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Vorwort

Die Vortrags- und Diskussionsveranstaltung der Deutschen
Bodenkundlichen Gesellschaft (AG Bodenschutz) am 20. Februar
1991 in GieBen hatte zum Ziel, eine breite Offentlichkeit Uber
die Schadstoffbelastung von Bdden zu informieren. Dabei soll-
ten vor allem auch diejenigen Belastungen behandelt werden,
die als diffuse Belastungen von Bdéden und Landschaften in der
6ffentlichen Diskussion noch immer zu wenig Beachtung finden.

Die Tagung wandte sich vor allem an Verwaltungsinstitutionen
von Bund, Landern, Landkreisen und Kommunen, an Presse und
Bildungseinrichtungen, an Planungsbiiros, Fachverbande und In-
dustrie, aber auch an jeden interessierten Biirger.

Informiert werden sollte iber die biologischen, physikalischen
und chemischen Zusammenhédnge bei Umsatz und Transport von
Schadstoffen in Bdden, {iber das Ausmap von Belastungen und
Ober .sich daraus ergebende Konsequenzen.

Dem Vortragsteil der Veranstaltung, dessen Fachreferate hier -
teilweise stark gekiirzt - abgedruckt werden, schlof sich eine
Podiumsrunde an, bei der von Dr. A. Thormann (Hess. Umweltmi-
nisterium), Dr. K. Lenz (Verband der Chemischen Industrie),
Dr. F. H. Meckel (Rechtsexperte aus dem Unternehmensbereich},
Prof. Dr. G. Miehlich (Bodenkundler), P. FOrster (Landwirt),
Prof. Dr. W. Becker {Zentrum fiir Philosophie der Univ. Giefen)
und T. Wolff (Hess. Rundfunk) unter der Leitung von Prof. Dr.
H. Kuntze (DBG) die Schadstoffproblematik aus den verschieden-
sten Gesichtswinkeln heraus diskutiert wurde.

" Die grofe Zahl der Teilnehmer und die Reaktionen auf die Ver-
anstaltung in Presse, Hrfunk und Fernsehen bestdtigen den
Bedarf der Offentlichkeit an solchen Informationen und regen
zur Intensivierung der Offentlichkeitsarbeit der DBG an. Der
in der DBG versammelte Sachverstand ist fiir ein breites
Publikum so attraktiv, daP weitere Veranstaltungen d1eser oder
&hnlicher Art wiinschenswert erscheinen.

Die Organisatoren bedanken sich bei allen Mitwirkenden fir ihr
erfolgreiches Bemihen um das Gelingen der Veranstaltung und
bei der Justus-Liebig-Universitit GiePen und deren Prasiden-
ten, Prof. Dr. H. Bauer, fiir die gastliche Aufnahme.

G. Benckiser, W. Eckelmann, K. Mollenhauer,
U. Miiller-Wegener, K. Prade
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B8den als Produktions— und Lebensriume

von

H. Kuntze, Bremen¥*

1, Die zentrale Stellung des Bodens im Umweltschutz

Die Bodenkundliche Gesellschaft, ein fachlicher Zusammen-
schluB von z.Zt. 1.700 Experten der Bodenkunde in Forschung

und Lehre (77%), Verwaltung und“Beratung (10%) und freibe-~
ruflich Tdtigen (13%) hat nicht nur den satzungsgemiBen Auf-
trag jeder Fachgesellschaft des von Sachzwingen freien unmit-
telbaren Erfahrungsaustauschs und methodischer Abstimmung,
sondern auch die gesellschaftliche Pflicht der Information

der breiteren Uffentlichkeit. Seit Ver8ffentlichung der
Bodenschutzkonzeption der Bundesregierung 1985 ist eine 8ffent-
liche Diskussion um den Bodenschutz ausgeldst worden. Fiir die
Bodenkunde ist das Thema "Bodenerhaltung" eine in Teilgebieten
alte Aufgabe. Diese hat dem Umweltschutz, neben Gewdsserschutz,
Naturschutz und Immissionsschutz eine neue,gr¥Bere Dimension
gegeben. B8den haben ni#mlich in der Ukosphire eine zentrale
Stellung als Durchdringungskomplex von Atmosphdre, Hydrosphire,
Lithosphédre, Biosphdre und Anthroposphéire (s.Abb.1l). Mit dieser
Veranstaltung treten wir vor die Uffentlichkeit mit dem Ziel
der Objektivierung, also einer am Boden ausgerichteten Diskus-

sion.

*Niedersichsisches Landesamt fir Bodenforschung, Bodentechno-
logisches Institut, Friedrich-MiBler~-STr. 46/50,
2800 Bremen 1
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Abb.1l: Die zentrale Stellung der Pedosphiire in der Ukosphire
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Aus der negativen Erfahrung tiber das Entstehen und Beseitigen
von Altlasten hat der Veranstalter. sich zum Ziel gesetzt, vor

—- —-—allem.-die- groBfl¥chigen, -diffusen-Schadstoffeintrlige mit Ge- - - ---

fahren: threr Anreicherung im Boden aufzuzeigen. Schadstoffe
im Boden sind solche Stoffe, die mit Uberschreiten kritischer
Schwellen, da im Boden akkumuliert- und nicht abbaubar, Boden-
funktionen nachhaltig st¥ren, in Gewdsser und in die Nahrungs-
kette gelangen und die Biotopvielfalt verringern.

2. Zur Vielfalt der B8den und ihrer Nutzung

B8den unterliegen vielf#ltigen Nutzungsanspruchen, die man
nach Tab. 1 den Beréichen soziobBkonomischer, Bkologischer
und immaterieller Funktionen zuordnen kann. Die wichtigsten
Bereiche werden - durch hohe Fldchenanspriiche ausgewiesen -
von der Agrarwirtschaft, Rohstoffwirtschaft und diese {iber-
lagernd mit den biotischen und abiotischen 8kologischen
Funktionen unseres Lebensraumes beansprucht. Die Summierung
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der einzelnen Flichenanspriiche auf 225% zeigt Mehrfachfunkti-
onen der gleichen Bodenfldche und damit starke Nutzungs-
konkurrenzen. So dienen landwirtschaftlich genutzte Fldchen
mit Einsatz von Agrochemikalien gleichzeitig als Filter bei
der Grundwasserneubildung. Sie werden zunehmend zur Entsorgung
von Siedlungsabféillen beansprucht. Der primdr der Rohstoffver-
sorgung dienende Wald hat wichtige Funktionen in der Erholungs-
landschaft. Die mit den Funktionen Wohnen, Arbeiten und Ver-
binden mit Verkehrswegen teilweise versiegelte Siedlungsland-
schaft zerschneidet wertvolle Biotope und ist Emittent ver-
schiedener Schadstoffe, die sich auf und in den offenen,vege-
tationstragenden B8den akkumulieren. Alle Nutzungsanspriiche
einer modernen Gesellschaft zeigen zunehmende Tendenz, die

zu Lasten der landwirtschaftlichen Nutzung und 8kologischer

Funktionen gehen.

Tab.1l: Multifunktionalitit der Btden
(BRD, 1989)

Funktion Tendenz Fliéchenanspruch (%)

soziobkonomisch

Erndhren - 48
Versorgen (Rohstoffe) + 30
Entsorgen (Abfille) + 2
Wohnen

Arbeiten (tw.versiegelt) + 13
Verbinden

Bkologisch

Filtern (WSG) + 15

Lebensraum - 85
immateriell

Erholen + 30

Erhalten (NSG) + 2

Im'agrarpedologischen Sinne werden B8den als Pflanzenstandorte
in ihrer Fuﬁktion der Produktion von qualitativ hochwertiger
pflanzlicher und tierischer Nahrungsmittel, d.h. nach ihrer
Bodenfruchtbarkeit bewertet. Diese Bodenfruchtbarkeit hat mit
der Intensitdt der landwirtschaftlichen Bodennutzung zunichst
zugenommen, befindet sich inzwischen aber auf einem so hohen
Niveau, daB Einfllisse von auBen zu Gleichgewichtsstdrungen
fiihren k8nnen. Solche nachteiligen Einfliisse sind die Stres-
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soren GroBtechnik und GroBflichenbewirtschaftung, durch.Uber-
diingung gestdrte N&hrstoffkreisldufe und schddliche Immissionen
durch Sdurebildner und Gefahrstoffe. Durch Eintrdge von' Schad-
stoffen kann die Bodenfruchtbarkeit vor allem dann nachhaltig
geschiddigt werden, . wenn diese sich als persistent erweisen,
dadurch im Boden anreichern und nicht ‘durch Ab- oder Umbau im-
mobilisiert bzw. transformiert werden k®nnen. Zu.diesen Gefahr-
stoffen zihlen’ vor allem die Schwermetalle und organische .
Xenobiotika. Da sich die B8den vor allem groB8fléchig im Ver-
gleich zu den beiden anderen Umweltmedien Luft und. Wasser als
sehr vielgestaltige. Kbrper mit starker Neigung zur Anreicherung
"und verz8gerten Weiterleitung von Schadstoffen erweisen,. ist es
duBerst schwierig, diese ohne Verluste anderer wichtiger Eigen-
schaften davon zu 'reinigen (s.Abb.2):.  Deshalb ‘kommt: dem prophy-
laktischen Bodenschutz, also dem Vorsorgeprinzip mehr Bedeutung
zu als aufwendigen Sanierungen. ber Richt- und Grenzwerte des
Bodens wird das jeweilige Gefdhrdungspotential von Schadstoffen
bei Uberschreiten natiirlicher tolerierbarer Gehalte bzw. vor
Erreichen kritischer Schwellen fiir die Nahrungskette und das
Grundwasser einzugrenzen versucht. Dieser Schutz des Bodens
fir die Landwirtschaft wird in der 8ffentlichen Diskussion
pauschaliert und vereinfacht. ‘

