, soll hier diskutiert
werden.

Die Tabelle zeigt, dass die Menge an ausgewaschenem Stickstoff im Originalfall gleich grof3
wie nach Anderung zu permanentem Griinland (Szenario 3) ist. Der Grund dafir liegt in der
gegenwartig extensiven Landnutzung des Testfeldes (6kologischer Anbau). Es kann erwartet
werden, dass die Stickstoffauswaschung in den folgenden Jahren sinkt, da kein zusatzlicher
Diinger ausgebracht wird.

Der deutlichste Einfluss ist in Szenario 1 zu sehen, wo der einzige Unterschied zur Original-
variante die Brache im Winter ist. In diesem Szenario einer moderaten Dlngung von 168
kgN/ha ergibt sich eine Auswaschung von 80 kgN/ha. Diese repréasentiert einen Anstieg von
47 kgN/ha im Vergleich zur Originalvariante ohne Anderung der Dingung. Bemerkenswert
ist, dass die Steigerung der Dingung in Szenario 2 keinen so hohen Anstieg der Auswaschung
bewirkt, solange das Feld im Winter bestellt ist, z.B. mit Winterroggen. Trotz der héheren
Diingermengen von 262 kgN/ha wird nur 62 kgN/ha ausgewaschen.

Die Kombination von einer hohen Gullediingung und Brache im Winter bewirkt nur eine ge-
ringe Steigerung der Stickstoffauswaschung im Vergleich zu Szenario 1: 88 kgN/ha werden
ausgewaschen, wahrend 290 kgN/ha infolge Diingung auf des Feld aufgebracht werden.

Die Schlussfolgerung aus diesen Szenarien ist, dass Bracheperioden vermieden werden soll-
ten. Fir den Untersuchungsfall ist dies der wichtigste Punkt hinsichtlich des Grundwasser-
schutzes. Zusammen mit einer moderaten Dingung, die an die Bedirfnisse der Pflanzen an-
gepasst ist, kann auf diesem Wege die Stickstoffauswaschung in das Grundwasser minimiert
werden.
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Tabelle 5-6: Szenarien, die fir die Testfelder berechnet wurden.

Fall- Art der Ackerfrucht Diingung Summe an ak- N-
beispiel tivem N Auswaschung
[kgN/ha] aus [kgN/ha]
der Dlngung
Realfall Winterroggen, Tritikale, 15/4/99 25 dt/ha Ge- 168 33
der Land- Winterroggen, Kartof- flugeldung
nutzung feln, Winterroggen, Tri- 18/3/00 140 dt/ha
tikale Schweinemist
Szenario  Originale  Ackerfrucht Wie der Originalfall: 168 80
1 jedoch ohne Winter- 15/4/99 25 dt/ha Ge-
frucht: flugeldung
Winterroggen, Tritikale, 18/3/00 140 dt/ha
Kartoffeln, Tritikale Schweinemist
Szenario  Originale Ackerfrucht, 15/4/99 20 mé/ha 292 62
2 mit Winterfrucht: Rindergulle
Winterroggen, Tritikale, 10/9/99 13 m¥/ha
Winterroggen, Kartof- Schweinegulle
feln, Winterroggen, Tri- 18/3/00 20 mé/ha
tikale Rindergulle
30/9/00 13 m3/ha
Schweingulle
Szenario  Originale  Ackerfrucht 15/4/99 20 m3/ha 290 88
2a jedoch ohne Winter- Rindergulle
frucht: 20/6/99 10 m3/ha
Winterroggen, Tritikale, Schweinegille
Kartoffeln, Tritikale 18/3/00 20 mé/ha
Rindergulle
15/4/01 20 m¥ha
Rinderglle
Szenario  Nach Winterroggen An- Keine Diingung 0 36

3 derung zu permanentem
Grunland (Gras)

Modellperiode 30/6/99 — 29/6/01 Szenarios 1 — 2a, Modellperiode 5/6/99 — 4/6/01 Szenario 3, Anzahl
der Tage: 731

5.3.1.5.2 Berechnungen fur die Regionalisierung der Nitratauswaschung

Ein Ziel ist die Anwendung des Modells auf regionaler MaRstabsebene, z.B. bis 10 km?. Die
realen Daten fur die Landnutzung und die Dilingung fiir diese Flachengrof3e waren nicht ver-
flgbar. In Deutschland sind diese Daten aus Grinden des Datenschutzes nicht zuganglich.
Deshalb missen fiir die Berechnungen spezielle Annahmen getroffen werden. Eine wichtige
Basis fur die Berechnungen waren die Berichte zur landwirtschaftlichen Zusatzberatung
(Landwirtschaftskammer Weser-Ems & Landwirtschaftsamt Cloppenburg, 1998, 1999). Der
Weg zur Verteilung der Fruchtfolgen tber das Gesamtgebiet und die Bestimmung der Mittel-
werte wurde in INCO (2002) ausfuhrlich beschrieben. Hier werden nur die Ergebnisse ge-
zeigt.

Sechs unterschiedliche Fruchtfolgen wurden modelliert. Es wurden Fruchtfolgen ausgewahlt
die typisch fir die Region und aus landwirtschaftlicher Sicht sinnvoll sind. Die Hauptquelle
der Informationen war Verlagsunion Agrar (1993), insbesondere fiir die Diingung. Tabelle 5-
7 zeigt die verwendeten Eingangsdaten fir die verschiedenen Berechnungen.

119



5. Gekoppelte Modellierung

Fur verschiedene Berechnungen ist die ausgewaschene Stickstoffmenge in Tabelle 5-8 aufge-
fuhrt. Die Multiplikation mit dem Flachenanteil der Ackerfrucht und die nachfolgende Sum-
mation der Werte aus 6 Berechnungen flhrt zu einer mittleren Auswaschungsmenge flr
Stickstoff von ungeféhr 82 kgN/ha*a und 311 mm/a Sickerwasser.

Tabelle 5-7: Fruchtfolgen, Aussaat, Ernte und Dingung als Input in HERMES fur das Einzugsgebiet
der Brunnenfassung A.

Nr.  Frucht- Aus- Ernte- Ernte- Ernterick- Dungung
folge saat- datum menge stande
datum
1 Winter-  15.10.98  12.8.99 65 dt/ha eingepflugt
weizen
Winter- 2.9.99 - 0 Komplett
roggen eingepflugt
Som- 20.3.00 12.8.00 40 dt/ha eingepflugt ~ 18.3.00 11 m3/ha Rindergiille
mergerste 28.4.00 40 kgN/ha Nitrokalk
2 Winter-  6.10.98 12.8.99 45 dt/ha eingepflugt
roggen

Mais 14.4.00 27.8.00 65 dt/ha eingepfligt ~ 20.4.00 20 m3/ha Rindergdlle
15.6.00 20 m3/ha Rindergulle
3 Mais 15.4.98 24.8.99 65 dt/ha eingepflugt
Mais 30.4.00 24.8.00 65 dt/ha eingepflugt ~ 4.5.00 40 kgN/ha Nitrokalk
20.6.00 15 m3/ha Rindergiille
20.7.00 6 m3/ha
Schweinegiille
4 Perma- 2.9.98 2.6.99 40 dt/ha Nur Mahen  15.3.00 50 kgN/ha Nitrokalk

nentes 10.9.99 40 dt/ha des Grases

Grinland 2.6.00 40 dt/ha
(nur
mahen)
5 Winter-  18.10.98  25.8.99 65 dt/ha eingepflugt

weizen

Win- 20.9.99 25.7.00 55 dt/ha eingepfligt  30.9.99 30 kgN/ha Nitrokalk
tergerste 15.3.00 7 m3/ha

Schweinegiille
28.5.00 7 m3/ha Rindergulle
6 Som- 18.3.98 12.8.99 40 dt/ha eingepflugt

mergerste
Winter-  6.10.99 12.8.00 45 dt/ha eingepfligt  2.11.99 11 m3/ha Rinderglle
roggen 15.3.00 8 md/ha Schweine-

gulle

Als Input in MT3D wird die Nitratkonzentration im Sickerwasser benétigt. Die mittlere In-
putkonzentration fur das Grundwasser wurde wie folgt berechnet:

¢ NO3z" [mg/l] = Nieached [KgN/ha] - 4.43*100/ Sickerwasser [mm]
mit ¢ NOs3™ ... Nitratkonzentration, Niesxched ... Menge an ausgewaschenem Stickstoff und Si-
ckerwasser ... Menge von Sickerwasser.

Auf diesem Weg wurde eine mittlere Nitratkonzentration im Sickerwasser von 116,8 mg/I
ermittelt.
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Tabelle 5-8: Stickstoffauswaschung und Sickerwassermenge fiir verschiedene Fruchtfolgen, berechnet
mit HERMES fur das Einzugsgebiet der Brunnenfassung A.

Berech Fruchtfolge N- Sickerwassermenge Flachengewich-
nungs- Auswaschung [mm/a] tetes Mittel der
nr. [kgN/ha-a] Ackerfruchtver-
teilung
1 Winterweizen — Winter- 63 367 0.20
roggen — Sommergerste

2 Winterroggen — Mais 89 385 0.04

3 Mais - Mais 172 391 0.24

4 Permanentes Grinland 16 240 0.09

5 Winterweizen — Win- 78 357 0.20

tergerste
6 Sommergerste — Winter- 74 352 0.10
roggen

5.3.2 Gesattigte Zone
5.3.2.1 Grundlagen zur Modellierung mit dem Modell MODFLOW/MT3D

Fur die Grundwassermodellierung wurden die folgenden Daten erhoben: Ausbaudaten und
Schichtenverzeichnisse der Brunnen, geologischen und geografische Daten des Einzugsgebie-
tes als Basis fur die Ermittlung von hydraulischer Leitfahigkeit, Transmissivitat (Daten vom
OOWV); Ergebnisse von Pumptests (Daten vom OOWYV), Grundwasserneubildungsrate (Da-
ten vom Niedersachsischen Landesamt fiir Bodenforschung (NLfB)), Stichtagsmessungen der
Grundwasserstande fur die Kalibrierung des Modells (Daten vom OOWYV), Grundwasserfor-
derung (Daten vom OOWYV), Grundwasserfliel3richtung (Daten vom OOWYV). Die Ergebnisse
der eigenen Datenerhebungen sind in INCO (2002) enthalten. Zusatzlich wurde die Altersver-
teilung des Grundwassers (OSTER, 2001) einbezogen. Die Quantifizierung des Nitrateintrages
in das Grundwasser wurde mit dem Modell HERMES (Siehe Abschnitt 5.3.1) durchgefihrt.
Die Stromung wurde mit MODFLOW und der Transport mit MT3D berechnet.

5.3.2.2 Stréomungsmodell
5.3.2.2.1 Modellstruktur und Diskretisierung

Das Modellgebiet wird am westlichen und 6stlichen Modellrand durch den Verlauf der
Trinkwasserschutzzone 3 begrenzt. Im Norden bildet die Begrenzung die 20 m-
Grundwasserpotentiallinie und im Stiden der Beobachtungspegel P 184,

Die Gauss-Kriuger-Koordinaten des Modellgebietes sind:

X = 21.900 m bis 27.500 m; Breite = 5.600 m
Y = 60.400 m bis 67.600 m; Lange = 7.200 m
Z = -60 m 0.NN  bis 40 m 0.NN; Hohe = 100 m

Das hydrogeologische Strukturmodell besteht aus vier Schichten mit den folgenden z-
Koordinaten:

Schicht 1 GOK bis 10 m G.NN
Schicht2 10 m U. NN bis -10 m U.NN
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Schicht3 -10 m (.NN bis -30 m i.NN
Schicht4 -30 m (.NN bis -60 m (.NN

Die Wahl der Diskretisierung des Berechnungsnetzes erfordert, auch im Hinblick auf die ge-
plante inverse Modellierung, zusatzliche Untersuchungen bzgl. der Auswirkungen der raumli-
chen Diskretisierung auf die Genauigkeit des Modellergebnisses. Die Vorgehensweise ist in
Anlage 5-14 dargelegt. Aufgrund dieser Sensitivitatsanalyse wurde die vertikale Diskretisie-
rung des Modells auf 1,0 m méchtige Schichten festgelegt, bis in eine Tiefe von 21 m uGOK.
Der deutlich hthere Rechenaufwand bei einer Machtigkeit der Schichten von 0,5 m mit einem
nicht wesentlich genaueren Ergebnis ware nicht gerechtfertigt. Fur die horizontale Rastergro-
Re auf den Testfeld Hogemann (siehe Abbildung 5-6) bis hin zu den Forderbrunnen (siehe
Abbildung 5-8) wurden Schrittweiten von 50 m gewahit.

Hogemann 11

Hdgemann |

|| Lttt

Abbildung 5-6:Das Modellgebiet in der Draufsicht mit den Feldern von Bauer Hogemann | und Il
und ubrige landwirtschaftliche Fldchen und der Ausdehnung der Waldflachen.

Das Berechnungsgitter wurde vertikal auf insgesamt 26 Schichten festgelegt. Zu beachten ist
dabei, dass MODFLOW/MT3D fiir die geséttigte Zone konzipiert sind. Die obere Grenze des
Modells ist also nicht die Gelandeoberkante, sondern der Grundwasserspiegel. Aufgrund des
Stid-Nord-Gefalles wiirden bei einem horizontalen Verlauf der Schichten und einer Machtig-
keit von 1,0 m die obersten Zellen im nérdlichen Bereich des Modellgebiets trocken fallen.
Dies stellt aber ein Abbruchkriterium des Transportmodells dar. Deshalb sind die Schichten
parallel zum Grundwasserspiegel ausgerichtet. Die Schichten 2 — 19 sind 1,0 m méchtig und
reichen bis in eine Tiefe von 8 m U.NN an der SGM-Messstelle. Der durch das Nitrat belaste-
te obere Aquiferbereich wird vollkommen durch diese 1,0 m méchtigen Schichten abgedeckt.
Danach nimmt die Méchtigkeit bis zur 26. Schicht zu. Das Ergebnis ist das folgende Gitter-
netz flr die Berechnung (Abbildungen Abbildung 5-6 und Abbildung 5-7).
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Abbildung 5-7: Vertikale Diskretisierung des Modellgitters (West-Ost-Schnitt).

5.3.2.2.2 Randbedingungen und Parametrisierung
Die hydrologischen Randbedingungen im Modell wurden wie folgt definiert:

e Nord: vorgegebene Piezometerhdhe von 20 m 0.NN (Randbedingung 1. Art). Durch
langjéhrige Beobachtungen war festgestellt worden, dass die 20 m NN - Grundwasser-
potentiallinie unabhangig von den Forderbrunnen immer die gleiche Lage besitzt

e Sid: General Head Boundary mit einer Piezometerhéhe von 31 m .NN (Sonderform
aus Randbedingung 1. und 2. Art)

e West: Grundwasserspiegel ergibt sich entlang der Randstromlinie (Sonderfall der
Randbedingung 2. Art)

e Ost: Grundwasserspiegel ergibt sich ebenfalls entlang der Randstromlinie (Sonderfall
der Randbedingung 2. Art)

Die Eigenschaften des Aquifers sind aufgrund seiner Homogenitat bezogen auf das dominie-
rende Gesteinsmaterial weitestgehend einheitlich fir das gesamte Modellgebiet. Bei den
Durchlassigkeitsbeiwerten werden leicht variierende Werte nach Wockock (1991) verwendet.
Demnach wird der Aquifer in Zonen gleicher Durchléssigkeitsbeiwerte eingeteilt, die fir die
Schichtméchtigkeit als konstant angenommen werden. Diese Zonierung ist in Anlage 5-6 dar-
gestellt.

Die Aquiferparameter sind folgende (Wockaock, 1991):

Durchlassigkeitsbeiwert: Kyyz = 3,6%10 bis 9,3*10° [m/s]
Spezifischer Speicherkoeffizient: S¢ = 1*10™ [1/m]
Speicherkoeffizient: Sy =02 [-]
Nutzbare Porositat: ne =02 [-]

Die zweidimensionale Verteilung der Grundwasserneubildung (GWN) wurde Wockdck
(1991) entnommen. Die Daten wurden nach der Methode von Dérhofer & Josopait (1980)
bestimmt. Diese Methode berticksichtigt den Einfluss von Niederschlag, Boden, Vegetation,
Tiefenlage des Grundwasserspiegels und den Landoberflachenabfluss. Die Ergebnisse sind
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langjéhrige Mittelwerte. Die mittleren Werte fir das gesamte Modellgebiet liegen zwischen
235 und 375 [mm/a]. Im Norden des Modellgebietes ist die GWN gréRer als im Siiden. Die
Zonen der GWN sind in Anlage 5-6 dargestellt.

Die mittlere Forderrate der Brunnenfassung A betragt ca. 5,6 * 10° m%a. Die Rate ist unter-
teilt in 17 Einzelraten (F1 ... F17) entsprechend den Informationen von Wasserwerk. Die mitt-
lere Kapazitat der Einzelbrunnen betragt 60 bis 70 m%h. Anhand der Betriebsstunden wurde
die Forderrate der Einzelbrunnen berechnet. Die Lage der Brunnengalerie ist in Abbildung 5-
8 ersichtlich.

0o 24200 it

Abbildung 5-8: Das Modellgebiet in der Draufsicht mit Lage der Brunnengalerie, Giitepegeln und
berechneten Aquipotenziallinien der GW-Stande.

In Juni 1999 wurde eine Stichtagsmessung an 33 Grundwasserbeobachtungsrohren durchge-
fihrt (INCO, 2002). Eine Karte mit den Grundwassergleichen der Jahre 1999 und 2000 ist in
INCO (2002) enthalten. Die Analyse der Forderraten zeigt nahezu konstant Werte. Auf dieser
Basis kann der Grundwassergleichenplan als stationar angenommen werden. Als Randbedin-
gung im Norden wurden die Wasserstande vom Juni 1999 angenommen. Diese Messung wur-
de auch als Vergleichsgrofie fir die berechneten Piezometerhthen verwendet.

5.3.2.2.3 Ergebnis der Kalibrierung des Stromungsmodells

Die Modellierung der Grundwasserstromung des Aquifers Thilsfeld wurde fur den verein-
fachten stationédren Fall durchgefuhrt und auf eine Stichtagsmessung des Grundwasserspiegels
vom 23.06.1999 Kalibriert. Der durch das Modell berechnete Grundwassergleichenplan ist in
Abbildung 5-8 dargestellt.

Die Grundwassergleichen verlaufen von Siiden bis in die Mitte des Modellierungsgebietes
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relativ gleichmaRig und parallel. Die Grundwasserflie3richtung ergibt sich somit in nérdliche
Richtung. Deutlich zu erkennen ist dann der Einfluss der Brunnengalerie im ndrdlichen Teil
des Modellierungsgebietes.

Um die Lage des im Modell berechneten Grundwasserspiegels mit dem realen Grundwasser-
spiegel zu vergleichen, wurden die berechneten gegen die gemessenen Héhen des Grundwas-
serspiegels im folgenden Scatter-Diagramm (Abbildung 5-9) aufgetragen. Unter dem Scatter-
Diagramm sind die berechneten Fehler dargestellt.

30.01

Calc. Head {meters)
2501

v 20,01

" . T T T r T - r T
0.01 25.01 30.01
Ohs. Head {meters)

Mum Paints © 22

Mean Error : 0.06641944 (meters)

Mean Absolute : 0.3338417 (meters)

Standard Error of the Estimate : 0.07943458 (meters)
Root mean sguared : 0.3700243 (meters)

Mormalized RMS : 3551103 %)

Abbildung 5-9: Vergleich der gemessenen (Obs. Head) und berechneten (Calc. Head) Piezometerht-
hen.

Die Fehler wurden wie folgt berechnet:

Mittlere Fehler me= EZ(XCalc — X
n&s
. 13
Mittlere absoluter Fehler mae ==X = Xops
N3 i

n n 2
Z(xcalc - Xobs)i2 _|:Z(xcalc - Xobs)i }
Standardschéatzfehler SEE=|2 i1

n-1

Waurzel des mittleren quadratischen Fehlers RMS= i\/Z(Xca,c — Xe)?
Ny

standardisierter RMS NormalizedRMS — RMS
(Xobs)max - (Xobs)min

mit Xops ... gemessene Werte, Xcac ... berechnete Werte, n ... Anzahl der Datenpaare.
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Bei einer vollstandigen Ubereinstimmung der gemessenen und berechneten Werte miissten
alle Datenpunkte exakt auf der 45°- Linie liegen. Die Kalibrierung des Grundwasserstro-
mungsmodells fur den Aquifer Thulsfeld kann mit einem mittleren Fehler von ca. 7 cm als
akzeptabel eingeschétzt werden. Auch eine mittlere absolute Differenz zwischen den berech-
neten und gemessenen Piezometerhdhen von 0,33 m bedeutet eine gute Kalibrierung des Mo-
dells.

5.3.2.3 Transportmodell
5.3.2.3.1 Grundlagen und Annahmen

Die Simulation des Transportes wurde mit dem Modell MT3D durchgefuhrt. Infolge der ge-
ringen verfiigharen Daten zum Stoffumsatz im Grundwasser mussten einige Annahmen hin-
sichtlich der Eingangsdaten und Parameter getroffen werden, die im Folgenden genannt wer-
den.

e Der Nitrateintrag in das Grundwasser wurde, entsprechend des Kopplungskonzeptes,
gleichgesetzt mit der Nitratkonzentration, die mit dem Modell HERMES simuliert wur-
de.

¢ Die hydrodynamische Dispersion ist unbekannt. Sie wird auf der Basis von Literaturda-
ten (z.B. ftp://ihlww.boku.ac.at/Bodenphysik/Beispiele/Beispiel19.pdf) fiir sandige Se-
dimente mit . = 10 cm (longitudinal) and ot = 1 cm (transversal) festgelegt.

e Auf der Grundlage von Literaturdaten wurde sie mit 10 cm fir die longitudinale und 1
cm fur die transversale Richtung angenommen.

e Aufgrund der Sauerstoffkonzentrationsmessungen im Adquifer konnten in den Tiefen
von 0 — 15 m uGOK 2 Zonen unterschieden werden: eine Zone mit hohen und eine Zo-
ne mit niedrigen Sauerstoffgehalten (Abbildung 5-10). In der sauerstoffreichen Zone
geschieht keine Nitratreduktion. In der sauerstoffarmen Zone kann die Reduktion von
Nitrat beginnend von der GW-Oberflache postuliert werden. Die Probenahmetiefen sind
in Anlage 5-8 ersichtlich.

e In dem Aquifer, der als relativ homogen hinsichtlich der physikalischen Eigenschaften
charakterisiert ist, gibt es zwei Schichten mit hoheren Pyritgehalten. Sie liegen zwi-
schen 21 - 24 m und 30 - 35 m uGOK. Es wird angenommen, dass diese Schichten sich
uber das gesamte Gebiet erstrecken. Das erscheint nach der Genese sinnvoll, jedoch gibt
es dazu bisher keine systematischen Erkenntnisse. Die obere Schicht 21 - 24 m uGOK
stellt die untere Grenze des Nitrats im Grundwasser dar. In der sauerstoffreicheren Zone
unterhalb dieser Schicht wurde kein Nitrat mehr nachgewiesen, d.h. in der Schicht wird
das Nitrat komplett reduziert.

e Der Nitratabbau kann durch eine Reaktion 1. Ordnung beschrieben werden (siehe Kapi-
tel 4).
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Abbildung 5-10: Lage der Zone mit geringem Sauerstoffgehalt. (Die Zone ist hellgrau gekennzeich-
net.)

5.3.2.3.2 Kinetik der Nitratreduktion

Neben der notwendigen Berucksichtigung von zwei Zonen mit unterschiedlichen Sauerstoff-
konzentrationen (dies wird im Kapitel 4 erléutert), mussten die Abbaukonstanten (k-Werte)
bestimmt werden. Unter der Annahme, dass Nitrat den begrenzenden Faktor hinsichtlich der
Nitratreduktion darstellt, kann der Abbau des Nitrats als eine Reaktion 1. Ordnung beschrie-
ben werden.

Beim Abbau 1. Ordnung ist die Konzentrationsanderung des Nitrats pro Zeiteinheit proporti-
onal zur eigenen Konzentration. Diese sinkt dabei exponentiell mit der Zeit ab. Die Gleichung
lautet:
ch03
dt

= Kyo, *G, (Gl. 5.1)

mit der Abbaurate —dcnos/dt, der Anfangskonzentration co und der Reaktionskonstanten Knos.
Integriert man diese Gleichung, so ergibt sich Gleichung 5.2, mit der sich die Konzentration
des Nitrats nach einer bestimmten Zeit t bestimmen l&sst.

Cno, = G exp[— Ko, *tJ (Gl.5.2)

Damit MT3D diese Gleichung I6sen kann, muss vorher noch die Reaktionskonstante k ermit-
telt werden.

Dazu ist auf die bereits gewonnenen Erkenntnisse tber den Nitratumsatz zuriickzugreifen.
Unter den in Abschnitt 4.2 festgelegten Voraussetzungen kann von der Modellvorstellung ei-
ner vertikalen Nitratreduktion ausgegangen werden. Setzt man nun die Nitratkonzentrationen
aus verschiedenen Tiefen mit dem dazugehdrigen Grundwasseralter in Beziehung, so erhélt
man eine Anderung der Nitratkonzentration in Abhangigkeit von Zeit und Tiefe. Die Reakti-
onskonstante ergibt sich zu
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dcyo « L
— 3 —_— I. 5.
NO; — it (GI.5.3)

Da es im betrachteten Aquifer zwei verschiedene Zonen bezogen auf die Nitratreduktion gibt,
mussen auch zwei verschiedene k-Werte berechnet werden

Im Bereich des Aquifers, in dem die Sauerstoffgehalte bis in eine Tiefe von 15 — 20 m uGOK
noch sehr hoch sind, kommt es erst beim Eintritt des Grundwassers in die ab 20 m uGOK be-
ginnende reaktive Schicht zu einer relevanten Nitratreduktion. Fir die tiefendifferenzierte
Gegenuberstellung werden die Messwerte der SGM-Messstelle und des Staffelbrunnens ver-
wendet. Man setzt also die Nitratkonzentrationen direkt tber der reaktiven Schicht (SGM 4
und P 335) ins Verhéltnis zu den Nitratkonzentrationen unter dieser Schicht (SGM 5/6/7 und
P336/337). Wichtig ist, dass jeweils der Messtermin mit dem gréi3ten Konzentrationsgradien-
ten zwischen den Messpunkten verwendet wird, um die groRtmaogliche Reaktionskonstante zu
erhalten.

In Tabelle 5-9 sind die entsprechenden Nitratkonzentrationen der Messtermine 17.10.2000
(SGM) und 23.06.1997 (Staffelbrunnen) dargestellt.

Tabelle 5-9: Nitratkonzentration im Vergleich zum Grundwasseralter.

Messpunkt Grundwasseralter [a] Konzentration [mg/l] Reaktionszeit [a]
SGM 4 16 145 0
SGM 5 24 10 9
SGM 6 36 0 21
P 335 13 286 0
P 336 32 0 17
P 337 50 0 35

Die Abbaufunktionen mit den auf dieser Grundlage berechneten Reaktionskonstanten sind in
Abbildung 5-11 dargestellt.

Da die Reaktionskonstante abhangig ist von der Ausgangskonzentration und Nitrat hier der
limitierende Faktor ist, ergibt sich eine Reaktionskonstante an der SGM-Messstelle von min-
destens k = 0,4 [1/a] und am Staffelbrunnen von mindestens k = 0,5 [1/a].

Da man an beiden Messstellen von der gleichen reaktiven Schicht ausgeht, kann man im
Transportmodell k = 0,5 [1/a] setzen, da er an der SGM-Messstelle nur aufgrund der geringe-
ren Ausgangskonzentration niedriger ist.

Fur den Bereich des Aquifers, in dem schon die oberen Schichten sauerstoffarm sind, kann
ein k-Wert von k = 0,2 [1/a] angesetzt werden. Da sich die hier bestimmten k-Werte auf die
Reduktion des Nitrats beziehen, sind sie als Ergebnis aller Abbaureaktionen zu sehen. Im
Modell wird die Adsorption des Nitrats deshalb nicht gesondert angesetzt.

Auch hier sei noch einmal darauf hingewiesen, dass man korrekterweise zwei Konzentratio-
nen zum gleichen Termin aus unterschiedlichen Tiefen nicht direkt miteinander vergleichen
kann. Es ware ndmlich auch moglich, dass beispielsweise die hohe Konzentration von 286
mg/l Nitrat in P 335 auf dem Weg zu P 336 nicht vollstdndig abgebaut werden kann. Dies wa-
re aufgrund der zeitlichen Verzdgerung (siehe Tabelle 5-9) aber erst 17 Jahre spéater zu Uber-
prifen. Deshalb kann der hier beschriebene Weg als eine erste Naherung des k-Werts ange-
setzt werden.
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Abbildung 5-11: Ermittlung der Reaktionskonstanten der Nitratreduktion.

5.3.2.3.3 Parametrisierung, Kalibrierung und Berechnungsszenarien

Das Transportmodell MT3D wurde parametrisiert und kalibriert. Die verwendeten Parameter
sind in Tabelle 5-10 aufgefihrt.

Tabelle 5-10: Parameter des MT3D Modells.

Parameter Wert

k-Wert fur die Zone mit niedriger Sauerstoffkonzentra- 0.2 [1/a]
tion (k;) = Schicht 1-14

k-Wert fur die Zone mit hoher Sauerstoffkonzentration 0 [1/a]
(kn1) = Schicht 1-14

k-Wert fur die Zone mit hoher Sauerstoffkonzentration 0.5 [1/a]
(kn2) = Schicht 15 — 26 (reaktive Schicht)

Longitudinale Dispersivitat (o) 10 [cm]
Transversale Dispersivitét (c.r) 1 [cm]
Diffusion 0 [m?/d]

Fur die Kalibrierung wurden 12 Beobachtungsbrunnen ausgewahlt, fir die langerfristige Zeit-
reihen der Konzentrationsmessungen verfligbar sind (Tabelle 5-11). Damit ist die Mdglichkeit
der instationdren Modelleichung gegeben.

Zur Modellierung des Nitratumsatzes im Aquifer Thilsfeld wird nur die Randbedingung 3.
Art beriicksichtigt, d.h. Vorgabe eines Gesamtflusses mit einer entsprechenden Konzentration
(Recharge, Infiltration). Der damit vorgegebene Eintrag wird als so genannter Concentration-
Recharge (CR) in das Grundwasser eingetragen.

Die Anwendung fir das Transportmodell MODFLOW/MT3D wurde fiir das gesamte Unter-
suchungsgebiet durchgefiinrt. Die Berechnung wurde als quasi-instationdare Anwendung
durchgefuhrt, d.h. alle Anfangswerte und die Parameter blieben unverandert. Es ist jedoch
moglich variable Inputdaten zu verwenden, wenn gew(inscht und vorhanden.

Tabelle 5-11: Beobachtungsbrunnen, die fir die Kalibrierung von MT3D genutzt wurden.
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Brunnen Nr. Brunnen Nr.
183 371
248 377
335 389
336 140
337 147
370 148

Die Modellanwendung wurde fiir 2 Szenarien des CR durchgefiihrt (Szenarien 1 und 2a; siehe
Abschnitt 5.3.1). Diese wurden ausgewahlt, da sie die Extremfalle reprasentieren. Der Satus
quo ist das Szenario 1. Szenario 2a erzeugt die héchsten Stickstoffaustrage unter den Feldern
von Bauer Hogemann. Die Tabelle 5-12 zeigt die Inputdaten des CR.

Tabelle 5-12: Nitratkonzentrationen der GWN [mg/I] in den Szenarien 1 und 2a.

Gebiet Szenario 1 Szenario 2a
Testfeld Hogemann | und 11 42 102
Ubrige landwirtschaftliche Nutzflache 117 117
Wald 5 5

5.3.2.4 Ergebnis der Kalibrierung und der Simulation

Um die Anpassungsglte des Transportmodells zu testen, wurde nach der in Abschnitt
5.3.2.2.3 beschriebenen Methode vorgegangen. Der Kalibrierungsvergleich zwischen gemes-
senen und berechneten Grundwasserkonzentrationen von Nitrat ist in Abbildung 5-12 enthal-
ten. Die Abbildungen zeigen, dass die Kalibrierung zufrieden stellend gelungen ist.

Die Abbildung 5-13 zeigt die Draufsicht auf die gegenwértige Konzentrationsverteilung im
Thlsfelder Aquifer. Die hellgrauen Flachen sind landwirtschaftlich genutzt und haben hohere
CR von ca. 80 mg NO3/l. Die dunkleren Flachen sind Waldflachen mit 20 mg/l. Es ist gut zu
sehen, dass die Waldfldchen und die Testfelder von Bauer Hogemann durch geringere Kon-
zentrationen gleicher GréRenordnung charakterisiert sind.

Der Schnitt A-A’ (Schnittfiihrung siehe Abbildung 5-13) einschlie3lich der Forderbrunnen
F13 und die Konzentrationsgleichen sind in Abbildung 5-14 dargestellt. Die Verteilung der
Konzentrationen und die Hohe der Konzentrationen sind typisch fir landwirtschaftliche ge-
nutzte Gebiete und fur Waldflachen. In Abbildung 5-16 sind die niedrigen Nitratkonzentrati-
on in der N&he des Forderbrunnens (unter Wald) und die hohen Konzentrationen unter den
landwirtschaftlich genutzten Flachen sichtbar. Die Situation nach einem Simulationslauf Uber
20 Jahre nach Szenario 1 wird in Abbildung 5-15 gezeigt.

Man kann die Lagednderung der Konzentrationsfront hin zum Forderbrunnen F13 erkennen
und damit die Gefahr steigender Nitratkonzentrationen im geforderten Rohwasser. Allerdings
ist das Vorankommen der Konzentrationsfront auf die Tiefe Gber 21 m uGOK begrenzt. Bis
zu diesem Zeitpunkt wird Nitrat zu grof3en Teilen in der darunter liegenden reaktiven Schicht
abgebaut. Der Vergleich mit Szenario 2a (Abbildung 5-16) verdeutlicht den Einfluss des 6ko-
logischen Landbaus vom Bauer Hdgemann. Verglichen mit Abbildung 5-15 sind in
Abbildung 5-16 weit hohere Konzentrationen in der Umgebung des Brunnens F13 nach 20
Jahren Simulation zu sehen.

130



5. Gekoppelte Modellierung

1468

Calc. Concentration (milligramsiliter)
468

-3

—— e e
=31 46.9 96.9 1469
Obs. Concentration {milligramsliter)

Num Points : 12

Mean Error ; -2 662861 (milligramsiter)

Mean Absolute : 4.1476393 (milligramsAiter)

Standard Error of the Estimate © 1.559496 (milligramsiter)
Root mean sguared : 5.817484 (miligramsiter)
Mormaized RMS : 3.810397 ( %)

Abbildung 5-12: Kalibrierungsplot fir die Nitratkonzentration im Grundwasser (quasi-instationar).
Nur die 12 Beobachtungsbrunnen mit Langzeitmessungen sind in den Plot aufgenommen.

— Hogemann I

— Hdgemann |

agricultural

1
26400

Abbildung 5-13: Draufsicht auf die Nitratkonzentrationsverteilung und Markierung der Schnittlinie
A-A’.
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Well F13

Well F13

Abbildung 5-16: Ende der Simulation nach Szenario 2a, Jahr 20.

5.4 Inverse Modellierung zur Rekonstruktion des Nitrateintrages

Eine Mdglichkeit zur Rekonstruktion von Nitrateintrdgen vergangener Jahre besteht in der
inversen Modellierung der Nitrattransportes. Dazu wird versucht, ausgehend von den verflig-
baren Messdaten der VVergangenheit, den dazu gehdérenden Stoffeintrag zu simulieren. Es wird
im Folgenden zuerst dargelegt, wie die Modellierung der Einzelpegel erfolgt (Abschnitt
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5.4.1). Danach wird die flaichenhafte Modellierung erlautert (Abschnitt 5.4.2).

5.4.1 Modellierung von Einzelpegeln

Der Konzentrationsverlauf an einem einzelnen Gutepegel hangt vom Concentration-Recharge
(CR) und von den Aquifer-Eigenschaften auf dem Transportpfad ab. Da sich alle Pegel in ei-
nem intensiv landwirtschaftlich genutzten Gebiet befinden, erfolgt der Eintrag des Nitrats G-
ber das Sickerwasser in das Grundwasser. Die Nitratkonzentration am Beobachtungspunkt
wurde in einer Entfernung dx gegen die Stromungsrichtung des Grundwassers gebildet. Zu
beachten ist der Abbau auf dem Transportpfad.

In der Abbildung 5-17 soll dieses am Beispiel des Pegels P 369 verdeutlicht werden.

Abbildung 5-17: Pegel P 369 mit Bahnlinie und den verschiedenen Ausgangskonzentrationen der
einzelnen Schichten.

Das Grundwasser bewegt sich entlang der eingezeichneten Bahnlinie von der Grundwasser-
oberflache bis zum Beobachtungspunkt. Die Strecke betragt etwa 200 m. Dazu bendtigt das
Grundwasser ca. 3 Jahre. Es ist zu berucksichtigen, dass sich infolge dispersiver Prozesse die
Nitratfront schneller vorwarts bewegt, als durch die mittlere Grundwasserfliegeschwindig-
keit zu erwarten ware.

Soll nun der Konzentrationsverlauf am Pegel P 369 simuliert werden, missen moglichst ge-
naue Kenntnisse tber den Nitrateintrag vorliegen. Die Hohe des Nitrateintrags ist in erster
Linie abhéngig von der praktizierten landwirtschaftlichen Bewirtschaftung. Zur Landwirt-
schaft des gesamten Einzugsgebietes stehen aber nur Durchschnittswerte aus den Berichten
der landwirtschaftlichen Zusatzberatung einzelner Jahre zur Verfiigung. Uber diese Durch-
schnittswerte kann kein Bezug zu einer bestimmten Flache hergestellt werden. AuRerdem
sind die Landwirte lange Zeit nicht verpflichtet gewesen, Angaben Uber Art und Menge des
eingetragenen Diingers zu machen.

Daraus ergibt sich also, dass keine Angaben uber die Art der Flachennutzung und die Art und
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Menge des verwendeten Dungers fiir eine bestimmte Fldche zu einem bestimmten Zeitpunkt
zur Verfligung stehen. Selbst wenn beides bekannt ware, wiirde die Sickerwasserkonzentrati-
on unter der entsprechenden Flache immer noch eine Unbekannte darstellen, da sie von der
Menge des ausgewaschenen Diingers aus der Wurzelzone der Pflanzen und einigen anderen
Faktoren abhangt.

Mit Hilfe eines inversen Verfahrens kann jedoch das Problem geldst werden. In diesem Fall
bedeutet das, dass man uber eine Rickwartssimulation die notwendige GrolRe des Nitratein-
trags in das Grundwasser bestimmt bei der sich in den entsprechenden Pegeln die gemessene
Nitratkonzentration einstellt (z.B. Engelen & Kloosterman, 1996).

Da von den meisten Pegeln die Nitratwerte der letzten 10 Jahre vorliegen, wurde der zu mo-
dellierende Zeitraum auf diese 10 Jahre festgelegt. Die Simulationen starten im Jahr 1991 und
enden im Jahr 2001. Die Werte des Nitrateintrags ins Grundwasser (Concentration-Recharge,
CR) wurden in Jahresmittelwerten der Konzentration ¢ [mg/I] angegeben.

Da das durch den CR zugefihrte nitrathaltige Wasser den Beobachtungspegel zeitlich versetzt
erreicht, muss im Modellgebiet entlang der jeweiligen Bahnlinie eine Anfangskonzentration
vorgegeben werden. Diese wird aus der aktuellen vertikalen Konzentrationsverteilung abge-
leitet und entsprechend der Konzentrationsverlaufes der letzten 10 Jahre am Pegel auf die vor-
hergehenden Zeitschritte ibertragen. Dabei wird vereinfachend angenommen, dass das Kon-
zentrationsprofil am SGM reprasentativ fur das Gebiet ist.

Im Beispielfall des Pegels P 369 (Abbildung 5-17) ist dies dargestellt. Die unterschiedlichen
Graufarbungen stellen jeweils eine Ausgangskonzentration dar. Wie viele Schichten mit je-
weils derselben Ausgangskonzentration belegt werden, héngt von der Lénge des Aufenthalts
und der sich daraus ergebenden Nitratkonzentration im Beobachtungspegel ab.

Diese Trial-and-Error-Prozedur wurde fur alle Beobachtungspegel durchgefiihrt, fur die Nit-
ratmesswerte vorlagen.

Die Ergebnisse dieser Modellierung und der entsprechenden Simulation fur die einzelnen Pe-
gel sind in Anlage 5-9 aufgefuhrt. Hier soll beispielhaft nur das Ergebnis des Pegels P 369
dargestellt werden.

Folgende Ausgangskonzentrationen des Nitrats wurden im Modell angesetzt:

Schicht 1-3 130 mg/l
Schicht  4-5 110 mg/l
Schicht  6-13 81 mg/I

Die sich ergebenen Nitratkonzentrationen im Sickerwasser sind in Tabelle 5-13 aufgefihrt.

In der Abbildung 5-18 ist der Vergleich der gemessenen Nitratkonzentrationsganglinie und
der vom Modell berechneten dargestellt.

Tabelle 5-13: Concentration-Recharge-Werte des Pegels P 369 von 1991 - 2001.

Jahr 91/92 92/93 93/94 94/95 95/96 96/97 97/98 98/99 99/00 00/01

c 140 150 250 400 180 160 140 130 100 100
[mg/1]
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Abbildung 5-18: Ergebnis der Modellierung am Pegel P 369 (Die vom Modell berechneten Werte
sind als Linie dargestellt, die gemessenen als grof3e Késtchen.)