Abb.2:

Fremdstoffverhalten inUmweltmedien

Luft ’ Wasser Boden

Uniformitat

Stoffakkumulation

Stoffverteilung

Stofffeinigur_\g

Im Gegensatz. zu Wasser und Luft ist der Boden kein uniformes
Umweltmedium. In Deutschland sind aus rund 65 verschiedenen
Ausgangsgesteinen nach Verwitterung 33 verschiedene minera-,
lische Bodenarten entstanden. In ihrer Krume reichern sich ..

diese je nach klimatischer, hydrologischer und nutzungsspezi-
fischer Situation mit unterschiedlich groBen Mengen an
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% stabiler organischer Substanz (Humus) an. Wir unterscheiden
bis hin zu den Moorb&den 7 Humusgehaltsklassen und 12 morpho-
logisch verschiedene Humusformen. Vor allem durch unterschied-
liche Hydroregime und klimatische Einfliisse werden mit Ver-
sauerung, Entkalkung, Tonverlagerung, Ton- und HumuszerstSrung
die B8den in Ab- und Anreicherungshorizonte differenziert.
Durch diese Bodenbildungsprozesse entstehen rund 70 durch
charakteristische Horizontfolgen in der Tiefe differenzierte
Bodentypen. In der Kombination von Ausgangsgesteinen, Boden-
art, Humusgehalt und Bodentyp entstehen also recht unter-
schiedliche Bodenformen und damit Nutzungsm8glichkeiten wie
aber auch Belastbarkeiten.- Ebenso wie der Naturschiitzer auf
die Vielzahl unterschiedlich bedrohter Tier- und Pflanzenarten
in ihren verschiedenen Lebensgemeinschaften (Bioz®nosen) und
Lebensrdumen (Biotopen) verweist, wird entsprechender Sachver-
stand des Bodenkundlers tiber die Vergesellschaftung der Bsden
zu Kriterien fiir einen differenzierteren Standortsbezug im
Bodenschutz erforderlich. Deshalb sprechenwir nicht von dem
Boden als einem einheitlichen Medium neben Wasser und Luft,
sondern besser vom Schutz der B&den. Neben den in Grenzwerten
sich allenfalls ausdriickenden maximalen Gef#hrdungsmpotenti-
alen sind deshalb weitere, die Mobilitdt von Schadstoffen im
Boden bestimmende Faktoren, wie z.B. Bodenreaktion, Austausch-
kapazit8t, Redoxpotential und Wasserregime zu beachten.

3. Zur Stellung der B¥den in Okosystemen

Im 8kologischen Sinne hat der Boden als Senke und Quelle von
Schadstoffen liber die Produktionsfunktionen im Interesse der
Land- und Forstwirtschaft hinausgehende Leistungen als
zentraler Teil von Ukosystemen zu erfiillen:

- als Lebensraum flir Mikroorganismen, Boden, Tiere, Pflanzen,
also Bioz¥nosen, Biotopfunktionen im Naturschutz

- zur Umwandlung von Fremdstoffen, Transformationsfunktionen

im Immissions- und Gewdsserschutz

- zur Regelung von Stofffliissen, z.B. im Nihrstoff-, Wasser-

und Wirmehaushalt Regelungsfunktionen

- mechanische, physiko-chemische und biologische Filter- und

Pufferfunktionen im Gewdsserschutz
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- flr spezielle Bereiche vorrangiger Gebiete ober- und unter-
irdische Rohstoffunktionen
- fdr Siedlung und Verkehr Baugrundfunktion

- in der Erd- und Kulturgeéchichte Archivfunktion.

Der Boden ist in unserer Indﬁstrieéese;lschaft mit dicht be-
siedelten Kulturlandschaften ein stark beahspruchter Teil
unserer Umwelt und deshalb als knappes Naturgut schonend
seinen jeweilig optlmalen Eigenschaften gemdf8 nur nachhaltig
zu nutzen. Schiden in und am Boden und damit in seinen Aus-
wirkungen auf die gesamte Umwelt werden wegen seiner Trans-
formations-, Puffer- und Filterfunktion immer erst dann er-
kannt, wenn diese erschipft sind. Deshalb hat man lange ge-
meint, man k8nne vieles sprichwdrtlich"in den Dreck tfegenf

Falsche Nutzung des Bodens kann durch damit verursachte
Verdlchtung bei unzeltgemaBer und zu h&ufiger Befahrung mit
schweren Maschinen, damit ausgel8stem Wasserstau und Erosion,
' forcierten Abbau von organisgher—Substanz durch Griinlandum-
bruch nach Entwisserung, damit Mobilisierung von éodenstick-
stoff, nicht bedarfsgerechtem Einsétz von Agrochemikalien die
0.g. Funktionen nachhaltig stdren. In solchen Fdllen wird"

der Schutz des Bodens vor der Landwirtschaft deutllch Stand-
ortsgemiBe_Bodennutzung--ist_daher_geboten.- Dieses_ist_Aufgabe . ...
einer bodenkundlichen Beratung. Spitestens dann, wenn es zum
ErlaB eines Bodenschutzgesetzes kommﬁ, wird man Bodenkundler
zur Uberwachung der gesetzlichen Auflagen benStigen. Z. Zt.
werden durch 29 Gesetze unmittelbar und mittelbar immer nur
Teilbereiche des Bodenschutzes angesprochen und durch Land-

schaftspflege - Naturschutz - und WasserbehSrden, also nicht
unbedingt bodenkundlich ausgebildete Fachkrdfte, gelenkt.

Aufgabe der Veranstaltung ist es damit auch, die einschligi-
gen Verwaltungen auf das entsprechend ausgebildete Fachperso-
nal und den inzwischen erreichten Erfahrungsstand‘zu verwei-

sen.
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Multifunktionalitdt der Bsden
{BRD, 1989)

i

Funktion : Tendenz Fldchenanspruch (%)
sozio8konomisch .

Ernihren . . - ‘ 48

Versorgen (Rohstoffe) B 30

Entsorgen . (Abfdlle) - ¥ o 2

Wohnen - ) _ ' Lo ~ -

Arbeiten § (tw.versiegelt) + s

Verbinden .

8kologisch

Filtern . (WSG) : i 15

Lebensraum - . e 85 ..
immateriell

Erholen S 30

Erhalten (NSG) o+ 2

_91_
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Die zentrale Stellung der Pedosph8re in der Ukosphidre
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Mikrobiologische und chemisch-physikalische Wechselwirkungen beim

Abbau organischer Schadstoffe in Béden

von

*)
OTTOW, J.C.G.

Einleitung

Ob organische Schadstoffe in Boden eine Erblast fir die Zukunft bedeuten, héngt sehr
stark von den substanzbedingten chemisch-physikalischen Eigenschaften (molekularer
Rekalzitranz) und von den Bodeneigenschaften und -bedingungen ab. Die Erfassung
kontaminierter Standorte in Deutschland steht noch am Anfang. Zwischenergebnisse
(BMFT, 1986) deuten jedoch darauf hin, daB mindestens 35000 Verdachtsstandorte und
ca. 5400 sanierungsbeddrftige Altlasten allein in der ehemaligen Bundesrepublik vorliegen
mit einem geschétzten Sanierungsvolumen von 3 bis 20 Milliarden DM. Zur Sanierung der
kontaminierten Standorte befinden sich inzwischen viele Verfahren in Entwickiung und
Erprobung. Mikrobiologische Dekontaminationsverfahren sind deshalb so attraktiv, weil
eine weitgehende Beseitigung durch Abbauprozesse mdglich erscheint. Inwieweit lassen
sich die so sehr verschiedenen organischen Fremdstoffe abbauen und von welchen
Faktoren hangen die Geschwindigkeit und das AusmaB der Umwandiungen ab?