Deutlich zu erkennen ist die gute Ubereinstimmung der simulierten Nitratkonzentrationsgang-
linie mit der gemessenen. Wie schon erwahnt, ist eine deckungsgleiche Anpassung des Mo-
dells an die gemessenen Nitratkonzentrationen aufgrund der Verwendung von Jahresmitteln
nicht zu erreichen.

Ebenso gute Anpassungen konnten fiir alle anderen Pegel erreicht werden (siehe Anlage 5-9).

5.4.2 Modellierung des flachenhaften Eintrages

Fur eine flachenhafte Modellierung des Nitratumsatzes musste man auf eine groRe Anzahl
von Pegeln im Untersuchungsgebiet zurlickgreifen konnen. Bei geeigneten Abstanden zwi-
schen den einzelnen Pegel kénnten dann die invers ermittelten Nitrateintragswerte auf die
Flache interpoliert werden. Im vorliegenden Fall stehen aber nur die Daten von 16 Messstel-
len zur Verflgung. Die meisten dieser 16 Pegel liegen im mittleren und nordlichen Teil des
Einzugsgebietes, so dass die Datenlage besonders fur den stdlichen Teil gering ist. Im Fol-
genden soll deshalb ein Verfahren flr die Abschatzung des flaichendeckenden Nitratumsatzes
vorgeschlagen werden.

Als erstes muss das Modellgebiet in Wald und landwirtschaftliche Nutzflache untergliedert
werden, da sich diese beiden Flachen hinsichtlich des Nitrateintrags signifikant voneinander
unterscheiden. Als ndchster Schritt muss die Ackerflache hinsichtlich ihrer Nutzung und den
damit verbundenen wiederum unterschiedlichen Nitrateintrdgen unterteilt werden.

In Anlehnung an die in den Berichten der landwirtschaftlichen Zusatzberatung (OOWYV,
1999) dargestellten Flachenaufteilungen kann vereinfacht angenommen werden, dass auf der
Ackerflache in allen betrachteten 10 Jahren zu 65 % Getreide und zu 25 % Mais angebaut
wurden. Die restlichen 10 % wurden durch Griinland bedeckt. Geht man von einer normalen
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Bewirtschaftung dieser drei Flachenanteile aus, so ist unter Mais als Hackfrucht die grofite
Nitratauswaschung zu erwarten. Am geringsten sind die Nitratfrachten dagegen unter Grin-
land einzuschatzen. Aufgrund des hohen Viehbestandes im betrachteten Gebiet kdnnen unter
Grinland aber trotzdem noch Nitratwerte bis zu 100 mg/l im Sickerwasser vorhanden sein, da
von einer Dingung dieser Flachen wegen des vorhandenen Giilleliberschusses ausgegangen
werden kann.

Unter diesen vereinfachten Annahmen kodnnen die drei Anbauarten mit den zu erwartenden
Nitratkonzentrationen belegt werden. Zu diesem Zweck wurde flr die in Abschnitt 5.4.1 er-
mittelten Jahreswerte des CR aller flachen Pegel, die in der sauerstoffgesattigten Zone liegen,
der Mittelwert bestimmt (Anlage 5-10). Daraus lassen sich dann die fiir die flachenhafte Mo-
dellierung benutzten Jahresmittelwerte der Nitratkonzentrationen im Sickerwasser berechnen
(Tabelle 5-14).

Tabelle 5-14: Mittlerer Nitrateintrag in das Grundwasser, berechnet aus den flachen sauerstoffgesat-
tigten Pegeln von 1991 - 2001.

Jahr 91/92 92/93 93/94 94/95 95/96 96/97 97/98 98/99 99/00 00/01
Mittel-
wert c 114 149 176 214 154 165 170 144 113 93
[mg/1]

Unter der Vereinfachung, dass sich der Nitrateintrag unter den drei genannten Anbaufléchen
nach dem folgenden Muster verhalt: ¢ (Mais) > c(Getreide) > ¢ (Griinland) wurde der in Ta-
belle 5-15 dargestellte mittlere Nitrateintrag fir Getreide angenommen. Der Nitrateintrag un-
ter Mais wurde dagegen um 40 % erhoht, und der unter Grinland um 40 % verringert, so dass
das Mittel aller drei Werte gleich bleibt. Die im Modell angesetzten CR-Werte sind in der fol-
genden Tabelle 5-15 aufgefihrt.

Um die drei verschiedenen Anbauflachen nach ihrem prozentualen Anteil an der Gesamtfla-
che in das Modell zu integrieren, wurde die Ackerflache des Modellgebietes in Felder glei-
cher GroRie aufgeteilt. Aufgrund der Kapazitatsgrenzen von MT3D, bezogen auf die Anzahl
unterschiedlicher CR-Felder, wurde zur Festlegung der FeldgréRen die mittlere BetriebsgroRRe
der im Einzugsgebiet angesiedelten landwirtschaftlichen Betriebe von 31 ha benutzt. Die Auf-
teilung der 60 sich daraus ergebenden Felder ist in der Abbildung 5-19 dargestellt.

Um den einzelnen Feldern die in Tabelle 5-15 bestimmten CR-Werte zuzuordnen, wurde ein
Feldsimulator entwickelt. Dieser ermittelt nach der Eingabe der Felderanzahl und dem pro-
zentualen Anteil von Getreide, Mais und Grinland an der Gesamtflache eine zufallige Vertei-
lung der drei verschiedenen Ackerfriichte auf den Feldern (siehe Anlage 5-11).

Fuhrt man diese zufallige Verteilung der Ackerfriichte fiir jedes der zu simulierenden 10 Jahre
durch, so ergibt sich fur jedes Feld eine bestimmte Fruchtfolge. Der jeweiligen Frucht werden
dann die CR-Werte zugeordnet, so dass sie fur jedes Feld und jedes Jahr vorliegen. Diese Rei-
hen der CR-Werte fiir die ersten 6 Felder sind der Anlage 5-12 zu entnehmen.

Der Nitratgehalt des Sickerwassers unter den Waldgebieten wurde nach Rohmann &
Sontheimer (1985) auf einen mittleren Wert von 15 mg/l gesetzt.
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Tabelle 5-15: Concentration-Recharge-Werte in mg/l unter den einzelnen Anbaufl&chen.

Jahr Mais Getreide Grinland
91/92 160 114 69
92/93 208 149 89
93/94 247 176 106
94/95 300 214 129
95/96 216 154 93
96/97 231 165 99
97/98 238 170 102
98/99 202 144 87
99/00 158 113 68
00/01 130 93 56
I
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Abbildung 5-19: Felderaufteilung fiir den Feldsimulator und Waldgebiete.

Die Ausgangskonzentration des Nitrates im Aquifer wurde nach Informationen aus dem Be-
richt der landwirtschaftlichen Zusatzberatung OOWYV (1999) festgelegt. Danach lag die mitt-
lere Nitratkonzentration unter landwirtschaftlicher Nutzflache im Jahre 1991 bei 81 mg/l in 5
m uGOK, in 20 m uGOK bei 54 mg/l und unter Wald bei 2 mg/I.

Ausgehend von diesen Werten wurde fir die einzelnen Schichten folgende Anfangskonzent-
ration errechnet:

unter Acker unter Wald

Schicht 1 -13 81 mg/l Schicht1-7 2 mg/l
Schicht 14 -15 54 mg/l

Schicht 16 - 17 35 mg/I
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Schicht 18 10 mg/I

Im n&chsten Schritt wurde die Simulation mit dem Transportmodell durchgefiihrt.

5.4.3 Auswertung

Die Simulation des Nitratumsatzes an den einzelnen Pegeln hat zu den in Tabelle 5-14 aufge-
fihrten mittleren Nitrateintrdgen in das Grundwasser gefuhrt. Die Pegel P 483 und P 484 sind
in die Berechnung des mittleren Nitrateintrages nicht mit einbezogen worden, da sie im Un-
tersuchungsgebiet eine Sonderstellung einnehmen. Im Einzugsbereich dieser beiden Pegel
wird seit 1993 6kologischer Landbau betrieben, wodurch es zu deutlich geringen Nitrateintra-
gen in das Grundwasser kommt. Diese Art der Grundwasser schonenden Bewirtschaftung hat
sich deutlich auf die Nitratgehalte des darunter befindlichen Grundwassers ausgewirkt (Ver-
gleiche Anlage 5-13). Seit 1996 kdnnen Nitratkonzentrationen von zirka 20 mg/l im Grund-
wasser gemessen werden. Am Pegel P 483 lagen die Nitratkonzentration 1999 sogar bei nur
3,8 mg/l. Damit weisen diese beiden Pegel mit Abstand die geringsten Nitratkonzentrationen
des Untersuchungsgebietes im Grundwasser auf. Dies zeigt deutlich, welche positiven Aus-
wirkungen auf den Grundwasserleiter durch eine Umstellung der ackerbaulichen Bewirtschaf-
tungsform erreicht werden konnten.

Die in Tabelle 5-14 dargestellten mittleren Nitrateintragswerte in das Grundwasser zeichnen
sich durch Konzentrationen aus, wie sie fur intensiv genutzte Ackerflachen durchaus typisch
sind. An einzelnen Pegeln ergaben sich Spitzenwerte von bis zu 400 mg/l Nitrat im Sicker-
wasser. Diese ermittelten Nitrateintragswerte kénnen als eine Naherung der tatsachlich im
Sickerwasser vorhanden gewesenen Nitratkonzentrationen gesehen werden. Sie spiegeln die
GroRenordnung der Menge des im Sickerwasser geldsten Nitrats wieder, die ndtig war, um
Nitratkonzentrationen im Grundwasser von bis zu 300 mg/l zu erhalten.

Deutlich ist auch hier die Umstellung der ackerbaulichen Bewirtschaftung zu erkennen. Bis
1993 stiegen die Nitratkonzentrationen im Sickerwasser an. Ab November 1993 begann dann
der OOWYV mit der landwirtschaftliche Zusatzberatung der im Einzugsgebiet wirtschaftenden
Landwirte. Seit diesem Zeitpunkt sind die mittleren Nitratkonzentrationen im Sickerwasser
ricklaufig. Sie lagen 1999 bei rund 93 mg/I, was im Vergleich zu den 214 mg/l im Jahre 1993
bemerkenswert ist.

Die Auswirkungen der Umstellung auf eine Grundwasser schonende Landwirtschaft sind im
Grundwasser zeitlich versetzt gut zu beobachten gewesen. Dort wurde nach Abbildung 4-9
erst 1996 die maximale Nitratkonzentration im Grundwasser erreicht.

Bei der durchgefiihrten Simulation konnte das Nitrat bis in eine Tiefe von etwa 20 m uGOK
transportiert werden. Nur im Bereich der sauerstofffreien oberen Aquiferschichten wurde das
Nitrat schon beim Eintritt in das Grundwasser durch Abbauprozesse beeinflusst. Beim Errei-
chen der reaktiven Schicht begann der Abbau des Nitrats dann tber die gesamte Flache. Die
Ergebnisse der Simulation ergaben jedoch, dass Nitrat im Modell nicht so schnell abgebaut
werden konnte, wie es im Untersuchungsgebiet der Fall ist. Das Nitrat konnte im Modell zir-
ka 3 m tiefer in den Aquifer vordringen, bevor es vollstandig abgebaut war. Deutlich wird
dies zum Beispiel am Pegel P 336 und P 370, deren Messpunkte sich unter der reaktiven
Schicht befinden und immer nitratfrei sind. Nach der Simulation konnten in diesen beiden
Pegeln noch Nitratgehalte von bis zu 20 mg/l gemessen werden. Der Grund fir diese Diffe-
renz zwischen den gemessenen und simulierten Werten ergibt sich bei genauerer Betrachtung
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der im Modell angesetzten Abbaukonstanten k. Ermittelt wurde diese Abbaukonstante nach
dem im Abschnitt 5.3.2.3.2 beschriebenen Verfahren tber das Grundwasseralter.

In der folgenden Abbildung 5-20 wird das Grundwasseralter im Modell mit dem durch die
FCKW-Datierung ermittelten Grundwasseralter verglichen.

Grundwasseraltersvergleich
0 ‘
O A A Datierung
104 O A,
OO A A OMODFLOW
T 20 - O A
o) ¢Y2) A
Q 30 - ¢) A
c O
= 40
(8]
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Grundwasseralter [a]

Abbildung 5-20: Vergleich des gemessenen Grundwasseralters (FCKW-Datierung) mit dem simulier-
ten Alter.

Es ist zu erkennen, dass sich die gemessenen und simulierten Grundwasseralter unterschei-
den. Das Grundwasseralter im Modell ist bis in eine Tiefe von 20 m im Durchschnitt um 5
Jahre jlnger, danach wird die Altersdifferenz noch grofier. Im oberen Bereich des Grundwas-
serleiters ist dies auf das in Anlage 4-3 angesprochene Problem des scheinbar zu alten ober-
flachennahen Grundwassers zurlickzufuhren. Weiter unten im Aquifer nimmt der horizontale
Anteil der Grundwasserstromung bei den durch die Datierung ermittelten Werten dann starker
zu. Im Modell bleibt der Einfluss der horizontalen Grundwasserstromungskomponente dage-
gen relativ konstant, was man an dem geradlinigen Verlauf der Grundwasseraltersfunktion
erkennen kann. Zu erklaren ist dieser Verlauf durch die im Modell verwendeten Durchldssig-
keitsbeiwerte. Im Modell wird von einem homogenen Aquifer ausgegangen, dessen ks-Werte
in alle Richtungen den gleichen Betrag aufweisen. In der Realitét gibt es aber nur heterogene
Aquifere, in denen sich die ke-Werte in x-, y- und z-Richtung zum Teil erheblich unterschei-
den.

Durch diesen Unterschied in der Grundwasseraltersfunktion kommt es im Modell zu Alters-
unterschieden Uber die Tiefe. So betragt die Differenz des Grundwasseralters zwischen SGM
4 und SGM 5 im Modell 4 Jahre, in der Realitat betragt der Unterschied dagegen 8 Jahre (ver-
gleiche Tabelle 5-16).

Dies bedeutet, dass das Grundwasser im Modell eine héhere vertikale Fliessgeschwindigkeit
aufweist, als es in der Realitat der Fall ist. Infolgedessen verkurzt sich die Verweilzeit in der
reaktiven Schicht. Da der k-Wert aber nach Gleichung 5.3 direkt von dieser Verweilzeit ab-
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hangig ist, entsteht im Modell ein Fehler bezogen auf den Nitratabbau. Ist die Verweilzeit bei
gleichem Abbau kleiner, so muss der k-Wert héher sein.

Tabelle 5-16: Vergleich des gemessenen und simulierten Grundwasseralters.

Pegel Filterunterkante Grundwasseralter Grundwasseralter
[m] UGOK Messung MODFLOW
P 335 15 13 4
P 336 25 32 12
P 337 35 50 20
P 389 59 50 52
P 183 45 48 35
P 369 10 10 5
P 370 24 23 13
p 377 12 12 6
P 481 10 10 3
SGM 1 5 7 0
SGM 2 10 10 3
SGM 3 15 9 6
SGM 4 20 16 10
SGM 5 25 24 14
SGM 6 30 36 24

Damit das Nitrat also schon vor Erreichen der Pegel P 336 und P 370 abgebaut ist, muss der
k-Wert leicht erhoht werden. Bis auf diesen kleinen Fehler des Nitratabbaus kann der Prozess
des Nitratumsatzes durch das Modell jedoch zufrieden stellend wiedergegeben werden.

Das Ergebnis der flachenhaften Nitratumsatzsimulation ist in der folgenden Abbildung 5-21
als Schnitt dargestellt.

Abbildung 5-21: Ergebnis des vertikalen Nitratkonzentrationsverlaufs der Flachensimulation (Schnitt
bei x = 26000 m; Sud — Nord).

In Abbildung 5-21 ist die grofRrdumige vertikale Verteilung des Nitrats gut zu erkennen. Es
kann sich mit der Grundwasserstromung ungehindert bis zum Erreichen der reaktiven Schicht
ausbreiten. Innerhalb dieser Schicht wird dann das gesamte Nitrat abgebaut, so dass das
Grundwasser ab einer Tiefe von zirka 12 m G.NN nitratfrei ist. Sehr gut ist auch die horizon-
tale Verschiebung der Nitratfront unter den Waldgebieten zu erkennen. Dies ist zum einen die
Folge des konvektiven Stofftransports in Grundwasserflielrichtung, zum anderen ist die Ver-
schiebung aber auch auf dispersive Prozesse zurtickzufiihren. In Abbildung 5-22 ist eine Ver-
grolRerung des von nitrathaltigem Wasser unterstromten Waldgebietes dargestelit.
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Abbildung 5-22: Nitratdurchbruch in einen Férderbrunnen.

Im Bereich des Waldgebietes betréagt die Gitterweite des Modells 200 m. Da das Modell die
Nitratkonzentrationen anhand von benachbarten Zellmittelpunkten berechnet, kann sich die
Nitratfront in horizontaler Richtung durch die numerische Dispersion viel schneller ausbrei-
ten, als dies in vertikaler Richtung der Fall ist. Dadurch kommt es im Modell relativ rasch zu
einem Nitratdurchbruch in die Forderbrunnen. Vermieden werden kann dieses Problem nur
durch eine feinere Diskretisierung des Modellgitters.

Besonders deutlich wirkt sich auch die FeldgroRe auf die numerische Dispersion aus. Andert
man die FeldgrélRe im Modell auf die durchschnittliche originale Feldgrofle im Untersu-
chungsgebiet von 5 ha, so ergibt sich in Bezug auf die Nitratkonzentrationen eine Vergleich-
maRigung. Die Felder umfassen dann durch die grobe Diskretisierung in horizontaler Rich-
tung nur noch wenige Gitterzellen, wodurch der Einfluss der numerischen Dispersion ver-
starkt wird.

5,5 Zusammenfassung

Das Ziel der Kopplung war die integrierte Modellierung der Prozesse der Interaktion zwi-
schen ungesattigter und geséttigter Zone. Dazu wurde das Konzept einer losen Kopplung an-
gewandt. Diese erforderte eine Ubertragung der Daten des Bodenmodells in das Grundwas-
sermodell und umgekehrt. Wahrend dieser Operation werden die Output-Daten des Boden-
modells zu Input-Daten des Grundwassermodells transferiert. Dazu kann der Bearbeiter flexi-
bel Austauschzeitrdume festlegen, in denen der Datenaustausch zwischen beiden Modellen
erfolgt. Neben der integrierten Beschreibung der Austauschprozesse zwischen den Kompar-
timenten verkirzt dieser Datentransfer die praktisch sonst sehr aufwandige Auswahl der Da-
ten und die Erzeugung von Input-Dateien fur das Grundwassermodell. Die Simulationsperio-
de umfasste die Jahre 1999 und 2000. Der Quelltext des Programms ist in Anlage 5-4 enthal-
ten.

Die landwirtschaftliche Nutzung im Thulsfelder Gebiet wurde durch prozentuale Anteile von
angebauten Ackerfrichten berticksichtigt. Der diesbeziiglich vorliegende Datenmangel ist ty-
pisch fur Modellanwendungen in Deutschland, da aus Datenschutzgriinden keine Personenbe-
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zlige hergestellt werden sollen. Deshalb sind weder spezifische (schlagbezogenen) Daten fir
eventuelle Fruchtfolgeanderungen erhaltlich noch eine Quantifizierung der Diingermengen
und der Erntemengen anhand von Messdaten belegt. In der Untersuchung wurde deshalb eine
Reihe von Annahmen getroffen, die typisch fiir die Landnutzung der Region sind. So wurden
typische Rotationsszenarien fur die Hauptfriichte erstellt und die Diingermengen und Ernteer-
trage aus Literaturdaten und verfuigbarer Messwerten abgeleitet. Die Variation der Rotations-
szenarien wurde mit HERMES durchgefihrt. Dabei wurden auch die Sickerwassermengen
und die N-Auswaschung berechnet. Die Ergebnisse wurden Uber das Jahr gemittelt und tUber
die Flache gewichtet. Damit war es moglich eine Abschatzung der mittleren jahrlichen N-
Menge in der Grundwasserneubildung zu erhalten.

5.6 Schlussfolgerungen und Ausblick

Im Folgenden sollen die Schwerpunkte dieses Abschnittes hervorgehoben und ein Ausblick
gegeben werden.

Ein relativ hoher personeller Aufwand entsteht durch das manuelle Datensammeln und
Preprocessing der Daten. Aufgrund der grolien Probenahmeintervalle, die in dieser Untersu-
chung moglich waren, ist eine Messung der Dynamik des Wasser und Nitrattransportes nicht
maoglich gewesen. Vielmehr wurden Mdglichkeiten der Datengenerierung, Regionalisierung
und Auswertung aufgezeigt, getestet und angewendet.

Die Menge der verfligbaren landwirtschaftlichen Daten war relativ gering, speziell hinsicht-
lich der Fruchtartenverteilung, Dlngung, Ertrdge und agrotechnischen Daten. Die Datensitua-
tion ist fur Deutschland typisch. Die Daten sind generell anonymisiert und nur als mittlere
Daten auf der Basis von Gemeindeflachen verfugbar. Dingung und Ertradge kdnnen im Unter-
suchungsgebiet nur anhand von Befragungen der Landwirte rekonstruiert werden. Flr groliere
Gebiete ist dies jedoch praktisch nicht moglich. Hier kénnen die erforderlichen Daten nur an-
hand von Literaturdaten und Berichten der Zusatzberatung oder aus Fernerkundungsdaten ab-
geleitet werden. Der Weg der Auswertung von verfiigbaren Literaturquellen wurde in dieser
Arbeit gewdhlt. Eine Ableitung anhand von Luftbildern ist sicherlich der effizientere Weg,
wenn grolRere Flachen bearbeitet werden sollen.

Das Modell HERMES wurde zum Zweck der Dingungsberatung entwickelt. Der Vorteil die-
ses Modells ist der relativ geringe Datenbedarf fur die Parametrisierung, was durch die Ver-
wendung von Standarddatensatzen erreicht wurde. Die berechneten Ergebnisse von HERMES
kdnnen als plausibel charakterisiert werden. Die Trends der Stoffauswaschungen werden gut
nachvollzogen, obgleich die Absolutwerte teilweise relative groRe Fehler von bis zu 103 %
bei Einzelwerten aufweisen. Bei einer mehrjahrigen Mittelung verringern sich diese Ungenau-
igkeiten deutlich.

Eine ausgesprochen giinstige Datenbasis existierte fir die Anwendung von MODFLOW zur
Stromungsmodellierung im Grundwasser. Hinsichtlich der Modellierung des Nitratabbaus im
Grundwasser mit MT3D war dies allerdings nicht der Fall. Die in der Arbeit erhobenen Daten
sind ein wichtiges Element fur die Verbesserung der Wissensbasis hinsichtlich des Umsatzpo-
tenzials. Jedoch konnen nicht alle Fragen beantwortet werden. Beispielsweise sollte das Wis-
sen Uber die Heterogenitat des Umsatzpotenzials und die Parametrisierung von Umsatz und
Ruckhalteprozessen verbessert werden.

Die technische Umsetzung der Modellkopplung von HERMES und MODFLOW/MT3D wur-
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de erfolgreich durchgefuhrt. Die rechentechnische Umsetzung erfolgte als FORTRAN-
Programm. Diese Prozedur ist flexibel und macht die Anwendung der gekoppelten Modelle
effizienter. Eine integrierte Prozessbeschreibung wurde dadurch méglich. Der nachste Schritt
sollte die Kopplung der Prozesse zwischen den Modellen sein. Dazu ist aber eine geschlossen
Losung der Stromung und des Transportes in der ungeséttigten und geséttigten Zone notwen-
dig. Das ist mit den vorliegenden Modellen unmdglich, da dies entweder die Verfugbarkeit
der Quelltexte der Modelle erfordert oder die Erstellung eines voéllig neuen Modells bedeutet,
z.B. auf der Basis der Richards-Differenzialgleichung, die sowohl fir die geséttigte als auch
flr die ungeséttigte Stromung gultig ist.

In nachsten Kapitel werden nun die Ergebnisse der gekoppelten Modellierung mit sozio-
O0konomischen Komponenten zusammengefihrt und aufgezeigt, wie eine Kombination dieser
unterschiedliche gearteten Kriterien mit Hilfe einer multikriteriellen Entscheidungsprozedur
bewertet werden kann.
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6 Multikriterielle Entscheidungshilfe

Ein multikriterieller Entscheidungsprozess (englisch: multiple criteria decision aid, MCDA)
wurde durchgefiihrt, um das Konfliktpotenzial zwischen der Landnutzung und den
Wasserressourcen zu bewerten. Eine Fokussierung auf die Landnutzung und die
Wasserressource allein tragt jedoch der Komplexitat des Problems nicht Rechnung. Deshalb
soll z.B. auch berticksichtigt werden, dass eine grole Bevolkerungsgruppe der Region ihr
Einkommen aus der Landwirtschaft erwirtschaftet. Es wird also versucht 6konomische,
soziale und auch naturrdumliche Werte im Untersuchungsgebiet in die Bewertung
einzubeziehen.

Bei der Entscheidungsfindung ist es notwendig, nicht die vorhandenen Konfliktpotenziale in
den Vordergrund zu stellen, sondern stattdessen objektive Entscheidungskriterien zu schaffen,
anhand derer der Entscheidungsprozess simuliert werden kann. Dazu muss ein Input in das
MCDA aus Vorhersagesimulationen und geschétzten Kosten erzeugt werden. Es werden dazu
die Ergebnisse aus Kapitel 5 verwendet. Es soll auch mdglich sein, unterschiedliche
Interessensgruppen (Stakeholder) zu identifizieren und zu berlcksichtigten.

Die angewendete MCDA-Methode ist NAIADE (Novel Approach to Imprecise Assessment
and Decision Environments). Die Methode wurde vom Joint Research Centre, Institute for
Systems, Informatics and Safety (Munda, 1995) entwickelt. Einen Uberblick tber die
NAIADE-Theorie gibt Anlage 7-1 und NAIADE (1996).

Die Struktur des entwickelten Entscheidungshilfesystems entspricht dem in Abbildung 2-10
dargestellten Modell eines GDSS.

6.1 Anwendung auf das Untersuchungsgebiet Thalsfeld

Das Ziel der Anwendung der MCDA-Methode auf Thlsfeld ist die integrierte Analyse der
naturwissenschaftlichen Ergebnisse der gekoppelten Modellierung und der Interessenslagen
der  Stakeholder. Es wird ein  Entscheidungsprozess simuliert, der die
Gestaltungsmaglichkeiten der landwirtschaftlichen Bodennutzung im Hinblick auf den Schutz
der Grundwasserressource aufzeigen soll. Gleichzeitig wird veranschaulicht, welche Arten
von Informationen aus dieser Analyse erhalten werden kdnnen. Eine genaue Analyse ist
jedoch nicht mdglich, da dazu eine Teilnahme der Akteure im Entscheidungsprozess
notwendig ist. Die Anwendung soll deshalb lediglich dazu, die bisher verfligbare Information
zu bewerten. Es ist deshalb weder das Ziel eine behdrdliche Analyse, d.h. Bewertung der
Gesetzeslage, der politischen und administrativen Strukturen zu ersetzen, noch eine
Entscheidung hinsichtlich 6ffentlicher oder wirtschaftlicher Interessen zu treffen. Es soll
lediglich das Prinzip der Entscheidungsfindung dargelegt werden.

Die Hauptgrinde fir Wahl von NAIADE sind, dass die Methode auch Unsicherheiten
beriicksichtigen und sowohl quantitative als auch qualitative Informationen in die Analyse
einbeziehen kann. Jedem Kriterium ist ein Wert fir jede Alternative zugeordnet. Der
Wertetyp kann entweder eine Zahl sein (scharfe Definition), eine stochastische Funktion
(Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion mit entsprechenden Parametern), eine unscharfe Zahl
(Mitgliedschaftsfunktion) oder sprachlicher Ausdruck (gut, mittel, schlecht). Unter
Verwendung der paarweisen Vergleichstechnik, die auf VVorzugsbeziehungen, d.h. moglichst
kleinen Entfernungen zwischen zugeordneten Werten fir jedes Kriterium beruht, generiert
NAIDAE eine Reihenfolge der Alternativen.
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NAIADE erzeugt zwei Arten von Informationen die wichtig sind, flr den
Entscheidungstrager. Das sind zum einen eine multikriterielle Analyse, die das Ranking der
verschiedenen Alternativen aufzeigt und zum anderen eine Gleichheitsmatrix, welche die
Konflikte zwischen den Interessensgruppen und die mdglichen Koalitionen zwischen ihnen
darstellt.

In der Anwendung wurden die untersuchten Alternativen zur gegenwartigen
landwirtschaftlichen Bewirtschaftung untersucht und in einem Zusammenhang mit méglichen
Konflikten bzgl. der GW-Ressourcen, der natiirlichen und sozialen Werte verglichen. Der
entwickelte Entscheidungsrahmen basiert auf vorhersagenden Simulationen als Input flr das
MCDA hinsichtlich der Wasserressourcen. Die verschiedenen Komponenten, die in das
MCDA eingehen und die Wechselwirkungen sind in Abbildung 6-1 dargestellt.

Vorhersage- Gesetzlicher
simulationen Rahmen

Umweltschutz MCDA Ortliche
-behoérden |:> mit <:| Verwaltungen
NAIADE

Interessens-
aruppen

Entscheidung
strager

Abbildung 6-1: Nutzung des MCDA NAIADE als Werkzeug im Wassermanagement (Linde, 2000).

6.2 Akteure
Die identifizierten Interessensgruppen und ihre Belange sind in Tabelle 6-1 dargestelit.

Die Teilnahme von Vertretern der Interessensgruppen ist ein wichtiges Instrument zur
Versorgung des Entscheidungstrdgers mit Alternativen. Dazu mussen im Vorfeld der
Untersuchung alle Interessengruppen identifiziert werden und zu einer Teilnahme animiert
werden. Zusétzlich missen die zu beteiligenden Behorden identifiziert werden, da sie einen
wichtigen Beitrag zur Umsetzung der Entscheidungen leisten.

6.3 Kiriterien

Die Kriterien basieren auf den Belangen der Akteure (Tabelle 6-2). Im realen Prozess
resultieren diese aus der Auswertung von Fragebogen und Befragungen der
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Schwerpunktgruppen. Dazu ist es nétig, dass alle Akteure fur einige Tage zur Diskussion und
zum ,,Brainstorming* zusammenkommen.

Es ist theoretisch mdglich, viele Kriterien fur jeden Belang aufzustellen. Um die
Ubersichtlichkeit zu gewahrleisten, sollten jedoch nicht zu viele Kriterien ausgewahlt werden.
Die Studie ist begrenzt durch die verfligbaren Informationen. Die Kriterien sollten deshalb so
gewahlt werden, dass die Hauptbelange erfasst werden.

Tabelle 6-1: Identifizierte Interessensgruppen und deren Belange.

Interessensgruppe Belange

Wasserwerk Heutige und kiinftige Wasserversorgung, Wasserressourcen (Qualitat,
Quantitat)

Kommunale Okonomische Entwicklung, Kosten, Wasserversorgung, landwirtschaftliche

Verwaltung Produktion

Kreisverwaltung Gesetze, Nachhaltigkeit

Landwirte Einflusse auf die kinftige Wasserversorgung, Wasserressourcen

Ingenieurbdiros Heutige und kiinftige Wasserversorgung, Wasserressourcen (Qualitét,
Quantitat)

Landesamt fur Wasserressourcen (Qualitat, Quantitat)

Okologie

Ortliche Bevolkerung  Okonomische Entwicklung, Gesundheit, Erholungswert

Die Kriterien im Beispiel sind so gewahlt worden, dass die Hauptbelange durch jeweils
mindestens ein Kriterium reprasentiert werden. Damit kann die Handhabbarkeit gewahrleistet
werden und es ist damit auch relativ unwahrscheinlich, dass diese Kriterien uberflissig sind,
da sie verschiedener Art sind. Es ist wichtig eine ausgewogene Verteilung der Kriterien fir
die Hauptbelange zu erhalten (Tabelle 6-2).

Tabelle 6-2: Die Hauptbelange fir das Thilsfelder Fallbeispiel.

Hauptbelanggebiet Hauptbelange
Okonomie Landwirtschaftliche  Produktion, Wald, Kosten fir alternative
Wasserversorgung

Natrliche Ressourcen Wasserressourcen (Quantitat, Qualitat, Nachhaltigkeit)

Sozial Gesundheit, Tourismus, Erholungswert, 6konomische Entwicklung
Naturwerte Habitate fir Arten, wertvolle Gebiete (Talsperre, Kulturlandschaft)
Gesetzgebung Ubereinstimmung mit EU-Recht und nationaler Gesetzgebung

Die Kiriterien in Tabelle 6-3 fur den Einfluss auf die GW-Qualitdt wurden aus den
Simulationen in Kapitel 5 abgeleitet. Alle anderen Kriterien wurden geschatzt.
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Tabelle 6-3: Gewéhlte Kriterien fur das Fallbeispiel Thulsfeld mit Hauptbelanggebiet, Zielen,
Bewertungskriterien, GroReneinheiten und Definitionen.

Hauptbelan  Ziel Bewertungskri  Grolen- Definition
g-gebiet terium einheit
Okonomisch ~ Minimum Kosten zur MEUR - Kosten fur den Neubau von Brunnen
Sicherung der (Vertiefung)
Wasserversorg - Verschneiden von Wasser
ung - Kosten fur Landnutzungsénderung im
(Unscharfes Schutzgebiet
Kriterium)
Okonomisch ~ Maximum Landwirtschaftl sprachlich - Landwirtschaftliche Produktion
iche Werte
(Sprachliches
Kriterium)
Natrliche Minimierung  Beeinflussung mg/l - Durchbruch der Konzentration in einem
Ressourcen der GW- Brunnen infolge kostanter Kontamination von
Qualitat 50 mgNitrat/l innerhalb von 25 Jahren
(Stochastisches
Kriterium)
Natrliche Minimierung  Risiko eines Jahre™ - Wahrscheinlichkeit fir Unfélle mit
Ressourcen Unfalls gefahrlichen Stoffen in der Wasserschutzzone
(z.B. Pestizidkontamination des GW )
Naturwerte Maximum Natur- und sprachlich - Gebiet mit hohem Natur- und Erholungswert

Erholungswert
(Sprachliches
Kritierum)
Sozial Maximum Tourismusund  sprachlich - Tourismus und 6konomische Entwicklung
Okonomie
(Sprachliches
Kriterium)
Sozial Maximum Gesundheit sprachlich - Gesundheit der drtlichen Bevolkerung
(Sprachliches
Kriterium)

6.4 Einflussmatrix

Die Einflussmatrix wird in Abbildung 6-2 gezeigt. Die Werte sollten so ermittelt werden, dass
sie das gesamte Wissen Uber den Einfluss reflektieren. Die Sammlung der Daten fir die
Kriterien muss sehr systematisch erfolgen, d.h. nicht nur Werte, sondern auch Informationen
uber ihre Verteilung sollten erhoben werden.

Ein Problem entsteht, wenn beispielsweise nicht bekannt ist, wie die Daten erhoben wurden
oder wenn keine statistische Information vorliegt. Dadurch kdnnen zusétzlich Inkonsistenzen
und Unsicherheiten entstehen. In diesem Beispiel wird deshalb auf Schétzungen
zurlickgegriffen, die durch vertiefte Studien verbessert werden missen.
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File Edit Columns Bows Analysis Show About
Matrictype:  Impact Caze Studly |Thuelsfeld Toals
Altermative
o, Realfall Szenario 1 Szenario 2 Szenario 2a Szenario 3
Ersetzungskosten Wasserversurg:m | 0 12 1.2 12 i
Einfluzs auf Landwirtschaft Ioderate Bad Goad Biad Bad
Beeinflussung der Giw-Cualitast Werny Good Werny Bad Mare or Less Bad eny Bad Werny Good
Risiko eines Unfalls approx (1/1000) approx (1/750) approx (1/750) approx (1/750) approx (1/1000)
Matur- und Erholungswert Wery Good Bad Moderate Bad Wery Good
Tourismus und Okonamie Wery Good Wery Dad Moderate Yery Bad Good Both
Gesundheit Good Bad More ar Less Good “ery Bad Good
< | ;[LI Close |

Abbildung 6-2: Die multikriterielle Einflussmatrix fur das Ranking der unterschiedlichen
Landnutzungsszenarien. Die Tabelle zeigt 7 Kriterien und 5 Alternativen.

6.5 Gleichheitsmatrix

Die Praferenzen der Akteure hinsichtlich der verschiedenen Alternativen werden in
Abbildung 6-3 gezeigt. Sprachliche Bewertungen wurden einbezogen, indem die gesamte
Skale von ,,perfekt” bis ,,extrem schlecht* verwendet wurde.

Die Préferenzen werden direkt oder indirekt von den unterschiedlichen Interessensgruppen
formuliert. Die Formulierung der Préferenzen muss auf der Sichtweise der Akteure basieren
und nicht darauf, wie sie von den geplanten Aktionen betroffen sind.

: Naiade =[ofx]
File Edit Columns Bows Analysis Show About
Matrixtype:  Equity Case Stuchy |Thue|sfe|d| Tools
Alternatives
Fealfall Szenario 1 Szenario 2 Szenario 2a Szenario 3
Groups
= Calculate
Wasserwerk Yery Good “ary Bad Bad “Wery Bad Perect
Kommunale Verwaltung Good Bad Good Bacd Moderate
Landwirte Moderate tModerate Wery Good Wery Good Extremnely Bad et
Ingenieurbiiros Bad Good hore or Less Good Wery Good Bad
Landesamt fuer Oekologie “ery Good “/ery Bad Bad Weny Bad “ery Good
oetliche Bevdlkerung Good Iore or Less Bad Moderate More or Less Bad Moderate Both
Kreisverwvalung Good Bad Moderate Bad Moderate
4] | | Close |

Abbildung 6-3: Die Gleichheitsmatrix fiir die unterschiedliche Bewirtschaftungsvarianten.

6.6 Ranking der Bewirtschaftungsszenarien und Sensitivitatsanalyse

Fur ein Ranking der alternativen Bewirtschaftungsszenarien und der aktuellen
Bewirtschaftung wurde der Minimumsoperator gewéhlt. Dabei wird das Ergebnis als
Variation der Minimumsbedingung des Glaubwirdigkeitsindex, d.h. des a-Wertes, gezeigt.

Durch Definition des a-Wertes werden nur die Kriterien, deren Index der Glaubwirdigkeit
uber der a-Schwelle liegt positiv in der Aggregation fir das Ranking der Alternativen
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berticksichtigt. Durch Variation des a-Wertes (0,2; 0,4 und 0,6) ist es moglich die Sensitivitat
des Ranking zu bewerten. Ein niedriger a-Wert erlaubt einen hohen Grad der der
Unsicherheit in der Information, die genutzt wird. Ein hoher a-Wert bericksichtigt nur
Informationen mit einem hohen Bestatigungsgrad oder hoher Indifferenz. Es ist damit
mdglich die Robustheit einer Aussage zu bewerten.

Das endglltige Ranking der Alternativen basiert auf 2 separaten Rankings. Beim ersten
Ranking basiert die Rankingalternative ®*(A) auf den besser und viel besser Relationen. Die
Werte reichen von 0 bis 1 und zeigen, dass (A) ,,besser” ist als andere Alternativen. Beim
zweiten Ranking basiert die Ranking-Alternative ®°(A) auf der schlecht und noch schlechter
Relation, die auch von 0 bis 1 variiert und zeigt, wie schlecht (A) im Vergleich zu mit anderen
Alternativen ist.

Durch Vergleich der beiden separaten Rankings werden nicht vergleichbare Alternativen
identifiziert. Zwei Alternativen sind nicht vergleichbar, wenn innerhalb eines Rankings eine
Alternative besser als eine andere ist, jedoch im zweiten Ranking im Vergleich schlechter
bewertet wird. Weiterhin wird, wenn die Differenz ®*-®" positiv ist, die ,,schlecht* und ,,noch
schlechter” Relation abgelehnt zugunsten der ,,besser” und ,,noch besser* Relation.

Die Ergebnisse des Ranking werden in den Abbildung 6-4 bis Abbildung 6-6 gezeigt. In den
Abbildungen werden die Bewirtschaftungsalternativen folgendermallen bezeichnet: A ...
Realfall, B ... Szenario 1, C ... Szenario 2, D ... Szenario 2a, E ... Szenario 3.

Hohe Unsicherheit (a=0,2)
E ®*(A)=0,51 ®*(B)=0,08 ®*(C)=0,13 ®*(D)=0,00 ®*(E)=0,48
®°(A)=0,00 ®(B)=0,37 ®(C)=0,36 ®(D)=0,46 d°(E)=0,00

- Nach ®" ergibt sich folgendes Ranking:
B A-E->C-B-D

Nach @ ergibt sich folgendes Ranking:
D A=E-+C-»B-+D

Abbildung 6-4: Das NAIADE-Ranking der Bewirtschaftungsalternativen fur hohe Unsicherheit
(a=0.2). Die Alternativen sind miteinander vergleichbar und ordnen sich daher aufeinander folgend
an. Die Alternative A wurde, im Vergleich aller Alternativen, als die beste Alternative identifiziert.