Persistenzmerkmale natdrlicher und xenobiotischer Verbindungen

Die Persistenz (= Zeit erforderlich fir einen “Schwund" von mindestens 80 % ) einer
or%anischen Verbindung ist keine absolute, sondern eine variable GroBe. Unter den
substanzbedingten Eigenschaften ist zunachst von groBer Bedeutung, ob die Verbindung
natirlichen oder xenobiotischen Charakters ist. Als Xenobiotika werden alle der Natur
fremden Substanzen verstanden. Sie sind Uberwiegend anthropogenen Ursprungs.
Chemisch synthetisierte Stoffe oder Molekilbausteine sind jedoch nicht automatisch als
Xenobiotika zu verstehen. Zwischen natlrlichen (biochemisch synthetisierten) und
xenobiotischen organischen Substanzen ({einschiieBlich ihrer Bausteine,
Transformationsprodukte und Metabolite) gibt es keine scharfen Grenzen, sondern
zahlreiche Verbindungen mit intermedidrem Charakter. Ob eine anthropogene
synthetisierte Verbindung als xenobiotisch zu bezeichnen ist, 188t sich vor allem aus ihrer
relativen Persistenz ableiten. Je ausgepragter die molekulare Rekalzitranz gegenuber
mikrobiologischen und/oder chemisch-physikalischen Umwandlungen unter den
verschiedensten (Extrem-) Zustédnden von Béden und Gewassern ist, desto langer wird die
Persistenz sein, und um so deutlicher ist meist der xenobiotische Charakter. Eine
Verbindung wird stets dann zu sinem Xenobiotikum, wenn die im Laufe der Evolution
erworbene Omnipotenz (Unfehlbarkeit der katabolisch-physiologischen Leistungen) der
Bodenmikroflora als Folge einer fehlenden oder unzureichenden Induktion und Anpassung
unterbiéibt. Ursache dieses Versagens sind die unphysiologischen Bindungen und/oder
Bausteine im betreffenden Molekul (Tabelle 1). Neben unphysiologischen Merkmalen
bestehen auch natlrliche Persistenzfaktoren, die aufgrund des relativ hohen
Energiebedarfs, des Einsatzes bestimmter Enzyme und/oder der herrschenden
Bedingungen zur relativen Persistenz beitragen konnen. Weil die Mikroflora durch
Anpassung der in Frage kommenden Enzyme und durch Anreicherung (Vermehrung) der
entsprechenden Mikroorganismen (sowohl Bakterien als auch Hefen und Pilze) im Laufe
der Zeit zumindest zur Teilumwandlung der Verbindung in der Lage ist, kann auch bei
xenobiotischen Substanzen kaum von einer absoluten Persistenz (wie bei Schwermetallen)
gesprochen werden. Trotz der hohen Anzaht und Verschiedenheit an Umweltchemikalien

+)Institut fiir Mikroblologie und Landeskultur, Senckenbergstr. 3, 6300 Giessen
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hat sich das absolute Versagen der Bodenmikrofiora als vergleichsweise gering erwiesen
(Ottow, 1982, 1990). : .

Tab. 1: Ubersicht der wichtigsten chemisch-physikalischen Substanzeigenschaften
(molekulare Rekalzitranz) als Persistenzfaktoren S

a) Natiirliche Eigenschaften

® MolekiilgroBe und Loslichkeit (Polaritat)

® Benzol: oder Pyridin-Kerne (vor allem wenn polycyclisch)
R
|

® dreifach substituierte N-Bindungen (R — N— R)

R
|

® quartire C-Atome (R - C— R)
|

i
R

® Etherbriicken R — O — R

b) Art, Anzahl und Anordpung der unphysiologischen (anthropogenen) Bindungen und
Strukturen . . . .

" @ C—Cl undloder C-SO;H-Gruppen (besonders bei mefirfacher ‘Substitution)
® zwei- und mehrfach -chlorsubstitvierte, - aliphatische Verbindungen, aromatische
.Kerne* und cyclische Verbindungen
® Chiorsubstituenten am Benzolkern in ortho- oder meta-Stellung, je nach Art des ersten
Substituenten ’ ) ’

¢) Kombination von a) und/oder b) .

Umwandlungskinetik metabolischier und co-metabolischer Prozesse

Wesentliche Informationen Gber Abbauverlauf und Persistenz einer Substanz lassen sich
der - Abbaukinetik (Abbildung 1.und 2) entnehmen. Die (berwiegende Mehrzahl an
organischen Umweltchemikalien mit naturlichen und/oder. xenobiotischen Eigenschaften
unterliegt in Bdden und Sedimenten direkten und indirekten. biochemischen
Umwandiungsprozessen, die unter konstanten Bedingungen (wie Temperatur,
Feuchtigkeit, pO5) annaéhernd einer Exponentiaifunktion . .

Ct = Co- ekt

folgem (Hurle und Walker, 1980; Ottow, 1982). In der obigen Gleichung ist Co die
Anfangskonzentration ( g/g trockenen.Bodens), Ct die Konzentration nach der Zeit t und k
die Mineralisations- oder Umwandlungsrate (Abbildung 1 und 2). Der Abbauverlauf nimmt
giedForm) einer Geraden an, wenn log-C gegen die Zeit ausgesetzt wird (Reaktion erster
rdnung). : .
Wird dige Verbindung metabolisch - verwertet (als - C-, N- oder . P-Quelle und ais
Energielieferant), so setzt die Mineralisation in der Regel erst nach einer Latenzzeit (Zeit
erforderlich fUr Induktion und Synthese der erforderlichen Enzyme) ein und verlauft dann -
vielfach (aber nicht immer) unabhédngig von der Anfangskonzentration. Metabolisch
mineralisierbare Verbindungen setzen die Induktion und Bildung von substanzspezifischen
Enzymen in einem (meist. relativ geringen) Teil der Bodenflora voraus. Setzt die’
Konzentrationsabnahme (langsam) ohne Latenzzeit (Lag Phase) ein, so handelt es sich
wahrscheinlich um co-metabolische und/oder chemisch-physikalische Transformationen
(= Teilumwandlungen). Aus der Steilheit der Geraden (Abbildung 1 und 2) 148t sich die
Mineralisations- oder Transformationsrate k ermitteln. Je flacher der Verlauf der Geraden,
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um so schwacher sind die substanz- und eonecnar
standortbedingten Mineralisations- bzw. HEIA00SCNY 2000
Transformationsprozesse und um so persistenter * Minerafisation
ist die Verbindung unter den herrschenden
Bedingungen. Die graphische Darstellung der
Abbaukinetik ist von groBer praktischer Hilfe, weil
damit verschiedene Substanzen in
unterschiedlichen Bdden und variierten
Bedingungen (wie Gehalt an organischer
Substanz, pO,, pH, Wassergehalt, Temperatur)
vergleichend gewertet werden kdnnen. Die im
Labor unter definierten Bedingungen ermitteiten k- -
Werte stimmen nicht vollstandig mit den otz Sxpon mmeral t(Tage/ Wochen)
Ergebnissen von in  situ Versuchen und Prase

Messungen Gberein, weil in den letztgenannten
Experimenten zwangslaufig variable Bedingungen
herrschen. Xenobictische Verbindungen und
Metabolite mit xenobiotischen Eigenschaften
werden meist co-metabolisch umgewandelt, weil
die Induktion der erforderlichen Enzyme ganz oder
teilweise als Folge der unphysiologischen Gruppen
(C-Cl, C-SOgH und z.T. auch C-NO,) unterbleibt -
ST ag 1) Due Transf('()jrma'aonsga’(?3 hxenc:blo'asctc]er #(Tage/Wochen)
erbindungen ist in der Regel abhangig von der .

physiologigch Wirksamen. Ronzentration in. der Abb. 1. Schematische Darstellung der
Bodenldsung und von der  allgemeinen exp'onentlellen Mineralisation von meta-
mikrobiologischen  Aktivitit des betreffenden  Bolisch verwertbaren  Verbindungen.
Standortes. Die  Persistenz  xenobiotischer ~Aus einer semi-logarithmischen Darstel-
Verbindungen  ist  infolgedessen . deutlich fung /a8t sich die Mineralisationsrate k.
bodenbedingt. Meist flhren co-metabolische ermitteln. Der metabolische Abbau
Umwandiungen lediglich zu Teilverdnderungen am  kennzeichnet sich durch eine Latenzzeit
Molekdl, wobei haufig relativ persistente *dead und die Verwertung des Substrates als
end"-Metabolite entstehen kénnen (Leisinger et al., C—, N- und Energiequelle.

1981; Bartles et al., 1984; Cook et al., 1988).

Aufgrund einer allmahlichen Anpassung

bestimmter Mikroorganismen kdnnen Xenobiotika rascher und schlieBlich auch
metabolisch umgesetzt werden.