Mittlere Unsicherheit (a.=0,4)

E ®*(A)=0,26 ®*(B)=0,01 ®*(C)=0,04 ®*(D)=0,00 ®*(E)=0,23
®'(A)=0,00 ®(B)=0,15 ®(C)=0,16 ®(D)=0,21 @°(E)=0,00
Nach @ ergibt sich folgendes Ranking:

A-E-C-»B-D
: Nach @ ergibt sich folgendes Ranking:
D E=A->B->C-D

Abbildung 6-5: Das NAIADE-Ranking der Bewirtschaftungsalternativen fiir mittlere Unsicherheit
(=0.4). Alternative B und C sind jetzt miteinander nicht mehr vergleichbar, da die Sicherheit
(Zuverléssigkeit) der Aussage gesteigert wurde. Alternative A wurde wiederum als beste Alternative
identifiziert.
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Geringe Unsicherheit (a=0,6)

E ®*(A)=0,11 ®*(B)=0,00 ®*(C)=0,01 ®*(D)=0,00 ®*(E)=0,08
®(A)=0,00 ®°(B)=0,05 ®°(C)=0,05 ®°(D)=0,09 ®°(E)=0,00
Nach @ ergibt sich folgendes Ranking:

B A-E-+C-»B=D
Nach @ ergibt sich folgendes Ranking:
D A=E->B=C-D

Abbildung 6-6: Das NAIADE-Ranking der Bewirtschaftungsalternativen fir geringe Unsicherheit
(a=0.6). Alternative B und C sind auch hier nicht miteinander vergleichbar. Alternative A wurde auch
hier wieder als beste Alternative identifiziert.

NAIADE identifiziert die Bewirtschaftungsalternative A als den besten Kompromiss aller
Alternativen. Eine Veranderung der Aussage-Unsicherheit durch Variation des a-Wertes
zeigt, dass diese Alternative diesbeziiglich sehr robust ist.

Ein Vergleich der beiden Rankings ®*-® zeigt, dass Alternative A positiver ist als die
anderen. Die Alternativen B, C und D sind ziemlich schlechte Varianten, da ®*-®" negativ ist.

Es wurde eine Sensitivitdtsanalyse durchgefiihrt, um den Einfluss der anderen
Modellparameter neben dem o-Wert auf das NAIADE-Ranking zu untersuchen. Die
Modellparameter, die variiert wurden sind a) der Operator, hier wird anstatt des
Minimumsoperators der Zimmermann-Zysno-Operator verwendet und b) die Reprasentativitat
der Parameterverteilungen, d.h. die Verwendung von Zahlen anstatt von stochastischen
Funktionen und unscharfen Mengen. In Abbildung 6-7 und Abbildung 6-8 werden die
Resultate gezeigt.

a) Operator

Der Zimmermann-Zysno-Operator ermdglicht, im Vergleich zum Minimums-Operator (keine
Kompensation), eine Bericksichtigung unterschiedlicher Grades der Kompensation.
Kompensation regelt die Art mit der Unsicherheiten behandelt werden (Anlage 7-1)

A

Abbildung 6-7: Das NAIADE-Ranking der Bewirtschaftungsalternativen mit dem Zimmermann-
Zysno-Operator, mittlere Kompensation (y=0,6), mittlere Unsicherheit («.=0,4).
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Es zeigt sich kein Unterschied im Ranking im Vergleich mit dem Minimums-Operator flr
mittlere Unsicherheit. Die Reihenfolge der Alternativen &ndert sich also nicht und die
Entscheidung wirde bestand haben.

b) Reprasentativitat der Kriterienverteilung

Fur nicht sprachliche Kriterien kann die Verteilung der Vorzugsbeziehungen durch entweder
stochastische Funktionen oder unscharfe Mengen bercksichtigt werden. Diese erlauben die
Einbeziehung von Unsicherheiten. Durch Anderung der Verteilung zu harten Daten werden
keine Unsicherheiten im Ranking berlcksichtigt. Im untersuchten Fall wurden die harten
Daten flr die Ersatzkosten der Wasserversorgung halbiert. Die Kosten, die mit Null angesetzt
waren wurden bei Null belassen. Damit kann gezeigt werden, inwieweit sich das
Kostenkriterium auf die Alternativen auswirkt.

A

C

Abbildung 6-8: Das NAIADE-Ranking der Bewirtschaftungsalternativen mit einer Reduktion der
Ersetzungskosten (harte Daten) um 50 %.

Die Halbierung der Ersetzungskosten wirkt sich noch nicht auf die gewéhlte
Vorzugsalternative aus. Es zeigt sich jedoch, dass jetzt die Alternative C mit der Alternative E
gleichgesetzt ist. Damit gibt es keine eindeutige Rangfolge nach der Vorzugsalternative mehr.
Es zeigt sich, dass nach wie vor die Alternative A die beste Ldsung ist. Jedoch sind jetzt die
Alternativen E und C gleichrangig, so dass das Szenario 2, welches die originale Ackerfrucht
mit Winterzwischenfrucht mit verteilten kleinen Diingergaben betrifft, in die Uberlegungen
einbezogen werden sollte.

6.7 Konfliktanalyse und Koalitionsbildungsprozess

Die Abbildung 6-9 zeigt das Dendrogramm fur die Koalitionsbildung. Es ist aus der
Gleichheitsmatrix gebildet worden. Fir jedes Paar von Interessensgruppen mit ahnlichen
Beurteilungen der vorgeschlagenen Alternativen wird fiir unterschiedliche Niveaus der
Koalition ein Ahnlichkeitsindex (links im Bild) berechnet.

Das NAIADE-Dendrogramm des Koalitionshildungsprozesses zeigt, dass das Wasserwerk
und das Landesamt fiir Okologie dhnliche Sichtweisen haben (Ahnlichkeitsindex 0,90). Eine
etwas geringere Ubereinstimmung zeigt sich zwischen der Kommunalen Verwaltung und der
ortlichen Bevélkerung (Ahnlichkeitsindex 0,82). Deren wahrscheinlichster Koalitionspartner
die Kreisverwaltung ware (Ahnlichkeitsindex 0,75). Die ortliche Bevolkerung und die
Verwaltung auf der einen und Wasserwerk und Landesamt auf der anderen Seite, waren die
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nachst-wahrscheinlichen  Koalitionspartner ~ (Ahnlichkeitsindex  0,62).  Geringfiigig
wahrscheinlicher ist eine Koalition zwischen Landwirten und Ingenieurbiros
(Ahnlichkeitsindex 0,65). Die beiden Koalitionen treffen sich mit einem eher geringen
Anhnlichkeitsindex von 0,50. Das zeigt insgesamt ein recht breites Interessensspektrum und
recht gegensétzliche Beurteilungen der Alternativen.

Die stérkste Koalition bildet sich offensichtlich zwischen Kommunal- und Kreisverwaltung,
ortlicher Bevolkerung, Wasserwerk und dem Landesamt fiir Okologie.

i Equity Analysis Results 1 [m] 3
Erint

Dendrogram of Coalition Formation Process Groups

1 Gh Gh G7 G2 G3 G4 Gl ‘Wasserwerk

o

G2 Kommunale Ye.
0.0005
G3  Landwirte
G4 Ingenieurbiiros
0.5236 G5 Landesamtfu.

GE  oerliche B.

G7 Kreisverwalt

0.7439

0.6539
06234

0.5015

Show Similarity Matrix |

Abbildung 6-9: NAIADE-Dendrogramm der Koalitionshildung fur die Akteursgruppen in Thulsfeld.
Die Ahnlichkeiten zwischen den Akteursbeurteilungen hinsichtlich der vorgeschlagenen Alternativen
werden in den verschiedenen Stadien der Interaktion durch die Ahnlichkeitsindizes (links in der
Abbildung) deutlich.

6.8 Diskussion und Analyse

Das Ergebnis zeigt, dass die beste Kompromisslosung diejenige ist, die auch von der stérksten
Koalitionsgruppe: Kommunal- und Kreisverwaltung, ortliche Bevolkerung, Wasserwerk und
dem Landesamt fiir Okologie vertreten wird. Dies ist die Alternative A, also die gegenwirtig
in der Etablierung befindliche Variante mit dem 6kologischen Landbau. Theoretisch méglich
waére auch die Alternative E, die die Umwandlung in Grinland beftirwortet.

Man sieht jedoch auch, wenn der Kostenfaktor der Wasserversorgung in den Hintergrund tritt,
wachsen die Chancen eines Kompromisses fir die intensiveren landwirtschaftlichen
Bewirtschaftungsvarianten. Dies liegt nahe, da das behandelte Problem im Spannungsfeld
zwischen Wasserversorgung und Landwirtschaft liegt, und dann die Seite der Landwirtschaft
gestarkt wird. Im Ergebnis kann festgestellt werden, dass bei einer etwa 50 %-igen
Verringerung der Kosten der Wasserversorgung eine intensive landwirtschaftliche Alternative
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(C) in Frage kommt. Wenn jedoch andererseits die Kosten der Wasserversorgung steigen,
sinkt die Wahrscheinlichkeit einer landwirtschaftlich geprégten Alternative.

Es gibt einige Einwénde hinsichtlich dieser Analyse, die hier erwahnt werden sollen. Der
Haupteinwand ist, dass die Entscheidung bereits getroffen wurde, indem der Wasserversorger
auf den im seinem Besitz befindlichen Flachen den dkologischen Landbau fordert. Insofern ist
es nun kaum noch moglich eine freie Entscheidung in einer interaktiven Diskussion zwischen
den Akteuren und den Entscheidungstragern zu finden. Es ist auch klar, dass die Analyse auch
an einem uniibersehbaren Datenmangel leidet.

Es gibt einige Grenzen und Einschrankungen der MCDA-Methoden und damit von NAIADE,
die gleichzeitig aber auch als Vorteile gesehen werden koénnen. Die Haupteinschrankung
besteht darin, dass eine MCDA-Analyse niemals eine Antwort auf die Frage liefern kann
»Welches ist die beste Alternative?*. Sie kann nur ein Verstandnis und Vorschlage fir
Akteure und Entscheidungstrager liefern. Dieser Fakt kann fur die Entscheidungstrager
argerlich sein. Es gibt ein Risiko, dass die Ergebnisse einer MCDA-Analyse als Faktum
genutzt werden konnen, welche sie jedoch nicht sind. Die Tatsache, dass NAIADE keine
Wichtung erlaubt, kann eine Einschrankung sein, wenn der Entscheidungstrager, z.B. das
okonomische Kriterium starker wichten mochte als das kulturelle.

Es gibt weiterhin ein deutliches Risiko, dass der Analyst oder der Entscheidungstréager die
Analyse durch die Wahl der Kriterien, der Akteure, der Praferenzen und der
Verzugsbeziehungen beeinflusst. Es wére z.B. mdglich, dass die Alternative D als beste
Alternative identifiziert wird, wenn mehr Kriterien, die die intensive Landwirtschaft
berticksichtigen einbezogen wund Kiriterien, die die Wasserversorgung und den
Ressourcenschutz beinhalten entfernt werden.

Zusammenfassend zeigt die Anwendung der NAIADE-Analyse auf Thilsfeld, dass MCDA
effektiv als Werkzeug in einem Entscheidungsprozess einbezogen werden kann. Es kénnen
die gegenséatzlichen Interessen bewertet und eine Kompromisslosung erreicht werden.
Speziell ist dies durch die Mdglichkeit der Bertcksichtigung verschiedener Typen von
Informationen, d.h. harte Daten, sprachliche Ausdriicke, stochastische Verteilungen und
unscharfe Mengen gegeben. Das Problem wird strukturiert durch eine multikriterielle
Einflussmatrix und die Koalitionen werden tber die Gleichheitsmatrix gefunden. Letztere ist
eine gute Madglichkeit zur Verbesserung des Verstandnisses fir die Interessen der anderen
teilnehmenden Akteure.

Die Kombination der multikriteriellen Analyse und der Gleichheitsanalyse kann sehr wertvoll
sein. In der Gleichheitsanalyse, die hier angewendet wurde konnte gezeigt werden, dass es
eine akzeptable Loésung gibt, die den Grundwasserschutz priorisiert und fir die gleichzeitig
die starkste Koalitionsgruppe steht.

Am Schluss soll erwéhnt werden, dass NAIADE den Vorteil hat unspezifisch zu sein. Es kann
damit, z.B. auch in der Kombination mit anderen Modellwerkzeugen, auch fiir andere
Bereiche Anwendung finden.

Im n&chsten und letzten Kapitel werden die Schlussfolgerungen fir die gesamte Arbeit
gezogen und es erfolgt ein Ausblick.
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7 Schlussfolgerungen und Ausblick

Das Ziel der vorliegenden Arbeit war die Untersuchung von Modellen und Methoden zur Ent-
scheidungsfindung in der Grundwasserbewirtschaftung. In der Arbeit wurde dazu ein Ent-
scheidungsrahmen geschaffen, der Erkundungsmethoden, numerische Modelle und gesell-
schaftswissenschaftliche Aspekte mit einem multikriteriellen Entscheidungshilfewerkzeug
verknupft.

Nach einer Bewertung und Diskussion von Modellen und Methoden in der Grundwasserbe-
wirtschaftung erfolgte eine Anwendung an praktischen Beispielen. Der Entscheidungsrahmen
fokussiert dabei auf Nutzungsaktivitaten, die Wirkungen auf die Grundwasserressourcen ha-
ben. Die praktische Anwendung erfolgt dazu im Einzugsgebiet des Wasserwerkes Thilsfeld
des Oldenburgisch-Ostfriesischen Wasserverbandes (Niedersachsen), in dem die Wasserfor-
derung und die landwirtschaftliche Bodennutzung die Hauptnutzungen darstellen. Die land-
wirtschaftliche Nutzung in der Trinkwasserschutzzone 3 ist bereits Nutzungseinschrankungen
z.B. hinsichtlich der Diingermengen und des Einsatzes von Pflanzenschutzmitteln unterwor-
fen. Das Bestreben des Wasserwerksbetreibers besteht darin, die Landwirtschaft zu extensi-
vieren und Flachen mit besonders hohem Gefahrdungspotenzial aufzuforsten. Dazu werden
schrittweise konventionell bewirtschaftete landwirtschaftliche Flachen vom Wasserversorger
aufgekauft und diese entweder wieder an Landwirte verpachtet oder aber aufgeforstet. Die
Verpachtung wird unter Nutzungsauflagen durchgefuhrt. Dabei wird die dkologische Land-
wirtschaft favorisiert. Im Zusammenhang mit der forstwirtschaftlichen Nutzung stellt sich vor
allem die Frage nach der Strategie der Aufforstung um erhéhten Stoffeintragen und einer dar-
aus resultierenden Tiefenversauerung des Grundwassers entgegenzuwirken.

Die vorliegende Arbeit identifiziert die Umwelteinflisse infolge der landwirtschaftlichen
Nutzung und der atmosphéarischen Stoffeintrdge und vergleicht verschiedene Bewirtschaf-
tungsvarianten. Dabei kann gezeigt werden, dass bei einer Extensivierung der Landwirtschaft
das Gefahrdungspotenzial fur das Grundwasser hinsichtlich Kontamination deutlich zurlck-
geht.

Zur Bewertung der Reaktionsbedingungen und des Status quo im Aquifer werden ausgewahl-
te Erkundungs- und Auswertungsmethoden vorgestellt und praktisch angewendet. Dabei wird
mit leicht gewinnbaren Informationen, wie z.B. anhand von Wasseranalysen, die Reaktions-
bedingungen im Aquifer ermittelt. AuBerdem werden Indikatoren verwendet, die das Stattfin-
den bestimmter Reaktionen anzeigen. Hierzu z&hlen z.B. das Vorkommen von organischem
Kohlenstoff als Elektronendonator und die Interpretation der Nitrat-Sulfat-Hydrogenkarbonat-
Diagramme. Auf diese Weise konnte der Untersuchungsaufwand deutlich reduziert und die
Effizienz erhoht werden. Weitere Methoden zur Identifizierung hydrogeologischer und hyd-
rochemischer Verhéltnisse, z.B. Isotopenmethoden und Chlorid-Sulfat-Diagramme, wurden
angewendet und diskutiert.

Die in der Recherche ausgewéhlten Modelle, die in das Entscheidungshilfesystem implemen-
tiert wurden, sind:

. HERMES fir die ungeséttigte Zone,
. MODFLOW/MT3D fur die gesattigte Zone und

. NAIADE fur die Szenarienvergleich und die multikriterielle Entscheidungsfindung.
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Die Modelle HERMES und MODFLOW/MT3D wurden gekoppelt um eine integrierte Be-
rechnung der Stofffliisse in der ungesattigten und der gesattigten Zone zu ermdéglichen. Die
Kopplung wurde als ,,lose” Kopplung realisiert, die den Datenfluss zwischen den Modellen
realisiert, die Modelle selbst aber nicht verandert.

Im Zusammenhang mit der Modellierung wurden auch Mdglichkeiten zur Regionalisierung
von Modelleingangsdaten erdrtert und angewendet. Dazu wurden geostatistische Methoden
verwendet. Des Weiteren wurde mit der Entwicklung des Feldsimulators ein Werkzeug ge-
schaffen, das eine wertvolle Hilfe fur Simulationen bei eingeschrankter landwirtschaftlicher
Datenbasis sein kann. Da die Fruchtartenverteilung meist unbekannt ist, ermittelt der Feldsi-
mulator auf wahrscheinlichkeitstheoretischer Basis eine Zeitreihe von Fruchtartenverteilungen
flr das Untersuchungsgebiet. Damit wird die Regionalisierung von Ergebnissen der Stoffaus-
tragsmodellierung der ungeséttigten Zone unterstutzt. Es wurden auf diese Weise Modell-
werkzeuge geschaffen, die in einem Entscheidungsrahmen angewendet werden kdnnen. Da-
mit wird eine naturwissenschaftliche Basis fur die Entscheidungsfindung bereitgestellt.

Die Ergebnisse der Feldmethoden in Kombination mit Modellrechnungen im Untersuchungs-
gebiet Thulsfeld zeigen, dass Nitrat gegenwartig noch von den Forderbrunnen fern gehalten
wird. Wesentlichen Anteil hat dabei eine reaktive Schicht im Aquifer, die durch einen hohen
Pyritgehalt gekennzeichnet ist. Der bestimmende Prozess ist hier die autotrophe Denitrifikati-
on, die durch Redox-Prozesse im sauerstoffarmen Milieu hervorgerufen wird. Wenn die De-
nitrifikationskapazitat erschopft ist, wird es zu einem Durchbruch von Nitrat an den Forder-
brunnen kommen. Um die Denitrifikationskapazitat weitgehend zu erhalten, ist deshalb mit-
telfristig eine Minimierung der Nitrateintrage durch die Landwirtschaft erforderlich.

In der vorgelegten Arbeit wurde weiterhin gezeigt, dass das multikriterielle Entscheidungshil-
fewerkzeug NAIADE (Munda, 1995) fur die Einbeziehung und Bewertung der Ziele ver-
schiedener Interessensgruppen geeignet ist und fiir das Erreichen einer Kompromisslésung
erfolgreich eingesetzt werden kann. NAIADE liefert eine systematische Anwendung fir die
Strukturierung von Problemstellungen. Es erlaubt die Verknlpfung und Bewertung von natur-
und gesellschaftswissenschaftlichen Kriterien einschlieBlich von Nutzungsszenarien und ges-
tattet die ldentifizierung maoglicher Koalitionen von Interessensgruppen. Die getesteten 4 al-
ternativen Bewirtschaftungsszenarien wurden auf diese Weise hinsichtlich ihres Konfliktpo-
tenzials fur die Wasserressourcen, die Landwirtschaft, die nattrlichen und die landeskulturel-
len Werte beurteilt.

Fur das Untersuchungsgebiet Thilsfeld wurde festgestellt, dass die extensive landwirtschaftli-
che Bewirtschaftung des Gebietes die optimale Variante ist. Diese wird bereits teilweise im
Gebiet praktiziert.

Es gibt einige Fragestellungen, die in dieser Arbeit offen geblieben sind. Diese sollen im fol-
genden Ausblick, schwerpunktmélig zusammengefasst werden. Es wurde zeigt, dass die ent-
wickelten Methoden genutzt werden kdnnen, um mittelfristige Beeinflussungen von Grund-
wasserressourcen, d.h. Uber einen Zeitraum eines Jahrzehnts, zu identifizieren und hinsicht-
lich ihrer Wirkungen zu bewerten. Zukunftig ware zu untersuchen, inwieweit langfristige Be-
einflussungen, z.B. tber mehrere Jahrzehnte, zuverlassig prognostizierbar sind. Dazu waren
langere Beobachtungsreihen notwendig.

Ferner sollte untersucht werden, wo die Grenzen der Werkzeuge hinsichtlich der Anwen-
dungsskale liegen. Bei den Transportmodellen sind die Anwendungen, z.B. hinsichtlich des
realisierbaren Parametrisierungsaufwandes und der Relevanz der beriicksichtigten Prozesse,
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beschrénkt. Die Ansatze zur Entscheidungsunterstiitzung haben hinsichtlich der Skale keine
Begrenzung, sofern ein strukturiertes Problem vorliegt. Schwieriger wird es, wenn die Ziel-
stellung nicht eindeutig formuliert werden kann, z.B. bei unterschiedlichen politischen Inte-
ressen verschiedener Bundeslander oder Nationen beim Grundwasserschutz. Die Methoden
wurden so ausgewahlt, dass sie hinsichtlich der Skale mdglichst universell einsetzbar sind.
Ein Nachweis, bis zu welcher Grenze dies gilt, steht allerdings noch aus.

Ein weiterer interessanter Aspekt, der kiinftig zu untersuchen ware, sind Mehrfachnutzungen
verschiedener Wasserressourcen, z.B. Grund- und Oberflachenwasser, in einem Untersu-
chungsgebiet. Dies ist bei einzugsgebietsbezogenen Bewirtschaftungsansatzen der Regelfall.
Allerdings kann es dabei dazu kommen, dass eine Zielformulierung nicht mehr eindeutig
mdoglich ist, da das Problem nicht mehr strukturierbar ist. Eine Alternative wéren hier Ent-
scheidungsketten, bei denen jeweils kleinere und Uberschaubare Gebiet bewertet und die
Wechselwirkungen mit dem Ré&ndern untersucht werden. Dieser Aspekt gewinnt grundsatz-
lich bei zunehmender Komplexitat an Bedeutung.

Weitere Aspekte fiir kiinftige Aufgaben sollten die Untersuchung der Ubertragbarkeit der An-
sétze auf andere Gebiete sein und ein Test, wie die Akteure in einem Entscheidungsprozess
mit dem System, also wie groR die Akzeptanz ist. Die Ubertragbarkeit ist fiir Teile der Me-
thodik, wie z.B. das Bodenmodell und das Grundwassermodell durch vielféaltige Anwendun-
gen bereits nachgewiesen. Eine diesbeziugliche Untersuchung der integrierten Modelle steht
allerdings noch aus. Die Frage der Akzeptanz der Methode ist essentiell fiir die weitere Ver-
wendung. Ein Praxistest erfordert deshalb eine mdglichst breite Basis von Fachleuten aus ver-
schiedenen Disziplinen, die am Test interessiert sind, eine griindliche Vorbereitung aller Ak-
teure sowie eine interessante und berschaubare Zielstellung.

Zusammenfassend kann festgestellt werden, dass der in der vorliegenden Arbeit erarbeitete
Entscheidungsrahmen einen wesentlichen Beitrag fur eine natur- und gesellschaftswissen-
schaftlich basierte Entscheidungsfindung leisten kann. Dazu wurden Stoffeintrage und Stoff-
transportbedingungen im Untergrund durch ausgewahlte Erkundungsmethoden und gekoppel-
te numerische Modellierung charakterisiert und die Auswirkungen unter verschiedenen Sze-
narien prognostiziert. Weiterhin wurden naturwissenschaftliche mit sozio-6konomischen Kri-
terien in einer multikriteriellen Entscheidungsumgebung verknupft und ein moglicher Ent-
scheidungsweg angegeben. Im Ergebnis konnte gezeigt werden, dass auf diese Weise Ldsun-
gen fir einen nachhaltigen Grundwasserschutz gefunden werden kénnen.

156



8. Literaturverzeichnis

8. Literaturverzeichnis

Aamodt, A., Plaza, E. (1994): Case-Based Reasoning: Foundational Issues, Methodological Variations
and System Approaches, Al Communications, 7(1), 39-59.

Abou-Seda, M.N.I, OTTOW, J.C.G. (1995): Effect of increasing oxygen concentration on total deni-
trification and nitrous oxide release from soil by different bacteria. Biol. Fert. Soils 1, 31-38.

Addiscott, T.M. (1977): A simple computer model for leaching in structured soils. J. of Soil Sci., 28,
554-563.

Addiscott, T.M., Wagenet, R.J. (1985): Concepts of solute leaching in soils: A review of modelling
approaches. J. of Soil Sci., 36, 411-424.

Addiscott, T.M., Whitemore, (1987): Computer simulation of changes in soil mineral nitrogen and
crop nitrogen during autumn, winter and spring. J. Agric. Sci., Camb., 109, 141-157.

Aerts, J.C.J.H., Kriek, M., Schepel, M. (1999): STREAM (Spatial Tool for River Basins, Environment
and Analysis of Management Options): Set up and Requirements. Report Resource Analysis RA-
99.

AG Bodenkunde (1994): Bodenkundliche Kartierungsanleitung. — 4. Edition., 392 S., Hannover.

Ahmed, S., De Marsily, G. (1987): Comparison of Geostatistical Methods for Estimating Transmissiv-
ity Using Data on Transmissivity and Specific Capacity. Water Resources Research, 23 (9), 1717-
1737.

Alter, S. (1994): Transforming DSS Jargon into Principles for DSS Success, p. 3-26 in Decision Sup-
port and Executive Information Systems, edited by Paul Gray.

Andersen, P.F. (1993): Manual for instructional problems for USGS Modflow model, GeoTrans Inc.,
Robert S. Kerr Environmental Research Laboratory, US EPA, Ada, Oklahoma, 280p.

Bach (1994): Die potentielle Nitratbelastung des Sickerwassers durch die Landwirtschaft in der Bun-
desrepublik Deutschland. Gottinger Bodenkundliche Berichte 93, 1-186 p.

Ball, J.W., Nordstrom, D.K. (1979): WATEQ?2 - A computerizes chemical model for trace and major
element speciation and mineral equilibria of natural waters - S.815-835, in: E.A. Jenne (Hrsg.):
Chemical modeling in ageous systems - Am. Chem. Soc. Symp. Series, 93, Washington D.C.

Ball, J.W., Nordstrom, D.K. (1991): User's manual for WATEQA4F, with revised thermodynamic data
base and test cases for calculating speciation of major, trace, and redox elements in natural waters:
U.S. Geological Survey Open-File Report 91-183, 189 p. (Revised and reprinted August 1992.)

Baptist, M.J., Vonk, M. (1999): A Fuzzy Expert System to Assess the Effects of Climate Change on
the Ecosystem of the Wadden Sea. Final Report WL | Delft Hydraulics T2056.

BBodSchG (1998): Gesetz zum Schutz des Bodens vom 17. Mérz 1998. Bundesgesetzblatt Jahrgang
1998, Teil I, Nr.16, S. 505-510

BBodSchV (1999): Bundes - Bodenschutz- und Altlastenverordnung vom 16. Juli 1999. Bundesge-
setzblatt Jahrgang 1999, Teil | Nr.36, S. 1554-1682

Becking, J.H. (1981): The famaly Azotobacteriaceae, 795-817. In: STARR, M. R., STOLP, H.,
TRUPER, H. G., BALOWS, A. and SCHLEGEL, H. G. (eds): The prokaryots Springer, Berlin

Bedient, P.B., Rifai, H.S., Newell, C.J. (1999): Ground Water Contamination, Transport and Remedia-
tion, Second Edition, Prentic Hall PTR, UK, ISBN 0-13-013840-1.

Benecke, P., Eberl, C., Marbach, M. (1992): Bestandsbegrindung mit Bodenbearbeitung, Kalkung und
Hilfspflanzenanbau, Allg. Forstzeitung 10 / 1992

Bergmann, R. (1999): Developing Industrial Case-Based Reasoning Applications — The INRECA-
Methodology, Springer-Verlag, Germany.

Beudt, J. (Hrsg.) (1997): Grundwassermanagement: Schutz — Reinigung — Sanierung. Springer — Ver-
lag, Berlin, Heidelberg, New York, Barcelona, Budapest, Hongkong, London, Mailand, Paris,
Santa Clara, Singapur, Tokio, ISBN 3-540-62404-X.

Beyer, W. (1964): Zur Bestimmung der Wasserdurchlassigkeit von Kiesen und Sanden aus der Korn-
verteilungskurve. —- WWT 14: 165-168, Berlin

BfG (1997): Darstellung und Bewertung von mesoskaligen Stickstoffmodellen, Bundesanstalt fur Ge-
waésserkunde, Koblenz - Berlin.

Binder, M., Reinstorf, F., Walther, W. (2002): "Konzept zur Verbesserung der flichenbezogenen Aus-
sagen aus bestehenden Messnetzen im System Atmosphare - Boden - Gewasser”, LAWA flr DK
5.71, twV (DVWK) 4121, Abschlussbericht, Institut fir Grundwasserwirtschaft, TU
Dresden.

157



8. Literaturverzeichnis

Blattner, M. (1996): Modelle: EHP, Tagungsunterlagen zur Zwischenprésentation, BMBF-
Verbundprojekt "Prognosemodell fiir die Gewasserbelastung durch Stofftransport aus kleinen Ein-
zugsgebieten - Weiherbachprojekt-".

Bleeker, A., Draaijers, G.P.J., Klap, J.M., van Jaarsveld, J.A. (2000): Deposition of acidifying compo-
nents and base cations in Germany in the period 1987-1995. National Institute of Public Health
and Environment Protection (RIVM), Bilthoven, Report no. 722108027.

BLW (1994): Bayerisches Landesamt fur Wasserwirtschaft, Internationales Symposium - Grundwas-
serversauerung durch atmospharische Deposition Ursachen - Auswirkungen - Sanierungsstrate-
gien: 26.-28. Oktober 1994, Bayreuth, Deutschland. In: Informationsber. des Bayerischen Lan-
desamtes fiir Wasserwirtschaft Heft 3 (1995), Eigenverlag Miinchen, 429 S.

Bockle, R., Rohmann, U., Sontheimer, H. (1984): Die Bedeutung eines natirlichen Nitratabbaus im
Untergrund furr die Grundwasserqualitat und dessen Nachweis mit Hilfe eines einfachen Verfah-
rens zur Bestimmung der Stickstoffkonzentration in Grundwassern. Vom Wasser 62 (1984), S. 25-
37.

Boening, D. (1990): Verifikation thermodynamischer Gleichgewichtsmodelle anhand von Labor- und
Feldversuchen. In: DFG-Kolloquium : Modellierung hydrogeochemischer Reaktions- und Trans-
portprozesse im Grundwasserbereich, Universitat Karlsruhe, Institut fur Hydromechanik, S.5

Borchers, U. (1993): Erfassung und Charakterisierung von Substraten in pleistozdnen Aquiferen sowie
deren Verwertbarkeit fiir die mikrobielle Nitratreduktion. (Diss.), Cuvillier Verlag, Gottingen,
1993.

Bottcher, J. (1989): Kinetik und Modellierung gekoppelter Stoffumsetzungen im Grundwasser eines
Lockergesteines Aquifers. Geol. Jahrbuch, Hannover.

Battcher, J., Strebel, O. (1985): Vertikale Stoffkonzentrationsprofile im Grundwasser eines Locker-
gesteinsaquifers und deren Interpretation (Beispiel Fuhrberger Feld), Z. dt. geol. Ges. 136, 543-
552, Hannover.

Brooks, C.H.P. (1997): A Framework for DSS Development - from Decision support and Executive
Information Systems, ed. Paul Gray.

Bulfin, M. (1993): Private Forestry in Ireland: Progress and Problems, aus: Agriculture: Afforestation
of agricultural land, Proceedings of a workshop held in Brussels (Belgium) on 12 and 13 Decem-
ber 1991, Commission of the European Communities, Report EUR 14804 EN, 1993

Burns, 1.G. (1974): A model for predicting the redistribution of salts applied to fallow soils after ex-
cess rainfall or evaporation. J. of Soil Sci., 25, 165-178.

Burrough, P.A. (1989): Principles of Geographical Information Systems for Land Resources Assess-
ment, Clarenden press, Oxford, 194p.

Canter, L (1997): Nitrates in Groundwater. Lewis Publishers, Boca Raton, New York, London, Tokyo,
1997.

CEC (1991): Final report on project: "Nitrate in Soils”. CEC EUR 13501, Luxembourg, 544 pp.

Clayton, A.M.H., Radcliff, N.J. (1997): Sustainability — a system approach, ISBN 1-85383-319-3.

Com (97) 49: Final-Proposal for Council Directive establishing a framework for Community action in
the field of water policy. OJ, No. C 184/97, 20 p.

Cornforth, 1.S. (1999): Selecting indicators for assessing sustainable land management, Journal of
Environmental Management, 56, 173-179.

Costanza, R. (1993): Developing ecological research that is relevant for achieving sustainability, Eco-
logical Applications, 3, 4, 579-581.

Costanza, R., Pattern, B.C. (1995): Defining and predicting sustainability, Ecological Economics 15,
193-196.

Costanza, R., Wainger, L., Bockstael, N. (1996): Integratine Spatially Explicit Ecological and Eco-
nomic Models: Theory and application in the Patuxent River Watershed, Maryland, in getting
down to earth, Washington, D.C. Island Press.

Crowe, A.S., Mutch, J.P. (1994): An expert system approach for assessing the potential for pesticide
contamination of ground water, Ground Water, 32, 2, 487-498.

Cypionka, H. (1999): Grundlagen der Mikrobiologie. Springer, Berlin, Heidelberg 1999.

Dadda, R. (1996): PC Magezine, April 1996/10.

Davis, B.M., 1987. Uses and abuses of cross-validation in geostatistics. Math. Geol., 17, 563-586.

De Jong, D.J., 1999. Ecotopes in the Dutch Marine Tidal Waters. A proposal for a classificatioon of
ecotopes and a method to map them. RIKZ-Report 99.017 801 ISBN 90-369-3424-9

158



8. Literaturverzeichnis

De Kok, J. L., Wind, H.G. 1999. Methodology for sustainable Coastal Zone Management in the Trop-
ics, The Integrative Research, Twente University, Dept. of Civ. Eng., Techn. and Env.

Delwiche, C.C (1956): Denitrification. In: McCELROY, W.D. and GLASS, B. (eds.):Symposium on
inorganic nitrogen metabolism. The Hopkins Press, Baltimor.

De Nijs, T.C.M. , de Niet, R., de Hollander, G.E.M. (RIVM), Filius, F., Groen, J. (RPD), 2000. De
LeefOmgevingsVerkenner: Kaartbeelden van 2030 RIVM publication 408505044, Bilthoven,

DHI Water and Environment (2001): MIKE SHE Code Verification and Validation,
http://www.dhisoftware.com/mikeshe/Reviews/External_Evaluations/MSHEVerification_Appendi
X.pdf

Deutsch, C.V., Journel, A.G., 1998. GSLIB — Geostatistical Software Library and User’s Guide.
Second Edition, Oxford University Press.

Diersch, H.-J. (2004): FEFLOW 5.1 — Users manual, WASY Institute for water resources planning
and systems research, Berlin, http://www.wasy.de/deutsch/produkte/feflow/

DIN 18123: Baugrund — Untersuchung von Bodenproben — Bestimmung der Korngré3enverteilung,
11.96

DIN 38404-5: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung des pH-Wertes, 01.84

DIN 38406- 5: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung des Ammonium-Stickstoffs, 10.83

DIN 38406-13 : Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung von Kalium mittels Atomabsorptionsspektrometrie (AAS) in der Luft-Acetylen-
Flamme, 07.92

DIN 38406-14: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung von Natrium mittels Atomabsorptionsspektrometrie (AAS) in der Luft-Acetylen-
Flammem, 07.92

DIN 38406-3: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung von Calcium und Magnesium, 09.82

DIN 38409-7: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung der Sdure- und Basekapazitat, 05.79

DIN 38414-2: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung des Wassergehaltes und des Trockenrtickstandes bzw. Trockensubstanz, 11.85

DIN 4220 (1998): Kennzeichnung, Klassifizierung und Ableitung von Bodenkennwerten. Normenaus-
schuss Wasserwesen (NAW) im DIN Deutsches Institut fiir Normung e.V.

DIN EN 27888: Deutsche Einheitsverfahren zur Wasser-, Abwasser- und Schlammuntersuchung, Be-
stimmung der elektrischen Leitfahigkeit, 11.93

DIN EN ISO 10304-1: Bestimmung von gelosten Anionen Fluorid, Chlorid, Nitrit, Orthophosphat,
Bromid, Nitrat und Sulfat mittels lonenchromatographie

DIN I1SO 10694: Bodenbeschaffenheit — Bestimmung von organischem Kohlenstoff und Gesamtkoh-
lenstoff nach trockener Verbrennung (Elementaranalyse), 08.96

Dohrenbusch, A. (1998): Der Beitrag von Erstaufforstungen zum Klima - und Wasserschutz, in: Mit-
teilungen aus der NNA 3/98

Domenico, P.A., Robbins, G.A. (1984): A dispersion scale effect in model calibration and field tracer
experiments, Journal of Hydrology 7, 121-132.

Dominico, P.A., Schwartz, F.W. (1997): Physical and chemical Hydrogeology, Second Edition, John
Wiley & Sons, Inc. ISBN 0-471-59762-7.

Domenico, P.A., Schwartz, F.W. (1998): Physical and chemical Hydrogeology, Second edition, John
Wiley and sons, Inc., ISBN 0-471-59762-7

Doérhofer & Josopait (1980): Eine Methode zur flachendifferenzierten Ermittlung der Grundwasser-
neubildungsrate. - Geologisches Jahrbuch, Reihe C, Heft 27 Hannover

Draaijers, G.P., van Leeuwen, E.P., de Jong, P.G.H., Erisman, J.W., 1996. Deposition of base-cations
in Europe and its role in acid neutralisation and forest nutrition. National Institute of Public Health
and Environment Protection (RIVM), Bilthoven, Report no. 722108017.

Draaijers, G.P., Erisman, J.W., Spranger, T., Vel, E., 1998. Quality and uncertainty aspects of forest
deposition estimation using throughfall, stemflow and precipitation measurements. TNO-report
TNO-MEP - R 98/093, Apeldoorn, 73pp.

159



8. Literaturverzeichnis

DVWHK (1984): Ermittlung der Stoffdeposition in Walddkosystemen, DVWK Regeln 122/1984, Ver-
lag Paul Parey.

DVWK (1997): Erfassung der depositionsbedingten Schadstoffbelastung des Sickerwassers aus
Waldstandorten - Einflu auf die Grundwasserbeschaffenheit. DVWK-Merkbléatter zur Wasser-
wirtschaft, Heft 243/1997, Bonn

Eastman, J.R. (1993): IDRISI 4.1 Update manual: 213 Seiten (- darin: S.61), Worcester.

Eliasson, A. (1999): The integration of GIS and Hydrological modelling for Groundwater resources
management in Sweden, Presentation from the GIS day, Nov. 19th , Joint Research Centre, Ispra,
Italy.

Eliasson, A. (2001): Groundwater Impact Assessment and Protection, Licentiate Thesis, Kings Uni-
versity Stockholm, ISBN 91-7283-050-6.

Engel, Th. et al. (1993): Simulationsmodelle zur Stickstoffdynamik. - In: Agrarinformatik, Vol. 25,
Verlag Eugen Ulmer (Stuttgart)

Engesgaard, P., Jensen, K.H., Molson, J., Frind, E.O., Olsen, H. (1996): Large-scale dispersion in a
sandy aquifer: Simulation of subsurface transport of environmental tritium, Wat. Res. Res., 32
(11), 3253-3266.

Engel, Th., Klocking, B., Priesack, E., Schaaf, Th. (1993): Simulationsmodelle zur Stickstoffdynamik.
In: Agrarinformatik, Bd. 25, Verlag Eugen Ulmer Stuttgart.

Engelen, G. (2000): The development of the WADBOS DSS. A bridge between knowledge and policy
in the Wadden Sea. Techn. Paper prepared for the Min. of Transport, Public Works and Water
Management.ESRI (2005): GIS Worlds, Author: lan Masser, ISBN: 1-58948-122-4, 336 pages.

Engelen, G.B., Kloosterman, F.H. (1996): Hydrological Systems Analysis — Methods and Applica-
tions, Water Science and Technology Library, Vol. 20, Kluwer Academic Publishers, ISBN 0-
7923-3986-X.

EUWID (2002): EU-Kommission legt Themenpapier zur Grundwasserrichtlinie vor. Dokument Nr.:
WA 002 Ausgabe 02 vom 22.01.2002.

Englund, E., Sparks, A. (1991): GEO-EAS 1.2.1 — Geostatistical Environmental Assessment Software.
User’s Guide, Environmental Monitoring Systems Laboratory Office of Research and Develop-
ment U.S. Environmental Protection Agency Las Vegas, Nevada 891109.

Erisman, J.W., Draaijers, G.P.J. (1995): Atmospheric deposition in relation to acidification and eutro-
phication. Studies in Environmental Science 63, Elsevier Science B.V., Amsterdam.

Faustzahlen fur Landwirtschaft und Gartenbau (1993): Landwirtschaftsverlag Munster-Hiltrup, 1993.

Fischer, J. (1991): Gefahrdung der Grundwasserqualitat durch S&ureeintrag in das Grundwasser und
Pilot-MaRnahmen zur Sicherung der Trinkwasserversorgung. DVGW-Schriftenreihe, Wasser Nr.
73 (1991), 91-110

Franko, U. (1995): Interpretation von Lysimeterexperimenten mit Hilfe des Simulationsmodells Can-
dy, 5. Gumpensteiner Lysimetertagung, Bundesanstalt fiir Alpenlandische Landwirtschaft.

Franko, U., Oelschlagel, B., Schenk, S. (1995): Simulation of temperature, water- and nitrogen dy-
namics using the model CANDY. Ecol. Modell. 81, 213-222.

Freeze, R.A., Cherry, J.A. (1979): Groundwater, Englewood Cliffs, N.J. Prentice Hall, ISBN 0-1336-
531-29.

Freeze, R.A., James, B., Massmann, J., Sperling, T., Smith, L. (1992): Hydrogeological Decision
Analysis: 4. The Concept of Data Worth and its Use in the Development of Site Investigation
Strategies, 30 (4), 574-588.