3

ﬁ, c»:ga»e"“

K = Minerglisationsrate

Konzenlration (mg/ kg )

Neigung  Gerage =K

log Ct =log Ca-Z'ST -t

verfigbares Substrat
*_verbraucht

log - Konzentration €

Natdrliche und unphysiologische Persistenzfaktoren

Relativ persistente Verbindungen finden sich nicht nur unter Xenobiotika, sondern auch bei
zahlreichen natlrlichen oder naturnahen Substanzen. Zu den Eigenschaften, welche die
Mineralisierbarkeit eines natlrlichen Substrats signifikant herabsetzen kdnnen, gehdren
MolekdlgroBe (und Loslichkeit  als Folge von Polymerisations-  und
Polykondensationsvorgangen). Etherbriicken, quartare C-Atome, dreifach substituierte N-
Bindungen, Phenyl- oder Pyridinkdrper und langkettige (hydrophobe) Kohlenwasserstoffe
(Alexander, 1973; Ottow, 1982; Leisinger, 1983; Mdiller und Lingens, 1986; Bedard und
Haberl, 1990). Mineralische Ole aliphatische und aromatische Kohlenwasserstoffe und
polycychsch -aromatische Verbindungen sind im Prinzip mit O, gut mineralisierbar, doch
die sehr geringe Benetzbarkeit (hydrophob) und folglich geringe Angriffsflache sind
Ursachen der relativen Persistenz. Mit abnehmender TropfchengrdBe (und zunehmender
Angriffsfidche durch Emulsionsbildung) kann sich die relative Persistenz verringern, wird
jedoch verzdgert, wenn die Verbindungen durch Chior- und/oder Sulfon-Substituenten
zunehmend xenobiotischen Charakter erhaiten. Entschelden fir die Persistenz ist das
Vorkommen von unphysiologischen Bindungen (C-SO4H, C-Cl, C-F) am Molekdl.
Mehrfache Substitutionen erhéhen die Persistenz erheblicha(Alexander 1973 Chatterjee et

1982; Springer und Rast, 1988). Im allgemeinen erhdhen Sulfongruppen (etwa in’
L:gnlnsulfonaten der holzverarbeitenden Industrie oder in sulfonierten Naphthalinen sowie
in Naphthol- und Naphthylaminsulfonsduren als Emuigatoren oder Bausteine fr
Azofarbstoffe) die Persistenz mehr als Chlorsubstituenten, und zwar relativ unabhangig von
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der Position. Hingegen wirken sich
Chlorsubstituenten an verschiedenen Aromaten
(wie Phenolen, Benzoaten) in ortho- oder meta-
Sellung deutlich unglnstiger aus als in einer para-
Stellung (Alexander, 1973; Leisinger, 1983; Mdller
und Lingens, 1986; Reineke, 1989). Heute sind
zahlreiche chlorierte aliphatische
Kohlenwasserstoffe (CKWs als Reinigungs- und
Lasungsmittel) sowie organo-chlorierte- cyclische
und aromatische Pestizide (wie Gamma -
Hexachlorcyclohexan, Gamma -Hexachlorbenzol,
Pentachlorphenol, DDT), Weichmacher, chlorierte
Diphenylether, Isolier- und Hydraulikflissigkeiten
(polychlorierte Biphenyle, meist mit 3 oder 5
Chilorsubstituenten pro Phenylkdrper),
synthetische  Polymere  (“Kunststoffe”) und
Emulgatoren (sulfonierte Naphthaline) 'in unsere
Umwelt geraten (durch Versickerung, Altlasten,
Deponien, Abwasser, lokale Industrien) und
bedtrfen einer in situ-Sanierung. Bereits bei der

Mineralisation von Pflanzenresten {mit
dreidimensional  vernetzten  Ligninbausteinen) _
_reichern sich im Laufe der Zersetzung
polycyclische aromatische .Verbindungen

(Humuskdrper) in Bdden an (Ottow, 1978), weil die
‘Verwertung aromatischer “Kerne” stets mit O,
relativ viel Energie (ATP) und bestimmten
Dioxygenasen via ganz bestimmte
Schiusselsubstanzen (Catechol, Protocatechu- und
Gentisinsaure) verlduft (Mller und Lingens, 1986;
Reineke, 1989; Middeldorp et -al., 1990)
Chlorsubstituierte- oder sulfonierte aromatische
Verbindungen werden aufgrund von sterischen
und elektrochemischen Effekten fir Dioxygenasen
mit  begrenzter  Substratspezifitit schwerer
angreifbar und wesentlich in ihrem Katabolismus
verlangsamt. Gelingt es jedoch, die Aromatizitat
durch Ringdffnung aufzuheben, verlduft die
Halogenidabspaltung (Dechlorierung) der
aliphatischen Metabolite wesentlich leichter und
kann zur volistandigen Mineralisation flhren (Mlller
und Lingens, 1986; Nortemann und Knackmuss,
1988). Die Fahigkeit zum Aromaten-Metabolismus
ist weitgehend plasmid-kodiert und bisher vor allem
bei Vertretem der Gattungen Pseudomonas,

Co - metabolischer Abbau
=Transformation

-K-t
Ct=Co-e

K = Transformationsrate

Konzentration (mg / kg ) &

] ! 2 3 4 5 i
' .t (Monate/ Jahre )

Neigung = K

log - Konzentration €

“ 5
t (Monate / Jahre }

<

-
,NA

L

Abb. 2. Schematische Darstellung des
exponentiellen cometabolischen Ab-
baus. Auch die Transformationsrate k
1dRt sich aus einer semi-logarithmischen
Darstellung ableiten. Die Transformation
setzt allméhiich ohne Latenzzeit ein und
ist im wesentlichen abhdngig von der
allgemeinen mikrobiellen Aktivitit und
der verfiigharen Konzentration der be-
treffenden Verbindung in der Bodenii-
sung. Alle MaBnahmen, welche die all-
gemeine mikrobiologische Tatigkeit er-
hdhen, verstirken auch den co-metabo-
lischen Abbau.

Acinetobacter, Flavobacterium und Arthrobacter verbreitet. Aber auch Pilze und Hefen
(Eukarycten) besxtzen haufig die erforderlichen Enzyme.

EinfluB von Bodeneigenschaften und -bedlngungen auf die relative Persustenz

Die Erfahrung lehrt, daB die Mineralisations- bzw. Transformatlonsrate k einer orgamschen
Verbindung in Béden im allgemeinen mit der Temperatur, dem pH-Wert (Optimum bei etwa
7) und dem Wassergehait der Mittelporen ansteigt, wenngleich es hinsichtlich des pH-
Wertes auch eine Reihe von Ausnahmen gibt (Hurle und Walker, 1980). Die Rolle der
organischen Substanz ist verschieden, je nachdem sie zur Erhéhung der alilgemeinen
mikrobiologischen Aktivitat (als Nahrhumus) oder ais unspezifischer multipler Sorbent
(Dauerhumus) funktioniert (vgl. dazu FGhr, in diesem Band). Zu den anderen Faktoren, die
die relatxve Persistenz organischer Schadstoffe beeinflussen konnen gehoren
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- die Adaption der Mikroflora als Folge wiederholter Anwendungen
der gleichen oder strukturanalogen Substanzen

- Bodenbearbeitung und Dingung
pO, Wasserséttigung und Redoxpotential

- NaBB/Trockenwechsel

s

Adaptation

Durch wiederholte Anwendung der gleichen oder strukturanalogen Verbindung 186t sich
erfahrungsgemas die Latenzzeit und somit auch die Persistenz metabolisch umsetzbarer
Verbindungen wesentlich verklrzen (Hurle und Walker, 1980; Ottow, 1982,1990). Mit
zunehmendem xenobiotischen Charakter verringert sich jedoch dieses Phanomen, weil es
nicht oder nur verzdgert zur Induktion der Mikroflora kommt. Erst die Anpassung und
Anreicherung allmahlich angepaBter Mikroorganismen an xenobiotische Substrate kann
Ursache einer Persistenzverkirzung werden, weil sich eine Veranderung vom co-
metabolischen zum metabolischen Abbau volizogen hat. Voraussetzung ist jedoch eine
langsame Anpassung bestimmter Mikroorganismen als Folge einer permanenten
Anwesenheit der xenobiotischen Substanzen (wie aliphatische und/oder aromatische
Chiorkohlenwasserstoffe) unter spezifischen, geeigneten Bedingungen (in Altlasten,
Unterbodenkontamination oder in wassergeséttigten Sedimenten oder Reisbdden). Unter
den gegebenen Bedingungen reichern sich ganz bestmmte Mikroorganismen mit der
Fahigkeit zur Spaltung der unphysiologischen Chlorkohlenstoffbindung an, sogar Gber
verschiedene Wege (Cook et al., 1988; Hale et al., 1990). Haufig wird Chior durch
Hydrierung reduktiv entfernt. Andererseits besteht die Mdglichkeit, Chior im Zuge der
Dehydrohalogenierung zusammen mit Wasserstoff zu eliminieren. Dabei wird Chilor von
einer Hydroxylgruppe im Zuge der Hydrolyse ersetzt. SchiieBlich ist auch eine oxidative
Dehalogenierung unter Einbau von O4 nachgewiesen worden (Cook et al., 1988).

Bodenbearbeitung und Dingung

Far die Persistenz der co-metabolisch abbaubaren Verbindungen sind alle jene
MaBnahmen von groBer Bedeutung, welche die allgemeine mikrobielle Aktivitdt erhShen.
Im Oberboden 148t sich dies durch (organische) Dingung, Pfiigung, Eggen, Frasen und
Hacken erreichen. Diese Ma3nahmen verbessern, meist voribergehend, den Luft-Wasser-
Wiérme-Haushalt und folglich die Lebensbedingungen fir die Mikroflora. RegelméBige
Bodenbearbeitung fGhrt schlieBlich zur "Humuszehrung®, primér als Folge der steten Zufuhr
von O (Ottow, 1978). In diesem Kontext sind auch jene MaBnahmen bei der in situ-
Sanierung von Grundwasserleitern und Unterbdden zu sehen, die verstarkt O, einleiten
(Lutt, Hy0o,). Mineralische Dunger (vor allem P und N) fihren sowoh! im Ober- al$ auch im
Unterbdden meist zur Steigerung der mikrobiellert Aktivitat und foiglich zur Verklrzung der
Persistenz. Von allen einfachen MaBnahmen wirkt sich das Unter- und Einbringen von
frischer organischer Substanz (Grindingung, Stroh mit Stickstoffausgleichsdungung,
Kompost) sehr positiv auf den Co-Metabolismus von Xenobiotika aus, weil solche
BewirtschaftungsmaBnahmen zu einer explosionsartigen Vermehrung der Biomasse und
ihrer Aktivitat fihren (Kunc, 1975). Eine minimale Bodenbearbeitung (zero tillage) ist
denkbar ungeeignet, wenn es darum geht, die Persistenz von Agrochemikalien
(Herbiziden) zu verklrzen. Grundsatzlich darf gefolgert werden, daB alle MaBnahmen,
welche die allgemeine mikrobielle Aktivitdt eines (Ober- und Unter-)Bodens verstarken,
auch zum beschleunigten co-metabolischen Abbau von Xenobiotika beitragen (Ottow,
1982; Hoppenstedt et al., 1989; Hoppenstedt und Hanert, 1988; Riss st al., 1990).

Sauerstoffversorgung, Wasserséttigung und NaB/Trockenwechsel

Bei einer vollstdndigen Mineralisation von aliphatischen und aromatischen
Kohlenwasserstoffen und verwandten Verbindungen dbernimmt O, nicht nur die Funktion
als terminaler Wasserstoffakzeptor, sondern ist zudem fir O,-einbauende Enzyme (Mono-
und Dioxygenasen) unbedingt erforderlich. Als Sauerstoffspender fir die Hydroxylierung
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aromatischer "Kerne" ist Nitrat ungeeignet (Fabig et al., 1980; Benckiser und Ottow, 1982;
Riss et al., 1988), wenngieich app positive Befunde vorliegen (Braun und Gibson, 1984).
Untersuchungen mit (Ring-U) '*C-Benzoat und Nitrat als einzigem Wasserstoffakzeptor
kennten weder in nitratangereicherten Mischkulturen noch mit einfachen oder kombipjierten
Reinkulturen (Pseudomonas sp., Acinetobacter sp.)- eine Freisetzung von co
nachweisen (Fabig et al., 1980).Sehr geringe Mengen an O, im System fiihren jedoc%
sofort zur Denitrifikation (Nitratatmung), weil der Op-Einbal durch Dioxygenasen zur
Ringspaltung und zu aliphatischen Metaboliten fﬂ%rt, welche sofort mit Nitrat als
Wasserstoffakzeptor im Zuge der Energiekonservierung (ATP) mineralisiert werden. Somit
dirite in manchen Experimenten eine scheinbare Verwertung von aromatischen
Verbindungen mit Nitrat als Wasserstoffakzeptor (Denitrifikation) stattgefunden haben.
Auch aus.Okologischen Uberlegungen ist die Mineralisation von aromatischen Kernen'mit
Nitrat als Wasserstoffakzeptor und reduktivem Stoffwechsel unwahrscheinlich, weil die
Verwertung von Aromaten (z.B. Ligninbausteinen) im Zuge einer Zersetzung von
organischen Pflanzenresten aufgrund ihres relativ hohen Energiebedarfs (ATP) erst dann
einsetzt, wenn Nitrat bereits l&ngst assimilatorisch und/oder dissimilatorisch verbraucht
worden ist (Riss et al.,, 1988). Zudem hebt Nitrat das allgemeine Redoxpotential und
verhindert so anaerobe reduktive Prozesse. Die oben genannte Grundsatzfrage ist flr die
Praxis der in situ-Sanierung von Unterbodenverunreinigungen mit aromatischen und
aliphatischen Kohlenwasserstoffen jedoch von sekundérer Bedeutung, weil vollstandig
anaerobe (O,-freie) Verhaitnisse im Unterboden kaum vorkommen. Dies gilt insbesondere
dann, wenn §p0lwasser in den Untergrund gepumpt wird (auch ohne Zusatz von Luft oder
Ho0,!). Mit dem Wasser gelangen stets. geringe Mengen an O, zusammen mit dem
veragreichten Nitrat (bis zu 500 mg/f) zum Ort der Mineralisation (Battermann, 1987; Riss
et al., 1988). Die beschleunigte Mineralisation der Kohlenwasserstoffe (Heizdl) in einem
solchen Verfahren beruht maglicherweise darauf, daB die Mikroorganismen die geringen
Mengen an O zur Hydroxylierung der aliphatischen und aromatischen Verbindungen
verwenden, um die ‘Metabolite anschlieBend mit Nitrat als Wasserstoffakzeptor zu
denitrifizieren. Auch die Vorstellung, da geringe Konzentrationen an O, die Denitrifikation
rasch reprimieren, a8t sich heute kaum noch aufrechterhalten (Ottow und Fabig, 1985). Im
Gegentell, bei intensiven Mineralisationsprozessen werden O, und Nitrat sogar gleichzeitig
als Wasserstoffakzeptoren eingesetzt.

Weil O, unerlaBlich ist fir die Mineralisation von aromatischen Verbindungen, stellt sich die
Frage nach dem EinfluB einer langeren Wassersattigung (wie in Gberfluteten Sedimenten)
far die relative Persistenz solcher chiorierter Verbindungen und ihrer Metabolite. Zahlreiche
Modell- und Feldunteruchungen haben gezeigt, daB eine Wasserséttigung die Persistenz
von (ein- oder mehrfach) chlorierten aromatischen Verbindungen wesentlich verkdrzt
(Sethunathan, 1989; Hale et al., 1990). Als Ursache kommt einé reduktive Dechlorierung in
Frage, die insbesondere dann sehr intensiv verlauft, wenn das Redoxpotential des
betreffenden Bodens als Folge intensiver -mikrobieller - Umsetzungen und
Reduktionsprozesse nach einer organischen  Dingung stark gesenkt worden ist (Munch
und OTTOW, 1983). Als Folge des relativ hohen Elektrogendrucks (angezeigt durch ein
niedriges Redoxpotential und die Akkumulation von Fe<™-Verbindungen) wird die zur
Dechlorierung erforderliche hohe Aktivierungsenergie herabgesetzt und die reduktive
Abspaitung von Cl erleichtert. Da fir die Ringspaltung der aromatischen "Kerne* jedoch
stets molekularer Sauerstoff erforderlich ist, verkirzt ein periodischer Wechsel von
Wassersattigung und Austrocknen in hydromorphen Boden wesentlich die Persistenz
chlorierter aromatischer Verbindungen, weil die co-metabolischen Dechiorierungen bei
niedrigem Eh von metabolischen aeroben Ringdffnungen gefolgt werden. Unter den
mikrobiell reduzierten Bedingungen wird die reduktive Dehalogenierung (Cl dient vermutlich
als Notelektronenakzeptor) der Haloalkane und -aromate erleichtert (Bouwer und McCarty,
1983), und die Ringspaltung dechlorierter aromatischer "Kerne" kann unter anschiieBend
aeroben Verhaltnissen durch Dioxygenasen stattfinden. Durch Zufuhr von organischem
Material verfugt der Mensch U0ber. eine einfache Strategie, die co-metabolischen
Umwandlungen organischer Fremdstoffe wesentlich zu beschleunigen, sowohl unter
aeroben als auch wassergeséttigten Bedingungen (Ottow, 1982,1990).
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Stofftransporte in B&den

von

" *)
FUHR, F.