Frissel, M.J., Van Veen, J.A. (eds.)(1981): Simulation of nitrogen behaviour of soil-plant systems.
PUDOC, Wageningen, 276 pp.

Gauger, Th., Kéble, R., Smiatek, G. (1997): Kartierung kritischer Belastungskonzentrationen und —
raten fiir empfindliche Okosysteme in der BRD und anderen ECE-Landern. Endbericht zum For-
schungsvorhaben 106 01 061 Teil 1: Deposition Loads, Institut fir Navigation der Universitat
Stuttgart, im Auftrag des UBA.

Gauger, Th., Koéble, R., Anshelm, F. (2000): Kritische Luftschadstoff-Konzentrationen und Eintragsra-
ten sowie ihre Uberschreitung fiir Wald und Agrarékosysteme sowie naturnahe waldfreie Okosys-
teme. Teil 1: Deposition Loads 1987-1989 und 1993-1995, Institut fiir Navigation der Universitét
Stuttgart, Endbericht 297 85 079 im Auftrag des UBA.

Gauger, Th., Anshelm, F., Schuster, H., Erisman, J., Vermeulen, A., Draaijers, G., Bleeker, A., Nagel,
H.-D., 2002. Mapping of ecosystem specific long-term trends in deposition loads and concentra-

160



8. Literaturverzeichnis

tions of air pollutants in Germany and their comparison with Critical loads and Critical Levels. Fi-
nal report 299 42 210, Institute for Navigation, University Stuttgart.

Gelhar, L.W., Welty, C. Reehfeldt, K.R. (1992): A critical review of data on field scale dispersion in
aquifers, Water Resources Research 28 (7), 1955-1974.

Germon, J.C. (1985): Microbiology of denitrifikation and other processes involving the reduction of
oxygenated nitrous compounds. In: H.L. GOLTERMANN (ed.): Denitrification in the nitrogen
cycle. Nato Conference Series I (9), 31-46.

Glasson, J., Therviel, R., Chadwick, A. (1994): Introduction to Environmental Impact Assessment,
Principles and procedures, processes, practice and prospects, ed. University Collage Press Ltd.,
London, UK.

Groenendijk, P. Kroes, J.G. (1999), Modeling the nitrogen and phosphorus leaching to groundwater
and surface water with ANIMO 3.5, Wageningen, The Netherlands, SC-DLO Report 144, 138 p.

Groot, J.J.R., De Willigen, P. (1991): Simulation of nitrogen balance in the soil and a winter wheat
crop. Fert. Res. 27, 261-272.

Guiguer, N., J. Molson, T. Franz and E. Frind, 1993, FLOTRANS, User guide version 2.1: Two-
dimensional steady-state flownet and advective-dispersive contaminant transport model, Waterloo
Hydrogeologic Software, Canada, 79p.

Gupta, S., Woodside, G., Raykham, N., Connolly, J. (1996): GIS in Groundwater Hydrology, in Geo-
graphical Information system in Hydrology, eds. Singh, V.P. and Fiorentino, M., Water Science
and Technology Library, Kluwer Academic Publishers, 303-321.

Haan, C.T., Storm, D.E. (1996): Non-point Source Pollution Modelling (with GIS), in Geographical
Information System in Hydrology, ed. Singh, V.P. and Fiorentino, M., Water Science and Tech-
nology Library, Kluwer Academic Publishers, 323-337.

Haberlandt, U., Kite, G.W., 1998. Estimation of daily space-time precipitation series for macro scale
hydrological modelling, Hydrolog. Process. 12, 1419-1432.

Hahn, B., Kofalk, S., Maas, A. (2005): Elbe-DSS - Ein Pilot DSS fur das Flusseinzugsgebiet der Elbe.
— Benutzeranleitung. Research Institut for Knowledge Systems bv, Maastricht, The Netherlands.
Hansen, H.C.B., Broggaard, O.K., Sérensen, J. (1994): Evalution of the free energy of formation of
Fe(ID-Fe(l1)hydroxide-sulphate (green rust) and its reduction of nitrite. Geochim. Cosmochim.

Acta 58(12): 2599-2608.

Harbaugh, A.W., Banta, E.R., Hill, M.C., and McDonald, M.G. (2000): MODFLOW-2000, the U.S.
Geological Survey modular groundwater model -- User guide to modularization concepts and the
Ground-Water Flow Process: U.S. Geological Survey Open-File Report 00-92, 121 p.

Harbaugh, A.W., McDonald, M.D. (1996): User’s documents for MODFLOW-96: An update to the
U.S. Geological Survey modular finite-difference groundwater flow model, U.S. Geological Sur-
vey Open File Report 96-485, 220p.

Harms, E. (1987): Hydrogeologische und 0kologische Beweissicherung im Einzugsgebiet des Was-
serwerkes Thulsfelde, Landkreis Cloppenburg und Kartierung im stidlichen Teil der TK 25 Mark-
hausen (Nr. 3013). — Dipl.arb., Inst. Fiir Geologie und Palédontologie der TU Braunschweig.

Hashimoto, T., Stedinger, J.R., Loucks, D.P. (1982): Reliability, resiliency, and vulnerability criteria
for water resources system performance evaluation, Water Resources Research 18 (1), 14-20.

Hazen, A. (1892): Some physical properties of sands and gravels with special references to theuir use
in filtration. — 24th annual report state board of health Massachusetts: 541-556, Boston, Mass.

Hérdle, W., Simar, L., 2003. Applied Multivariate Statistical Analysis, Springer-Verlag Berlin Heidel-
berg New York, ISBN 3-540-03079-4.

Hollerung, R. (1990): Grenzen und Probleme der Anwendung von thermodynamischen Gleichge-
wichtsmodellen bei der Modellierung hydrochemischer Reaktionen in Grundwassersystemen. In:
DFG-Kolloguium: Modellierung hydrogeochemischer Reaktions- und Transportprozesse im
Grundwasserbereich, Universitat Karlsruhe, Institut fir Hydromechanik, S.6-9

Holzbecher, E. (1996): Modellierung dynamischer Prozesse in der Hydrologie, Springer-Verlag, 1996.

Hbégemann, M. (1994). Maglichkeiten der wirtschaftlichen Landnutzung in einem ausgewahlten Was-
sereinzugsgebiet Sudoldenburgs unter Beriicksichtigung der nachhaltigen Grundwasserschonung.
- Unpublished Diploma Thesis, University of Kassel, Faculty for Agroeconomy

Huber, G.P. (1994): Group Decision Support Systems as Aid in the Use of Structured Group Man-
agement Techniques, p. 211-225 in Decision Support and Executive Information Systems, ed.
Paul Gray.

161



8. Literaturverzeichnis

Hudson, G., Wackernagel, H., 1994. Mapping temperature using kriging with external drift: theory
and an example from Scotland. International Journal of Climatology, 14, 77-91.

Huwe, B., Van Der Ploeg, R. (1989): Modelle zur Simulation des Stickstoffhaushaltes von Standorten
mit unterschiedlicher landwirtschaftlicher Nutzung. Eigenverlag des Institutes fur Wasserbau der
Universitat Stuttgart, Heft 69, 213 pp.

Huwe, B. (1992): Deterministische und stochastische Ansétze zur Modellierung des Stickstoffhaushal-
tes landwirtschaftlich genutzter Flachen auf unterschiedlichen Skalenniveau, Institut fir Wasser-
bau, Stuttgart, Mitteilungen, 77, 385 p.

[1ASA (1997): DESERT - Decision support system for evaluating river basin strategies, Manual.

INCO (2002): Final Report: “Development of tools needed for an impact analysis for groundwater
quality due to changing of agricultural soil use” from the 4th Framework Programme INCO-
COPERNICUS of the European Union (1.01.1999-31.12.2001), Contract number: IC 15-CT98-
0131.

Industry Canada (1997): Measuring sustainable development: Review of current practice, ISBN 0-
662-63202-8.

Isaaks, E. H., Srivastava, R.M., 1989. An Introduction to Applied Geostatistics. Oxford University
Press.

Jamieson, D.G., Fedra, K. (1996a) : The ‘WaterWare’ decision-support system for river-basin plan-
ning, 1. Conceptional design, J. of Hydrology, 177, 3-4, 163-176.

Jamieson, D.G., Fedra, K. (1996b) : The *WaterWare’ decision-support system for river basin plan-
ning, 3, Example applications, Journal of Hydrology, 177, 3-4, 199-212.

Jansen, R., Rietwald, P. (1990): Multicriteria Analysis and Geographical Information Systems: An
Application to agricultural land use in the Netherlands, in Geographical Information Systems for
Urban and Regional Planning, eds. Scholten, H.J. and Stillwell, J.C.H., Kluwer Academic Pub-
lishers, Netherlands, 129-139.

Jansen, R. (1992): Multiobjective Decision Support for Environmental Management, Kluwer Aca-
demic Publishers, Dordrecht, 232p.

Jarke, M., Jelassi, M.T. (1994): View Intergation in Negotiation Support Systems, p. 279-289 in Deci-
sion Support and Executive Information Systems, ed. Paul Gray.

Jasmund, K., Lagaly, G. (1993): Tonminerale und Tone, Steinkopff VVerlag, Darmstadt, 1993.

Johnston, R.H. (1986): Factors Affecting Groundwater Quality, Water Supply Paper 2325, US Geo-
logical Survey, Virginia, National Water Summary 1986, Hydrological Events and Groundwater
Quality, 71-86.

Josopait, V. (1990): Hydrogeologisches Gutachten zur Bemessung und Gliederung eines Wasser-
schutzgebietes fiir die Wassergewinnungsanlagen des Wasserschutzgebietes Thulsfelde. Nieder-
séchsisches Landesamt fiir Bodenforschung Hannover, 1990.

Jury, W.A., Gruber, J. (1989): A stochastic analysis of the influence of soil and climatic variability on
the estimate of pesticide and groundwater pollution potential. Water Res. Res., 25, 2465-2474.
Kersebaum, K.C. (1995): Application of a simple management model to simulate water and nitrogen

dynamics, Ecological Modeling, 81: pp. 145-156.

Kersebaum, K. C. (1997): Szenarienberechnung zur Reduktion der Nitratbelastung im Trinkwasser-
Einzugesgebiet ScheeRel Niedersachsisches Landesamt fiir Okologie.

Kersebaum, K.C., Beblik, A.J. (2001): Performance of a nitrogen dynamics model applied to evaluate
agricultural management practices. In: Shaffer, M.J., L. Ma, S. Hansen (Eds.): Modeling carbon
and nitrogen dynamics for soil management. Lewis Publishers Press, Boca Raton, FL, USA, 549 -
569.

Kersebaum, K.C., Richter, J. (1991): Modeling nitrogen dynamics in a plant-soil system with a simple
model for advisory purposes. Fert. Res. 27, 273-281.

Ketelsen, H., Widmoser, P. (2000): Trend und Verteilungsmuster der Nitratbelastung im Grundwasser
des westlichen Geestkerns auf der Insel Fohr. In: Zeitschrift Hydrologie und Wasserwirtschatft,
Vol. 44/2, S. 75-87, 2000.

Kinzelbach, W. (1987): Numerische Methoden zur Modellierung des Transports von Schadstoffen im
Grundwasser. - Oldenburg Verlag GmbH, Miinchen 1987, pp. 161ff

Kjeldsen, T.R., Rosbjerg, D. (2001): A framework for assessing of the sustainability of a water re-
sources system. In: Schumann, A., (Ed.) Regional Management of Water Resources (Proceedings

162



8. Literaturverzeichnis

of a symposium held during the Sixth IAHS Scientific assembly at Maastricht, The Netherlands,
July 2001), Vol. IAHS Publication No. 268, pp. 107-113

Knoth, O., Wolke, R. (1998): An explicit-implicit numerical approach for atmospheric chemistry-
transport-modelling. Atmospheric Environment 32, 1785-1797.

Klemme, J.-H. (1981): Neuere Erkenntnisse (ber die Nitratreduktion. Forum Mikrobiol. 4, 330-337

Knowles, R. (1982): Denitrification. Microbiol. Rev. 46, 43-70.

Koch, C. B., Hansen, H. C. (1997): Reduction of Nitrate to Ammonium by Sulphate Green Rust. In:
Advances in GeoEcology 30, S. 373-393, Cantena Verlag Reichskirchen, 1997

Kolditz, O., Kaiser, R., Habbar, A., Kohlmeier, M., de Jonge, J., Beinhorn, M., Xie, M., Kalbacher, T.,
Ungruh, G., Bauer, S., Wang. W., McDermott, Ch., Chen, C., Beyer, C., Gronewold, J., Kemmler,
D. (2003): RockFlow Manual, RFD Input Description Version 3.9 First Draft, ROCKFLOW -
Preprint, Tubingen/Hannover.

Korn, R. (1995): Grundwassergitebericht fur das Wassergewinnungsgebiet Thiilsfelde (OOWYV). Re-
port ordered by OOWYV, Brake.

Kdble, R., Smiatek, G., Gauger, Th. (1997): Kartierung kritischer Belastungskonzentrationen und —
raten fiir empfindliche Okosysteme in der BRD und anderen ECE-Léandern. Endbericht zum For-
schungsvorhaben 106 01 061 Teil 2: Critical Levels, Institut fir Navigation der Universitat Stutt-
gart (1997), im Auftrag des UBA.

Kolle, W. (1991): Nitratabbauvermdgen des Aquifers — Wasserwerk Thulsfelde des Oldenburgisch
Ostfriesichen Wasserverbandes. Stellungnahme des Instituts fir Wasserforschung Hannover an
den OOWYV und das Niedersachsische Landesamt fur Wasser und Abfall.

Kolle, W. (1996): Konzept zur Bewertung des Stickstoffumsatzes im Grundwasser. In: Grundwasser-
schutz, Konzepte 96, Heft 1 (Grundwasser-Kolloquium 14./15.2.96), S 267-293. IGW TU Dres-
den, 1996.

KOM (2003): Entwurf fir einen Vorschlag fur eine Richtlinie des Européischen Parlaments und des
Rates zum Schutz des Grundwassers vor Verschmutzung (Tochterrichtlinie), Kommission der Eu-
ropaischen Gemeinschaften, Briissel.

Klein, M. (1999): Erweiterung des Versickerungsmodells PELMO zur Berechnung des schnellen
Stofftransports (,,preferential flow*). - Jahresbericht 1999, Frauenhofer-Institut fir Umweltchemie
und Okotoxikologie, Schmallenberg

Krieter, M. (1991): Wasserkreislauf und Saure Niederschldge, Geographische Rundschau, 6/1991

Kroes, J.G. and J. Roelsma, 1998, ANIMO 3.5: User's guide for the ANIMO version 3.5 nutrient
leaching model, Wageningen, The Netherlands, SC-DLO, Technical Document 46, 98 p.

Kubiniok, J., Miller, A. (1993): Bodenentwicklung und Né&hrstoffhaushalt unterschiedlich alter A-
ckeraufforstungen, Allg. Forstzeitung 5/ 1993

Kubiniok, J., Mdiller, A. (1994): Pedologische Auswirkungen von Ackeraufforstungen auf Sandbdden
- Eine Untersuchung an Bdden aus dem 6stlichen Saarland, Forst und Holz 1994, S. 6 - 9

Kukuric, N., Hall, M.J. (1998): The electronic encapsulation for groundwater quality management,
Water Resources Management, 12, 1, 51-79

Landesvermessung und Geobasisinformation Niedersachsen (Ed., 1997): Topografische Karte
1:25.000, Blatt 3013 Markhausen.

Landesvermessung und Geobasisinformation Niedersachsen (Ed., 1997): Topografische Karte
1:25.000, Blatt 3113 Molbergen: 8th edition

Landwirtschaftskammer Weser-Ems & Landwirtschaftsamt Cloppenburg (1998): Landwirtschaftliche
Zusatzberatung im Interesse des Gewadsserschutzes. Sachbericht 1998. Wasservorranggebiet
Thulsfeld. — 43 S., Report contracted by OOWV

Landwirtschaftskammer Weser-Ems & Landwirtschaftsamt Cloppenburg (1999): Landwirtschaftliche
Zusatzberatung im Interesse des Gewadsserschutzes. Sachbericht 1999. Wasservorranggebiet
Thlsfeld. — 43 S., Report contracted by OOWV

LAWA (1998): Atmosphérische Deposition: Richtlinie fiir Beobachtung und Auswertung der Nieder-
schlagsbeschaffenheit 1998, Empfehlungen Wasserhaushalt und Gewaésserschutz, L&nderarbeits-
gemeinschaft Wasser.

Lee, S.S., In, H.P. (2005): Simulating groundwater transport process using a vertical heterogeneity
model: A case study, SYSTEMS MODELING AND SIMULATION: THEORY AND APPLI-
CATIONS LECTURE NOTES IN COMPUTER SCIENCE 3398: 536-544.

163



8. Literaturverzeichnis

Lee, J., Casey, F.X.M. (2005): Development and evaluation of a simplified mechanistic-stochastic
method for field-scale solute transport prediction, SOIL SCIENCE 170 (4): 225-234 APR 2005
Leeks, G.J.L., Jarvie, H.P. (1998): Introduction to Land-Ocean Interaction Study (LOIS): Rationale

and International Context, The Science of the Total Environment, 210-211, 1-6, 5-20.

Lehmann, W. (1995): Anwendung geostatistischer Verfahren auf die Bodenfeuchte in landlichen Ein-
zugsgebieten. IHW Institut fir Hydrologie und Wasserwirtschaft Universitat Karlsruhe Heft 52.
Lensing, H, J., Vogt, M., Herrling, B. (1994): Modelling of biologically mediated redox-processes in

the subsurface. Journal of Hydrology 159, pp 125- 143

LfU (1991): Materialien zur Altlastenbearbeitung. Bd. 7, Handbuch Mikrobiologische Bodenreini-
gung. Landesanstalt fir Umweltschutz Baden — Wiirttemberg.

Linde, N. (2000): Multi-Criteria Decision Aid as a tool in Water Management — Nybroasen case study,
thesis project, Uppsala University.

Lindstrom, R., Scharp, C. (1995): Approaches to groundwater vulnerability assessment — A state of
the art report. TRITA-AMI REPORT 3015, Div. of Land and Water Resources at the Royal Insti-
tut of Technology, Stockholm, Sweden, ISSN 1400-1306.

Linkersdorfer, S., Benecke, P. (1987): Auswirkungen von sauren Depositionen auf die Grundwasser-
qualitat in bewaldeten Gebieten: eine Literaturstudie, (Materialien Umweltbundesamt, 87/4) - Ber-
lin: Erich Schmidt, 1987

Lockett, A.G., Ahmad, R., Turner, C. (1994): Managing System Change Requests in the Development
of a Large and Complex DSS, from Decision Support and Executive Information Systems, ed.
Paul Gray.

Loucks, D.P. (1997): Quantifying trend in system sustainability, Hydrological Science Journal 42 (4),
513-530.

Loucks, P.D., Costa, J.R. (1991): Decision Support Systems, Water Resources Planning, Springer-
Verlag, 574p.

Loucks, P.D., Gladwell, J.S. (1999): Sustainability Criteria for Water Resource Systems, International
Hydrology Series, UNESCO

LUA Brandenburg (1998): Luftqualitat in Brandenburg 1997, Landesumweltamt Brandenburg, Pots-
dam.Malinowsky, P., Ottow, J.C.G. (1985): Okologische Bedingungen der Denitrifikation von
Pilzen. Landwirtsch. Forsch. 38, 30-34.

LWF (1998): Bayerische Landesanstalt fur Wald und Forstwirtschaft, http://www.lwf.uni-
muenchen.de/veroef/veroef98/wze98/kap4.htm.

Magette, W.L. (1989): Managing Ground Water quality in Relation to Agricultural Activities, Water
Resources Bulletin, 25, 599-606.

Maier, H.R., Lence, B.J., Tolson, B.A., Foschi, R.O. (2001): First-order reliability method for estima-
tion reliability, vulnerability and resilience, Water Resources Research 37 (3), 779-790.

Malessa, V., Schall, P., Richter, A. (1997): Prognoseverfahren zur regionalen und quantitativen Ablei-
tung von Gewadsserversauerung auf mittlerer und kleiner Malstabsebene. Projektbericht an die
Deutsche Bundesstiftung Umwelt Osnabriick (Text- und Kartenband). Niedersachsisches Lan-
desamt f. Bodenforschung Archiv-Nr. 115959.

Massmann, J., Freeze, R.A., Smith, L., Sperling, T., James, B. (1991): Hydrogeological Decision Ana-
lysis: 2. Applications to Ground-Water Contamination, Ground Water, 29 (4), 536-548.

Matheron, G. (1971): The Theory of Regionalized Variables and its Applications. Les Cahiers du Cen-
tre de Morphologie Mathematique, Fasc.5.

McClean, Watson, Wadsworth, Blaiklock, O’Callaghan (1995): Land Use Planning: A Decision Sup-
port System, J. Environmental Planning and Management, 38, 1, 77-92.

McDonald, M., Harbaugh, A. (1988): Techniques of Water-Resources Investigations of the United
States Geological Survey, Chapter Al: A modular Three-dimensional Finite-Difference Ground-
Water Flow Model. - Book 6 : Modeling Techniques

McDonald, M.D., Harbaugh, A.W. (1988): A modular three-dimensional finite-difference flow model,
Techniques for Water Resources Investigations of U.S. Geological Survey, Book 6, 586p.

McMahon, T.A. (1993): Hydrologic design for water use, In: Maidment, D.R. (Ed.) Handbook of Hy-
drology. McGraw-Hill, New York (Chapter 27).

Mengel, K. (1984): Erndhrung und Stoffwechsel der Pflanze, VEB Gustav Fischer Verlag, 1984

164



8. Literaturverzeichnis

Meiwes, K.J., Merino, A., Fortmann, G. (1994): Untersuchung der Versauerung in Bohrprofilen von
MeRstellen des GrundwassergiitemeRnetzes (GUN) des Landes Niedersachsen. - Berichte des For-
schungszentrums Waldokosysteme/Waldsterben, Reihe B, 34(1994): 86 S.

Mioduszewski, W., Fic, M., Slesicka, A., Zdanowicz, A., Walther, W., Paetsch, M., Reinstorf, F.,
Weller, D., Diankov, S., Velovski, G., Radoslavov, S., Marinov, W., Nicheva, O., Querner, E.P.,
Roelsma, J. (2005): Development of tools needed for an impact analysis for groundwater quality
due to changing of agricultural soil use, Lidi Razowska-Jaworek & Andrzej Saduski (eds), IAH-
Books, A.A. Balkema Publishers, 295 pp, ISBN 90 5809 664

Misra, C., Nielson, D. R., Biggar, J. W. (1974): Nitrogen transformations in soil during teaching. Soil
Sci. Soc. Amer. Proc. 38.

Miralles-Wilhelm, F., Gelhar, L.W. (1996): Stochastic analysis of transport and decay of a solute in
heterogeneous aquifers, Wat. Res. Res., 32 (12), 3451-3459.

Moy, W.S., Cohon, J.L., ReVelle, C.S. (1986): A programming model for analysis of the reliability,
resilience and vulnerability of a water supply reservoir, water Resources Research 22 (4), 489-
498.

Munda, G. (1995): Multi-Criteria Evaluation in a fuzzy environment, Theory and Application in Eco-
logical Economics, Physica-Verlag, Heidelberg, Germany.

Nachtnebel, H.P., First, J., Holzmann, H. (1993): Application of geographical infromation systems to
support groundwater modelling, in Application of Geographical Information Systems in Hydrol-
ogy and Water Management, eds. Kovar, K. and Nachtnebel, H.P., IAHS Publication No 211, 13-
23.

NAIADE (1996): Users manual, European Commission, Joint Research Centre, TP 650, 210 20, Ispra,
Italy.

Neteler, M. (2000): Das GRASS-Handbuch. Ein problemorientierter Leitfaden. 3.Aufl., Hannover.
Byars, B., M. Neteler, S. Clamons, S. Cherry (1998): GRASS 4.2 Fact Sheet. Baylor University,
Waco, Texas.

Neteler, M., Mitasova, H. (2002): Open Source GIS: A GRASS GIS Approach. ISBN: 1-4020-7088-
8, Kluwer Academic Publishers, Boston, Dordrecht, 460 pages

Neteler, M., Mitasova. H. (2003): Open Source GIS: A GRASS GIS Approach. ISBN: 1-4020-8064-
6, Kluwer Academic Publishers, Boston, Dordrecht, 420 pages

Newell, C.J., Haasbeck, J.F., Bedient, P.B. (1990): OASIS: A Graphical Decision Support System for
Groundwater Contamination Modelling, Groundwater 8 (2), 224-234.

NieRner, R., Zajic, A., Schafer, O., Kuhnhardt, M. (1994): EinfluR der Wechselwirkung organischer
Luftschadstoffe (PAHs, PCBs) in atmospharischen Aerosol und Niederschlag auf die Qualitat o-
berflachennaher Grundwaésser. - Abschluf3bericht, Lehrstuhl fiir Hydrogeologie, Hydrogeochemie
und Umweltanalytik, Technische Universitat Miinchen, (Bayerisches Klimaforschungsprogramm),
738S.

Nitzsche, O. (1997): TReAC-Modell zur Beschreibung des reaktiven Stofftransportes im Grundwas-
ser. 105 Seiten, Wissenschaftliche Mitteilungen des Institutes fiir Geologie des Institutes fur Geo-
logie der TU Bergakademie Freiberg.

NLfB (1976). Gutachterlicher Bericht (ber die hydrogeologischen Gegebenheiten im Bereich des
Wasserwerkes Thillsfelde des OOWV. — Report VI-4057/76, unvero6ffentlicht.

NLfB (1981): Bodenkundliche Untersuchungen zur Beweissicherung fir das Wasserwerk Thulsfel-
de/Cloppenburg. — Report 2265/80, unverdffentlicht.

NLfB (1982): Stellungnahme zur Grundwasserabsenkung im Bereich des Wasserwerkes Thulsfelde.
unveroffentlicht.

NLfB (1990): Hydrogeologisches Gutachten zur Bemessung und Gliederung eines Wasserschutzge-
bietes flr die Wassergewinnungsanlage des Wasserwerkes Thulsfelde (OOWYV). unveréffentlicht.

NLO - Niedersachsisches Landesamt fiir Okologie (1993): Nitrat im Grundwasser, Fallbeispiele.

Newell, C.J., Haasbeek, J.F., Bedient, P.B. (1990): OASIS: Graphical Decision Support System fpr
Groundwater Contaminant Modelling, Ground Water, 28 (2), 224-234.

Nukuric, N., Hall, N.J. (1998): The Electronic Encapsulation of Knowledge for Groundwater Quality
Management, Water Resources Management, 12, 51-79.

Obermann, P. (1981): Hydrochemisch/hydromechanische Untersuchungen zum Stoffgehalt von
Grundwasser unter dem Einfluss landwirtschaftlicher Nutzung. Lehrstuhl Geologie-Geotechnik
der Ruhr-Universitat Bochum, 1981.

165



8. Literaturverzeichnis

O’Callaghan, J.0. (1995): NELUP — An Introduction, J. Environmental Planning and Management,
38, 1, 5-20.

O’Callaghan, J.O. (1996): Land use — the Interaction of Economics, Ecology and Hydrology, Chap-
man and Hall, London, 197p.

Oldenburgische-Ostfriesischer Wasserverband (OOWV) (1981): Flurabstandskarte — Wassereinzugs-
gebiet Thilsfelde. — Brake.

Olsthoorn, T.N. (1999): A comparative review of analytic and finite difference models used at the
Amsterdam Water Supply. — Journal of Hydrology, 226 (3-4): 139-143.

OMKAS, 2000. Air Hygienic Situation and Forest Condition in the Black Triangle. Proceedings of the
Final Project Meeting, Saxon State Authority for Environment and Geology.

OOWYV (1998) Oldenburgisch-Ostfriesischer Wasserverband, Landwirtschaftskammer Weser-Ems,
Landwirtschaftsamt Cloppenburg: Landwirtschaftliche Zusatzberatung im Sinne des Gewaésser-
schutzes. Sachbericht 1998, Wasservorrangsgebiete Thlsfelde

OOWYV (1999) Oldenburgisch-Ostfriesischer Wasserverband, Landwirtschaftskammer Weser-Ems,
Landwirtschaftsamt Cloppenburg: Landwirtschaftliche Zusatzberatung im Sinne des Gewaésser-
schutzes. Sachbericht 1999, Wasservorrangsgebiete Thiilsfelde.

Oster, H. (2001): Spurenstoffuntersuchungen an Messstellen bei Thilsfeld. — 23.1.2001. Bericht im
Auftrag des OOWYV (Wachenheim, Bornheim).

Otter-Nacke, S., Kuhlmann, J. (1991): A comparision of the performance of N simulation models in
the prediction of Nmin on farmers fields in the spring. Fert. Res. 27, 341-347.

Ottley, C., Davison, W., Edmunds, W. (1997): Chemical catalysis of nitrate reduction by iron (1I). In:
Geochemica et Cosmochimica Acta, Vol 61 (9), S. 189-1828, 1997.

Ottow, J.C.G. (1969): Mechanism of iron reduction by nitrate reductase inducible aerobic microorgan-
isms. Naturwissen. 56, 371.

Painter, H. A. (1970): A rewiew of literature on inorganic nitrogen metabolism in microorganism.
Water Res. 4, 6, 393-450.

Parkhurst, D.L., Appelo, C.AJ. (1999): USER’S GUIDE TO PHREEQC (VERSION 2), Water-
Resources  Investigations Report  99-4259, Denver Colorado.  http://www.geo.tu-
freiberg.de/hydro/vorl_portal/englisch_courses/reactive_transport/manual.pdf.

Parkhurst, D.L., Thorstensen, D.C., Plumer, L.N., (1980): Phreege - a computer program for geo-
chemical calculations. - U.S. Geological Survey, Water Resources Investigation 80 (96)

Pastrovich et al. (1979): In Domenico & Schwartz, (1998).

Patsch, M., Weller, D., Walther (2001a): Untersuchungsprogramm zur Ermittlung des vertikal diffe-
renzierten Stickstoffumsatzes in der gesattigten Zone und der Lebensdauer der Nitratelimination.
Report of IGW, TU Dresden, April 2001.

Patsch, M., Weller, D., Walther, W., Reinstorf, F., Harms, E. (2001b): Heterogenity of nitrogen re-
moval processes in pleistocene aquifers, northern low plain of Germany. Groundwater Quality
2001, Third International Conference on Groundwater Quality, University of Sheffield, UK. 18-21
June 2001.

Peters, E., van Lanen, H.A.J., Torfs, P.J.J.F., Bier, G. (2005): Drought in groundwater-drought distri-
bution and performance indicators, Journal of Hydrology 306 (2005), 302-317.

Postma, D. (1990): Kinetics of nitrate reduction by detrial Fe(ll)-silicates. In: Geochimica et Cosmo-
chimica Acta, Vol. 54, S. 903-908, 1990.

Rajaram, H., Gelhar, L.W. (1995): Plume-scale dependent dispersion in aquifers with a wide range of
scales of heterogeneity, Water Resources Research, 31 (10), 2469-2482.

RAMCO Rapid Assessment Module for Coastal Zones [diskettes] : version 2.0 / National Institute for
Coastal and Marine Management (RIKZ) , Coastal Zone Management Centre (CZM), 1998. - 2
diskettes (3.5inch.) Demo version.

Rajaram, H., Gelhar, L.W. (1995): Plume-scale dependent dispersion in aquifers with a wide range of
scales of heterogeneity, Wat. Res. Res., 31 (10), 2469-2482.

Rao, P.S.C., Jessup, R.E., Hornshy, A.G. (1982): Simulation of Nitrogen in Agroecosystems: Criteria
for Model Selection and Use. Plant and Soil 67, 35-43.

Rats-Richtlinie fir die Qualitat von Wasser fiir die menschliche Erndhrung (98/83/EC vom 3. Novem-
ber 1998) (Trinkwasserrichtlinie).

166



8. Literaturverzeichnis

Regionalverband Neckar-Alb (1998): ,,Der Wald auf dem Vormarsch ? Grundlagen zur Beurteilung
von Aufforstungsmaflnahmen im Zuge der Extensivierung landwirtschaftlicher Nutzflachen in der
Region Neckar-Alb“, 1998.

Rehfuss, K. E. (1990): Waldbéden: Entwicklung, Eigenschaften und Nutzung, Pareys Studientexte 29,
1990.

Ress, R. M., Ribbens, J.C.H. (1995): Relationship between afforestation, water chemistry and fish
stocks in an upland catchment in south west Scotland, Acid Rain "95.

Rheinheimer, G. (1988): Stickstoffkreislauf im Wasser, Oldenburg Verlag GmbH, Minchen, 1988.

Reefsgaard, J.C., Abbott, M.B. (1996): Distributed Hydrological Modelling, C. Kluwer Academic
Publisher, Netherlands, p. 321, ISBN 0-7923-4042-6.

Reinstorf, F. (1995). Der Einfluss atmospharischer Stoffeintrage, insbesondere von Stickstoff, auf die
Abflussbeschaffenheit bewaldeter Flachen, dargestellt am Beispiel eines Wassereinzugsgebietes
im mittleren Erzgebirge. Dissertation, Technische Universitat Dresden, Fakultat Forst-, Geo- und
Hydrowissenschaften.

Reinstorf, F., Binder, M., Schirmer, M., Grimm-Strele, J., Walther, W. (2005): Comparative assess-
ment of regionalisation methods of monitored atmospheric deposition loads, Atmospheric Envi-
ronment, Vol 39/20 pp 3661-3674.

Reinstorf, F., Heblack, K., Patsch, M., Walther, W. (2002): Stoffauswaschung unter aufgeforsteten
Flachen und Untersuchungen zum Zustand der Versauerung in der Tiefe im Wasserschutzgebiet
Thilsfeld, Abschlussbericht zum Untersuchungsauftrag des Oldenburgisch-Ostfriesischen Was-
serverbandes (OOWYV).

Reinstorf, F., Susset, B., Marre, D., Grathwohl, P., Walther, W. (2001): Modelle zur Sickerwasser-
prognose, Bodenschutz 1/01, ISSN 1432-170x.

Reinstorf, F., Walther, W., Heblack, K., Cramer, T. (2001): Tools for prognosis of the acidification of
aquifers in sedimentary rocks, 6™ Scientific Assembly of the IAHS, In: “Impact of Human Activ-
ity on Groundwater Dynamics”, IAHS-Publication (Red Book) no. 269, ISSN 0144-7815, Maas-
tricht 18-27" July 2001.

Rhind, D.W. (1990): Global Database and GIS in the Association for Geographical Information Year-
book 1989, eds. Foster, M.J. and Shand, P.J., Taylor and Francis and Miles Arnold, London, 85-
91.

Richtlinie Gber Schutz des Grundwassers gegen Verschmutzungen durch bestimmte gefahrliche Stoffe
(80/68/EWG vom 17. Dezember 1979) (Grundwasserrichtlinie).

Richtlinie zum Schutz der Gewasser vor Verunreinigungen durch Nitrat aus landwirtschaftlichen
Quellen (91/676/EWG vom 12. Dezember 1991) (Nitratrichtlinie).

Richtlinie Uber das Inverkehrbringen von PSM (91/414/EWG vom 15. Juli 1991) (Pflanzenschutzmit-
tel).

Richtlinie zur Schaffung eines Ordnungsrahmens fiir Malnahmen der Gemeinschaft im Bereich der
Wasserpolitik (2000/60/EG vom 23. Oktober 2000) (Wasserrahmenrichtlinie).

Riesbeck, C.K., Schank, R.C. (1989): Inside Case — Based Reasoning, Lawrence Erlbaum Associates,
Publishers, New Jersey.

Rijtema, P.E., P. Groenendijk and J.G. Kroes, 1999, Environmental impact of land use in rural re-
gions, London, Imperial College Press, 321p.

Rijtema, P.E., Roest, C.W.J., Kroes, J.G. (1990): Formulation of the nitrogen and phosphate behaviour
in agricultural soils, the ANIMO-model. Report 30, Winand Staring centre, Wageningen, Nether-
lands.

Rodda, H.J.E., Demuth, S., Shankar, U. (1999): The application of a GIS-decision support system to
predict nitrate leaching to groundwater in southern Germany, J. of Hydrological Sciences, (44)2,
221-236.

Rohmann, U., Sontheimer, H. (1985): Nitrat im Grundwasser. Engler-Bunte Institut der Universitét
Karlsruhe, Eigenverlag, 1985.

Roth, K. (1989): Stofftransport im wasserungeséattigten Untergrund natlrlicher, heterogener Bdden
unter Feldbedingungen, Diss., Eidgendssische Technische Hochschule Zirich, ETH - Nr.8907.
Schafer, W.: Modellierung des Stofftransports im Grundwasser, Vorlesungsskript der Universitat Hei-

delberg.

Schafer, W. (1992). Numerische Modellierung mikrobiell beeinflusster Stofftransportvorgange im
Grundwasser, Schriftenreihe gwf Wasser Abwasser, Band 23.

167



8. Literaturverzeichnis

Schéfer, D., Schéfer, W., Kinzelbach, W. (1998): Simulation of reactive processes related to biodegra-
dation in aquifers, 1. Structure of the three - dimensional reactive transport model. Journal of Con-
taminant Hydrology, 31, pp167-186.

Scheffer, B. (1996)- Extensivierung und Flachenumwidmung zur Grundwasserentlastung, Veroffentli-
chungen der Nds. Akademie der Geowissenschaften, Hannover 11, 85 — 89.

Scheffer, F., Schachtschabel, P. (1998): Lehrbuch der Bodenkunde. Enke Verlag Stuttgart, 1998.

Scheidegger, A. M., Sparks D.L. (1996): A critical assessment of sorption-desorption mechanisms at
the soil mineral/water interface. In: Soil Science, Vol. 161, No. 12, S. 813-831, 1996.

Schenk, D., Kaupe, M. (1998): Grundwassererfassungssysteme in Deutschland, Materialien zur Um-
weltforschung, Hrsg.: Rat von Sachversténdigen fiir Umweltfragen, Metzler-Poeschel Stuttgart.
Schlegel, H.G. (1992): Allgemeine Mikrobiologie. 7. Uberarbeitete Auflage, Georg Thime Verlag

Stuttgart, 1992.

Schleyer, R., Kerndorff, H. (1992): Die Grundwasserqualitit westdeutscher Trinkwasserressourcen.
VCH.

Schlichting, E., Blume, H.-P., Stahr, K. (1995): Bodenkundliches Praktikum, 2., neubearbeitete Aufla-
ge, Blackwell Wissenschafts-Verlag Berlin, Wien.

Schloe, K. (1996): Investigations of Starter Cultures for the Heterotrophic Denitrifikation of Drinking
Water. Ulrich E. Grauer Verlag, Stuttgart.

Schliinzen, K.H., Bigalke, K., Lenz, C.-J., Lipkes, C., Niemeyer, U., von Salzen, K., 1996. Concept
and Realization of the Mesoscale Transport and Fluid Model METRAS. METRAS, Technical Re-
port 5, Meteorological Institute of the University Hamburg.

Schmidt, A.L. (1998): Role Play on River and Floodplain Management — Final Report Phase 1, IHE
Delft.

Schoen, R., Wright, R., Krieter, M. (1984): Gewadsserversauerung in der Bundesrepublik Deutschland

- erster regionaler Uberblick. Naturwissenschaften 71, S. 95-97.

Schretzenmayr, G., Roder, R. (1987): Auswirkung der sauren Niederschlédge auf die Gewasser unter
besonderer Berlcksichtigung der Trinkwasserversorgung. Vortrag Seminar Wassergutewirtschaft,
TU Miinchen Nov. 1987.

Schulz, K. (1996): Das N-Gebietsmodell Dynamit. In: Tagungsunterlagen der Zwischenprasentation
am 10. Dezember 1996 in Karlsruhe. Weiherbachprojekt.

Schultz-Wildelau, Walther, W., Hoélscher, J. (1986): Belastung von Wasser und Boden durch Schad-
stoffe in Luft und Niederschlagen, Bestandsaufnahme und Konzept fiir ein Untersuchungs- und
Forschungsprogramm. Texte Nieders. Landesamt f. Wasserwirt, Hildesheim 1986, 99 Seiten.

Sigg, L., Stumm, W. (1994): Aquatische Chemie - Eine Einfuhrung in die Chemie wéssriger L6sungen
und natirlicher Gewasser. 3. Aufl., ISBN 3-7281-1931-8 vdf-Verlag 1994.

Simonovic, S.P. (1996b): Decision Support Systems for Sustainable Management of Water Resources:
2. Case Studies, 21, 233-244.,

Simunek, J., K. Huang, M. Th. van Genuchten, 1995, SWMS_3D code for simulating water flow and
solute transport in three-dimensional variably-saturated media, USSL, Riverside, California, USA,
155p.

Sinowski, W. (1995): Die dreidimensionale Variabilitat von Bodeneigenschaften — AusmaR, Ursache
und Interpolation. Dissertation an der TU Miinchen.

Sperling, T., Freeze, R.A., Massmann, J., Smith, L., James, B. (1992): Hydrologicasl decision analy-
sis: 3. Application to Design of a Ground-Water Control System at an Open Pit Mine, Ground
Water, 30 (3), 376-388.

Sposito, G. (1989): Bodenchemie. Ubers. Von A. Eifert, Ferdinand Enke Verlag, Stuttgart, 1998. (Ori-
ginalausgabe: ,,The Chemistry of Soils*, Oxford University Press, 1989.).

Stabell, C.B. (1994): Towards a Theory of Decision Support, from Decision Support and Executive
Information Systems, ed. Paul Gray.

Steinberg, C., Arzet, K. (1984): Versauerung in ausgewahlten stehenden Gewassern. In UBA, Gewaés-
serversauerung in der Bundesrepublick Deutschland. Materialien 1/84 (1984), Erich Schmidt Ver-
lag Berlin

Stockwell, W.R., Kley, D. (1994): The Euro-RADM mechanism: A gas-phase chemical mechanism
for European air quality studies. Berichte des Forschungszentrums Jilich, 2868.