Als Nebenprodukt der intensiven Forschungsanstrengungen zur Aufkl&d-
rung der neuartigen Waldschdden werden seit 1985 auch umfangreiche
Depositionsmessungen zum Eintrag anorganischer und organischer Stoffe

aus der Luft in B&den vorgenommen. Dabei zeichnet sich ab, daB ein

breites Spektrum von Abb. 1: Der Eintrag von Pflanzenbehandlungsmitteln in das Agrarokosystem
Benzol und Toluol bis und deren weiteres Schicksal im Boden.
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Verbindungen je Hektar und Jahr berechnet werden kdnnen.

Im Boden unterliegen nun diese Verbindungen intensiven Prozessen des
Abbaus, der Mineralisierung, der Fixierung und Bindung, die entschei-
dend dafiir sind, ob und in welchem Umfange eine Verlagerung in tiefere
Bodenschichten und letztlich in das Grundwasser mdglich werden. Diese
Verlagerung ist abhingig von physikalisch-chemischen Parametern der
organischen Verbindungen selbst, wird dann aber bestimmt von klimati-
schen Parametern wie Temperatur, Feuchte, Durchliftung, bodeneigenen
Parametern wie Textur, Tonmineralzusammensetzung und Huminstoffe,
pH-Wert und N&hrstoffsituation als auch von biologischen Parametern,

*) Institut fir Radioagronomie, KFA-Forschungszentrum
Jilich GmbH
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wie der mikrobiellen Biomasse, deren Artenzusammensetzung und schlieB-
lich auch von den pflanzlichen Rickstdnden als energieliefernde Quelle
flir die T&dtigkeit der Mikroorganismen. Gerade die terrestrischen 8ko-
systeme zeichnen sich aus durch variable t3gliche Temperatur- und
.Feuchtewechsel, hohe Gehalte an reaktiven Oberflichen sowie eine
extreme Artenvielfalt und Populationsschwankungen der Mikroorganismen,
die in dem Nebeneinander der verschiedenen Mikrokompartimente zwar
vorwiegend aeroben, zeitlich jedoch auch anaeroben Bedingungen aus-
gesetzt sind.

Erst wenn fiir eine Verbindung die Intensitdt dieser Abbau, Minerali-
sierungs- und Fixierungs—/Bindungsprozesse bekannt ist, kann auch
eine Information iiber die mdgliche Verlagerung der Verbindung gewon-
.nen werden. Dabei missen parallel zur Erfassung dieser GrdéBen auch

- wie in Abb.l dargestellt - die Wasserbewequng und die Prozesse,
die diese beeinflussen speziell im Austausch zwischen Krumenbereich' -
und Unterboden intensiver erforscht werden. Dies wird anhand eines
Lysimetermodells (Abb.2) aufgezeigt. Aus Ergebnissen mit -ca. 50l4c-
markierten Pflanzenschutzwirkstoffen, die zum Teil iber mehrere Vege-
tationsperioden hinweg in diesem Lysimetersystem verfolgt wurden,
148t sich ableiten: Nach ihrem Eintrag in- Bdden werden organische

Verbindungen in der Regel durch mikrobielle biochemische und chemi~

Nactwers von ‘G markerien Abb. 2: Der Einsatz der 14C-Markierung In praxis-
ot gerechten Lysimeterversuchen zur Auf-
nahme, Abbau und Verlagerung von Pflan-
zenschutzwirkstoffen. Querschnitt der
Lysimeteraniage
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sche Abbauprozesse bis in die Grundbausteine CO2 und Wasser
zerlegt (Abb.3). Daneben werden Ausgangsverbindungen und durch
Abbau verdnderte organische Molekiile (Metabolite) worwiegend

in der organischen Masse des Bodens, dem Humus, chemisch gebun-
den oder durch Sorption an Ton- und Humusbestandteile angela-
gert. Diese Prozesse (Abbau, Sorption und Fixierung) bestimmen
aber auch, ob und in welchem Umfahge organische Fremdmoleklile
und deren Metaboliten erneut in die Bodenldsung entlassen werden
(Abb.3), so daB eine Verlagerung mit dem Bodenwasser aus dem
Krumenbereich in tiefere Bodenschichten bis in das Grundwasser
mdglich wird. Allerdings konkurrieren um die geldsten organi-
schen Verbindungen sowohl Pflanzenwurzeln als auch Mikroorga-
nismen, so daB stets als Folge einer Wurzelaufnahme oder durch
fortschreitende Abbauprozesse und erneute Bindung an Bodenbe-
standteile mit einer weiteren Reduzierung der Riickstdnde in
der Bodenl8sung auf ihrem Weg in den Unterboden zu rechnen

ist.

Der Verlagerungsprozefl im Boden selbst erfolgt einmal durch
schnellen MassenfluB in Grobporen der Bdden. Nach Auffiillung

der maximalen Wasserhaltefdhigkeit eines Bodens wird ein

Abb. 3: Die generelle Situation von organischen Stoffen im

Boden
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chromatographiedhnlicher Transport beobachtet. Nach bisheriger
Erkenntnis erfiillen die Bdden sowohl ihre Filter- als auch
Reinigungsfunktion, so daB die Verlagerung in den Untergrund,
die fiir organische Verbindungen ein natiirlicher Vorgang ist,

in der Regel gering ist. Grundsitzlich ist jedoch nicht aus-
zuschlieBen, daB organische Verbindungen bei entsprechender
Stabilitdt und L8slichkeit aus dem Krumenbereich auch bis in

den Untergrund und das Grundwésser transloziert werden kénneﬂ.
Fiir Pflanzenbehandlungsmittel hat die EG einen Grenzwert fest-
gesetzt, der ab- Oktober 1989 flir die Bundesrepublik verbindlich-
ist. Dieser Grenzwert von 0,1 ug/l (Einzelwirkstoff). und 0,5 ug/l
(Summe aller Wirkstoffe) ist flir die deutsche Landwirtschaft
AnlaB, den Einsatz der gezielt eingebrachten Pflanzenschutzwirk-
stoffe weiter zu optimieren, ﬁm den Eintrag in das Grundwasser
in jedem Falle unéer diesen Grenzwert zu driicken.
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SCHWERMETALLBELASTUNG VON BODEN
' von
Brimmer, G.W.!, Hornburg, V.2 und Hiller, D.A.3

Schwermetallgehalte von Gesteinen und Bdden

Schwermetalle stellen natiirliche Bestandteile der Geosphdre dar und sind damit
auch immer natiirliche Bestandteile von Boden, Wasser, Luft und Organismen. In
Abhédngigkeit von der Zusammensetzung der Ausgangsgesteine kdnnen Bbden geringe
bis sehr hohe geogene (lithogene) Ausgangsgehalte an Schwermetallen aufweisen
und damit auch durch natiirliche Vorgédnge belastet sein (Tab. 1). Vor allem in
Bdden aus ultrabasischen Gesteinen liegen meist hohe Gehalte an Cr und Ni in si-
licatischer Bindung vor. Auch Bdden aus verschiedenen Schiefern (Cu, Zn) und
Kalksteinen (Cd) kdnnen in natlrlicher Weise hohe Schwermetallgehalte aufweisen.
Die geogen geprdgten Verteilungsmuster der Schwermetalle in der Umwelt sind
jedoch heute in betrachtlichem MaBe durch anthropogene Emissionen und Deposi-
tionen iberdeckt. So werden Schwermetalle fir die Herstellung vieler techni-
scher Produkte, die unseren hohen Lebensstandard bedingen, ben6tigt. Der Abbau
von Erzlagerstédtten, die weitere Verarbeitung der Erze und die allgemeine Ver-
wendung von Schwermetallen im tdglichen Leben haben zusammen mit der Verbren-
nung ‘groBer Mengen an fossilen Energietrdgern (Kohle, 61 u.a.) und der Erzeugung‘
groBer Mengen an festen, fllissigen und gasformigen Abfédllen zu einer Umvertei-
lung der Schwermetalle in der Geosphdre und Akkumulation in Boden gefiihrt.

Schwermetall-Eintrédge aus der Luft

Die in den letzten 10 Jahren gemessenen Schwermetall-Eintrdge aus der Luft
betragen meist 0,4-2 kg/ha-a; in manchen Ballungsgebieten treten auch hohere
Depositionen auf. Waldstandorte weisen infolge der Interception durch Blédtter
und Nadeln deutlich héhere Eintrige als Freifldchen auf (Tab. 2). MengenmdBig
iiberwiegt die Deposition von Pb und ZIn. Lokal kann auch die Deposition anderer
Elemente von Bedeutung sein. In den letzten Jahren hat insgesamt eine deutliche
Abnahme der Eintrdge aus der Luft stattgefunden.