168



8. Literaturverzeichnis

Stuart, N., Stocks, C. (1993): Hydrological Modeling within GIS: an integrated approach, in Applica-
tion of Geographical Information systems in Hydrology and Water resource Management, eds.
Kovar, K. und Nachtnebel, H.P., IAHS Publication No 211, 319-332.

Stumm, W. & J.J. Morgan (1996): Aquatic Chemistry. 3. Aufl., Willey & Sons, Inc.

Sverdrup, H., Warfvinge, P., Blake, L., Goulding, K. (1995): Modelling recent and historic soil data
from the Rothamsted Experimental Station, UK using SAFE. Agriculture, Ecosystems and
Environment 53 (1995), 161-177

Torbjarnson, K.W., Mackay, D.M. (1994): A forcedgradient experimenton solute transport in the Bor-
den aquifer, 2, Transport and dispersion of the conservative tracer, Wat. Res. Res., 30 (2).

Trudel, M., Gillham, R., Cherry, J. (1986): An in-situ study of the occurrence and rate of denitrifica-
tion in a shallow unconfined sandy aquifer. In: Journal of Hydrology, Vol. 83, S. 251-268, 1986.

Turban, E.R., Aronson, J.E. (1998): Decision Support Systems and Intelligent Systems, 5" ed., Pren-
tice Hall, New Jersey.

UBA (1995): Monitoring der Schwermetallbelastung in der Bundesrepublik Deutschland mit Hilfe
von Moosanalysen. Texte 31/95 UBA.

Uhlmann, W. (1990): Die Wirkungen saurer atmosphérischer Depositionen auf Boden und
Grundwasser - Eine Abschédtzung auf der Basis hydrogeo-chemischer Modelle . TU Dresden,
Fakultat fur Bau-, Wasser- und Forstwesen, Diss. A, 1990

Ulrich, B. (1981a): Okologische Gruppierung von Bdden nach ihrem chemischen Bodenzustand. Z.
Pflanzenernaehr. Bodenk. 144 (1981a), 289-305

Ulrich, B. (1981b): Theoretische Betrachtung des lonenkreislaufs in Waldokosystemen. Z. Pflanze-
nernaehr. Bodenk. 144 (1981b), 647-659

Ulrich, B., Malessa, V. (1989): Tiefengradienten der Bodenversauerung. Z. Pflanzenerndhr. Bodenk.,
152 (1989), S. 81-84

Ulrich, B., Mayer, R., Khanna, P.K. (1979): Deposition von Luftverunreinigungen und ihre Auswir-
kungen in Waldokosystemen im Solling. Schriften aus der Forstlichen Fakultit der Universitat
Gottingen und der Niedersdchsischen Forstlichen Versuchsanstalt, D.J. Seuerldnders Verlag,
Frankfurt/Main, 1. Auflage.

Umweltvertraglichkeitspriifung bei bestimmten offentlichen und privaten Projekten (85/337/EWG
vom 27. Juni 1985) (Umweltvertraglichkeitspriifung)

UN ECE (1996): Manual on methodologies for Mapping Critical Loads/Levels and geographical areas
where they are exceeded. Umweltbundesamt Texte 71/96. Berlin.

United Nations (1993): United Nations Development Commission: Agenda 21: Action Plan for the
next Century, UNDC, New York.

UVM (1997): Ministerium fir Umwelt und Verkehr Baden-Wirttemberg, http://www.uvm.baden-
wuerttemberg.de/bofaweb/berichte/tbb03b/tbb03b05.htm

Van Breemen, N., Driscoll, C. T., Mulder, J. (1984): Acidic deposition and internal proton sources in
acidification of soils and waters. Nature 307(1984), 599-604

Van Breemen, N., Mulder, J., Driscoll, C. T. (1983): Acidification and alkalinization of soils. Plant
and Soil 75 (1983), 283-308

Van Dam, J.C., J. Huygen, J.G. Wesseling, R.A. Feddes, P. Kabat, P.E.V. van Walsum, P. Gro-
enendijk, P., and C.A. van Diepen, 1997, Theory of SWAP version 2.0: Simulation of water flow,
solute transport and plant growth in the Soil-Water-Atmosphere-Plant environment, Wageningen,
The Netherlands, SC-DLO en WAU Report 71, 167p.

Van Genuchten, M.Th. (1985): Convective-dispersive transport of solutes involved in sequential first-
order decay reactions. Computers and Geosciences. 11(2): 129-147.

Vanclooster, M. (1995): Nitrogen transport in soils: Theoretical, experimental and numerical analysis.
Doctoraatsproefschrift Nr. 278, Katholieke Universiteit Leuven.

Van Jaarsveld, J.A. (1995): Modelling of the long-term atmospheric behaviour of pollutants on various
spatial scales. National Institute of Public Health and Environment Protection (RIVM), Bilthoven,
Report no. 722501005.

Van Leeuwen, E.P., Draaijers, G.P.J., Erisman J.W. (1996): Mapping wet deposition of acidifying
components and base cations over Europe using measurements. Atmospheric Environment, 30
(14), 2495-2511.

169



8. Literaturverzeichnis

Van Veen, J.A. (1993): Modelle zum Stickstoff im Boden: Betrachtungen zum Stand der Forschung.
In: Berichte Uber Landwirtschaft, Verlag Paul Parey, Hamburg und Berlin, 207. Sonderheft, 158-
1609.

VASTRA (1988): VASTRA — Swedish Water Management Research Program, Towards catchment-
based strategies for sustainable resources use 1998-2000.

Vaz, A.C. (1986): Reliability in water resources planning. In: Valadares Tavares, L., Evaristo Da
Silva, J. (Eds.) Systems analysis applied to water and related land resources, Proceedings of the
IFAC Conference, Lisbon, Portugal, 2-4, October 1985, Pergamon Press, Tarrytown, NY.

Verbeek, M., Wind, H.G. (2000): The development of Decision Support Systems for interactive plan-
ning in ICZM. Techn. Paper prepared for the Min. of Transport, Public Works and Water Man-
agement.

Verberne, E.J.L. (1991): Nitrogen turnover in the soil-crop system. Modeling of biological transforma-
tions, transport of nitrogen and nitrogen use efficiency. Proc. Workshop, 5-6 June 1990, Haren
Kluwer Acad. Publ. Dordrecht, 250 pp.

Verlagsunion Agrar (1993): Faustzahlen fir Landwirtschaft und Gartenbau. — 12th edition, 618 p.,
Muinster

Vogt, M., Herrling, B. (1990): Ein vektorisiertes Multikomponenten Transport-Reaktionsmodell: The-
orie und Anwendung auf Naturdaten einer Uferfiltrationspassage. In: DFG-Kolloquium: Model-
lierung hydrogeochemischer Reaktions- und Transportprozesse im Grundwasserbereich, Universi-
tat Karlsruhe, Institut fur Hydromechanik, S.19 - 21

Volpato, M.C. (1994): “Decision conferencing”: An Organizational Teamworking Tool, p. 267-278 in
Decision Support and Executive Information Systems, ed. Paul Gray.

Wagenet, R.J., Hutson, J.L. (1989): LEACHM, a process based model of water and solute movement,
transformation, plant uptake and chemical reactions. Centre for environmental research, Cornell
University, Ithaca, NY, U.S.A., 147 pp.

Walther, J. (1989): Naturwissenschaftliche Grundlagen, Entwicklungsstand und Anwendungsmdg-
lichkeiten eines rechnergestitzten Ansatzes zur Planung und Kontrolle der landwirtschaftlichen
Flachennutzung in Trinkwasserschutzgebieten, Diss. A, TU Dresden, Fakultat Bau-, Wasser und
Forstwesen.

Walther, W. et al. (1985): Ergebnisse langjahriger Lysimeter-, Drén- und Saugkerzenversuche bei
landbaulich genutzten Béden und Bedeutung fur die Belastung des Grundwassers. - Institut fir
Stadtbauwesen, TU Braunschweig.

Walther, W. (1999): Diffuser Stoffeintrag in Boden und Gewasser, B. G. Teubner Stuttgart, Leipzig,
1999.

Walther, W., Cramer, T., Heblack, K., Reinstorf, F. (2000): Saureeintrage und Eintrdge von Stickstoff
tber den Luftpfad und deren Auswirkungen auf Boden und Grundwasser im Bereich der
Wingst/Niedersachsen, Abschlussbericht an das Niedersachsische Landesamt fiir Okologie.

Walther, W., Patsch, M., Reinstorf, F., Weller, D., Harms, E., Kersebaum, C. (2001): Input of nutri-
ents to groundwater, processes of metabolism and tools for the management of soil utilisation
demonstrated at a groundwater protection zone of a waterworks in Northern Germany. — XXXI.
IAH Congress. New approaches to characterizing Groundwater Flow, 10th — 14th September
2001, Munich.

Warfvinge, P., Falkengren-Grerup, U., Sverdrup, H. (1993): Modeling long-term base cation supply to
acidified forest stands. Environ. Poll. 80 (1993), 209-220.

Waterloo Hydrologic Inc. (2000): Visual MODFLOW, Users Manual 27/09/00

Watson, 1. (1997): Applying Case-Based Reasoning, Morgan Kaufmann Publishers, Inc. — San Fran-
cisco, California.

Weller, D., Péatsch, M., Reinstorf, F., Heblack, K., Walther, W. (2002): “Development of tools needed
for an impact analysis for groundwater quality due to changing of agricultural soil use”, Inco -
Copernicus — Project, 1C15-CT98-0131

Wiggering, H., Rennings, K. (1997): Sustainability indicators: geology meets economy, Environ-
mental Geology 32, 1.

Wiedemeier, T.H., Rifai, H.S., Newell, C.J.J., Wilson, T.J. (1999): Natural Attenuation of Fuel Hy-
drocarbons and Chlorinated Solvents, New York, John Wiley and Sons.

Williams, J.R., Renard, K.G., Dyke, P.T. (1983): A new method for assessing the effect of soil erosion
on productivity, the EPIC model. J. Soil Water Cons., 38, 381-383.

170



8. Literaturverzeichnis

Wockéck, M. (1991): Abschlussbericht zum Projekt Nitrat im Grundwasser Raum Cloppen-
burg/Thulsfeld — Bestandsaufnahme. — Niederséchsisches Landesamtes flir Wasser und Abfall.
Zheng, Ch. (1990): A Modular three-dimensional transport model for simulation advection, dispersion
and chemical reactions of contaminants in groundwater system, Robert S. Kerr Environmental Re-

search Laboratory, US EPA, Ada, Oklahoma

Zheng, Ch. (2005): MT3DMS v5 Supplemental User's Guide, Technical Report to the U.S. Army En-
gineer Research and Development Center, Department of Geological Sciences, University of Ala-
bama, 24 p.

Zheng, Ch., Wang, P. (1999): MT3DMS, A modular three-dimensional multi-species transport model
for simulation of advection, dispersion and chemical reactions of contaminants in groundwater
systems, documentation and user’s guide, U.S. Army Engineer Research and Development Center
Contract Report SERDP-99-1, Vicksburg, MS, 202 p.

171



Anlage 2-1

Anlage 2-1: Modelle zur Sickerwasserprognose - Zusammenstellung der Informationen der Internet-Recherche.

Modellinformationen Transport Riickhalt / Abbau
Modell- Autoren (Instituti- Modell (An- gesattigte / bevorzug- Transport- Sorption Sorp- Biodegradati- andere Reaktionen Bemerkungen / Besonderheiten
Name on) / Ausgabeda- satz Stro- unges. Zone te FlieR- phasen: tions- on (Abbau) (abiotisch, Fallung,
tum Internet- mungs- pfade Wasser / kinetik ggf. Schad- Komplexe, etc.)
Quelle gleichung) i: instat. Gas/ NAPL stoff-
FluR Diff./Disp. produktion
3D- 'Yeh, Cheng (Pennsylv. [3D-FEM +/+ ? +/-/- linear - 1. Ordnung Transport von aeroben [-Dichtestromung
FATMIC  [State Univ.) & Short  [(Richardsgl.) i Monodkinetik; Elektronenakzeptoren |-Spezialisierung auf Bioreaktionen
(US-EPA) / 1997 +/+ Produktion und anaeroben Elek-  |-heterogenes anisotropes Medium
1), 2) 0. Ordnung ltronendonatoren
3D- ? 3D-FEM +/+ ? +/-/- |linear/ - - - -vor allem fiir groRskalige Probleme
FEMFAT  |(Scientific Software  [(Richardsgl.) i Freundlich, -Dichtestrdmung, Salzintrusionen
G)roup) +/+ Langmuir -heterogenes, anisotropes Medium
1
BIOF&T 3D|Katyal 3D (2D)-FEM +/+ ? +/-/+ W - 1.0rdnung, radioaktiver Zerfall -Unterscheidung aerobe/anaerobe Degradation
(Draper Aden, Environ.|(modifizierte i Monodkinetik, -Bildung und Abbau von Bioabbau-Nebenprodukten
Modeling Inc.) / 1995 |Richardsgl.) +/+ sequenzieller -auch fur Kluftgestein, duales Porositdtsmodell
1),2),7) IAbbau -heterogenes, anisotropes Medium
CHEM- Nofziger et al. 1D-FDM -/ + - +/-/- linear - 1.0rdnung; - -homogenes Bodenprofil
FLOW (Oklahoma State Univ., |(Richardsgl.) Produktion
fir US-EPA) / 1989 +/+ 0. Ordnung
1), 2), 3)
CTRAN/W [? 2D-FEM +/+ - +/-/- linear - - radioaktiver Zerfall -enthélt SEEP/W fiir Wasserstromung
(Geo-Slope Internatio- |(Darcy) i -dichteabhéngiger Fluss
nal) / 1992 +/+ -Partikel-Tracking-Funktion
1), 2), 11) -Stofftransportgleichung: Freeze & Cherry, 1979
DESI K. Finsterwalder 1 D-FDM +/+ - +/-/- Langmuir |- (1.0rdnung) - -Modellierung von Deponiekdrpern + Abdichtungen
(Finsterwalder Umwelt-|(Darcy) -exp. Ermittlung der Sorptions- und Stoffparameter
technik, GmbH&Co. +/+ in Permeameter od. Batchversuch oder Auswahl der
KG), Version 2000 Eingabeparameter aus Datenbanken mit definierten
Informationen direkt Boden (Sorptionskapazitdten, Bodeneigenschaften)
bei der Firma -Schichtenmodell
9)
FEFLOW [Diersch (WASY) 3D-FEM +/+ - +/-/- linear / 1. Ordnung |- radioaktiver Zerfall -dichteabhéangiger, Massen- und Wérme-Transport,
Durbin & Bond (?) i nichtlinear Salzintrusionen, Partikel-Tracking-Funktion
(USGS) / 1997 +/+ -flir heterogene, anisotrope Substrate/Bdden
1), 2) -Einbeziehung schwebender Grundwasserleiter
HYD1D \Vogel et al. 1D-lineare. FEM +/+ - +/-/- linear / - 1.0rdnung; - -Wérmetransport
(?) (Richardsgl.) i +/+ nichtlinear Produktion -Wasseraufnahme durch Wurzeln
3) 0. Ordnung
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Modellinformationen Transport Ruckhalt / Abbau
Modell- Autoren (Instituti- Modell (An- geséttigte / bevorzug- Transport- Sorption Sorp- Biodegradati- andere Reaktionen Bemerkungen / Besonderheiten
Name on) / Ausgabeda- satz Stro- unges. Zone te Fliel3- phasen: tions- on (Abbau) (abiotisch, Fallung,
tum Internet- mungs- pfade Wasser / kinetik ggf. Schad- Komplexe, etc.)
Quelle gleichung) iz instat. Gas/ NAPL stoff-
FluR Diff./Disp. produktion
HYDRO- [(Oak Ridge National [3D-FEM +/+ ? +/-/- linear 1. Ordnung [Monodkinetik Komplexbildung, Red- |-Spezialisierung auf anorganische Reaktionen
BIOGEO- |Laboratory) / 1999 (modifizierte ; ox- + pH-Abhéngigkei- [und Bioreaktionen
CHEM (Weiterentwickelung  [Richardsgl.) I +/+ lten; lonenaustauscher; |-heterogenes anisotropes Medium
123D on HBGC: G.-T. Yeh Losung/Fallung; advek-|-Partikel- und Kolloidtransport (stabile Kolloide)
et al., Pennsylvania tiv/disp. Kolloid- -Reaktionen gasformiger Stoffe unter Bildung
State Univ. 1999) transport; Gleich-/ geldster Stoffe
4) Nichtgleichgewichts-
sorption an Kolloiden
HYDRUS- [J. Simunek et al. 2D FEM +/+ ? +/ linear / 1. Ordnung |[1. Ordnung; - -Datenbank mit Parametern fur 12 Bodentypen,
2D (U.S. Salinity Labora- |(Richardsgl.) i +(Diffusion) nichtlinear Produktion numerische Parameteridentifikation mit statistischer
\Vers. 2.0  [tory, USDA/ARS) / 0. Ordnung; IAuswertung
1999 i+ I+ sequenzieller -Subregionen mit lokaler Anisotropie auch 3 D
2), 3), 5) IAbbau; Kopplung radialsymetrisch um Vertikalachse
geldster Stoffe -Wasseraufnahme durch Wurzeln
-lin. Gleichgewichtsreakt. Gas- und Fliissigphase
KYSPILL |(Scientific Software  [3D-semianalyt. +/+ 2 +/-/+ [|linear 1. Ordnung |[1. Ordnung radioaktiver Zerfall und|-statist. Beschreibung der Heterogenitaten
2.0 Group) / 1998 Modell i abiotischer Abbau
1) (stoch. Ansatz) +/+ 1.0rdnung
LEACHM- [L. Hutson, R.J. Wag- [LD-analytisch- -/ + - +/-/- linear 1. Ordnung [Monodkinetik Lésung/Fallung -spezialisiert auf Nitrateintrag und Stoffaufnahme
Gruppe enet lineares FDM i Stoffumsatz durch durch Pflanzen (Landwirtschaft)
(Dept. of Soil, Crop (Richardsgl.) +/+ Pflanzen -neues Modell LEACHA ersetzt die Richardsgl. fir
and Athm. Sciences, asserfluss und die Konv.-Disp.-Gleichung fiir
Cornell Univ., New Stofftransport durch ein mobil-immobil Kapazitéts-
York) / 1992 modell; v.a. flir regionale Skala
2), 7)
MARS 3-D [? 3D-FEM +/+ ? +/-/+ linear 1. Ordnung (1. Ordnung radioaktiver Zerfall -beinhaltet BIOF&T 3D mit allen Funktionen
Scientific Software (Darcy) i Monodkinetik -heterogenes, anisotropes Medium, auch Kluftge-
Group) +/+ sequenz. Abbau, stein (Datenbank mit Bodentypen)
1) |Abbau-Produkte -Multiphasenflul}
MODFLOW/? 3D-FDM (Ri- +/+ ? +/ linear / - 1. Ordnung radioaktiver Zerfall -Modflow ist Grundbestandteil des umfassenderen
SURFACT |(Scientific ioftware chardsgl.) i +(Diffusion) Freundlich Grot:]nfdwat?rfModeling Systems (GMS)
2000 Group, Verbesserung -auch fur Kluftgestein
von Modflow, USGS) I+ [+ -umfangreiche Berechnung des Wasserhaushalts
1), 2), 3), [6)] -Dichtefluss, Dynamik der Mikrobiologie
-Abh. der Dichte von Zusammensetz. der Phasen
MOFAT Katyak et al 2D-FEM +/+ - +/ linear / ? 1. Ordnung (1. Ordnung - -bis zu 5 reaktive Chemikalien
(ES&T, EPA) /1991  [(modifizierte i +/+ +(Diffusion) -bis zu 10 verschiedene Materialeigenschaften
1), 2) Richardsgl.) I+
MT3D Zheng 3D-Modell abhangig vom Wasserfluss- +/-/- linear / 1. Ordnung [1.Ordnung abiotischer Abbau -Zusatzmodul zu blockzentrierten FEM flir Wasser-
(SS Papadopulos & (abhéngig vom Modul (vgl. Bemerkungen) nichtlinear Monod-Typ und Reaktionen fluss (z.B. Modflow)

IAssoc., USGS) / 1992

1).2).3)

IWasserfluss-

Modul, s. Bem.)

+/+

-auch flr heterogenes anisotropes Medium
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Modellinformationen Transport Riickhalt / Abbau
Modell- Autoren (Instituti- Modell (An- geséttigte / bevorzug- Transport- Sorption Sorp- Biodegradati- andere Reaktionen Bemerkungen / Besonderheiten
Name on) / Ausgabeda- satz Stro- unges. Zone te Fliel3- phasen: tions- on (Abbau) (abiotisch, Fallung,
tum Internet- mungs- pfade Wasser / kinetik ggf. Schad- Komplexe, etc.)
Quelle gleichung) iz instat. Gas/ NAPL stoff-
FluR Diff./Disp. produktion
PELMO M. Klein 1D-FDM bzw. -/ + (z.2t.in Ar- +/ linear / - Pestizid-Abbau  |Abschatzung von -Spezialisierung auf Versickerung von Pestiziden,
(Frauenhofer-Inst. fir |FEM (I) beit) +(Ausgasung) Freundlich 1.0rdnung Bodentemperaturen IAbschatzung von Bodentemp., ETP nach Haude
Umweltchemie und (Richardsgl.) -einfaches Kaskadenmodell (horizontale Schichten)
Okotoxikologie) / 1991 +/+ /- -neue Version in Arbeit; mit Makroporenfluss, in
(basiert auf PRZM) dem Stoffe keinen Sorptionsprozessen unterliegen
7.) (KLEIN 1999)
PESTAN  |V. Ravi & J.A. Johnson{1D-Modell -/ + - +/-/- [|linear - 1.0rdnung - -Annahme: homogener Untergrund, stationérer
(Dynamac Corporation |(analytische Fluss
& USEPA) /1992 Losung) +/+ -geschlossene analytische Losung nach Bear
1), 2), 3)
POLLUTE |Rowe & Booker 1 1/2D-Modell +/+ ? +/ linear / - 1. Ordnung radioaktiver Zerfall -heterogenes Medium, auch fiir Kluftgestein
(Univ. of W. Ontario) / |(analytisch) in - Langemuir,
1083 I o/+ +(D'7”S'°”) Freundlich
1), 2) ' '
PRZM2 Carsel et al. 1D-FDM bzw. -/ + - +/ linear - 1. Ordnung IWasser-/Stoff- -Pestizid-Programm, bis zu 3 Chemikalien
(PRZM und |(US-EPA, ERL) / 1994 [FEM i +(Diffusi0n) lAufnahme durch -umfangreiche Berechnung des Wasserhaushalts
IVADOFT) [1),2),3) (Richardsgl.) +/+ / Pflanzen -Warmeflul
ROCK- ? (Universitat Hanno- [3D-FEM -/ + (+) +/ linear/ Intraparti- |1. Ordnung Redox-Reaktionen, -Unterscheidung: pordses, gekliftetes, gekliftet-
FLOW er) (Darcy- i +(Diffusion) Freundlich  [kel-diffusion Fallung/Losung, poréses Medium;
1997 Forchheimer +/+ / Langmuir  |(nach Miller Saure-/Basenreaktionen[-Warmetransport, Salzverlagerung
10, inkl. Handbuch)  |Gleichung) - & Rabideau) Radioaktiver Zerfall  |-Multiphasenfluss nicht-mischbarer Fliissigkeiten
RITZ Nofziger et al. analyt. Modell -/ + - +/ linear - 1. Ordnung abiotischer Abbau -Annahmen: NAPL-Phase ist immobil, 2-Schicht
(US-EPA) / 1988 (uniformer R Modell
1), 2), 3) Wasserfluss) +(Gas)/ - +(D'/ff_l:5'0n)
RT3D ? 3D-Modell abhéngig vom Wasserfluss- +/-/- linear/nicht- (1. Ordnung [1. Ordnung lvom Benutzer definier- |-Zusatzmodul zu blockzentrierten FEM fur Wasser-
(Scientific Software  |(abhéngig vom Modul (vgl. Bemerkungen) linear bare chemische Reakti- [fluss (z.B. Modflow)
Group) / 1997 Wasserfluss- onen -unterscheidet aeroben und anaeroben Abbau
1), 3) Modul, s. Bem.) +/+ -simuliert Natural Attenuation und aktive Sanierung
SESOIL Bonazountas & Wagner{1D-hybrid- -/ + - +/ Freundlich |- 1. Ordnung abiotischer Abbau, -umfangreiche Datenbanken (chemisch; fiur USA:
(A. Little, Oak Ridge [analyt-numer. i +(Diffusion) Hydrolyse, Komplexie- [Klima, Boden)
Nat. Lab.) / 1995 FDM +/+ I+ rung, lonenaustausch  |-umfangreichere Berechnung des Wasserhaushalts
1), 2), 3) (')) -Langzeit-Simulationen; maximal 4 Schichten
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Modellinformationen Transport Riickhalt / Abbau
Modell- Autoren (Instituti- Modell (An- geséttigte / bevorzug- Transport- Sorption Sorp- Biodegradati- andere Reaktionen Bemerkungen / Besonderheiten
Name on) / Ausgabeda- satz Stro- unges. Zone te Fliel3- phasen: tions- on (Abbau) (abiotisch, Fallung,
tum Internet- mungs- pfade Wasser / kinetik ggf. Schad- Komplexe, etc.)
Quelle gleichung) iz instat. Gas/ NAPL stoff-
FluR Diff./Disp. produktion
SISIM (Konzept: Arge Frese- [LD-FDM -/ + - +/-/- linear - 1. Ordnung - -Auswahlliste Bodentypen mit definierten Parame-
nius — focon; Umsetz.: |(iber mittlere tern
CHEMLOG GbR/ ertikale Sicker- +/+ -Schichtmodell: Bodenprofil in horiz. Schichten
focon GmbH; Auftrag: [geschwindig- (gleiche Aufenthaltsdauer des Sickerwassers in jeder|
UBA) 1999 keiten) Schicht); Ermittlung der Sickerwasserkonzentration
8) aus dem Schadstoffgesamtgehalt der jeweiligen
Schicht (Gleichgewichtsbedingungen)
STANMOD [Simunek et al. 1D-Modell +/+ - +/-/- |linear 1. Ordnung |1. Ordnung; - -analytische Codes fur vereinfachte 1-D Probleme
2.0 (U.S. Salinity Labora- |(analytische Produktion -N3DADE: 2-3 D Nichtgleichgewichts-Stofftrans-
tory, USDA/ARS, Losungen) +/+ 0.0rdnung port bei stationdrem Fluss; Retardation; Abbau
Riverside, California) /
1997
5)
SUMATRA |van Genuchten 1D-Hermitian -/ + - +/-/- |linear - 0./1. Ordnung ? -Annahme: einfacher, horizontaler Schichtenbau
(Princeton Univ.) /1986|FEM i? -Batch-Modus
2). 3) (?) ' 2/?
SUMMERS [van der Heijde numerisch +/+ - +/-/- linear - - -
(US EPA, ERL) / 1993 |(uniformer
2), 3) IWasserfluss?) 2/-
SUTRA \Voss 2D-Hybrid +/+ - +/-/- Linear/ - 0./1. Ordnung abiotischer Abbau -erfordert ein gut definiertes System
(USGS) / 1997 FDM-FEM i +/+ Freundlich, -Dichtefluss
1), 2), 3), 6) (Richardsgl.) Langmuir -Wérmetransport
SWIMv2 |? 1D-Modell +/+ + +/-/- [Freundlich | - - -einfacher horizontaler Schichtenaufbau
(?) / 1992 (Richardsgl.) i -umfangreicher Berechnung des Wasserhaushalts,
1), 2) . Evapotranspiration, Bodenversalzung
-bypass flow, schneller Transport
TARGET |Sharma et al. 2D-FDM +/+ - +/-/- linear - 1. Ordnung - -Abhéngigkeit des FlieRBverhaltens von Dichte und
(mehrere  |(Dames & Moore) / (')) i \Viskositat
Module) 1995 +/+
2), 3)
UTCHEM |G.A. Popeetal., 3D-FDM +/+ - +/-/+ [|linear (Or- [ 1.0rdnung, Kationanaustausch; -Spezialisierung auf 3 D- Multikomponenten-/
\Vers. 6.1  |(Center for Petroleum (’)) i ganika) Monodkinetik, Multiphasenfluss; Multiphasenfluss und Biodegradation von NAPL
and Geosystems Engi- +/+ Langmuir Bioabbau mit Losung organ. Misch-  |-Kapillardruck, relative Permeabilitéten beim Pha-
neering, Univers. of (Surfactants Nebenprodukten; [phasen; Loslichkeiten |senfluss
Texas) / 1999 und Poly- Kometabolismus; [abhéngig von Salinitét,
2) mere) Biomassen- Mizellen, Kosolventen
achstum
VAM 3D  [3D-Vers.: Huyakorn  [3D-numer. FEM +/+ ? +/-/- |linear - 1. Ordnung radioaktiver Zerfall -heterogenes, anisotropes Medium
(Hydro-Geologic Inc.) / (')) i Freundlich Kette von Abbau- -umfangreiche Berechnung des Wasserhaushaltes,
1988 +/+ produkten Evapotranspiration

1).2)
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Modellinformationen Transport Riickhalt / Abbau
Modell- Autoren (Instituti- Modell (An- geséttigte / bevorzug- Transport- Sorption Sorp- Biodegradati- andere Reaktionen Bemerkungen / Besonderheiten
Name on) / Ausgabeda- satz Stro- unges. Zone te Fliel3- phasen: tions- on (Abbau) (abiotisch, Fallung,
tum Internet- mungs- pfade Wasser / kinetik ggf. Schad- Komplexe, etc.)
Quelle gleichung) iz instat. Gas/ NAPL stoff-
FluR Diff./Disp. produktion
IVLEACH .Ravi & J.A Johnson [1D-numer. FDM +/+ - +/ linear - - -1 D-Modell (Gleichgewichtsannahmen, Henry-
2.2a (Dynamac Corp. & US-|(uniformer +(Diffusi0n) konstante, K, etc.)
EPA) /1997 IWasserfluss) +/- / -vertikalen homogene Polygone, lateral unterschied-
1), 2), 3) - lich
\VS2DT Healy 2D-numer. FDM +/+ ? +/-/-  [Freundlich 1.0rdnung lonenaustausch, chemi- [-nicht-linearer Speicher- und Leitfahigkeits-Term
(USGS) / 1996 (Richardsgl.) i Langmuir sche Reaktionen, -neue Version VS2DI (2000) enthalt auch Wérme-
1), 2), 3), 6) +/+ radioaktiver Zerfall transport (Internet-Quelle 6)

Zeichenerklarung:
+ wird von dem Programm berticksichtigt

- wird von dem Programm nicht beriicksichtigt
?  keine (ausreichenden) Informationen erhaltlich

Internet-Quellen: (teilweise missen bei der Namensuche die Versionen weggelassen werden, z.B. FATMIC statt 3D-FATMIC)
1) http://www.scisoftware.com/html/products.html
2) http://www.epa.gov/ada/csmos/omid.html, bzw. http://www.epa.gov/ahaazvuc/csmos/models.html

3) http://talus.Mines.EDU/research/igwmc/software/

4) http://hbgc.esd.ornl.gov

5) http://www.ussl.ars.usda.gov/Models/models.htm - Homepage for the United Stated Salinity Laboratory Riverside California

6) http://water.usgs.gov/software/alphabetical_list.html
7) http://dino.wiz.uni-kassel.de/ecobas.html - www-Server for Ecological Modelling a joint service with ISEM Europe at the University of Kassel
8) http://www.umweltdaten.de/altlast/webl/deutsch/3_0.htm

9) http://www.fitec.com - Finsterwalder Umwelttechnik, Hittenkirchen
10) http://www.hydromech.uni-hannover.de
11) http://home.geo-slope.com/webhelp/ctr/
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Anlage 2-2: Ubersicht und Bewertungsmatrix fiir recherchierte Entscheidungshilfesysteme.

DSS Name Entwickelt | Typ der Entscheidung, die Art des | Entschei- | Nutzbar fur Plattform |Bemerkungen Literatur /
von: unterstitzt wird: DSS: | dungsthe- |einzugsgebiets- Referenzen
orie / Ziel- | basiertes nach-
funktio- haltiges Mana-
nen: gement diffuser
Belastung?
- Potsdamer | Modellierung des Risikos fir | ES, das |Regelba- |Ja. Stimmt gut | Workstati- | Sehr geringe Entschei- | Leimbach,
Institut fir | Nitratkontamination des mit siertes ES / | mit Fragestel- on, PC dungsunterstiitzung. 1994
Klimafol- | Grundwassers dynami |keine Ziel- |lungen in Thuls- | NEXPERT | Schwerpunkt auf Mo-
genfor- schen | funktionen |feld tberein OBJECT |dellintegration gelegt
schung Model- Software
len fur das ES
gekop-
pelt ist
AERIS - Clean-up Kriterium fiir Boden |ES - Nein - - Crowe, 1994
von Industriestandorten
ALEXIS - Sanierung und Beobachtung ES - Nein - - Chowdhury &
von kontaminierten Standorten Canter, 1997-
98
AQUATOOL |Universidad | Allgemeine Planung von Was- | DSS Simulation, | Ja, berticksich- | Windows | Verwendet von ver- Andreu et al.,
Politecnica |serfllissen Risikoana- |tigt Komplexitat. | mit FOR- | schiedenen Flussgebiet- | 1996
de Valen- lyse und Nein, Wasser- | TRAN samtern in Spanien
cia, Spain Optimie- | qualitat und Ver- | C++, Vis-
rung von |schmutzung ual Basic
Szenarien | wird nicht be-
ricksichtigt
Aquifer Klassi- | Rice Uni- | Auswahl geeigneter hydrologi- |ES - N/A - - Chowdhury &
fizierungs- versity, scher Einstellungen fir die Canter, 1997-
system Houston, GW-Modellierung 98; Newell et
USA al., 1990
AQUISYS - Klassifizierung von Aquiferen |ES - N/A - - Chowdhury &
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hinsichtlich der Verwundbar-
keit bzgl. Kontamination

Canter, 1997-
98

ARIANE Hydro- Wasserkraftgewinnung ES - N/A - Bakonyi, 1993
Quebec
CAD HE - Kanal Hydraulik, Modelle und |ES - N/A - Bakonyi, 1993
Auswahl von Variablen
CEEPES - Politikanalyse fir landwirt- DSS - Nein, das Pro- - Brady, 1999
schaftliche Praktiken und Um- jektergebnis ist,
weltpolitiken dass Politiken
besser definiert
und fokussiert
werden missen.
Computer un- |- Bewertet analytische Daten aus |ES - N/A - Chowdhury &
terstltzte Da- Labors Canter, 1997-
ten (Computer 98
aided data)
CORA - Abschéatzung der Kosten von ES - N/A - Chowdhury &
SanierungsmalRnahmen Canter, 1997-
98
CPSS Department | Wasserressourcenplanung DSS Planung Nein, Ver- Interessante DSS- Simonovic,
of Civil (Menge) oder durch Zu- |schmutzung und Struktur. 1996a & b;
Engineer- GDSS |sammenar- | Wasserbeschaf- Simonovic &
ing, Univ. beit. Teil- |fenheit werden Bender, 1996
of Mani- weise re- | nicht berticksich-
toba, Can- gelbasiert. |tigt.
ada
Defence Priori- | - Risikobewertung fur Lagerstat- |ES - N/A - Crowe, 1994;
ty Model; ten fur gefahrliche Abfalle. Ri- Chowdhury &
DPM) siko-Ranking fir GW- Canter, 1997-
Kontamination 98
DEMOTOX - Potential fir Kontamination ES - N/A Regelbasiert. Crowe, 1994;
durch organische Chemikalien. Kukuric &
Transportmodelle Hall, 1998;

Chowdhury &
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Canter, 1997-
98

DESERT [ISAS Wasserbeschaffen- DSS - N/A —sehr diin- |PC Win- | Schwierig zu nutzen, da | IHASA (1998);
heitsmanagement. Kalibrierung ne und unstruk- | dows. das Entwicklungsteam |DESERT FAQ
und Simulation von Flussnet- turierte Doku- sich aufgeldst hat. Do- | aus dem Inter-
zen. Bestimmung von optima- mentation. kumentation ist diinn. net; die Soft-
len Standorten fiir Abwasser- ware
reinigungsanlagen

DMWW - Planung kommunaler Brunnen |ES - N/A - - Bakonyi, 1993
zur Wasserforderung

HGDB - Eingabenvorbereitung fir GW- | Daten- |- N/A PC - Newell et al.,
Modellierung und Charakteri- | basis 1990; Kukuric
sierung des Gebietes & Hall, 1998

DSS fir die - GW-Fluss und Chemikalien- Daten- |- N/A - - Kukuric &

Bewertung von transport Modelle basis Hall, 1998

Pump- und

Behandlungs-

alternativen

DSS fiir - HW-Management-Alternativen | DSS/E | GIS basier- | Szenariobewer- | NEX- Es wird berichtet, dass | Simonovic,

Hochwasser- S te Ent- tung PERT, die Datenmenge sehr 1996a &b

Management scheidun- OBJECT, |groB ist, was die An-

gen GRASS wendung auf grolie Ge-
GIS, biete schwierig macht
ORACLE
DSS MINE - Regionale Nutzung von Was-  |ES - - - - Crowe, 1994
serressourcen in der Umgebung
von Bergwerken
ECOFUZZ Delft Einfluss von Klimaanderungen |ES - Nein - - Baptist &
Hydraulics, |auf das Okosystem des Wat- Vonk, 1999.
Niederlande | tenmeeres

ECECMOD Verschie- | Analyse der Auswirkungen von | DSS Politiksi- | Nein. Das Ent- |- Paket von 6 verschiede- | Brady, 1999
dene Grup- |verschiednen politischen und mulation | wicklungsteam nen Modellen fur die
penin 6konomischen Bedingungen schlussfolgerte, Stickstoffauswaschung

Norwegen

auf den Nahrstoffverlust in

das sie auf der
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EG’s

Systemebene
starten mussen.

Elbe-DSS Research Auswirkungen von MaRnahmen | DSS Keine ob- |Ja, aber nur fur |PC Win- | Es handelt sichumein |Hahnetal.,
Institut for | auf Gewaéssergute, Gewasserzu- jektive Oberflachenge- |dows Pilot-DSS; Anwendung |2005;
Knowledge |stand, Okologie, Hydrologie, Funktion, |wasser auf gesamtes EG steht | http://elise.baf
Systems Hydraulik, Schifffahrt und Modellie- noch aus g.de/servlet/is/
(RIKS, Hochwasserschutz im Elbe-EG rung und 3283/
Niederlan- Simulation
de), Bun- als Ent-
desanstalt schei-
fir Gewés- dungshilfe
serkunde
(BfG),
Deutsch-
land
ESES-GW, - Wahl der Methode fur die Be- |ES Entschei- | Nein, Schwer- | PC- Schwerpunkt auf Do- Cameron et al.,
Umweltbepro- probung, Probenbehandlung, aufge- |dungen punkt ist auf DOS/MS- | kumentation des Ent- 1991
bungs- QA/QC und Dokumentation fir | baut werden nicht-diffuse DOS text- |scheidungsprozesses
Expertensys- die Kontaminationskontrolle auf anhand von | Verschmutzun- | basiert
tem - Grund- von Altlasten Regeln | Ketten gen gerichtet
wasser logischer
Entschei-
dungen, die
auf Regeln
basieren
getroffen
ESSEM - Prototyp fur die Empfehlung ES - N/A - - Bakonyi, 1993
von Messmethoden in Kanélen
EXPAR - Hilft Nutzer Fluss- und Trans- |ES - N/A - - Chowhury &
portparameter zu schétzen fur Canter, 1997 -
die GW-Modellierung 98
Expert- RO- |- GW-Schadstoffmodellierung, |ES Regelba- |N/A FORT- Schieft das EXPAR Crowe, 1994,
KEY Schétzung des unterirdischen sierte Emp- RAN, text- | Wissen ein, welches Chowdhury &
Transportes von Schadstoff und fehlungen basiert auch Komponente des | Canter, 1997 —
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Parameterschétzung OASIS Systems ist 98; Kukuric &
Hall, 1998
EXPRES - National Modellierung und Risikoab- DSS Keine ob- | Die Struktur DOS, Gra- | Scheint sehr klar struk- | Crowe &
Expertensys- | Water Re- | schéatzung bzgl. Pestizidauswa- | mit jektive konnte nutzbar | fisches turiert und nutzbar zu Mutch, 1994;
tem fiir Pesti- |search Insti- | schung in das GW einem | Funktion, |sein, aber das Interface | sein. Artikel fir Lehr- | Crowe, 1994;
zideinsatz, tute of Can- ES- Modellie- | Thema passt zwecke und zur Infor- | Chodhury &
Bewertung und | ada, Centre Teil, rung und  |nicht mation. Canter, 1997 —
Simulationen | for Inland der zur | Simulation 98; Kukuric &
Waters Auswa- | als Ent- Hall, 1998
schung |schei-
smo- | dungshilfe
dellie-
rung
ver-
wendet
wird
EXSRM - Parameterschétzung fir ein ES - N/A - - Bakonyi, 1993
Schneeschmelz-Abfluss-Modell
FIESTA - Berechnet hydraulische Leitfa- |ES - N/A - - Chowdhury &
higkeit aus wenigen Felddaten Canter, 1997 -
98
FLEX - Auswahl kiinstlicher Profile ES - N/A - - Chowdhury &
von Deponien Canter, 1997 -
98
Flood Advisor |- Durchflussschatzung bei ES - N/A - - Bakonyi, 1993
Hochwéssern
Geophysics - Auswahl von Monitoringtech- |ES - N/A - - Chowdhury &
Expert System niken fiir Altlastenstandorte Canter, 1997 -
98
GEOTOX - Bewertung von Miilldeponien |ES Regelba- |N/A - - Crowe, 1994;
siertes Chowdhury &
Ranking Canter, 1997 —
98; Kukuric &

Hall, 1998
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GWMS unter |School of | Gestaltung von Netzwerken aus | Eher Multikrite- | Mulitkriterielle | ARC- Nutzt die DRASTIC Dutta et al.,
Verwendung | Civil Engi- |Brunnen fur die Beobachtung |eine rielle Ent- | Methoden kénn- | INFO Methode fur die GW- 1998
von GISund | neering, von Cl, FE, TOH, NO3 und SO, | Metho- |scheidun- |ten interessant Verletzbarkeitsabschét-
Multikriterien | Asian Insti- deals |gen;ver- |sein zung
tute of ein schiedenen
Technol- DSS Alternati-
ogy, Thai- ven werden
land gewichtet
und aus-
gewahlt
mit einer
Methode,
die ,,Pro-
methee-
Methode*
genannt
wird
GWW UNECSO | System fir die Sicherung, Be- |DATA- |- N/A - - Kukuric &
arbeitung und Présentation von |BASE Hall, 1998
Hydrogeologischen Daten
HABIMAP National Definition von Okotopen und | DSS - - ARC- - De Jong, D.J.,
Institute for | Habitaten in marinen Tidege- INFO 1999.
Coastal and | wéssern
Marine
Manage-
ment
(RIKZ).
HASP - Vorbereitung von Sanierungs- |ES - N/A - - Chowdhury &
und Sicherungsplanungen fir Canter, 1997 —
Altlastenstandorte 98
HAWAMAX |- Risikoverminderung von Alt-  |ES - N/A - - Chowdhury &
lastenstandorten Canter, 1997 -
98
Hazourdous - Beobachtung und Reglementie- |ES - N/A - - Chowdhury &
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wate Genera-
tor’s system

rung von Altlasten

Canter, 1997 —
98

HAZWASTE |- Hilft bei der Regulierung der ES - N/A - - Chowdhury &
Erzeugung neuer Gefahrenstof- Canter, 1997 —
fe 98
HERBASYS |- Erzeugt eine Relativschatzung |ES - N/A - Simuliert nicht die Crowe, 1994
des Risikos fir eine Herbizid- Auswaschung durch die
kontamination des GW ungesattigte Zone
HYDRLAB - Hilft bei der Felddateninterpre- |ES - N/A - - Crowe, 1994
tation zur Anlage von Brunnen
mit hoher Leistung
INCA University | Einzugsgebietsbasierte Simula- | DSS Modelle Ja, kann ver- PC-DOS |2D und 3D Profile von |INCA, 1997;
of Reading, |tion und Berechnung von Stick- kénnen schiedene Szena- Nitrat, Ammonium und | Whitehead et
UK stoffauswaschung in das Was- eine Hilfe |rien simulieren; Wasserflissen fiir ein al.,1998 a, b.
ser sein bei »Semidistribu- Einzugsgebiet und bis | Software
Entschei- |ted* Berechnung zu 30 Sub-
dungen von WasserflUs- Einzugsgebiete
sen
IRAS Civil and Simuliert zeitlich und raumliche | DSS Modelle Verschiedene PC- IRAS ist gerade inder | Loucks &
Environ- Wasserflisse and Wasserbe- kénnen Szenarien kon- | Windows | Entwicklung innerhalb | Gladwell,
mental En- | schaffenheit (Konzentration), eine Hilfe |nen simuliert eines Forschungsprojek- | 1999; Loucks,
gineering at | Energie etc. fur Ent- werden tes, in dem Okonomie, |1999; Bain &
Cornell scheidun- Umwelt und Okologie | Loucks, 1999
University gen sein verknupft werden. Das
Ziel ist ein DSS fur das
Wassereinzugsgebiet-
management und Wir-
kungskontrolle
JOE - Hydroelektrik ES - N/A - - Bakonyi, 1993
KBSWM - System fur die Kalibrierung ES - N/A - - Bakonyi, 1993
eines Hochwassermodells
KGM TNO, Programm-Code und Parame- |ED Regel- N/A PC- Nutzerfreundliches In- | Kukuric &
Netherlands | terauswahl fir die Grundwas- basierte Windows | terface. Empfohlen fir | Hall, 1998
sermodellierung Anleitung das Training der Auto- | Saaltink &
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ren Carrera, 1992
LABSYS - - ES - N/A - - Chowdhury &
Canter, 1997 —
98
LANDIS - - ES - N/A - - Chowdhury &
Canter, 1997 —
98
LOIS Verschie- | Simulation des Flusses und der | DSS N/A N/A PC 6 Jahres Projekt mit 360 | Leeks 6 Jarvie,
dene Uni- | Transformation von Material Wissenschaftlern von 27 | 1998
versitaten in | aus und in Flissen in Richtung Universitaten. Die U- CD-LOIS
England Kiste berblicks-CD funktio- | Overview
niert ziemlich schlecht | LOIS-
newsletters
LOIS-
prasentation
LOV/EE National Ein rdumliches dynamisches DSS - - ARC- - de Nijs,
Institute of | Modell flr soziale, 6konomi- INFO T.C.M., de
Public sche und Okologische Aktivita- Niet, R., de
Health and |ten Hollander,
the Envi- G.E.M.
ronment (RIVM),
(RIVM), Filius, F.,
Niederlande Groen, J.
(RPD), 2000
MARS IGWMC Modellcodeauswahl fur die Daten- | Regeln fur |N/A - - Kukuric &
Grundwassermodellierung basis |die Aus- Hall, 1998
wahl
MEPAS - Ranking der Auswirkungen ES - N/A - - Chowdhury &
chemischer und radioaktiver Canter, 1997 —
Abfalle auf einer Deponie 98
MHOES - Hydroelektrik ES - N/A - - Bakonyi, 1993
Micro- - Schnelle Diagnose hygienischer | ES - N/A - - Crowe, 1994
RAISON Verunreinigungen von Brunnen
MODELEX- |- Modellcodeauswahl fur die Daten- | Regeln fur | N/A - - Kukuric &
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PERT Grundwassermodellierung basis | die Aus- Hall, 1998
wahl
MODSS (Mul- | Agricultural | Vorhersage von Auswirkungen |DSS Multikrite- | ? - Eher schwache Erkla- | Yakowitz et
ti-Objective Research alternativer Managementsyste- | flr rielle rung des Systems al., 1993
DSS) Service in | me auf Oberflachenwasser- und | Multi- | Wichtung
Arizona, Grundwasserqualitat, sowie Krite-
USA auch Okonomie riena-
nalyse
und
integ-
rierte
Model-
le
NAIADE Joint Re- Universell DSS multikrite- |Ja Windows- | maRige Dokumentation | NAIADE,
search rielles Ver- PC 1996; Munda,
Centre, fahren 1995
Ispra
NELUP NERC- Verschiedene Landnutzungs- DSS Keine Ent- |Ja UNIX, - Moxey &
ESRC, UK |planungsentscheidungen mit schei- nicht tber- White, 1998
integ- | dungstheo- tragbar Lunnetal.,
rierten |rie 1996
Model- O’Callaghan,
len 1995
McClean, 1995
OASIS Rice Uni- | Grundwasserkontaminations- | DSS Keine Ent- | Behandelt Prob- |PC grafi- | Eines der allerersten Crowe, 1994
versity, modellierung schei- leme der sches Inter- | DSS fur Grundwasser- | Kukuric &
Houston, dungstheo- | Grundwasser- face, Ob- |themen. Ziemlich futu- |Hall, 1998
TEXAS rie modellierung als |jektorien- |ristisch fur damalige Newell et al.,
unstrukturiertes | tierter Hy- | Verhaltnisse, heute sind | 1990
Probleme, wel- | pertext die meisten Komponen-
che fiir die ten Standard
Nachhaltigkeit
notwendig sind
Patuxent Wa- | Institute for | Integrierte Simulation und Mo- | DSS Keine Ent- | Integration von |STELLA |- Costanza et al.,
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tershed Model |Ecological |dellierung von Okologie und schei- Okologie und Software 1996
Economics, | Okonomie dungstheo- | Okonomie in SME-
University rie, eher Zeitund Raum | rdumliche
of Mary- ein Modell Modellum-
land gebung
QUALZE - Auswahl von Parametern fir ES - N/A - - Bakonyi, 1993
ADVISOR das QUALZ2E Wasserbeschaf-
fenheitsmodell
Neubewertung |- Speichermanagement, Optimie- | DSS Optimie- | Integration von |- Arbeit gut, aber es fehlt | Simonovic,
von Manage- rung der Wassernutzung. Oko- rung Gber | Okonomie, Oko- ein Nutzerfreundliches |1996a & b
mentstrategien nomie, Umwelt- und physikali- eine Ziel- | logie und Physik Interface
fur einen sche Erfordernisse sind integ- funktion
Mehrzweck- riert die mini-
speicher miert wird.
RAMCO Research Okologische, 6konomische und | DSS - - - - Kok, J. L. de,
Institute for | soziale Prozesse in Kiistenzo- and Wind,
Knowledge |nen H.G. 1999.;
Systems Ramco, 1998.
(RIKS),
REGIS TNO Insti- |Prasentation und Speicherung | Daten- |- N/A - - Kukuric &
tute, von geohydrologischen Daten | basis / Hall, 1998
Netherlands Infor-
mations
system
REZES - Speicheranalyse. Formuliert ES - N/A Interaktiv | Scheint sich von ande- | Bakonyi, 1993
mathematischen ausdriicke an- menige- | ren ES zu unterschei-
hand von pseudo-englischen steuert den. Simonovic arbeite-
Begriffen te in diesem Projekt.
Risk Assess- |- Risikobewertung flr Industrie- |ES - N/A - - Chowdhury &
ment System standorte Canter, 1997 -
98
Risk Assistant |- Assistiert bei der Risikobewer- |ES - N/A - - Crowe, 1994
tung von Gefahrstoffdeponien Chowdhury &




Anlage 2-2

fur die menschliche Gesundheit

Canter, 1997 -
98

RPI Risk As- |- Ranking von Gefahrenstoffde- |ES - N/A - Crowe, 1994
sessment ponien Chowdhury &
Canter, 1997 -
98
SCEES - Kosten- und Zeitplanung fiir die | ES - N/A - Chowdhury &
Sanierung Abfalldeponien Canter, 1997 -
98
SDDSS University | Management des Durchflusses |DSS Prognose |Szenarien kon- | UNIX un- DeGagne et
of Manitoba | und Wasserspiegelhéhen. Nut- | mit und Simu- | nen getestet ter Ver- al., 1996
for Envi- zung von Wasser Energiege- inte- lation von |werden wendung Simonovic,
ronment winnung, Wasserversorgung giertem | Szenarien von NEX- 1996a &b
Canada. und Bewasserung Modell PERT OB-
Hydromet- JECT,
risches Pro- ORACLE
gramm DATEN-
BASIS und
FORT-
RAN
SEPIC - Jauchegruben in Texas. Erlaub- |ES - N/A - Bakonyi, 1993
nis fir den Betrieb von privaten Chowdhury &
Abwasserbeseitigungssystemen Canter, 1997 -
98 Crowe,
1994
SFM - Auswahlmethoden fur die ES - N/A - Bakonyi, 1993
Flussmessung basierend auf
ISO Empfehlungen
SID (WMS) - Durremanagementplanung ES - N/A - Bakonyi, 1993
SISES - Standortwahl. Arbeitet als Re- |ES - N/A - Bakonyi, 1993
duktionsmethode flr alternative
Standorte
Smart Method | - Auswahl von laboranalytischen |ES - N/A - Chowdhury &

Index

Methoden flr Abfalldeponie-

Canter, 1997 -
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probleme 98
Smart Reg - Assistiert die Einschatzung von |ES - N/A - - Chowdhury &
Untergrundspeichertanks Canter, 1997 -
98
STEEL-GDSS |Universitat | Hochwassermanagementent- GDSS | Gruppenin- | Beriicksichtigt | Internet- | VVon Beginn an fur die | Ostrowski,
Darmstadt, |scheidungen formatio- |die Komplexitat |basiert Ausbildung geplant. 1997
Ingenieur- nen fir der Interdiszipli- Modulartig aufgebaut,
hydrologie gemeinsam | naritat und vie- nutzt ein Modellierungs-
und Was- genutzte len Interessens- ES fur die Bewertung
sermana- Entschei- | gruppen. von Alternativen
gement dungen
Storm Department | Management von Uberflutungs- | GDSS | Gruppenin- | Beriicksichtigt | PC Win- In Entwicklung . Neue | Schmidt, 1998
of Envi- flachen formati- die Komplexitat |dows, fir |Version im September | (Software)
ronmental onssystem | der Interdiszipli- | Netzwerk- | 1999 geplant
Science and fiir ge- naritat und vie- | betrieb
Water Re- meinsam | len Interessens-
sources genutzte | gruppen.
Manage- Entschei-
ment at IHE dungen
Delft,
Netherlands
STREAM National Flussgebietsmanagementsystem | DSS - - Win- - Aerts, J.C.J.H.,
Institute for dowsPC, Kriek, m., and
Coastal and ARC- Schepel, M.,
Marine INFO Schepel, 1999
Manage-
ment
(RIKZ).
TCM-Manager | Martens Bewertet die Effekte von DSS Szenario- | Scheint eher eine [PC Win- | Leicht zu verstehendes | Software Mar-
and Associ- | Feuchtgebieten in der Land- simulation |ad hoc Losung |dows Interface. Schlechte tens & DiBia-
ates Pty schaft. Berechnet Stickstoff und zu sein Dokumentation. Be- se, 1996
Ltd, Austra- | Phosphorauswaschung rechnet EG-Flache aus
lia topografischen Daten
TECHSCRN |- Bewertung von technischen und | ES - N/A - - Crowe, 1994
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6konomischen Mdoglichkeiten
des EinschlieRens oder Beseiti-
gens von Kontaminanten von
Gefahrstoffdeponien.

Chowdhury &
Canter, 1997 —
98

Toxic Waste |- Auswahl der Sanierungstechno- | ES N/A Chowdhury &
Advisor logie fur die Sduberung von Canter, 1997 —
Boden und Grundwasser, die 98
mit Losungsmitteln oder Koh-
lenwasserstoffen kontaminiert
sind
TSAR - Auswahl der Sanierungstechno- | ES N/A Chowdhury &
logie wahrend Sanierungsunter- Canter, 1997 —
suchungen 98
TSDSYS - Identifiziert Anlagen fur die ES N/A Chowdhury &
Behandlung oder Beseitigung Canter, 1997 —
von Abféllen aus Gefahrstoff- 98
deponien
UTliner - Beuteilung von Tondichtungen |ES N/A Chowdhury &
fir Deponien Canter, 1997 —
98
WADBOS National Modellierung 6kologischer und | DSS - Engelen, G.,
Institute for | sozioGkonomischer Funktionen 2000. ; Ver-
Coastal and | des Meeres und der Kusten beek, M., and
Marine Wind, H.G.,
Manage- 2000.
ment
(RIKZ),
Niederlande
WA/WPM - Planung von MaRnahmen fir  |ES N/A Crowe, 1994
aufgegebene Gefahrstoffdepo- Chowdhury &
nien Canter, 1997 -
98
WASES - Identifikation von Schadstoff- |ES N/A Chowdhury &

quellen Trinkwasserschutzge-

Canter, 1997 —
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bieten 98
WATERS- - Integriertes Management DSS - N/A - Acrtikel verfugbar Ostrowski,
HEDSS 1997
WaterWare University | Wasserressourcenbewertung, DSS Simulatio- | Sehr ahnlich wie | UNIX, Eine Schlussfolgerung |Jamieson &
of Newcas- |Speicherstandortauswahl, De- |mit ES |nen durch |VASTRA Fortran ist, dass der Nutzer fur |Fedra, 1996 a
tle upon kontamination von Grundwas- Modelle. C++ diesen Systemtyp be- Fedra & Ja-
Tyne; De- |ser, nachhaltige Bewésserung ES fur nutzt wird. Das ist wich- | mieson, 1996
partment of Empfeh- tiger als ein DSS zu Jamieson &
Civil En- lungen bekommen mit der ge- | Fedra, 1996 b
gieneering samten breite von The-
and Envi- men
ronmental
Software
and Ser-
vices Aus-
tria
WATQUAS |- Heraussuchen von Daten aus ES - N/A - - Bakonyi, 1993
historischen Wasserbeschaffen-
heitsdaten
Wellhead Mo- |- Begrenzung von Brunnenein- | GIS - N/A - - Kukuric &
delling User zugsgebieten Hall, 1998
Interface
XSAL - Sanierung von Abfalldeponien |ES - N/A - - Chowdhury &
Canter, 1997 —
98
XUMA - Sanierungsalternativen fir kon- | ES - N/A - - Chowdhury &
taminierte Standorte Canter, 1997 -
98
YHYSIZE - Optimale Gestaltung von Was- |ES - N/A - - Bakonyi, 1993
serkraftgewinnungsstandorten
INHEC-1 - Hilft dem nutzer die Parameter |ES - N/A - - Chowdhury &

fur das HEC-1 Grundwasser-
modell zu wahlen

Canter, 1997 —
98

- = Information fehlt; N/A = aus vorliegenden Unterlagen und Informationen nicht entnehmbar
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Anlage 4-1: Ausgewdhlte Grundwasserbeschaffenheitsdaten des Thilsfelder Aquifers

Pegel-Daten
Pegel Datum S04 [mg/l] | NO3 [mg/l] | 02 [mg/l] Cl [mg/l]
248 12.05.89 40 80 7.8 23
04.07.90 40 83.1 7.4 20
29.11.90 40 80.5 8.5 22
08.04.91 40 79.8 7.3 61
14.05.92 40 81.3 8.8 1
05.05.93 40 93.3 8.1 21
19.05.94 40 88.8 4.8 21.7
18.04.96 36.8 68.4 7.5 13.1
09.04.97 31.2 75.9 7.9 13
10.03.99 31.3 99.15 6.8 23.3
09.05.00 33.1 88.75 6.2 20.95
335 05.05.89 45 153 6 32
03.07.90 62 134.9 4.9 23
28.11.90 71 126.2 4.5 25
04.04.91 64 126.7 4.4 21
09.06.92 63.4 135.9 5.7 30.7
12.05.93 41 111.6 4.6 28
20.05.94 40 108.4 3.2 30.3
03.07.96 45.8 173.9 2.4 28.2
23.06.97 34.5 286 7.6 32.4
18.08.99 42.1 231 3.5 29.45
20.07.00 37.85 210.5 4.2 28
336 05.05.89 52 1 0.1 32
03.07.90 66 1 0 31
28.11.90 66 0.1 0 31
04.04.91 40 0.1 0.1 27
09.06.92 63.6 1 0 27.8
12.05.93 40 1 0.2 27
20.05.94 56 1 0 27.4
03.07.96 89.9 1 0.1 43.3
23.06.97 84.5 1 0.2 46.97
18.08.99 98.6 1 0.1 45.55
20.07.00 113 1 0.1 42
337 05.05.89 40 1 0.1 39
03.07.90 40 1 0 39
28.11.90 40 0.1 0 35
04.04.91 40 0.1 0 36
09.06.92 40 1 0 42
12.05.93 40 1 0.1 37
20.05.94 41 1 0 35.3
03.07.96 44.4 1 0.1 33.8
23.06.97 42.5 1 0.1 38.5
18.08.99 56.85 1 0.1 35.1
20.07.00 53.4 1 0.2 34.89
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Pegel Datum SO4 [mg/l] | NO3 [mg/l]| O2 [mgl/l] Cl [mg/l]

369 02.08.90 70 98.2 9.4 19
30.11.90 67 98.4 9.1 16
08.04.91 40 110.1 9.2 15
11.06.92 60.3 116.1 10.8 16.4
11.05.93 40 124.1 10.6 14
03.06.94 40 150.6 9.6 14.5
18.04.96 35.5 298 8.2 39.5
01.04.97 43.8 190.7 8.2 24.5
02.03.99 30.8 142 9.1 24.5

370 01.08.90 106 1 0 24.05
29.11.90 113 0.1 0 32
05.04.91 120 0.1 0.1 30
13.05.92 124.4 0.1 0 25
15.04.93 109 1 0 25.5
06.10.93 116 1 0.2 22
02.02.94 97 1 0 21.1
28.02.94 108 1 0 20
11.04.94 104 1 0 18
03.05.94 100 1 0.1 18
06.06.94 104 1 0 18
16.08.94 104 1 0 19
05.09.94 103 1 0.2 18
10.10.94 102 1 0 18
03.11.94 103 1 0 18
05.12.94 105 1 0 18
05.01.95 101 1 0.1 19
02.02.95 105 1 0.2 18
02.03.95 102 1 0.1 18.1
06.04.95 103 1 0 18
03.07.95 107 1 0.1 17.6
07.08.95 111 1 0.1 18.1
05.10.95 109 1 0.1 17.8
07.11.95 108 1 0.1 17.6
12.12.95 109 1 0.1 17.8
09.01.96 109 1 0.1 17.4
26.02.96 106 1 0.1 18
25.03.96 108 1 0.1 17.3
23.04.97 114 1 0.1 17.1
05.08.97 116 1 0.1 17.5
24.02.98 120 1 0.1 17.8
13.05.98 116 1 0.1 18.3
17.08.98 115 1 0.1 21.7
17.11.98 122.2 1 0.1 22.8
23.02.99 119.5 1 0.1 25.9
17.05.99 121.6 1 0.1 25.9
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Pegel Datum SO4 [mg/l] | NO3 [mg/l]| O2 [mg/l] Cl [mg/l]
371 01.08.90 89 89.6 9.6 22
29.11.90 83 112.3 9.2 23
13.05.92 68.3 140 11.8 24
30.04.93 59 158.1 11.4 22.8
06.10.93 59.2 106 115 23
02.02.94 58 142 8.2 23.9
28.02.94 56 146 8 22
11.04.94 53 139 9 22
03.05.94 48 146 10.4 20
06.06.94 51 151 10 19
16.08.94 51 146 10.1 21
05.09.94 52 151 9.9 21
10.10.94 51 159 9 21
03.11.94 54 151 9 21
05.12.94 52 146 8.9 23
05.01.95 51.6 136 9.7 22
02.02.95 51.1 141 9.7 21
06.04.95 50.9 138 8 20.3
05.05.95 49.7 142 9.7 19.7
31.05.95 51.7 140 9.9 20.9
03.07.95 51.4 138 10 20.8
07.08.95 52.4 150 9.6 21.6
05.10.95 53 137 9.6 21.2
07.11.95 52.8 131 9.6 23.7
12.12.95 52.6 130 9.7 20.3
09.01.96 52.4 129 9.9 21.5
26.02.96 49.6 130 10.4 20.2
25.03.96 52.1 131 9.7 21
29.01.97 55.3 133 8.4 20.3
23.04.97 54.9 134 9.6 22.4
05.08.97 55.5 129 9.6 24.8
377 01.08.90 111 44.4 0.4 42
29.11.90 103 52.6 0.4 46
05.04.91 98 61.3 0.5 44
13.05.92 106.5 72.9 0.5 44.3
26.04.93 105 84.5 0.6 43
02.06.94 40 69.3 0.4 46.1
29.04.96 90.8 90.2 0.6 44.3
09.04.97 93 77.4 0.7 48.99
378 01.08.90 84 109.3 6.8 25
04.12.90 76 207.1 7.1 19
04.04.91 81 194.4 8.6 21
10.06.92 40 157.5 8.8 21.7
29.04.93 80 179.5 9.2 17
07.06.94 60 190.3 10.1 16.3
18.04.96 48 245 8.7 15.8
08.04.97 52.2 250 8 16.2
09.03.99 50.7 223 7.8 16.2
389 08.05.91 40 0.1 0.2 30
09.06.92 40 1 0 31
12.05.93 40 1 0.1 29
20.05.94 40 1 0 315
18.04.96 20.9 1 0.1 32.5
08.04.97 17.6 1 0.1 29.7
09.03.99 13.35 1 0.1 29.2
05.05.00 12.55 1 0.1 28.1
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Pegel Datum SO4 [mg/l] | NO3 [mg/l] | O2 [mg/l] Cl [mg/l]
481 06.10.93 76.3 111.6 5.6 48.4
03.01.94 70 213 5.1 47
03.01.94 70 211 5.4 47
02.02.94 68 213 5.3 52
11.04.94 70 214 6.1 38
03.05.94 61 210 7.7 37
06.06.94 65 204 7.4 38
16.08.94 63 208 6.9 37
05.09.94 62 214 6.7 38
10.10.94 65 238 6.1 39
03.11.94 67 225 6.3 38
05.12.94 68 222 6.2 39
05.01.95 63.7 211 6.8 39
02.02.95 67.8 208 7 38.2
02.03.95 74.1 196 6.2 38.5
06.04.95 73.3 196 6.5 36.3
05.05.95 73.5 192 8 39
31.05.95 71.4 182 8.1 37.7
03.07.95 68.5 176 8.2 39.9
07.08.95 75.3 200 7.7 41.9
05.10.95 93.7 139 7.5 45.3
07.11.95 77 190 7.3 56.1
12.12.95 79 193 7.3 42.2
09.01.96 77 192.2 7.2 37.9
26.02.96 77.5 194 7.8 37.7
25.03.96 76.1 199 7.2 35.9
29.01.97 64.2 223 6.7 36
23.04.97 67.7 195 6.7 38.1
05.08.97 67.9 175 6.6 36.4
24.02.98 71.9 169 7.8 35.5
13.05.98 71.8 165 6.9 34.05
17.08.98 70.8 156 7.1 34.9
17.11.98 70.8 119 5.8 35.2
23.02.99 81.25 124.5 7.4 33
482 06.10.93 85.4 151.8 11.5 25.6
03.01.94 67 53 9.5 12
02.02.94 53 15 9.3 10
28.02.94 57 17 8.8 10
11.04.94 44 10 10.4 10
03.05.94 47 7.6 11.9 10
06.06.94 48 8.1 11.6 10
16.08.94 61 15 11.4 3.8
05.09.94 64 26 11.2 5
10.10.94 64 42 10.3 6
03.11.94 68 53 10.2 9.7
05.12.94 65 49 9.6 10
05.01.95 52.5 33.1 11.1 9.5
02.02.95 43.6 8.6 11.4 6.2
02.03.95 34.8 4.4 9.7 4.6
06.04.95 36.5 8 9.7 4.9
05.05.95 37 13.2 11.4 5.1
31.05.95 39.9 13.5 11.6 6.2
03.07.95 43.8 26.1 11.6 6.1
07.08.95 49.5 56.8 11.4 8.6
05.10.95 58.1 80.7 11.5 11.8
07.11.95 57.5 94.1 10.9 17.4
12.12.95 56.5 110 11 18.5
09.01.96 55.7 120 111 18.1
26.02.96 40.1 49.5 12.4 19.4
25.03.96 42.8 44.7 12 9.82
23.04.97 53.3 143 8.7 9.32
58.4 135 7.8 28

05.08.97
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Pegel Datum SO4 [mg/l] | NO3 [mg/l] | O2 [mg/l] Cl [mg/l]
09.01.96 55.7 120 11.1 18.1
26.02.96 40.1 49.5 12.4 19.4
25.03.96 42.8 44.7 12 9.82
23.04.97 53.3 143 8.7 9.32
05.08.97 58.4 135 7.8 28
24.02.98 62.7 122 8.7 32.04
13.05.98 57.7 139 9.2 25.8
17.08.98 54.7 126 9.2 24.5
17.11.98 34.8 40.8 8.3 22.4
23.02.99 31.3 52.6 8.6 9.54
17.05.99 33.35 45.55 9.4 9.5

483 06.10.93 66.2 49.2 0.3 24.3
03.01.94 64 46 0.1 24
02.02.94 62 47 0.2 24
28.02.94 67 45 0 22
11.04.94 60 44 0 21
03.05.94 59 45 0.1 22
06.06.94 60 46 0.2 21
16.08.94 61 40 0.1 22
05.09.94 60 38 0.2 22
10.10.94 61 38 0.1 22
03.11.94 63 38 0.1 22
05.12.94 60 38 0.1 23
05.01.95 60.8 37 0.1 22
02.02.95 60.9 38.4 0.2 22.3
02.03.95 59.3 39 0.1 23.3
06.04.95 59.7 40.4 0.1 21.8
05.05.95 60.6 39.4 0.1 21.4
07.08.95 63.8 40.5 0.2 22.8
05.10.95 61.8 37.7 0.2 23.9
07.11.95 62.6 38.1 0.1 24.5
12.12.95 63.6 38.6 0.1 25.2
09.01.96 64.9 36.1 0.1 25.1
26.02.96 65.8 35.1 0.2 25.9
25.03.96 65.6 33.9 0.1 24.6
23.04.97 67.4 34.9 0.1 24.5
05.08.97 69.3 28.7 0.1 24.3
24.02.98 77.9 20.8 0.2 23.7
13.05.98 79.5 17.2 0.1 20.5
17.08.98 48.95 15.8 0.1 20.6
17.11.98 78.7 16.3 0.1 22.57
23.02.99 81.75 8.4 0.2 16
17.05.99 88.65 3.8 0.2 15

484 06.10.93 79.5 124.8 1.2 16.6
03.01.94 67 112 0.1 18
02.02.94 64 109 0.1 19
28.02.94 64 106 0 21
11.04.94 60 98 0 19
03.05.94 57 93 0.1 21
06.06.94 61 96 0 20
16.08.94 60 87 0.2 20
05.09.94 62 83 0.2 19
10.10.94 62 83 0.1 20
03.11.94 61 77 0.1 19
05.12.94 65 76 0.1 18
05.01.95 58.1 64.2 0.3 19
02.02.95 60.2 62.4 0.2 19.4
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Pegel Datum SO4 [mg/l] | NO3 [mg/l] | O2 [mg/l] Cl [mg/l]
02.03.95 60.7 58.4 0.3 21.1
06.04.95 61.6 55.1 0.4 23.2
05.05.95 63.2 51.9 0.4 20.2
31.05.95 65.5 50.5 9.2 19.3
03.07.95 65.2 46.9 0.3 18.8
07.08.95 69.5 46.5 0.3 17.9
05.10.95 67.1 37.9 0.3 18.3
07.11.95 67.5 36.9 0.3 16.2
12.12.95 67.6 34.8 0.3 15.8
09.01.96 66.7 32.41 0.4 13.9
26.02.96 66.4 30.2 0.6 13.5
25.03.96 65.7 28.2 0.5 12.5
29.01.97 58.7 19.8 0.4 12.8
23.04.97 56.6 17.9 0.2 10.5
05.08.97 53.9 18.1 0.2 10.3
24.02.98 51.4 19.4 0.2 9.31
13.05.98 49.5 20.8 0.1 8.26
17.08.98 88.7 22 0.1 8.5
17.11.98 48.9 23 0.1 7.51
23.02.99 42.95 26.8 0.2 7.74

183 12.05.89 53 13 6 31
04.07.90 40 8.8 4.7 34
29.11.90 40 10.3 4.6 37
08.04.91 40 10.6 4.8 38
14.05.92 43.3 15 6.9 65.3
05.05.93 40 21.7 6.8 38
18.05.94 40 16.3 3.8 44.3
18.04.96 6.02 20.9 4.3 48.7
09.04.97 4.99 18.4 4 47.3
10.03.99 6.28 13.75 4.2 49
05.05.00 6.93 15.15 3.7 45.3
SGM-Daten
Sulfat [mg/l]

Tiefe 5.6 10.6 15.6 20.6 25.6 30.6 35.6
12.08.99 32.6 50.8 60.3 30.6 51.4 26.6 16
09.09.99 41.9 49.0 68.6 28.7 36 26.5 15.8
18.04.00 30.3 65.6 50.7 37.5 57.9 19.7
30.05.00 28.8 68.7 51.6 47.1 87.8 31.6 11.5
09.08.00 28 71.5 51.8 65.4 80.2 35.1
17.10.00 29.5 76.8 58.7 69.1 76.6 33.4 13.5
05.12.00 27.9 77.5 55.3 61.7 75.7 37.0 17.4
05.02.01 27.3 74.3 46.0 55.9 71.7 24.3 23.2
28.03.01 26.7 78.6 46.3 53.9 74.3 25.9 21.0
20.05.01 | 27.58 82.38 48.43 60.09 81.9 27.98 19.91
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Nitrat [mg/l]

Tiefe 5.6 10.6 15.6 20.6 25.6 30.6 35.6
12.08.99 49.9 129.7 117.6 92.4 17.1 0.1 0.1
09.09.99 43.8 131.0 118.0 71.9 22.0 0.0 0.0
18.04.00 32.1 73.4 115.4 129.9 20.1 0.0 0
30.05.00 38.6 65.8 123.0 139.5 8.1 0.0 0.0
09.08.00 35.1 55.0 131.6 146.2 9.7 0.0
17.10.00 29.2 47.2 133.7 144.5 10.8 0.0 0.0
05.12.00 29.3 44.0 140.4 143.8 11.9 0.0 0.0
05.02.01 24.1 35.1 139.5 134.3 17.1 0.0 0.0
28.03.01 23.0 32.6 142.8 132.2 14.1 0.0 0.0
20.05.01 21.8 29.6 150.3 138.0 13.9 0.2 0.2

Sauerstoff [mg/1]

Tiefe 5.6 10.6 15.6 20.6 25.6 30.6 35.6
12.08.99 5,25 7,85 4,04 0,96 0,97 1,24 1,74
09.09.99 1,05 4,7 3,16 1,1 0,84 0,85 1,12
18.04.00 7,48 7,91 4,08 1,09 0,94 0,6
30.05.00 7.8 8.5 7.6 2.92 0.54 0.52 0.61
09.08.00
17.10.00 5.5 8.16 5.09 3.98 0.04 2.36 0
05.12.00 9.17 10.8 9.36 4.83 0.8 5.25 7.45
05.02.01 8.0 10.1 8.85 4.69 0.18 0.59 2.3
28.03.01 6.7 10.3 9.2 5.1 0.2 0.2
20.05.01 7.57 9 8.17 4.2 0.14 0.18 3.14

Hydrogencarbonat [mg/I

Tiefe 5.6 10.6 15.6 20.6 25.6 30.6 35.6
12.08.99 7.93 0.0 3.05 12.2 12.2 12.2 14.64
09.09.99
18.04.00 2.4 0.0 0.0 4.8 3.1 10.3 10.3
30.05.00 0.6 0.0 0.0 1.7 1.0 7.9 18.4
09.08.00 0.0 0.0 0.0 1.2 1.2 2.3
17.10.00 0.6 0.0 0.0 1.2 0.6 3.4 5.4
05.12.00 0.0 0.0 0.0 0.0 0.4 1.2 2.0
05.02.01 0 0.0 0.0 1.22 0.37 2.07 4.76
28.03.01 0.0 0.0 0.0 2.7 1.1 3.3 3.3
20.05.01 3.3 0.0 0.0 3.3 2.4 2.9 4.5
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Chlorid [mg/I

Tiefe 5.6 10.6 15.6 20.6 25.6 30.6 35.6
12.08.99 15.7 17.1 32.3 45.0 39.7 23.5 17.9
09.09.99 15.7 18.2 32.6 41.8 34.9 24.1 16.4
18.04.00 | 16.01 16.9 28.9 40.6 36.5 22.8
30.05.00 14.1 15.7 30.2 43.0 37.3 19.9 14.7
09.08.00 14.5 13.5 31.8 42 37.5 18
17.10.00 15.0 11.1 27.9 40.2 35.8 18.1 12.5
05.12.00 12.8 13.5 30.7 43.5 38.5 20.4 11.9
05.02.01 11.8 10.0 32.4 44.7 37.8 22.4 13.2
28.03.01 12.2 10.0 33.0 39.5 38.5 22.6 12.1
20.05.01 | 13.45 8.93 34.13 43.18 44.02 20.68 14.07
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Anlage 4-2: Aquivalentkonzentrationsanteile der Anionen zur Bewertung der Denitrifikation.
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SGM, 28.03.01
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Anlage 4-3: Anwendung von Isotopenmethoden im Untersuchungsgebiet Thiilsfeld.

1 Methodik

Unter dem "Alter" eines Grundwassers wird die Zeitdauer verstanden, die seit dem Eintritt
des Wassers in die gesittigte Zone verstrichen ist. Das Grundwasseralter ldsst sich iiber die
Konzentration von Spurenstoffen im Grundwasser ermitteln, man spricht von einer
sogenannten Tracermethode.

Junge Grundwisser, bis zu einem Alter von 25 - 50 Jahren, lassen sich mit Hilfe von
Fluorchlorkohlenwasserstoffen (FCKWs), Schwefelhexafluorid (SFs), Krypton (*’Kr),
Tritium (CH) oder mit dem Verhiltnis von Tritium zu dreiwertigem Helium (*He) datieren.
Der Vorteil der Treibhausgase (FCKWs, SF¢) ist die relativ einfache Bestimmung der
Konzentrationen in den Grundwasserproben (gaschromatographisch mit Hilfe eines
Elektroneneinfangdetektors).

Im Vergleich zu den Isotopenmessungen (“Kr, *H) stellt die Messung der gelSsten
Treibhausgase eine preiswerte Alternative dar.

Die industrielle Produktion der FCKWs als Treibgas, Kiihl- und Lésungsmittel begann in den
30er Jahren. Da FCKWs nicht auf natiirliche Weise entstehen, kam es zu einem globalen
zeitlichen Anstieg der FCKW-Konzentration in der Atmosphére. Vor allem die Konzentration
der FCKW-Spezies F11 und F12 mit einer Lebensdauer von 50 — 100 Jahren steigt seit den
50er Jahren monoton an (Abbildung 1). Die Produktion von SFs und F113 begann dagegen
erst 20 — 30 Jahre spédter. Der Anstieg der SFe-Konzentration in der Atmosphire begann Mitte
der 70er Jahre und der Anstieg der F113-Konzentration Anfang der 80er Jahre.

Durch eine genaue Dokumentation des Eintrags der FCKWs beziehungsweise des SFe in die
Atmosphire kann eine Datierung relativ gut durchgefiihrt werden, da die vier Spurenstoffe als
ideale konservative Tracer fiir aerobe Systeme angesehen werden kdnnen und sie sich sehr gut
in Wasser 16sen (Oster, 2001). Die Grundwasseraltersbestimmung beruht auf der Tatsache,
dass das Sickerwasser auf dem Weg durch die ungesittigte Zone aufgrund von Gasaustausch
mit der aktuell in der Atmosphére herrschenden FCKW- und SF¢-Konzentration beladen wird.
Unter der Annahme vollstindiger Gleichgewichtseinstellung mit der Bodenluft an der
Grundwasseroberfliche ldsst sich der Entstehungszeitraum des derart markierten
Grundwassers bestimmen, da es nach dem Eintritt in die geséttigte Bodenzone von weiterem
Gasaustausch isoliert ist. Zu jeder Konzentration c(t) in der Atmosphére stellt sich also eine
entsprechende Konzentration im Grundwasser ein. Relativ junges Grundwasser enthélt
demnach eine hohere Konzentration an FCKW/SF¢ als é&lteres Grundwasser, da die
atmosphérische Konzentration zum Zeitpunkt der Entstehung hoher war.
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Abbildung 1: Reinluftkonzentrationen der vier Tracer F11, F12, F113 und SFs. 1 pptv ist definiert
zu 10> NISpurenstoff/NILuft mit NI = Liter bei Normalbedingungen. Die Konzentrationen von F-113
beziehungsweise SF sind aus Griinden der Ubersichtlichkeit in vier- bezichungsweise hundertfacher
Uberhohung dargestellt.

2 Randbedingungen

Folgende Prozesse bezichungsweise Einfliisse konnen sich negativ auf eine
Grundwasserdatierung mit FCKW auswirken:

o Instabilitdt unter anoxischen Bedingungen = mikrobieller Abbau mdglich
e Adsorption an Tonminerale

e lokale Verunreinigungen des Bodens, des Grundwassers, der Umgebungsluft (in
industrieller Umgebung)

e Fehler bei Probenahme (Adsorption an Kunststoff, Gummi)

e Temperaturabhingigkeit des Losungsprozesses = eine Temperaturerhohung fithrt zu
einer Verfélschung hin zu héheren Altern

Um den Fehler durch diese Negativeinfliisse so gering wie moglich zu halten, sollten immer
mehrere Tracer gleichzeitig untersucht werden. Da sie zum Teil sehr unterschiedlich auf
duBlere Einfliisse reagieren, konnen Fehler erkannt und korrigiert werden. Unter anaeroben
Bedingungen wird F11 zum Beispiel zehnmal schneller mikrobiologisch abgebaut als das
stabilere F12. Ein stattgefundener Abbauprozess kann durch den Quotienten F11/F12, der seit
1975 konstant bei 2:1 liegt, angezeigt werden.
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Eine weitere Randbedingung ist das maximale Alter, das sich mit dem jeweiligen Tracer
ermitteln ldsst. So kann man mit den FCKWs F11 und F12 Grundwisser bis zu einem Alter
von 50 Jahren, mit SF¢ dagegen nur Grundwisser bis zu einem Alter von 26 Jahren datieren.
Besonders zu beachten ist dabei, dass sich der Fehler an der Nachweisgrenze extrem erhdht.

3 Ergebnisse

Eine Interpretation der FCKW- und SFs—Daten kann unter Zuhilfenahme des Piston-Flow-
Modells durchgefiihrt werden [OSTER, 2001]. Als Ergebnis erhdlt man dann das
Grundwasseralter, welches fiir die einzelnen Brunnen in Tabelle 1aufgefiihrt ist.