' Institut fir Bodenkunde der Rheinischen Friedrich-Wilhelms-Universitat,

NuBallee 13, 5300 Bonn 1
2 Geologisches Landesamt NRW, De-Greiff-Str. 195, 4150 Krefeld _
3 Universitst Gesamthochschule Essen, FB 9, Universitdtsstr. 15, 4300 Essen
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"Tab. 1: Schwermetallgehalte (mg/kg) verschiedener Gesteine (Wedepohl, 1984) und
anthropogen unbelasteter Bbden (Scheffer/Schachtschabel, 1989)

Element Ultra- Granit Ton- . L6B Baden

: bas. Gest. stein
Arsen 1 1,5 10 - 1 - 15
Blei 1 32 22 25 2 - 60
Cadm. 0,05 0,09 0,13 0,3 0,4 - 0,5
Chrom 1600 . 12 9% 30 5 - 100 (>800)
Kupfer 10 13 45 13 2 - 40 .
Nickel 2000 7 70 18 5 - 50 (>800)
Quecks. 0,02 0,03 0,45 0,02 0,02 - 0,5
Thall. 0,06 1,1 0,7 - <0,5
-Zink 50 - 50 95 45 10 - 80

Werte in Klammern: Gehalte fir Boden aus ultrabasischen Gesteinen

Tab. 2: Schwermetalleintrige in Mitteleuropa (g/ha-a) (Scholl et al., '1985;
 I6ttl, 1985; UBA, 1986; Schultz, 1987; DVWK, 1988)

Waldstandorte
Element insgesamt Freifldchen- Deposit.
deposit. Baumbest.
Arsen 2 70 -
Blei 70 - 2400 84 - 158 130 - 389
Cadmium 1,5 35 1,6 - 2,7 3,0 6,0
Chrom 2 47 2,1 - 5,7 5 47
Kupfer 10 200 16 - 28 ‘39 85
Nickel 5 150 5 - 1 17 30
Quecks. 0,2 7 -
Zink 100 6000 97 - 316 627

265

Schwermetallgehalte belasteter Boden

Bei den Stoffkreisldufen in der Okosphidre stellen Land- wie auch Unterwasserbd-
den Puffersysteme dar, die Schwermetalle.zu binden und anzureichern vermdgen.
Infolge der relativ hohen Eintrage auf Waldstandorten sind meist Schwermetallan-
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reicherungen in der Humusauflage von Waldbdden festzustellen. Hohe Gehalte an Pb
(bis 500), Zn und Cu (iiber 100) sowie an Cd (Uber 3 mg/kg) wurden in Oh- und Ah-
Horizonten gemessen. Weiter treten hochbelastete Béden vor allem in Gebieten mit
Erzabbau, Erzverhiittung und Schwermetallverarbeitung auf. Pb- und Zn-Gehalte bis
zu 5000 mg/kg und Cd-Gehalte bis iilber 100 mg/kg kdnnen dann in den Boden festge-
stellt werden. In manchen dieser Gebiete wurde seit der Romerzeit (Stolberg)
bzw. seit dem Mittelalter (Mechernich, Harz) bis zum Beginn des 20. Jahrhunderts
Erzabbau betrieben.

Im Rahmen von rastermdfig durchgefithrten Erhebungsuntersuchungen wurde in den
verschiedenen Bundeslindern das AusmaB der Schwermetall-Belastung ermittelt. Da-
bei zeigte sich, daB auch Bbden stadtischer und industrieller Ballungsgebiete
meist erhthte Schwermetallgehalte aufweisen. Im Ruhrgebiet enthalten z.B. ca.
45% der Bdden Uber 100 mg Pb/kg und ca. 35% iiber 300 mg Zn/kg Boden (Scholl et
al., 1985). Vor allem Bdden im EinfluBbereich vielbefahrener StraBen sind meist
deutlich mit Schwermetallen belastet (Tab. 3). Allerdings ist nach mehr als 10 m
Entfernung der Schwermetalleintrag meist nur noch gering. Mit Hecken oder Bi-
schen bepflanzte Seitenstreifen von Autobahnen und anderen HauptverkehrsstraBen
konnen dabei die seitliche Verfrachtung der Schwermetalle weiter vermindern.

Tab. 3: Zink-, Blei- und Cadmiumgehalte von Bdden in Abhdngigkeit von der Ent-
fernung einer vielbefahrenen Autobahn (0-6 cm Tiefe, Autobahnkreuz
Bonn; Brimmer und Welp, 1990)

Element Entfernung vom Autobahnrand (m)

0,1 0,4 1,0 3,0 8,0
In 1060 1044 570 154 104
Pb 593 662 262 115 88
Cd 9,4 8,9 3,9 1,2 0,7

Auch Kleingdrten in Ballungsgebieten weisen meist deutlich hohere Schwermetall-
gehalte auf als landwirtschaftliche Nutzflachen landlicher Bereiche (Tab. 4).
Ahnliche Befunde - wie die in Tab. 4 fiir Hessen aufgefiihrten Ergebnisse - wurden
fir viele Ballungsgebiete Deutschlands erhalten. Insgesamt werden die durch er-
hdhte Schwermetalleintrdge potentiell gefdhrdeten Fldchen nach dem Anteil der
durch Ballungsgebiete, Siedlungen und Kfz-Verkehr beeinfluBten Fldchen auf ca.
1,75 Mio ha in den westdeutschen Lindern geschédtzt (Kloke, 1972).
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Tab. 4: Durchschnittliche Gehalte (mg/kg) verschiedener Elemente in Acker- und
Stadtboden Hessens (Briine 1986, 1988) .

Element Ackerbdden . Stadtbdden
(Gérten)
Arsen 9 - 12
Blei 25 225 (145)
Cadmium 0,1 0,7 (0,4)
Chrom 39 51 ( 43)
Kupfer 18 88 ( 60)
Nickel ' 38 28 { 25)
Quecksilber 0,09 ' 0,6 (0,6)
Zink 66 324 (281)

Werte in Klammern: Mittelwerte nach Eliminierung von Extremwerten

Schwermetall-Grenz- und Richtwerte .

Von den Eigenschaften der jeweiligen Btden hdngt es u.a. in starkem MaBe ab, ob
Schwermetalle nach Aufnahme aus dem Boden in Pflanzen angereichert sowie nach
Verlagerung mit dem Sickerwasser in das Grund- und Trinkwasser gelangen und da-
mit in die Nahrungskette Uberfiihrt werden. Einige Schwermetalle - wie Cu, Co,
“Mn, Zn u.a. - sind dabei fiir das Leben von Pflanzen, Tieren und Menschen unent-
behrlich; fiir andere - wie Cd, Hg, Pb, Tl u.a. - ist bisher keine erndhrungsphy-
siologische Funktion mit Sicherheit nachgewiesen worden. Allen .Schwermetallen
gemeinsam ist, daB sie im (berschuB toxisch auf Organismen wirken kénnen. Dabei
sind die Schwermetalle ohne erndhrungsphysiologische Funktion als eigentliche
Schadelemente anzusehen.

Zum Schutz der menschlichen Gesundheit und der Umwelt sind Schwermetall-Grenz-
werte u.a. flr Trinkwasser, Boden und Kldrschlamm sowie Richtwerte fiir Nahrungs-
mittel festgelegt worden (Tab. 5). Das AusmaR der Bodenbelastung kann - neben
der Messung direkter toxischer Nifkungen auf Bbdenflora, -fauna und héhere
Pflanzen - durch Ober den Grenzwerten fir Trinkwasser liegende Schwermetall-Ge-
halte im Sickerwasser der Boden und Uber den Richtwerten fiir Nahrungsmittel
liegende Gehalte in Pflanzen ermittelt werden.
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Tab. 5: Grenzwerte fiir Trinkwasser, Boden und Klarschlamm sowie Richtwerte fir
Getreidekorn und Kartoffel

Element Trink- Getrei- Kartof- Boden Kldr-
wasser dekorn fel schlamm
mg/1 mg/kg Frischm. mg/kg Tr.S.

Blei 0,04 0,5 0,2 100 1200

Cadmium 0,005 0,1 0,1 3C 1 2

Chrom 0,05 - - 100 1200

Kupfer - - - 100 ( 60) 1200

Nickel - - - 50 200

Quecks. 0,001 0,03 0,02 2 25

Zink 0,1* - - 300 (150) 3000

* EG-Richtlinie: 0,1 mg Zn/1 ab Wasserwerk; Werte in Klammern: wahrscheinliche
Grenzwerte der neuen Kldrschlamm-Verordnung

0b und in welchem MaBe die verschiedenen Schwermetalle toxisch auf Organismen
wirken, hdngt einerseits von ihrer elementspezifischen Toxizitdt ab, die in der
Reihenfolge Hg > Cd > Tl > Pb ansteigt; andererseits werden Schadeffekte durch
die jeweils vorliegende wirksame Dosis der verschiedenen Schwermetalle bestimmt.
Dieses Grundgesetz der Toxikologie wurde von Paracelsus bereits Anfang des 16.
Jahrhunderts gefunden ("Dosis facit venenum").