Die Modellvorstellung von Piston-Flow geht von einem homogenen Modellkorper als
idealem Aquifer aus. Ein Konzentrationsimpuls, der zum Zeitpunkt ty in den Modellkorper
eintritt, bewegt sich wie ein Pfropfen nur in Folge der Konvektion durch denselben und
verldsst ihn zum Zeitpunkt t; in gleicher Form. Jegliche Art von Dispersion, Diffusion oder
Vermischung wird ausgeschlossen. Weiterhin ist die FlieBgeschwindigkeit zu allen Zeiten
und an jedem Ort gleich. Die sich aus der Zeitdifferenz At ergebende Aufenthaltszeit des
Pfropfens entspricht dann dem Modellalter.

Tabelle 1: Berechnete Grundwasseralter der einzelnen Messstellen (OSTER, 2001).

Brunnen | Filterunterkante verwendete Tracer Grundwasseralter 1 6 — Abweichung
Nr. [m uGOK] [a] [a]
P 335 15 F11,F12,F113 / SF, 13 +2
P 336 25 F12 /SF 32 +7
P 337 35 F11, F12,F113/ SF¢ 50/21 -

P 389 59 F11,F12,F113/SFe 50/26 -

P 183 45 F11,F12/SFs 48 /19 -

P 369 10 F12 / SF¢ 10 +2
P 370 24 F12 / SF; 23 +2
P 377 12 F11,F12,F113/SF 12 +1
P 481 10 F11,F12,F113 / SF¢ 10 +2
SGM 1 5 F11,F12,F113 / SF¢ 7 +2
SGM 2 10 F11,F12,F113 / SF¢ 10 +3
SGM 3 15 F11,F12,F113 / SF, 9 -
SGM 4 20 F11,F12,F113/SFs 16 +3
SGM 5 25 F11,F12,F113/SF 24 +4
SGM 6 30 F11,F12,F113/SF 36 +4
SGM 7 35 F11, F12,F113 / SF¢ - -

Die angegebene 1 6 — Abweichung beschreibt die Abweichung der mittleren Verweilzeit der
verschiedenen Spezies.

4 Interpretation der Ergebnisse

Die Ubertragung der Piston-Flow Modellvorstellung auf den untersuchten Aquifer war
moglich, da man in Bezug auf den Aufbau und damit auch auf die Durchléssigkeit von einem
homogenen sandigen Aquifer sprechen kann. Die Eintrags- und Transportbedingungen
konnen im gesamten landwirtschaftlich genutzten Gebiet als gleich angesehen werden.

Diskussion der Ergebnisse aus dem Bericht von Oster (2001):
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e An einigen Messstellen (P 336, P 369, P 370) ist im Vergleich zum F12-Gehalt ein zu
geringer F11-Gehalt gemessen worden. Aufgrund des anoxischen Milieus kann dieser
Befund mit einem natiirlichen F11-Abbau im Aquifer erkliart werden. Dariiber hinaus
bedeutet diese Indikation mit Hilfe von F11, dass im Aquifer vermutlich ein
geochemisches Milieu existiert, das mdoglicherweise einen natiirlichen Abbau von
Nitrat ermoglicht.

e Die FCKW — Gehalte zeigen insbesondere in der Tiefe von 15 m uGOK der SGM —
Messstelle eine Auffilligkeit. Hier deutet sich eine anthropogene Beeinflussung des
Grundwassers an.

e An einigen Messstellen liegt eine Doppeldeutigkeit vor (.../...) (siehe Tabelle 1 in der
Spalte des Grundwasseralters). Die FCKW — Modellalter sind hier deutlich hoher als
die SF¢ — Alter. Dies kann an einem FCKW Abbau liegen oder die gemessenen SFg
Gehalte sind zu groB. Moglicherweise sind die Ursachen in anthropogenen oder
geogenen Quellen zu suchen.

In Abbildung 2 ist das berechnete Grundwasseralter gegen die Tiefe aufgetragen. Des
Weiteren sind fiir alle Messstellen die 1 6 — Abweichung mit dargestellt.

Grundwasseraltersbestimmung
0 SGM5
£ s6m 10/ P369
107 el P 377
¢ SpeqP 335
SGM 1
_ 201 ¥~ P370  pgae
% SGM 20 —
SGM 25 = ~
Q 30 —— - o _
SGM 30 [ =

£ OP33T = —=p
@ 40-
o o
= P 183

50 -

60 O P 389

70 T T T 1

0 10 20 30 40 50 60 70
Grundwasseralter [a]

Abbildung 2: Tiefenabhidngige Grundwasseraltersverteilung.

Der Verlauf der Altersfunktion in den ersten 30 — 35 m des Aquifers kann auf den ersten
Blick als ideal angesehen werden.

Fiir die drei tiefsten Messstellen (P 337, P 183, P389) bleibt das Grundwasseralter dann
jedoch konstant bei zirka 50 Jahren. Betrachtet man aber den Tiefenunterschied der Pegel 337
und 389 von fast 25 m so scheint ein gleiches Grundwasseralter nicht mehr realistisch.
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Auffillig ist auch, dass die Doppeldeutigkeiten zwischen den FCKW - und SFs — Messungen
nur an diesen drei Messstellen auftreten.

Fiir dieses Phidnomen gibt es eine einfache Erkldrung. Mit einem berechneten Alter von 50 /
21 Jahre am Pegel 337 und 50 / 26 Jahren am Pegel 389 ist die Datierungsgrenze des
Grundwassers sowohl fir FCKW als auch fiir SF¢ erreicht. Da man mit Hilfe des SFg
Grundwisser nur bis zu einem Alter von 26 Jahren (miindliche Mitteilung von Dr. Oster,
2001) bestimmen kann, die FCKWs aber ein Mindestalter von 50 Jahren wiedergeben, kann
bezichungsweise muss man das SFg in diesen Fillen auBler Acht lassen. Wie in Abschnitt 2
beschrieben, nehmen die Fehler an der Nachweisgrenze extrem zu. Schon kleinste
Konzentrationsunterschiede der Tracer fiihren zu einem betrdchtlichen Altersunterschied.
Auch das durch die FCKWs ermittelte Alter am Pegel 389 muss angezweifelt werden, da in
dieser Tiefe mit einem viel hoheren Grundwasseralter zu rechnen ist. Vorstellbar wire zum
Beispiel eine Verunreinigung der Probe bei der Probenahme, da schon kleinste
Konzentrationen ausreichen wiirden, um die hier vorliegenden Grundwasseralter zu erhalten.
Fiir eine solche Verunreinigung spricht, dass in 30 — 50 Jahre altem Grundwasser die SFs —
Konzentration gleich null sein muss, in unserem Fall aber trotzdem geringe Spuren vorhanden
sind.

Der Pegel 183 sollte mit einem berechneten Grundwasseralter von 48 / 19 Jahren auf seine
Funktionstiichtigkeit als Grundwassermessstelle iiberpriift werden. Die im Abschnitt 4.2.2
vermuteten Kurzschlussstromungen, die auf ein Versagen der Dichtungsringe hinweisen,
bestdtigen sich auch hier. Trotzdem er 10 m tiefer als Pegel 337 liegt wird hier ein scheinbar
jingeres Grundwasser gemessen. Da jegliche Art von stdrenden undurchlédssigen Schichten
fehlt, kann eine erhdhte Tracerkonzentration nur auf eine Kurzschlussstromung zuriickgefiihrt
werden.

Zusammenfassend lédsst sich festhalten, dass ein Grundwasseralter von 50 Jahren am Pegel
337 sehr wahrscheinlich ist. Dagegen ist das Alter der tiefer liegenden Pegel 183 und 389
durch die aufgefiihrten Griinde als entsprechend héher einzuschétzen.

Ein weiteres Problem ergibt sich aus den oberen drei Messpunkten des SGM. In 5 m Tiefe
ergibt sich ein berechnetes Grundwasseralter von 7 Jahren, in 10 m Tiefe von 10 Jahren und
in 15 m Tiefe von nur 9 Jahren. Eine solche Schichtung konnte aber nur auftreten, wenn
infolge undurchldssiger Schichten altes von jungem Grundwasser unterstromt wird. Solche
Storschichten konnen im Aquifer jedoch nicht nachgewiesen werden.

Betrachtet man die SGM—-Messpunkte genauer aus einer anderen Perspektive, so fillt auf,
dass die Punkte ab einer Tiefe von 15 m sehr schon auf einer Kurve liegen. Nur die ersten
beiden Messpunkte weichen davon ab, sie liefern ein zu altes Grundwasser. Nach der Theorie
der Grundwasserdatierung beginnt an der Grundwasseroberflache das Grundwasseralter bei 0
Jahren, da das Wasser erst mit dem Eintritt in die geséttigte Zone von weiterem Gasaustausch
isoliert wird (miindliche Mitteilung von Dr. Oster, 2001). Da sich der Messpunkt SGM 5
direkt an der Grundwasseroberfliche befindet miisste das dortige Grundwasser also gerade
erst entstanden sein. Die durch die FCKWs ermittelten 7 Jahre sind demnach viel zu alt.
Selbst wenn man von der Geldndeoberkante ausgeht, braucht das Sickerwasser durch die
ungesattigte Schicht bei einer Sickergeschwindigkeit von zirka 1,7 m/a hochstens 3 Jahre bis
an die Grundwasseroberfliche. Auch dies steht mit den ermittelten 7 Jahren nicht im
Verhiltnis.
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Ein Wert fir das Grundwasseralter von O Jahren in einer Tiefe von 5 m unter
Gelandeoberkante wiirde genau auf der oben genannten Kurve durch die unteren 4
Messpunkte der SGM — Messstelle liegen. Allein aus Plausibilitdtsgriinden miisste dieser
Punkt (5 m uGOK und 0 Jahre) auch dort liegen.

Weiterhin féllt beim Betrachten der einzelnen Messpunkte der Grundwasseraltersfunktion auf,
dass simtliche SGM—Messpunkte ein mehr oder weniger jlingeres Wasser als die restlichen
Messstellen ergeben. Dies konnte damit zusammenhéngen, dass die SGM — Messstelle erst
rund ein Jahr vor dieser Probenahme fertig gestellt worden ist. Da bei der Installation dieser
Messstelle eine Spiilbohrung niedergebracht wurde, konnte das umliegende Bodenmaterial
mit FCKW-haltigem Wasser verunreinigt worden sein.

Eine weitere Moglichkeit besteht darin, dass es zu einer Verschiebung hin zu &lteren
Grundwissern bei den anderen Pegeln durch den durchschnittlich 2 m langen Filterbereich
kommt. Die hohen Tracerkonzentrationen des jiingeren Grundwassers werden demnach mit
dlterem Grundwasser und einer entsprechend niedrigeren Tracerkonzentration vermischt, es
kommt zu einer Verdiinnung und damit auch zu einem scheinbar &lteren Grundwasser.

Abschlieffend kann man sagen, dass die erhaltene Grundwasseraltersfunktion als eine erste
Néherung ein doch recht ordentliches Ergebnis liefert.

Um aber die noch offenen Fragen zu kldren wire eine weitergehende Untersuchung des
Aquifers mit Isotopenmethoden (zum Beispiel {iber Krypton oder Tritium) zu empfehlen.
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Anlage 5-1: Kurzbeschreibungen der fiir die Kopplung ausgewahlten Modelle flr die
ungeséttigte und die gesattigte Zone.

1 Modelle fur die ungesattigte Zone
1.1 SWAP

Das Modell wurde von Alterra und der Landwirtschaftlichen Universitat Wageningen in den
Niederlanden entwickelt. Die Autoren sind J.C. van Dam, J. Huygen, J.G. Wesseling, R.A.
Feddes, P. Kabat, P.E.V. van Walsum, P. Groenendijk und C.A. van Diepen. Mehr
Information ist in van Dam et al. (1997) und Rijtema et al. (1999) enthalten.

SWAP simuliert den Transport von Wasser, Losungen und Wéarme im variabel geséttigten
Oberboden. Das Modell hat eine integrierte Modellierung des Boden-Atmosphére-Pflanze-
Systems zum Ziel. Die Transportprozesse in Feldmalistab wahrend der gesamten
Wachstumsperiode werden berticksichtigt. Die obere Systemgrenze bildet die
Bodenoberflache mit oder ohne Vegetation. Die laterale Grenze simuliert die Interaktion mit
dem Oberflachenwasser. Die untere Grenze befindet sich in der ungeséttigten Zone oder im
oberen Teil der geséttigten Zone und beschreibt die Wechselwirkung mit dem regionalen
Grundwasser.

SWAP verwendet die Richardsgleichung und ermdglicht die Nutzung von Daten von
bodenhydraulischen Funktionen. Die Richardsgleichung wird unter Verwendung eines
impliziten finiten Differenzenschemas geldst. Die bodenhydraulischen Funktionen werden
durch die analytischen Ldsungen von van Genuchten oder durch Tabellenwerte beschrieben.
Die Hysterese bei der Auf- und Absattigung des Bodens kann berlicksichtigt werden. Die
Wourzelwasseraufnahme wird fir verschiedene Tiefen mit Hilfe der potentiellen Transpiration,
der Wurzeldichte und moglichen Reduktionen infolge trockenen, feuchten oder salinen
Bedingungen beschrieben. Die obere Randbedingung schlielt die
Oberflachenabflussberechnung ein  und erlaubt alternierende  Bedingungen von
oberflachennahem Grundwasser und Uberstau. Am unteren Rand des Profils kann spezifiziert
werden: Bodenwasserfluss, Druckhohe, Fluss als Funktion des Grundwasserstandes, freie
Entwésserung oder Lysimeter.

SWAP simuliert die Transportprozesse mit Konvektion, Diffusion und Dispersion,
nichtlinearer Sorption, Abbau 1.0Ordnung und Wurzelaufnahme. Die Simulation des Abbaus
erfolgt in Abhangigkeit von der Temperatur

SWAP wurde entwickelt zur Simulation im FeldmaRstab. Die Bodenheterogenitat wird
beriicksichtigt. Die raumliche Variabilitat der hydraulischen Bodenfunktion wird mit Hilfe
eines Skalierungskonzeptes beschrieben. SWAP nutzt eine 2-Schritt-Berechnung der
taglichen Evapotranspiration. Der erste Schritt ist die Berechnung einer potentiellen
Transpirationsrate  nach Penman-Monteith unter Verwendung téglicher Werte der
Lufttemperatur, Solarstrahlung, Windgeschwindigkeit und Luftfeuchtigkeit und unter
Verwendung der Minima des Pflanzenwiderstandes. Im zweiten Schritt wird die aktuelle
Evapotranspirationsrate beriicksichtigt unter Verwendung einer
Wurzelwasseraufnahmereduktion durch Wasser- und/oder Salzstress und der Reduktion
infolge. maximal mdglicher  Bodenevapotranspiration. SWAP  beinhaltet  drei
Pflanzenwachstumsroutinen: detaillierte Modelle fir landwirtschaftliche Basispflanzen, ein
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detailliertes Modell fir das Graswachstum und einfache Modelle fir landwirtschaftliche
Basispflanzen.

In SWAP wird Bewasserung als auch Entwasserung als Festwert oder mit Hilfe einer
Zeitfunktion berlcksichtigt.

Fur regionale Teilgebiete kann die Interaktion zwischen Bodenwasser, Pflanzenwachstum und
Oberflachenwasser simuliert werden. Eine Interaktion mit Oberflachenwasser kann durch funf
unterschiedliche Entwéasserungstypen beschrieben werden.

1.2 ANIMO

ANIMO ist eine Software, die von Alterra, Wageningen (Niederlande) entwickelt wurde.
Autoren: P. Groenendijk und J.G. Kroes. Mehr Informationen sind in Groenendijk & Kroes,
1999; Kroes & Roelsma, 1998; Rijtema et al., 1999 enthalten.

ANIMO hat die Quantifizierung der Beziehungen zwischen Dingungsnhiveau,
Bodenmanagement und Né&hrstoffauswaschung zum Ziel. Es bertcksichtigt einen breiten
Bereich von Bodentypen und unterschiedlichen hydrologischen Bedingungen. Der Input fur
ANIMO, die taglichen Wasser und Warmefliisse miussen mit anderen Modellen, wie SWAP,
berechnet werden. ANIMO kann als funktionelles Modell bezeichnet werden, das
vereinfachte Prozessbeschreibungen des organischen Stoffkreislaufes enthalt. Damit spielt es
eine wichtige Rolle bei der Quantifizierung der Langzeiteffekte von Landnutzung und
Diingungsstrategien.

Das Modell berticksichtigt:

e die Zugabe von organischer Substanz und Né&hrstoffen durch Dungung, Wurzelreste
und Ernteverluste und deren Umverteilung durch Ackerbearbeitung

e den Auf- und Abbau von organischer Substanz im Verhaltnis zur Qualitdt und
Zusammensetzung von verschiedenen organischen Materialien

e die Pflanzenaufnahme von Stickstoff und Phosphor im Verhaltnis zum Nahrstoffstatus
von Ackerfriichten und Grasland

e die Produktion von Trockensubstanz von Grasland, simuliert durch ein dynamisches
Submodell

e die Sorption von Ammonium und nichtlineare zeitabhéngige Sorption von Phosphaten
durch die feste Bodenphase

e die Nitrifikation und Denitrifikation als eine Funktion des Sauerstoffbedarfs von
Umsatzprozessen und den diffusiven Eigenschaften des Bodens.

e die Verflichtigung von Ammonium und atmosphérische Nachlieferung durch
trockene und nasse Deposition

e den Einfluss von Umweltfaktoren (pH, Temperatur, Beluftung und
Trockenheitsverhaltnisse) auf die Umsatzraten

e die Auswaschung von verschiednen Stickstoff- und Phosphorspezies: Ammonium,
Nitrat, geldster organischer Stickstoff, Phosphat und geldster organischer Phosphor

Das Modell generiert Materialbilanzen wie auch Zeitreihen wvon allen relevanten
Statusvariablen fir eine nutzerdefinierte Anzahl von Bodenschichten (ber ein
nutzerdefiniertes Zeitintervall.
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1.3 WAVE

Das Modell wurde entwickelt vom Institut fir Land- und Wassermanagement der
katholischen Universitéat in Leuven (Belgien). Autoren: M. Vanclooster, P. Viaene, J. Diels
und K. Christiaens. Weiter Informationen sind in VVanclooster et al. (1994) enthalten.

WAVE ist ein deterministisches mathematisches Modell, das die Bewegung von Wasser und
den Transport von Agrochemikalien im Boden-Pflanze-Kontinuum beschreibt.

Das Modell wurde entwickelt fiir:

. die Abschédtzung der Stickstoffauswaschung (Bewegung von Nitrat aus der
Wurzelzone und der Drénzone und die nachfolgende Kontamination des unterliegenden
Aquifers)

e die Vorhersage von kurz und langfristigen Effekten von Landnutzung auf die
Qualitat von Bdden und Aquiferen

e  das Prozessverstandnis zum Transport und Umsetzungen von Ldsungen und deren
Migration durch den Boden

e  die Verbesserung von Managementmalinahmen

Die Modellierung der Ldsungstransportes erfolgt durch die Lésung der Richardsgleichung fur
den Wassertransport in der ungeséttigten Zone und der Konvektions-Dispersionsgleichung fir
den chemischen Transport und den Warmetransport. Der Effekt der Hysterese kann
beriicksichtigt werden. Zuséatzlich kann der Umsatz des Stickstoffs durch Simulation von
Stickstoffspezies simuliert werden. WAVE ist eine offene modulare Software zur der Module
hinzugeflgt werden kdnnen oder existierende Module ersetzt werden kdnnen.

In dem Stickstoffmodul und beim L&sungstransport sind folgende Prozesse beriicksichtigt:
Mineralisation, Immobilisierung, Nitrifikation, Verflichtigung. Das Modell ermdglicht die
Simulation von Transport von Ammonium-lonen fir den Fall von Bdden mit hohem
Sandanteil und niedrigem organischem Gehalt)

1.4 HERMES

Das Modell wurde vom ZALF Muencheberg e.V., Institut fir Landschaftsmodellierung,
Muencheberg, Deutschland. Autoren: K.C. Kersebaum und J. Richter. Eine detaillierte
Beschreibung ist in Kersebaum (1995) enthalten.

HERMES beschreibt Wasserbilanz und Flisse, Nettomineralisation, Nitrattransport,
Pflanzenwachstum und N-Aufnahme durch die Pflanzen. Es ist entwickelt worden zur
Modellierung der ungesattigten Zone bis 2 m Tiefe. Anhand vorhersagender Simulationen der
Stickstoffnachlieferung der Bodens und des Pflanzenbedarfes kann eine Diingungsberatung
erstellt werden.

Ein Kapazitatsmodell wird fiir die Simulation der Wasserbilanz und der Flusse verwendet.
Seine Parameter kénnen bestimmt werden anhand der Bodentextur und des Humusgehaltes.
Die potenzielle Evapotranspiration wird berechnet nach dem Ansatz von Haude unter
Verwendung monatlicher  Faktoren der Pflanzenentwicklung. Die  potentielle
Evapotranspiration wird reduziert zur realen Evapotranspiration in Abhangigkeit von der
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Bodenfeuchte. Der Nitrattransport im Boden wird mit der Konvektions-Dispersionsgleichung
beschrieben.

Fur die Mineralisation der organischen Substanz werden zwei Pools angenommen, die mit
unterschiedlichen Geschwindigkeiten mineralisiert werden. Dafiir werden Gleichungen 1.
Ordnung verwendet. Die Abhéngigkeit der Mineralisationskoeffizienten von der Temperatur
wird mit zwei Arrhenius-Funktionen beschrieben. Der Einfluss der Bodenfeuchte wird durch
einen Reduktionsfaktor bertcksichtigt. Die Denitrifikation wird als Michaelis-Menten-Kinetik
simuliert in Abhdngigkeit vom Nitratgehalt im Boden, dem wassergefullten Porenraum und
der Temperatur.

Das Pflanzenwachstumsmodel berechnet die tagliche Entwicklung der Trockensubstanze
anhand der Solarstrahlung und der Temperatur. Ein Wasser- bzw. Nitratmangel reduziert das
Pflanzenwachstum mit Hilfe von Stressfunktionen. Die Wasseraufnahme durch die Pflanzen
erfolgt proportional mit dem Wurzelwachstum und der Wasserverfugbarkeit im Boden. Die
Stickstoffaufnahme wird mit einer vereinfachten Konvektions-Dispersionsgleichung
simuliert.

Der Output ist die Rest-Nitratkonzentration, die Sickerwassermenge und die
Nitratauswaschung bis in 2 m Tiefe.

1.5 SWMS-3D

Das Modell wurde entwickelt vom U.S. Salinity Laboratory, Agricultural Research Service,
U.S. Department of Agriculture, Riverside, California, USA. Autoren: J. Simunek, K. Huang
und M. Th. van Genuchten. Mehr Informationen sind in Simunek et al. (1995) enthalten.

Das Modell ist dreidimensional und hat die Analyse des Wasser- und Salzregimes unter der
Bodenoberflache zum Ziel, sowohl in der ungesattigten Zone als auch in der geséattigten. Es
wird die Richardsgleichung numerisch geldst fur den ungeséttigten und gesattigten
Wasserfluss und die Konvektions-Dispersionsgleichung fur den Lésungstransport.

Das Modell basiert auf Bilanzgleichungen fiir die Anderungen der quantitativen
Charakteristik von Wasser und Salz in bestimmten Zeitintervallen.

Das Modell enthélt einen Senkenterm, um die Pflanzenwasseraufnahme zu quantifizieren. Es
kénnen unterschiedliche Randbedingungen, wie Wasserstand, Durchfluss, hydraulischer
Gradient und freie Entwasserung simuliert werden.

Die Massentransfergleichung schlief3t lineare Adsorption, Produktion 0. Ordnung und Abbau
1. Ordnung ein. Dies wird genutzt und den Austausch von Salzkonzentration zwischen der
flussigen und festen Phase zu beschreiben. Randbedingungen 1. und 3. Art kdnnen fur den
Losungstransport vorgesehen werden. Der Lésungsaustausch durch das Wurzelsystem wird
ebenfalls berlcksichtigt.

Die numerische Losung der Differenzialgleichungen erfolgt auf der Basis der Methode der
finiten Elemente.
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2 Modelle fur die gesattigte Zone
2.1 MODFLOW

Das Modell wurde entwickelt durch den United States Geological Survey, USA. Autoren:
M.G. McDonald, A.W. Harbaugh. Mehr Informationen sind in McDonald & Harbaugh
(1988); Anderson (1993); Harbaugh & McDonald (1996) enthalten.

MODFLOW ist ein 3D-finite-Differenzen-Modell. Das Modell erméglicht stationére als auch
instationdare Analysen bei den ublichen Randbedingungen 1., 2. und 3. Art.

In MODFLOW konnen die Aaquiferschichten gespannte, ungespannte und gemischte
Druckverhaltnissen aufweisen. Der Grundwasserfluss wird simuliert unter Verwendung einer
blockzentrierten finite Differenzen Anwendung. Die finite Differenzen Gleichung wird u.a.
mit Hilfe einer streng impliziten Prozedur gelést. MODFLOW enthélt auch ein ,Particle
Tracking*- und ein ,,Zone Budget* Modul.

Das Modul MODPATH wurde entwickelt zur Simulation von 3D-Particle-Tracking fur
stationére Flussbedingungen und kann verwendet werden zur Berechnung von 3D-Path-Lines
und fur die Positionen der Partikel zu einem bestimmten Zeitpunkt.

Das “Zone Budget” Modul berechnet die Wasserbilanz unter Verwendung von Ergebnissen
der stationaren und instationaren Simulationen.

MODFLOW besteht aus einer Reihe von Teilmodellen, den so genannten "packages”. Jedes
package flhrt eine spezifische Aufgabe durch. Einige der packages werden stets flr eine
Simulation bendtigt und einige sind optional, z.B.:

e Basic Package (BAS1)

Das Basis-Package wird immer bengtigt. Der Input in das Basis-Package beinhaltet die
Gitterdimensionierung, die Berechnungszeitschritte und ein Feld mit der Bezeichnung der
Packages, die genutzt werden sollen.

e River Package (RIV1)
Das “River Package” wird verwendet, um die Randbedingung eines Flusses zu simulieren.

e Well Package (WEL1)
Das “Well Package” wird verwendet, um die Randbedingungen eines Brunnen zu
simulieren.

e U.a.

22 MT3D

Das Modell wurde entwickelt von S. S. Papadopulos & Associates Inc. Autor: Chunmiao
Zheng. Mehr Informationen sind in Zheng (1990) enthalten.

MT3D (Modular Transport in 3 Dimensions) ist ein Transportmodell. Dass Modell hat eine
modulare Struktur und ermdglicht eine voneinander unabhé&ngige Simulation von Konvektion,
Dispersion, Quellen/Senken und chemischen Reaktionen (lineare gleichgewichtskontollierte
oder nichtlineare Sorption und Zerfall 1.0rdnung oder Bioabbau). Es ist entwickelt fur die
Kopplung mit einem blockzentrierten finiten Differenzen-Strémungsmodell, wie
MODFLOW, und basiert auf der Annahme, dass Anderungen des Konzentrationsfeldes das
Stromungsfeld nicht beeinflussen. MT3D tbernimmt die Druckhdhen und die verschiedenen
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Stromungs- und Quellen/Senken-Terme des Stromungsmodells und die spezifischen
Randbedingungen  (Brunnen,  Drédnagen,  Flisse, = Grundwasserneubildung  und
Evapotranspiration).

2.3 FLOTRANS

Das Modell wurde von Waterloo Hydrogeologic Software, Waterloo Centre for Groundwater
Research, Canada entwickelt. Autoren: N. Guiguer, J. Molson, Th. Franz und E. Frind. Mehr
Information ist in Guiguer et al. (1993) enthalten.

FLOTRANS simuliert den 2D-konvektiv-dispersiven Transport in porésen Medien. Das
Modell kann Heterogenitdten und Anisotropie berlcksichtigen genauso wie variable
Randbedingungen und Quellen. Der Schadstoff kann linear retardiert oder nach 1.0rdnung
abgebaut werden.

FLOTRANS I6st das Stromungsproblem dual durch Formulieren der Stromungsgleichung
beziglich des hydraulischen Potentials und der Stromfunktion. Das Ergebnis ist eine sehr
genaue Widerspiegelung des Grundwasserstromungssystems. Neben einer einzigartigen
visuellen Darstellung des Stromungsfeldes gestattet die Stromfunktion eine generell genauere
Berechnung der Strémungsgeschwindigkeiten als bei Verwendung des hydraulischen
Potentials. Die duale Formulierung ist jedoch gebunden an geséattigte stationdre
hydrogeologische Systeme.

FLOTRANS geht von einem Kontaminanten in gelGster Phase aus, welcher bei
Aquifertemperatur verdinnt wird. Wenn das Modell 2D vertikal eben angewendet wird, wird
der transversale horizontale Fluss vernachlassigt, ebenso wie Konzentrationsgradienten. Fr
die 2D horizontal ebene Anwendung wird eine einheitliche Aquiferméchtigkeit angenommen
und Neubildung, vertikaler Fluss und Konzentrationsgradienten vernachlassigt. Die
Transportrandbedingungen kénnen 1., 2., und 3. Art sein.
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Anlage 5-2: Modellvergleich der fiir die Kopplung ausgewahlten Modelle.

Fir einen leichteren generellen Vergleich und einen Uberblick (iber die Maoglichkeiten der
Modelle wurde eine Vergleichsmatrix entwickelt. In der Matrix findet der Nutzer die
Schwerpunkte: allgemeine Informationen, Wassertransport, Ldsungstransport,
Warmetransport und organischen C und N-Kreislauf. Acht unterschiedliche Modelle wurden
verglichen. Eine Kurzbeschreibung der Modelle ist in Anlage 5-1 enthalten. Der Vergleich
dient der Bewertung der Eignung der Modelle fur die Simulation des
Stickstofftransportprozesses zwischen der ungesattigten und geséttigten Zone. Aulerdem
sollen die Mdoglichkeiten der Kopplung der Modelle mit dem Ziel einer integrierten
Beschreibung der untersuchten Prozesse identifiziert werden. Die Ergebnisse des
Modellvergleiches werden im Folgenden beschrieben. Ein Vergleich der numerischen
Ergebnisse wird in diesem Zusammenhang nicht durchgefuhrt.

1. Generelle Schlussfolgerung aus dem Modellvergleich
Die Bewertung der untersuchten Modelle fuhrt zu folgenden Schlussfolgerungen:

- keines der Modelle liefert eine komplette Beschreibung des Wasser- und
Né&hrstofftransportes fur die ungesattigte und die gesattigte Zone auf regionaler Skale

- die Modelle beschreiben den Wasserfluss und Stickstoffumsatz in der ungesattigten oder in
der geséttigten Zone mit unterschiedlichen Detailliertheitsgraden

- keines der ungesattigten Modelle beschreibt Schneeakkumulation oder -schmelze

- das SWMS-3D-Modell  beriuicksichtigt  den  Stickstoffkreislauf  in  der
ungeséttigten/gesattigten Zone nicht direkt (aus diesem Grund wird das Modell auch nicht
weiter fiir die Anwendung beriicksichtigt)

- das HERMES-Modell beruht auf vereinfachten Ansatzen und ist auf die Bodenzone bis 2 m
Tiefe begrenzt, es ist jedoch einfach in der Anwendung und erfordert relativ wenig Aufwand
hinsichtlich der Input-Daten-Bereitstellung

- die Kombination des SWAP- und ANIMO-Modells und auch WAVE liefert die besten
Madglichkeiten zur Simulation des Wassertransportes und der Nahrstoffumsatze in der
ungeséttigten und der geséttigten Zone auf lokalem Mafstab, jedoch bendtigen sie eine groRRe
Menge an detaillierten Input-Informationen

- es gibt kein spezielles Modell zur Simulation des Stickstoffmetabolismus in regionalen
Grundwassersystemen, jedoch erlauben die Transportgleichungen die Berticksichtigung der
Effekte von Produktion 0. Ordnung und Abbau 1. Ordnung. Damit sind die Mdoglichkeiten
einer Kopplung des Lésungstransportes mit sequentiellen Reaktionen gegeben.

- das FLOTRANS-Modell benétigt keine detaillierte Input-Information, ist jedoch auf 2D-
Anwendungen begrenzt

- die Kombination von MODFLOW und MT3D liefert die besten Mdglichkeiten fiir die
Modellierung des Wasserflusses und der Nahrstoffumsatze in der geséttigten Zone auf
regionaler Skale
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- die Modelle geben die Mdoglichkeiten fir die Kopplung der Prozesse, die separat fur die
ungesattigte und die gesattigte Zone simuliert wurden, unter VVerwendung der Standard-Input-
und -Output-Dateien und —Parameter, eine so genannte ,,lose Kopplung*.
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2. Modellvergleichsmatrix

Modellname:

SWAP

ANIMO

WAVE

HERMES

SWMS

MOD
FLOW

MT3D

FLO
TRANS

1. Allgemeine
Information

1.1 Modelltyp
Empirisch
Analytisch
Deterministisch
Stochastisch

1.2 raumliche Dimensionen
1-D
2-D
3-D

1.3 Zeitabhangigkeit
Stationar
Instationar

1.4 Typ und Skale der Anwendung
Ungesattigt (Vertikal)
Ungeséttigt/geséattigt (Lokal)
geséttigt (Regional)

1.5 Numerische Methode
Finite Differenzen
Finite Elemente

1.6 Herstellerregion
aus der EU
aus der USA

2. Wassertransport

2.1 Grundlegende Gleichungen
Richards
Darcy
Kapazitatansatz
Hydrologie aus anderen Modellen
2.2 Medium-Eigenchaften
Saugsp.-Wassergeh.-Funktion
Wassergehalt
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Modellname:

SWAP

ANIMO

WAVE

HERMES

SWMS

MOD
FLOW

MT3D

FLO
TRANS

Ungesattigte Leitfahigkeit
Geséttigte Leitfahigkeit
Speicherung
Hysterese
Heterogenitat und Anisotropie

2.3 Wurzelwasseraufnahme
Empirisch
Feddes-Gleichung
2.4 Evapotranspiration
Empirisch
Penman-Monteith-Gleichung
2.5 Pflanzenwachstum
Einfaches Modell
Detailliertes Modell
2.6 Kumul. Fluss durch unteren Rand
2.7 Préferentieller Fluss
2.8 Randbedingungen
Oberer Rand
Niederschl. od. GW-Neubildung
Aufstau
Oberflachenabfluss
Unterer Rand
Grundwasserstand
Druckh6he
Fluss durch unteren Rand
Freie Entwésserung
Interne Rénder
Brunnen
Fluss
,,General head”
Entwésserung
Wand
Laterale Rander
,,constant head”

X X 1 X X

1 X

X X X X x

X X X

X X X X

X X

1 X X X

x

X X X X

x

1 X 1 X

X X

X X X X

X X X X

X 1 X X

X X X X X

x
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Modellname: | SWAP ANIMO | WAVE HERMES SWMS MOD | MT3D FLO
FLOW TRANS
“General head” - - - - X X - -
Wand - - - - X X - -
Fluss X - - - X X - X
Drén X - - - X X - X
3. Losungstransport
3.1 Beriicksichtigte Prozesse
Konvektion X X X - X - X X
Diffusion X X X - X - X X
Dispersion X X X X X - X X
Adsorption
Linear - X X - X - X X
Nicht-linear
Freundlich X - - - - - X -
Langmuir - - - - - - X -
Abbau X X X X X - X X
Wurzelaufnahme X X X X - - - -
Quellen/Senken X X X X X - X -
3.2 Randbedingungen
obere X X X X X - X X
untere X X X - - - X X
Lateraler Fluss X X - - - - X X
4, Wéarmetransport
4.1 Art der Lésung
Analytisch X - - - - - - -
Numerisch X - X - - - - -
4.2 Randbedingungen
obere X - X - - - - -
untere X - X - - - - -
5. Organischer C- u.
N-Kreislauf
5.1 Organischer C
Zugabe zu Boden
Frische organische Substanz - X X X - - - -
GelOste organische Substanz - X X X - - - -




Anlage 5-2

Modellname: | SWAP ANIMO | WAVE HERMES SWMS MOD | MT3D FLO
FLOW TRANS
Wurzelriickstande - X X X - - - -
Transformationen
Abbau/Zersetzung - X X X - - - -
Produkt. v. Humus/Biomasse - X X - - - - -
Transport und Auswaschung - X X X - - - -
Lateraler Transport - X X - - - - -
5.2 N-Kreislauf
Zugabe zu Boden
Frische organische Substanz - X X X - - - -
Geldste organische Substanz - X X X - - - -
Mineralischer Dinger - X X X - - - -
Berucksichtigte N-Substanzen
Geloster organischer Stickstoff - X X X - - - -
Ammonium - X X - - - - -
Nitrat - X X X - - - -
Transformationen
Adsorption - X X X - - - -
Mineralisation - X X X - - - -
Immobilisierung - X X X - - - -
Nitrifikation - X X X - - - -
Denitrifikation - X X X - - - -
Pflanzenaufnahme - X X X - - - -
Volatilisierung - X X X - - - -
Transport - X X X - - - -
Auswaschung - X X X - - - -
5.3 Art der Losung
Analytisch - - - X - - - -
Numerisch - X X - - - - -

Bemerkung: Jedes Modell wird mit den Symbolen “x” fiir “Ja” und “-“ fur “Nein” in der Matrix bewertet.




Anlage 5-3

Anlage 5-3: Anleitung fur die Anwendung der Software fur die Datentransformation.

Der Nutzer findet im Folgenden eine Anleitung fur die Berechnung mit den gekoppelten Mo-
dellen. Es wird empfohlen vor dem Start der Simulationen die Schritte der Regionalisierungs-
prozedur anwenden, um zu sichern, dass eine optimale Anzahl von LSMs verwendet wird und
um die Lange der Austauschperioden festzulegen. Danach kénnen die LSMs fir die gesamte
interessierende Zeitperiode angewendet werden. Damit erh&lt der Nutzer alle ben6tigten Out-
put-Files der LSMs, welche dann zu Input-Files des RGWM transformiert werden.

Wenn gekoppelte Modelle auf dem FeldmaRstab bis zu 15-20 ha angewendet werden, reichen
in der Regel ein oder zwei LSM zur Berechnung der Grundwasserneubildung (GWN) und der
Nitratauswaschung aus. Bei grofieren landlichen Gebieten oder kleinen Gewéssereinzugsge-
bieten (10 km® und mehr) muss eine Regionalisierung der bendtigten Information durchge-
fihrt werden. Dabei muss auf unvollstandige oder fehlende Information fur bestimmte Gro-
Ren, wie Dingermenge pro Flacheneinheit, Fruchtfolgeschema, angebaute Ackerfrucht etc.
Riicksicht genommen werden.

Eine praktikable Losung besteht darin, bei Vorliegen der Gesamtverteilung der vorhandenen
Ackerfriichte innerhalb einer Region, z.B. 40 % Mais, 30 % Weizen, 20 % Gras und 10 %
restlich Flachen eine Zufallsverteilung der Ackerfriichte in einer Region zu erzeugen, die jéhr-
lich variabel ist. Bei Vorliegen der Zufallsverteilung der Ackerfriichte kann die Grundwasser-
neubildung und die Nitratauswaschung anhand von verfugbaren Messungen oder iber LSM-
Berechnungen ermittelt werden. Dazu kénnen mittlere Werte der Bodenparameter, der Din-
gung etc. verwendet werden. In diesem Stadium wurde ein Programm entwickelt, das die Zu-
fallsverteilung der Ackerfriichte fur 60 Felder tber eine 10 jahrige Periode ermdglicht. Auch
das Transformationsprogramm zur Erzeugung der Input-Dateien fir MODFLOW und MT3D
wurde entwickelt. Das Programm arbeitet mit einer festen Anzahl von Feldern, da der FORT-
RAN-Compiler Restriktionen hinsichtlich der Erzeugung einer groen Anzahl von Output-
Dateinamen wahrend der Programmausfihrung unterliegt. Der Quelltext ist verfligbar und die
Nutzer konnen leicht Verdnderungen in dem Programm vornehmen, um z.B. eine andere
Feldanzahl oder einen anderen Zeitraum zu beriicksichtigen. Ein Beispiel der Programmaus-
fuhrung ist im Folgenden ersichtlich.

1. Kopplung von HERMES mit MODFLOW/MT3D

Die Information fir die tdglich GWN und die Nitratkonzentration aus dem HERMES-Modell
wird in einer Datei zusammen mit der Information (ber Datum, Wassergehalt, N-
Umwandlung etc. gespeichert. Dies ist eine der Basis-Output-Dateien, die die Erweiterung
.ERG haben. In dieser Datei ist jedoch das Datum nicht im gewdhnlichen ASCII-Format ge-
schrieben. Aus diesem Grund muss der Nutzer ein EXCEL MACRO ausfuihren, das speziell
fir diesen Fall geschrieben wurde und eine vollstandig lesbare TXT Datei erzeugt. Dieses
EXCEL MACRO befindet sich ausgedruckt am Ende dieses Anhangs. Danach wird die Pro-
zedur fur die Transformation von HERMES Output-Daten mit einem von zwei speziellen
FORTRAN-Programmen weitergeflhrt, das die bereits erzeugte TXT Datei liest. Jedes der
beiden Programme erzeugt zwei Input-Dateien fir MODFLOW und MT3D, welche Tagesda-
ten fir die GWN und die Nitrat-Sickerwasserkonzentration enthalten bzw. die Mittelwerte
dieser Parameter. Das erste Programm gibt die Mittelwerte fir den gewahlten Austauschzeit-
raum (Teil des gesamten Zeitintervalls der Berechnung) und das zweite errechnet die Mittel-
werte flir eine feste Reihe von mehreren aufeinander folgenden Tagen. Das Programm kann
HERMES Output-Daten in bis zu 5 Jahre lange Berechnungsintervalle transformieren. Der
Quelltext ist in Anlage 5-5 enthalten.
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2. Anleitung fur die Anwendung des Programms fur Mittelwerte einer gewahlten
Austauschperiode

Der Nutzer muss folgende Anleitung berticksichtigten:

- Eingabe des Namens der HERMES-Output-Datei, die transformiert werden soll
(XXXXXXXX.EXT)

- Eingabe des Namens der MODFLOW-Input-Datei, die die Daten fiir die GWN ent-
hélt [m/day] (max XXXXXXXX.txt)

- Eingabe des Namens der MT3D-Input-Datei, die die Tagesdaten fiir die Nitratkon-
zentrationen enthalt [mg/I] (max XXxXxXxXxXx.txt)

- Eingabe des Namens der Datei, die Mittelwerte der GWN [m/day] und der Nitratkon-
zentration enthalt [mg/I] (max XXXXXxxX.txt)

- Eingabe der Gesamtanzahl der Tage in der HERMES-Berechnung (max. 5 Jahre =
1827 Tage)

- Eingabe des Start- und Endtages der gewdhlten Zeitreihe (1-1827 days)

Ein Beispiel fur die Programmanwendung und die ermittelten Ergebnisse fur die gemittelten
Werte ist im Folgenden ersichtlich:

START DAY [dd/mm/yy] 1.000000 3.000000  99.000000
END DAY [dd/mm/yy]  30.000000 3.000000 1.000000
NUMBER OF DAYS 761

AVERAGE WATER RECHARGE [m/day] 3.758213E-04

AVERAGE NITRATE RECHARGE [mg/l]  5.593956
CONCENTRATION

3. Anleitung far die Anwendung des Programms fur die Mittelwerte einer festen
Zeitreihe von Tagen

Der Nutzer muss folgende Anleitung beachten:

- Eingabe des Namens der HERMES-Output-Datei, die transformiert werden soll
(XXXXXXXX.IXT)

- Eingabe des Namens der MODFLOW-Input-Dateli, die die Daten fiir die GWN enthalt
[m/day] (max XXxXxXxxxx.txt)

- Eingabe des Namens der MT3D-Input-Datei, die die Tagesdaten fir die Nitratkonzent-
rationen enthalt [mg/I] (max XXXXXXXX.txt)

- Eingabe des Namens der Datei, die Mittelwerte der GWN [m/day] und der Nitratkon-
zentration enthalt [mg/I] (max XXXXXxXX.txt)

- Eingabe der Gesamtanzahl der Tage in der HERMES Berechnung (max. 5 Jahre =
1827 Tage)

- Eingabe des Start- und Endtages der gewahlten Zeitreihe (1-1827 days)

- Eingabe der Zeitreihe in Tagen fur die Ermittlung der Mittelwerte fur die GWN
[m/day] und die Nitratkonzentration [mg/I]

Ein Beispiel der Programmanwendung und die ermittelten Ergebnisse fur die mittlere GWN
ist im Folgenden ersichtlich:
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Startday Endday Water Recharge [mm/d]
.0000
.0000
.0000
.0008
.0016
.0000
.0000
.0000
.0008

0
90
180
270
360
450
540
630
720

90
180
270
360
450
540
630
720
761

Ein Beispiel fiir die Programmanwendung und die ermittelten Ergebnisse der mittleren Nitrat-

konzentration ist im Folgenden ersichtlich:

Startday Endday Nitrate Concentration [mg/l]

0
90
180
270
360
450

540
630
720

90
180
270
360
450
540
630
720
761

A7

.00

.00
2.94
11.38
10.00
10.00
9.00
3.81
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Anlage 5-4: Quelltext des Transformationsprogrammes fir die Kopplung von HERMES und
MODFLOW/MT3D.

Kopplung HERMES — MODFLOW und MT3D: Das Programm erzeugt Mittelwerte einer
gewaéhlten Zeitperiode

The program transforms output files of HERMES model
to input files for Visual Modflow and MT3D models

Maximum possible time period 366 days

Version 1.0 (07/08/2001)

O0000O000O00O0

dimension dy(1830) ,dm(1830) ,dd(1830)
character*14 fnin,fn3

dimension fInit(1830),f1in(1830),flcr(1830)
dimension temp(17)

write(™,*) (
19
Write(*,*) ("k'k **
19

write(*,*) ("** The program transforms output of HERMES model *x
1)

Write(*,*) ("k'k *k
19

write(*,*) ("** to input data of Visual MODFLOW and MT3D models **

te(*’*) ('** Kk

write(*,*) (

write(™,*) (° ALERT: Original HERMES output files are not readable
1 by the program®)

write(*,*) (" For solving this problem, please, see the Applicatio
1n Guidelines®)

write(*,*)

write(*,*) (" ALERT: When enter input file names, please, use apos
1trophes*)

write(*,*)

write(™,*) (° Please, enter name of HERMES output file to be trans
1formed (XXXXXXXX.EXt)")

read(*,*) fnin

write(*,*)

write(*,*) (" Please, enter name of file will contain average data
1 water recharge [m/day] and nitrate recharge concentrations [mg
2/71] (max XXXXXXXX.tXt) ")

read(*,*) fn3

write(*,*)

write(*,*) (" Please, enter total number of days in HERMES calcula
1tions™)

write(™,*) (¢ (max. 5 years = 1827 days)")

write(*,*)

read(*,*) ndur

write(*,*)

write(*,*) (° Please, enter start and end days of chosen time peri
lod (1-1827)")

write(*,*)

read(*,*) ns,ne

write(*,*)

open(12, File=fnin,form="formatted")

do 11 i=1,ndur

read(12,*) (temp(ii),ii=1,17)
dd(i)=temp(1)

dm(i)=temp(2)
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dy(i)=temp(3)

FInit(i)=temp(12)

Flin(i)=temp(13)

flcr(i)=temp(15)
11 continue

open(16, file=fn3,form="formatted")
nd=ne-ns+1

write(16,*)(" START DAY [yy/mm/dd] *)
write(16,13) dd(ns),dm(ns),dy(ns)
write(16,%*)

write(16,*)(" END DAY [yy/mm/dd] =)
write(16,13) dd(ne),dm(ne),dy(ne)

write(16,*)
write(16,*)(" NUMBER OF DAYS"),nd
write(16,%*)

13 format(20x,3f7.0)

tflux=Flin(ne)-flin(ns)
tflux=tflux-(flcr(ne)-flcr(ns))
avrfl=0.001*tflux/nd
if(tflux.le.0.) goto 115
avrnc=FInit(ne)-fInit(ns)
avrnc=443_*avrnc/tflux
goto 116
115 avrnc=0.
116 continue
write(16,*)(" AVERAGE WATER RECHARGE [m/day]"),avrfl
write(16,*)
write(16,*)(" AVERAGE NITRATE RECHARGE [mg/1]"),avrnc
write(16,*) (" CONCENTRATION *)
write(16,*)

write(*,*) (" Output files are ready")
write(*,*)

stop
end

Kopplung HERMES — MODFLOW und MT3D: Das Programm erzeugt
Mittelwerte einer festen Anzahl von Tagen

c
c
c The program transforms output files of HERMES model
c to input files for Visual Modflow and MT3D models
c
c Maximum possible time period 366 days
c
c c
c
c
dimension dy(1830) ,dm(1830) ,dd(1830)
character*14 fnin,fn3,fn4
dimension fInit(1830),f1in(1830),flcr(1830)
dimension temp(17)
c
write(*,*) (
Wl"ite(*,*) ('** Kk
17
write(™*,*) ("** The program transforms output of HERMES model *x
1"
Wl"ite(*,*) ('** Kk
1)
write(*,*) ("** to input data of Visual MODFLOW and MT3D models **
1"
Wl"ite(*,*) ('** Kk
17
write(*,*) (
1"
write(*,*)
c

write(*,*) (° ALERT: Original HERMES output files are not readable
1 by the program®)
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11

115
116

22
222
333

25

write(*,*) (" For solving this problem, please, see the Applicatio
1n Guidelines™)

write(*,*)

write(*,*) (" ALERT: When enter input file names, please, use apos
1trophes*®)

write(*,*)

write(*,*) (° Please, enter name of HERMES output file to be trans
1formed (XXXXXXXX.EXt)")

read(*,*) fnin

write(*,*)

write(™,*) (" Please, enter name of MODFLOW input file containing
laverage data for")

write(™*,*) (© water recharge [m/day] (max XXXXXXXX.txt)")
read(*,*) fn3

write(*,*)

write(*,*) (" Please, enter name of MT3D input file containing ave
lrage data for")

write(™,*) (° nitrate recharge concentrations [mg/Z17 (max XXXXXXXX
1.txt)")

read(*,*) fn4

write(*,*)

write(™,*) (° Please, enter total number of days in HERMES calcula

1tions*)

write(*,*) (" (max. 5 years = 1827 days)")
write(*,*)

read(*,*) ndur

write(*,*)

write(*,*) (" Please, enter time period in days for finding averag
le values for")

write(*,*) (° water recharge [m/day] and nitrate recharge concentr
lations [mg/1]1")

write(*,*)

read(*,*) np

open(12, file=fnin,form="formatted")

do 11 i=1,ndur

read(12,*) (temp(ii),ii=1,17)
dd(i)=temp(1)

dm(i)=temp(2)

dy(i)=temp(3)
FInit(i)=temp(12)
flin(i)=temp(13)
Fflcr(i)=temp(15)

continue

open(16, file=Ffn3,form="formatted")
open(17,Ffile=fn4,form="formatted")

do 22 i=1,ndur,np
icon=i+np-1

idif=ndur-icon
if(idif.lt.np) icon=ndur
if(idif.l1t_np) np=np+idif
tflux=Flin(icon)-flin(i)
tflux=tflux-(flcr(icon)-flcr(i))
avrwf=0.001*tflux/np
if(tflux.le.0.) goto 115
avrnc=FInit(icon)-fInit(i)
avrnc=443_*avrnc/tflux

goto 116

avrnc=0.

ii=i-1

write(16,222) ii,icon,avrwf
write(17,333) ii,icon,avrnc
if(icon.eq.ndur) goto 25
continue

format(2i6,f10.4)
format(2i6,f8.2)

write(*,*)
write(™,*) (" Output files are ready")
write(*,*)

stop
end
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Anlage 5-5: Stabilitdtskriterien und Losungsverfahren fiir die Transportgleichung in
MODFLOW/MT3D.

Da die Losung der Differentialgleichung des Transports eine Anfangs- und Randwertaufgabe
darstellt, muss sie numerisch geldst werden.

Zur numerischen Losung der Transportgleichung sind in MT3D die Methode der Finiten
Differenzen und das Charakteristiken-Verfahren implementiert.

Da die Methode der Finiten-Differenzen auch fiir die Charakteristiken-Verfahren relevant ist,
soll diese als erste erldutert werden [nach SCHAFER]. Danach folgt die Erliuterung der
anderen Losungsverfahren.

1 Finite-Differenzenverfahren

Das Finite-Differenzenverfahren zahlt aufgrund seines ortsfesten Gitters zu den EULER-
Verfahren. Es wird in jedem Berechnungsknoten eine Massenbilanz iiber die Anderung des
advektiven und dispersiven Flusses, sowie die Massendnderung durch externe Quellen ohne
Wasserzugabe aufgestellt.

In MT3D werden zwei verschiedene Methoden unterschieden. Bei der sogenannten
Upstream-Methode wird die Konzentration der gegen die Stromungsrichtung
vorangegangenen Gitterzellen zur Berechnung der neuen Konzentration verwendet. Dagegen
verwendet die Central-Methode einen arithmetischen Mittelwert der Konzentrationen der
zwei betreffenden Zellmittelpunkte.

Um den Stofftransport zu simulieren, miissen verschiedene numerische Stabilitéitskriterien
eingehalten werden.

Das Courantkriterium sagt aus, dass der von einem Teilchen in dem Zeitintervall At
zuriickgelegte Weg Ax nicht grofer sein darf, als die kleinste Zellweite des Modells.
Andernfalls wird die Losung instabil, es entstehen also unphysikalische Konzentrationen.
A
YAt o<t (Gl.1)
AX
Dass ein Konzentrationsgradient durch den dispersiven Transport allein nicht umgekehrt
werden darf, besagt das NEUMANN-Kriterium.
D A 1
At - A& C (Gl.2)
AX 2Ac, 2

Das Brunnenkriterium besagt, dass pro Zeitschritt nicht mehr Masse aus einer Zelle
entnommen werden darf, als bereits vorhanden ist. In Brunnenzellen wird die Courantzahl
dadurch auf ein Sechstel gesenkt.

At 1
U_=C0§_

Gl.3
AX 6 (©L3)

Ein weiteres Kriterium ist die rdumliche und zeitliche Diskretisierung des Modellnetzes.
Durch scharfe Konzentrationsfronten kann es zu einer numerischen Dispersion kommen.
Dieses Phidnomen entsteht dadurch, dass durch das Finite-Differenzenverfahren die
Konzentrationen nur fiir die Gitterpunkte berechnet werden. Erreicht eine Konzentrationsfront
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nach dem Zeitschritt At eine Position zwischen zwei Gitterpunkten, so wird die Konzentration
auf die gesamte gerade erreichte Zelle verteilt. Dadurch kommt es zu einer kiinstlichen
Aufweitung der Konzentrationsfront. Dieser Effekt kann durch eine feine rdumliche und
zeitliche Diskretisierung minimiert werden. Wichtig fiir die Diskretisierung ist die Gitter-
PECLET-Zahl.
u,AX u,Ay u,Az
Pe, N Pe, D’ Pe, D (Gl.4)

XX vy z

Die Gitter-PECLET-Zahl sollte beim Finite-Differenzenverfahren immer kleiner als zwei
sein.

Eine weitere Moglichkeit zur Verringerung der numerischen Dispersion stellt die Wahl des
zentralen Differenzenschemas dar. Der Nachteil des zentralen Differenzenschemas ist aber,
dass eine numerische Oszillation (Uber- und Unterschwingung) auftreten kann.

Sowohl die numerische Dispersion als auch die numerische Oszillation sind die Folgen von
Gitterverfahren.

Die genannten Stabilititskriterien werden automatisch von MT3D beriicksichtigt, konnen aber
auch durch den Nutzer vorgegeben werden.

2 TVD (Total Variation Diminishing)

Das TVD Verfahren basiert auf einem Finite-Differenzenverfahren héherer (dritter) Ordnung
und gehort damit auch zu den EULER-Verfahren. Da zur Berechnung der Transportgleichung
Polynome 3. Grades verwendet werden, ergibt sich ein sehr groer Rechenaufwand. Um die
Konzentration an einem Knoten zu berechnen, werden die Konzentrationen von drei weiteren
Knoten benétigt.

Die Losung der Transportgleichung mit dem TVD Verfahren ist auf jeden Fall genauer, als
bei der Verwendung der einfachen Finite-Differenzenverfahren. Dafiir muss aber eine
erheblich ldngere Rechenzeit in Kauf genommen werden. Die numerische Dispersion wird auf
ein Minimum gesenkt, kann aber trotzdem nicht vollig eliminiert werden.

3 MOC (Charakteristiken Verfahren)

Das MOC Verfahren 16st die beiden Komponenten der Transportgleichung mit zwei
unterschiedlichen Verfahren. Der advektive Transport wird durch ein Bahnlinienverfahren
(particle tracking nach LAGRANGE) berechnet, der dispersive Transport und die Reaktionen
durch das Finite-Differenzenverfahren (Gitter-Verfahren nach EULER). Die beiden Prozesse
werden dabei entkoppelt und nacheinander berechnet.

Um den advektiven Transport zu berechnen, werden fiktive Partikel, meist mehrere pro
Gitterzelle, auf dem Modellgebiet verteilt. Die Partikel erhalten die Ausgangskonzentration,
die ihrer Startgitterzelle zugewiesen wurde. Danach werden die Partikel entlang der
Bahnlinien des Stromungsfeldes bewegt (forward tracking). Am Ende dieses Schrittes wird
iiber ein einfaches arithmetisches Mittel der Partikelkonzentrationen die neue Konzentration
der einzelnen Gitterzellen bestimmt. Auf dieser Basis werden nun der dispersive Transport
und die Reaktionen mit dem Differenzenverfahren berechnet. Bevor dann der néchste
advektive Transportschritt berechnet werden kann, miissen die neuen Partikelkonzentrationen
noch aktualisiert werden.

Durch  einen  dynamischen  Partikelansatz ~ konnen  Gebieten  mit  hohen
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Konzentrationsunterschieden mehr Partikel zugewiesen werden, als in weniger interessanten
Teilen des Modellgebietes, bezogen auf die Konzentrationen. Somit erhdlt man eine viel
genauere Berechnung.

Der grof3e Vorteil ist, dass dieses MOC Verfahren selbst fiir groBe PECLET-Zahlen frei von
numerischer Dispersion ist, da die Konzentrationen an die Partikel und nicht an das Gitter
gebunden sind.

Der groBte Nachteil besteht darin, dass das MOC Verfahren infolge des Wechsels der
Verfahren zur Losung der Transportgleichung nicht massenerhaltend ist. Besonders stark
macht sich der Fehler in der Massenbilanz bemerkbar, wenn nichtlineare Reaktionen
beriicksichtigt werden sollen. Auerdem entsteht durch die grof3e Partikelanzahl ein enormer
Rechenaufwand.

4  MMOC (modifiziertes Charakteristiken Verfahren)

In diesem Verfahren wird lediglich ein einziges fiktives Partikel auf die Knoten der
Gitterzellen des Stromungsmodells gesetzt. Nun wird fiir jeden Zeitschritt berechnet, wo das
Partikel hitte starten miissen, um den jeweiligen Knoten zu erreichen (backward tracking).
Die Konzentration dieses Startpunktes zum vorangegangenen Zeitschritt wird dann als neue
Konzentration am jeweiligen Knoten am Ende des advektiven Transports angesetzt. Liegt
dieser Startpunkt nicht auf einem Knoten, so wird die Konzentration iiber die Nachbarknoten
interpoliert.

Die Berechnung der Dispersion und Reaktion erfolgt wie beim MOC Verfahren.

Der Vorteil von diesem Verfahren liegt durch die geringere Zahl an Partikeln in einer
kiirzeren Rechenzeit. Dafiir kommt es aber hier infolge der Interpolation zu numerischer
Dispersion.

5 HMOC (kombiniertes Charakteristiken Verfahren)

In diesem Verfahren werden die Vorteile des MOC und des MMOC verbunden. In Bereichen
mit grofen Konzentrationsgradienten wird das MOC Verfahren eingesetzt, wihrend in
Bereichen mit kleinen Konzentrationsgradienten das MMOC Verfahren Verwendung findet.

Bei begrenztem Rechenaufwand ist also eine sehr genaue Berechnung moglich.




Anlage 5-6

Anlage 5-6: Zonierung der Grundwasserneubildung und der hydraulischen Leitfahigkeiten.

Recharge (Grundwasserneubildung)

Recharge [mm/a]

275

375

325

v

225
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Verteilung des Durchléssigkeitsbeiwerts ks

N\ /
\'4

kf [m/s]
| 1 1l
0.00014 0.00036 0.00019
IV |0.00016 VvV 10.00023 VI |9.3E-5
VII | 0.0002
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Anlage 5-7: Piezometerdaten der Pegel im Modellgebiet.

Name x-Werte y-Werte [ Beobachtungstiefe [NNN]
101H 23440 66790 -15.4
102H 23570 64330 -8.1
103H 24850 64940 -8.6
110 24180 65400 3.9
161 22820 66220 -34.0
183 24760 62260 -7.9
184 23450 60400 -5.4
248 23500 61650 25.4
250 24190 66160 17.5
335 23760 63911 18.9
34a 24880 66190 17.9
366 22678 65095 16.8
367 22408 64455 8.3
369 22539 62612 22.7
370 24027 63080 12.5
371 24774 63223 22.9
372 26040 63584 11.2
379 23098 64574 19.8
389 23768 63916 -25.6
481 24183 62561 28.1
482 23880 63024 24.4
483 24128 62898 24.5
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Anlage 5-8: Daten der Konzentrationsbeobachtungspegel.

Name | Bezeichnung | x-Werte |y-Werte| Probennahmetiefe [MNN]
132c 132c 23680 62840 26.7
138c 138c 26400 65300 18.6
140c 140c 26280 65900 13.1
147c 147c 25740 64730 16.0
148c 148c 24870 64020 17.6
152c 152¢ 23500 65150 16.0
156¢ 156¢ 24070 64180 18.0
157c 157c 23320 63910 17.4
158c 158c 23140 64570 16.8
183c 183c 24760 62260 -7.9
248c 248c 23500 61650 25.4
335¢c 335¢c 23720 63920 18.8
336¢C 336¢ 23710 63910 8.6
337¢c 337c 23700 63900 -1.2
369c 369c 22539 62612 22.7
370c 370c 24022 63077 10.3
371c 371c 24774 63219 22.9
377c 377c 24873 64030 20.9
378c 378c 23267 63905 19.8
389c 389c 23768 63916 -25.2
481c 481c 24183 62561 26.0
482c 482c 23880 63024 25.0
483c 483c 24128 62898 24.5
484c 484c 24200 63080 23.8

SGMc SGM1c 24435 62875 28.2

SGMc SGM2c 24435 62875 24.5

SGMc SGM3c 24435 62875 19.6

SGMc SGM4c 24435 62875 14.7

SGMc SGM5c¢ 24435 62875 9.5

SGMc SGM6c 24435 62875 4.5

SGMc SGM7c 24435 62875 -0.5
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Anlage 5-9: Vergleich der gemessenen und simulierten Konzentrationsverlaufe

der Einzelpegel im Modellgebiet.

(Obs) und einfaches Kéastchen = real gemessene Konzentrationen
kleines Kastchen mit Linie = modellierte Konzentration
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Concentration vs. Time
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Concentration vs. Time
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Concentration vs. Time
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Concentration vs. Time
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Anlage 5-10: Concentration-Recharge-Werte der flachen Pegel im Modellgebiet [mg/1].

Jahr P248 | P335 P 369 P 371 P 378 P 481 P482 | Mittelwert
89/90 55 120 140 130 170 85 100 114
90/91 120 170 150 170 200 100 130 149
91/92 80 240 250 145 250 110 160 176
92/93 60 370 400 130 280 260 0 214
93/94 40 280 180 110 290 160 20 154
94/95 100 250 160 145 250 210 40 165
95/96 100 200 140 140 240 200 170 170
96/97 90 150 130 120 220 160 140 144
97/98 100 120 100 110 200 130 30 113
98/99 80 100 100 100 150 100 20 93

Anlage 5-11: Eingabemaske des Feldsimulators.

i FeldSimulator { von Lars Roith )

25; 26; 2¥; 28; 30; 31; 33; 36; 37; 38; 39; 40;
4143 44: 45; 46: 47 48: 51 5Z2: BA: b7 B3;
=R




Anlage 5-12, 5-13

Anlage 5-12: Concentration-Recharge-Werte der ersten 6 Felder im Feldsimulator.

[mg/l]

Jahr Feld 1 Feld 2 Feld 3 Feld 4 Feld 5 Feld 6
89/90 69 114 114 69 114 114
90/91 89 149 149 149 89 149
91/92 176 90 176 247 176 176
92/93 129 214 214 300 129 214
93/94 93 93 154 216 154 154
94/95 99 165 165 165 99 165
95/96 102 170 170 102 170 170
96/97 202 144 144 144 144 202
97/98 68 158 68 113 68 158
98/99 93 93 56 130 130 93

Anlage 5-13: Concentration-Recharge-Werte bezogen auf die Pegel im Modellgebiet.

[mg/l]

Jahr | P248 | P335 | P369 | P371 | P377 | P378 | P481 | P482 | P483 | P 484
89/90 | 55 120 140 130 130 170 85 100 80 180
90/91 | 120 170 150 170 200 200 100 130 70 200
91/92 | 80 240 250 145 150 250 110 160 65 140
92/93 | 60 370 400 130 170 280 260 0 60 105
93/94 | 40 280 180 110 200 290 160 20 55 40
94/95 | 100 250 160 145 150 250 210 40 50 20
95/96 | 100 200 140 140 170 240 200 170 45 10
96/97 | 90 150 130 120 200 220 160 140 45 35
97/98 | 100 120 100 110 170 200 130 30 15 55
98/99 | 80 100 100 100 150 150 100 20 15 60
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Anlage 5-14: Wahl des Losungsverfahrens und Diskretisierung des Berechnungsnetzes fiir
das Modellgebiet.

Eine ausfiihrliche Beschreibung der in MT3D verfiigbaren Losungsverfahren der
Transportgleichung ist in Anlage 5-5 enthalten. In Tabelle 1 sind die Vor- und Nachteile der
einzelnen Losungsverfahren zusammengefasst.

Tabelle 1: Gegeniiberstellung der Losungsverfahren [Beyer, 2001].

FD explizit |FD implizit [ TVD MOC MMOC HMOC
Rechenaufwand klein klein grof grofy klein klein
Numerische grof3 grof3 klein nicht grof3 klein
Dispersion bzw. vorhanden
Oszillation
Massenbilanz exakt exakt exakt | nicht exakt | nicht exakt | nicht exakt
Zuldssige klein grof klein grof grof3 grof
Zeitschrittweite

Da es sich im Fall des Aquifers Thiilsfeld um eine Stofftransportmodellierung mit sehr
scharfen Konzentrationsfronten handelt, miissen numerische Dispersion und Oszillation
moglichst ganz vermieden werden, weil es sonst zu einer kiinstlichen Aufweitung der
Konzentrationspeaks kidme. Diese Aufweitung wiirde sich negativ auf die Giite des
Simulationsergebnisses auswirken. Aus diesem Grund miissen die einfachen Finite-
Differenzen-Verfahren (FD) ausgeschlossen werden.

Um die numerische Dispersion und Oszillation ganz zu vermeiden, miisste das MOC-
Verfahren verwendet werden. Da es aber bei nichtlinearen Abbaureaktionen, z.B. bei einer
Reaktion 1. Ordnung, zu besonders starken Fehlern in der Massenbilanz der Charakteristiken-
Verfahren kommt, muss das MOC- sowie das MMOC- und das HMOC-Verfahren im Falle
Thiilsfeld ebenfalls ausgeschlossen werden.

Somit muss die Wahl des Losungsverfahrens auf das TVD-Verfahren fallen. Die geringe
numerische Dispersion muss im Modell beriicksichtigt werden.

Hinsichtlich der Diskretisierung des Berechnungsnetzes entsprechend den Anspriichen der
Transportmodellierung stellt sich die Frage nach der notwendigen Schrittweite. Insbesondere
betrifft dies die horizontale RastergroBe von den Feldern des Bauern Hogemann bis hin zu
den Forderbrunnen.

Das Modellgebiet ist mit einer Flache von zirka 5600 m mal 7200 m und einer vertikalen
Ausdehnung von zirka 100 m relativ gro. Von einer pauschal verfeinerten Diskretisierung
muss abgesehen werden, da durch jede weitere Schicht, Zeile oder Spalte die Anzahl der
Zellen des Gitternetzes erhoht wird. Das TVD-Verfahren, welches angewendet werden muss,
ist ein Finite-Differenzen-Verfahren hdherer Ordnung, bei dem zur Berechnung einer
Konzentration an einem beliebigen Knoten die Konzentrationen an drei weiteren Knoten
bendtigt werden. Dadurch ist der Rechenaufwand schon fiir relativ kleine Modelle hoch.
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Durch die in Kapitel 4 getroffenen Vereinfachungen wurde der Nitratumsatz bisher immer als
ein tiefendifferenzierter Prozess behandelt, der sich bis in eine Tiefe von zirka 25 m uGOK
verfolgen ldsst. Es wurde festgestellt, dass sich Nitratfronten mit einem groflen vertikalen
Konzentrationsgradienten im Aquifer nach unten bewegen. Um die Dynamik dieser
Konzentrationsfronten zu simulieren, bedarf es einer feinen vertikalen Diskretisierung. Da
sich der Nitratreduktionsprozess auf die oberen 25 m des Aquifers beschriankt, miissen nur
diese einer feineren Diskretisierung unterzogen werden. Eine zusdtzliche Verfeinerung der
Fléche ist nicht sinnvoll, da die jetzigen kleinsten Zellen eine Seitenldnge von 100 m mal 100
m besitzen. Um eine sinnvolle Simulation iiber die Flache zu erreichen, miissten die Zellen
um ein Vielfaches kleiner werden. Das ergibe eine nicht zu verarbeitende Zellenzahl. Fiir
flichige Betrachtungen sollten kleine Gebiete ausgewdhlt werden, die von besonderem
Interesse sind, und in einem separaten Modell simuliert werden.

Um den Einfluss der Schichtméchtigkeit auf das Ergebnis der Simulation zu beurteilen, wurde
eine Testsimulation an der SGM-Messstelle {iber einen Zeitraum von 10 Jahren durchgefiihrt.
Die Oberfldache des Modells wurde im ersten Jahr durch die Grundwasserneubildung mit einer
Nitratkonzentration von 300 mg/l belegt, in den folgenden 9 Jahren mit einer Konzentration
von 100 mg/l. Das Grundwasser hatte eine Ausgangskonzentration von 100 mg/l Nitrat. Da
die vertikalen Abstinde der Messpunkte an der SGM-Messstelle 5 m betragen, miisste der
Peak um die Zeit At versetzt und durch die Dispersion um die Konzentration Ac geddmpft
durch die einzelnen Messpunkte wandern. Die hydrodynamische Dispersion im Modell wurde
auf 0 m gesetzt. Somit ist die zu beobachtende Didmpfung einzig und allein auf die
numerische Dispersion zuriickzufiihren.

Fiir die Testsimulation wurde der obere Teil des Modellgebietes jeweils durch 0,5 m, 1,0 m
und 2,0 m méchtige Schichten diskretisiert. Das Ergebnis der Simulation mit einer
Michtigkeit von 1,0 m ist in Abbildung 1 dargestellt.

Concentration vs. Time
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Abbildung 1: Vertikale Bewegung des Konzentrationspeaks am SGM.
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Deutlich ist zu erkennen, wie der Konzentrationspeak in Abhéngigkeit von der Zeit die
Messpunkte 1 - 4 der SGM-Messstelle erreicht. Das Sickerwasser mit der Nitratkonzentration
von 300 mg/l erreicht den Grundwasserspiegel und wird dort mit dem Grundwasser
vermischt. Es stellt sich eine Mischungskonzentration ein. Am Messpunkt SGM 1 ist der
Konzentrationspeak deutlich héher als bei den anderen Messpunkten, da er direkt an der
Grundwasseroberfliche in der Vermischungszone liegt. Die Differenz der anderen
Messpunkte aufgrund der numerischen Dispersion ist dagegen gleichméBig. Nachdem der
Peak in den Messpunkten erreicht wurde, geht die Konzentration wieder auf die
Ausgangskonzentration zurtick.

Zum Vergleich der drei durchgefiihrten Simulationen sind die Konzentrationsmaxima und die
zeitliche Differenz zwischen den Konzentrationspeaks in Tabelle 2 dargestellt.

Tabelle 2: Anderung des Konzentrationspeaks in Abhiingigkeit der Schichtdicke am SGM.

Schichtméchtigkeit | SGM 1 SGM 2 SGM 3 SGM 4
[m]

Konzen dt Konzen- dt Konzen- dt Konzen- dt
- [a] tration [a] tration [a] tration [a]

tration [mg/1] [mg/1] [mg/1]

[mg/1]

0,5 257 - 212 1,7 183 33 175 33
1,0 259 - 192 1,4 171 3,4 159 3,2
2,0 210 - 152 1,6 142 2,5 133 2,2

Zwischen den Simulationen der 0,5 m und 1,0 m méchtigen Schichten gibt es keine groflen
Unterschiede. Die Konzentrationen unterscheiden sich um ca. 15 mg/l aufgrund der etwas
starkeren numerischen Dispersion bei den 1,0 m méchtigen Schichten. Deutlich stirker sind
dagegen die Konzentrationsunterschiede zu den 2,0 m maéchtigen Schichten. Hier hat die
numerische Dispersion einen deutlich hoheren Einfluss.

Aufgrund dieser Sensitivitdtsanalyse wurde die vertikale Diskretisierung des Modells auf 1,0
m maéchtige Schichten festgelegt. Der deutlich hohere Rechenaufwand bei einer Machtigkeit
der Schichten von 0,5 m mit einem nicht wesentlich besseren Ergebnis wire nicht
gerechtfertigt.




Anlage 6-1

Anlage 6-1: Die multikriterielle Entscheidungsmethode NAIADE - Beschreibung und
Theorie.

NAIADE (Novel Approach to Imprecise Assessment and Decision Environments) ist eine
multikriterielle Entscheidungshilfemethode, die auf ,,outranking* basiert. Die Methode wurde
vom Joint Research Centre, Institute for Systems, Informatics and Safety entwickelt.
Anleitung und Beschreibung ist in (NAIADE, 1996) enthalten.

NAIADE kann zwei Arten von Informationen, die fiir den Entscheidungstrager wichtig sind,
liefern. Die erste ist eine multikriterielle Analyse, die ein Ranking verschiedener Alternativen
ergibt. Die zweite ist eine ,.equity analysis“, die Konflikte zwischen Interessensgruppen
analysiert und mogliche Koalitionen zwischen ihnen aufzeigt (also die Suche nach dem
kleinsten gemeinsamen Nenner).

1. Einflussmatrix

Fir die entwickelten Kriterien und Alternativen muss der Nutzer einen Wert definieren, der
das Kriterium mit der Alternative verbindet. Dieser Kriterienwert kann entweder eine Zahl
sein, eine stochastische Funktion (Wahrscheinlichkeitsdichtefunktion mit entsprechenden
Parametern), unscharfe Anzahl (,,Fuzzy number*) (membership function) oder ein verbaler
Ausdruck (gut, moderat (mittelméBig), sehr schlecht). Die verbalen Ausdriicke werden wie
unscharfe Mengen behandelt.

2. Semantische Distanzen

Die definierten Kriterienwerte flir die unterschiedlichen Alternativen werden verglichen durch
die numerische Berechnung der Distanzen. Diese Distanz kann als Differenz zwischen zwei
Zahlen gesehen werden. In Fall einer stochastischen oder unscharfen Bewertung, wird der
Ausdruck semantische Distanz benutzt. Die semantische Distanz misst die Distanz zwischen
zwei Funktionen indem die Position und die Form der Funktionen berticksichtigt wird. Die
Definition der Distanz ist:

Bei zwei gegebenen unscharfen Mengen pax) und pg(y) konnen zwei Funktionen
definiert werden:

f(x)=kipa(x) und g(y)=kaus(y)

wobei f(x) und g(y) zwei Funktionen sind die durch die Skalierung der Ordinaten von
ma(x) und pp(y) durch kj und k; als:

+o0

IH@W:TNwW:I

—0

Die semantische Distanz S4(f(x), g(y)) zwischen den zwei unscharfen Mengen wird
folgendermallen definiert:

Wenn f(x): X=[x,xy] und g(y):Y=[xr",xv’]

(wobei die Mengen X und Y ,,non-bounded* sein kénnen), dann
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Sa(fx).g()=[, | absx- y)f (x)g(y)dxdy

3. Bevorzugte Beziehungen und Paarweiser Vergleich der Alternativen

Um die definierten Kriterienwerte fiir die unterschiedlichen Alternativen zu vergleichen
erfolgt eine numerische Bewertung, die auf der semantischen Distanz beruht. Dieser
Vergleich basiert auf bevorzugten Beziehungen, die durch den Nutzer fiir jedes
Einzelkriterium formuliert werden.

Diese bevorzugten Beziehungen werden durch sechs Funktionen (viel besser, besser, ungefahr
gleich, gleich, schlecht und viel schlechter) definiert, anhand derer ein Paarweiser Vergleich
durchgefiihrt wird. Daraus wird ein Index der Glaubwiirdigkeit/Zuverldssigkeit berechnet, der
von 0 (nicht zuverléssig) bis 1 (definitiv zuverldssig) geht.

Um den Index der Zuverldssigkeit zu berechnen (er wird benétigt um das Ranking der
Alternativen durchzufiihren), muss der Nutzer einen numerischen Wert fiir die Distanz
definieren, bei dem der Zuverlissigkeitsindex gleich 0,5 (Ubergangspunkt) ist. Basierend auf
einer der sechs bevorzugten Beziehungen, die fiir das jeweilige Kriterium definiert sind,
berechnet NAIADE-Zuverléssigkeitsindizes flir jedes Alternativenpaar und fiir jedes
Kriterium.

4. Kiriterienaggregierung (Verdichtung)

Durch einen Verdichtungsalgorithmus der Zuverldssigkeitsindizes (n (a,b)) wird ein
,bevorzugter Intensititsindex* berechnet. Dieser Index wird mit Hilfe des Parameters a.,
welcher die minimalen Anforderungen an die Grofle des Zuverldssigkeitswertes ausdriickt,
erzeugt. Nur die Kriterien, deren Indizes iiber der a-Schwelle liegen, werden bei der
Verdichtung positiv gezahlt.

> max(u(a,b),, - ,0)
i (a,b) =L
Z abs(u(a,b),,— )

Der Intensititsindex p*(a,b) ist wie folgt charakterisiert:

0< ' (a,b)<1

1(a,b) = 0 wenn kein p %(a,b) grofBer als o

ni(a,b) = 1 wenn p° (a,b) < oV und p°(a,b)m > a fiir mindestens ein Kriterium.

Die Entropie wird eingefiihrt als Index zwischen 0 und 1. Sie gibt einen Anhaltspunkt liber
die Varianz des Zuverldssigkeitsindizes, der iiber der Schwellea und etwa bei dem
Ubergangspunkt 0,5 (maximale Unsicherheit) liegt. Eine Entropie von 0 heiBt, dass alle
Kriterien ein exaktes Ergebnis liefern, wahrend ein Wert von 1 einen systematischen Fehler
infolge maximaler Unsicherheit bedeutet. Der bevorzugte Intensitdtsindex p’(a,b) und die
korrespondierende Entropie H'(a,b) wird verwendet um den Wahrheitsgrad (t) folgender
Behauptungen zu bewerten:
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» Anhand der meisten Kriterien® ist:
a besser als b (wpesser(a,b))
a und b sind indifferent (@inditerent(a,b))
aist schlechter als b (@schiechier(a,b))

Diese Behauptungen werden wie folgt berechnet:

(a,b)"C  (a,b)+ . (a,b)"C (a,b)
C.(a,b)+C (a,b)

u_(a,b)"C_(a,b)+ u_(a,b)*C_(a,b)
C_(a,b)+C_(a,b)

(a,p)"C_(a,b)+ u (a,b)*C_(a,b)
C..(a,b)+C_(a,b)

a)beﬁr(a’ b) — ILI>>

Oy pitterent (A5 0) =

ll’l<<
a)schl echter (a9 b) =

Der Operator (") ist ein mathematischer Ausdruck fiir den meist das Minimum verwendet
wird. Der Minimums-Operator erzeugt keine Kompensation. Ein anderer Operator ist der
Zimmermann-Zysno-Operator der verschiedene Grade der Kompensation 7y (von
0...Minimalkompensation bis 1...Maximalkompensation) erlaubt, um eine Homogenisierung
zwischen den Kriterien in der Aggregationsphase zu erzeugen. Es wird eine
»Minimalkompensation“ vorgeschlagen, solange es um die Beziechungen zwischen den
verschiedenen ~Kriterien-Familien (Umwelt, soziales, Okonomie u.s.w.) geht. Bei
Beziehungen zwischen den Kriterien aus nur einer Familie, z.B. 6konomische Kriterien, sollte
ein hoherer Grad der Kompensation genutzt werden.

5. Ranking der Alternativen

NAIADE ermoglicht ein Ranking der Alternativen basierend auf den so genannten
bevorzugten Intensitdtsindizes (,,preference intensity indexes”) und den dazugehdrenden
Entropien, in dhnlicher Weise wie mit dem Grad der Wahrheit. Das endgiiltige Ranking
erfolgt durch zusammenfiihren von zwei separaten Rankings. Das eine basiert dabei auf den
,besser und viel besser Beziehungen* und das andere auf den ,,schlechter und viel schlechter
Beziehungen*:

Y (1. (@) C._(a,n)+ i (a,n) C.(an))
®7(a) ="+

%C»(a, n)+ §C>(a, n)
n=1 n=1

Y (u..(a,ny*C__(a,n)+ (2, C.(a,n))
® (a) ="

N-1 N-1
Y C.(am+>.C.(an)
n=1 n=1

Zwei Alternativen sind nicht vergleichbar, wenn eine Aktion besser als eine andere Aktion im
gleichen Ranking aber schlechter im anderen Ranking ist.
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6. Gleichheitsanalyse

Die Gleichheitsanalyse basiert auf der Gleichheitsmatrix, die eine sprachliche Indikation der
Beurteilung der verschiedenen Interessensgruppen hinsichtlich jeder alternative gibt. Die
Gleichheitsmatrix wird auBerdem verwendet, um die Ahnlichkeitsmatrix zwischen den
verschiedenen Interessensgruppen zu berechnen. Die Ahnlichkeitsmatrix ermittelt einen Index
sij fir jedes Paar der Interessensgruppen i, j zur Ahnlichkeit der Beurteilung der
vorgeschlagenen Alternativen. Der Index s;; wird berechnet als s;; = 1/(1+d;;), wobei d;; die
Minowski-Distanz zwischen den Gruppen i und j ist. Diese wird wie folgt berechnet:

di,j = pwfz_:(‘i(ia j))p

wobei Si(i,j) die semantische Distanz zwischen den Gruppen i und j in der Beurteilung der
Alternative k ist. N ist die Anzahl der Alternativen und p > 0 ist der Parameter der Minowski-
Distanz. Der Parameter fiir die Minowski-Distanz hat den Standardwert = 2.

Ein Dendrogramm der Koalitionsbildung wird durch eine reihe mathematischer Reduktionen
gebildet. Das Dendrogramm zeigt die mdgliche Koalitionsbildung fiir sinkende Werte der
Ahnlichkeit und dem Grad des Konflikts zwischen den Interessensgruppen. Es ist damit
moglich zu sehen, welche der Alternativen leicht zu implementieren sind und welche nicht.
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