Der wirksame (mobile) Anteil der Schwermetalle in Bbden umfaBt vor allem die in
der Bodenldsung und in leicht mobilisierbaren Bindungsformen vorliegenden
Schwermetallgehalte. Richt- und Grenzwerte fiir Bdden auf der Basis der Gesamt-
gehalte der einzelnen Schwermetalle (wie auch anderer potentieller Schadstoffe)
besitzen damit nur eine sehr eingeschrénkte Aussagekraft. Vor allem die in sili-
catischer Bindung vorliegenden Gehalte verschiedener Schwermetalle - insbesonde-
re von Cr, Ni und Zn - sind in einer so immobilen Form gebunden, daB sie nur ei-
ne geringe bkologische Relevanz besitzen und - im Gegensatz zur jetzt ublichen
Praxis - nicht mit in den Grenzwert einbezogen werden sollten.

Schwermetallbindungsformen

Mit Hilfe von Mikrosondenuntersuchungen (Hiller, 1994) und sequentiellen Extrak-
tionsverfahren (Zeien und Briimmer, 1989) kénnen die Bindungsformen der Schwerme-
talle in Bdden ermittelt werden. Die in Abb. 1 dargestellten Ergebnisse einer
Step-Scan-Analyse zeigen, daB die Schwermetalle Co, Zn, Pb und Ni hauptsdchlich
in einer Mn-Konkretion angereichert vorliegen. Ahnliche Befunde ergeben sich fiir
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Abb. 1: Step-Scan-Analyse mit einer Mikrosonde zum Konzentrationsverlauf verschiedener Elemente
Uber eine Lange von 380 ym im-Diinnschliff eines stark mit Schwermetallen belasteten Ah-
Horizontes (Braunerde-Ranker, Harz; Konzentrationsangabe relativ in Impulsen pro Sekun-
de - I/s; Hiller, 1991) :
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Fe-Oxide. Auch die Huminstoffe und z.T. die Tonminerale kdnnen Schwermetalle
akkumulieren. Definierte Schwermetallverbindungen - wie Cu- und Zn-Carbonate,
In- und Pb-Phosphate und Zn-Silicate - treten nur in extrem belasteten Bdden auf
(Brimmer et al., 1986).

Wihrend Hg und Pb meist in wenig mobilen Bindungsformen vorliegen, treten vor
allem Cd, Zn und Mn sowie z.T. auch Tl und Ni zu hdheren Anteilen in mobilen und
damit ©kologisch wirksamen Fraktionen auf. Vor allem das hochtoxische Element
Cadmium kann selbst auf nicht oder nur wenig belasteten Béden zu so hohen Antei-
len in verfiigbarer Form vorliegen, daB die Richtwerte fiir Nahrungsmittel in den
angebauten Pflanzen betrédchtlich tberschritten werden kdnnen.

Schwermetall-Mobilitdt in Abhiéingigkeit von der Bodenreaktion

Als wichtigste SteuergrtBen fir die Mobilitdt der Schwermetalle in Bbden sind
der Vorrat an mobilisierbaren Fraktionen und die Bodenaciditit (pH-Wert der Bbo-
den) zu nennen (Hornburg und Brimmer, 1989). Die mobile Schwermetall-Fraktion
kann dabei mit CaClp- oder NHgNO3-LOsung extrahiert werden (Zeien und Brimmer,
1989). Der Vorrat an der insgesamt unter aeroben Bedingungen mobilisierbaren
Schwermetall-Fraktion umfaBt alle Schwermetall-Bindungsformen mit Ausnahme der
in Silicaten und stabilen Eisenoxiden gebundenen Anteile. Die insgesamt mobili-
sierbare Fraktion kann vor allem fiir Mn, Zn, Ni und Cr, die oft zu hdheren An-
teilen in silicatischer oder oxidischer Bindung vorliegen, hinreichend genau
durch eine EDTA-Extraktion erfaBt werden. Bei Cd, Pb und Cu, die nur zu geringen
Anteilen silicatisch gebunden sind, besteht eine sehr enge Korrelation zwischen
der EDTA-extrahierbaren Fraktion und den Gesamtgehalten dieser Elemente (Horn-
burg, 1991). Damit kann bei Cd, Pb und Cu auch der Gesamtgehalt als MaR fiir den
insgesamt mobilisierbaren Vorrat verwendet werden.

Wie Abb. 2 zeigt, ist der Anteil der mobilen Fraktion (SM-CaCly) am insgesamt
mobilisierbaren Vorrat (SM-EDTA bei Mn, Zn; SM-gesamt bei Cd, Cu, Pb) bei allen
Elementen in starkem MaBe vom pH abhingig (Hornburg und Brimmer, 1989; Hornburg,
1991). Die erhaltenen Korrelationen sind sehr eng und hochsiginifikant. Aus den
errechneten Gleichungen konnen damit Nomogramme abgeleitet werden, mit deren
Hilfe der tkologisch relevante, mobile Gehalt an Schwermetallen aus dem jeweili-
gen EDTA-extrahierbaren Gehalt bzw. dem Gesamtgehalt in Abhdngigkeit vom pH mit
hinreichender Genauigkeit geschétzt werden kann. In Abb. 3 ist ein solches Nomo-
gramm exemplarisch fir Cadmium dargestellt. Die Anwendung solcher Nomogramme in
der Praxis kann dabei z.B. fiir Gefdhrdungsabschdtzungen belasteter Flédchen wie
auch fiir Umweltvertrdglichkeitspriifungen u.a. von betrachtlicher Bedeutung sein.

Die CaClp-extrahierbaren Cd-, Zn-, Mn- und z.T. auch Ni-Gehalte stellen nach den
Untersuchungen verschiedener Autoren ein relativ gutes MaB fir die verfiigbare
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Abb. 2: Anteil der mobilen Schwermetall-

gehalte (SM-CaCl2) am insgesamt mobi-
lisierbaren Schwermetall-Vorrat (Mn-,

In-EDTA; Cd-, Cu-, Pb-gesamt) in Ab-

hidngigkeit vom pH(CaCl12) der Biden.

(Bodenproben aus verschiedenen Land-

schaften mit stark variierenden Bo-
deneigenschaften und unterschiedli-
cher Belastung (Hornburg, 1991) °
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Abb. 3: Nomographi-
sche Darstellung
der Beziehungen
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Fraktion dieser Elemente dar. So wurde z.B. eine hoch siginifikante Beziehung
zwischen den CaClp- oder auch NHgNO3-extrahierbaren Cd-Gehalten der Bbden und
den Cd-Gehalten verschiedener Pflanzen gefunden. Da der CaClj-extrahierbare Cd-
Gehalt in sehr enger Weise durch den Cd-Gesamtgehalf und den pH-Wert der Bdden
bestimmt wird (s. Abb. 3), besteht auch eine hoch siginifikante Beziehung zwi-
schen_dem Cd-Gehalt von Pflanzen sowie dem Cd-Gesamtgehalt und dem pH der Biden.
Diese Beziehung ist in Abb. 4 in Form eines Nomogrammes dargestellt (Hornburg
und Brimmer, 1990).

Bei Verwendung des einfachen Richtwertes fiir den Cd-Gehalt im Getreidekorn (s.
Tab. 5) konnen mit Hilfe der in Abb. 4 dargelegten Beziehungen pH-abhangige
Grenzwerte fir die Cd-Gesamtgehalte und auch die Cd-EDTA-Gehalte der Bdden abge-
leitet werden (Tab. 6). Die fir Weizen ermittelten Grenzwertvorschldge gelten
fiir eine der am hdufigsten in Mitteleuropa angebauten Kulturpflanzen und k&nn-
ten damit als allgemeiner Standard verwendet werden.
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Abb. 4: Nomographi-
sche Darstellung
der Beziehungen
zwischen dem Ge-
halt an Cadmium

im Weizenkorn so-
wie dem Cd-Ge-
samtgehalt
(Cd-ges.) und dem
pH(CaCly) der Bs-
den (BGA-Richt-
wert: 0,12 mg/kg
bezogen auf Tr.S.)
(Hornburg, 1991)

Inst. Bodenkde. Univ. Bonn

Tog Cd-Wk. = 0,689 log Cd-ges. - 0,148 pH + 0,009
N+ 122 r = 0,80--+
o Cd-Weizenkorn in mg/kg Tr.S.

7 .

0,6

0,6

BGA-Richtwert

1 1 1 L 1 1 1 1 1 L 1 i 1 1 1
05 1 2 3 4 [
Cd-gesamt in mg/kg Boden
— pH46 —+ pHE —%- pH66 —B- pHe
> pHESs O pH7 -2 pH 7,6

Tab. 6: Vorgeschlagene pH-abhdngige Grenzwerte fir die Cd-Gesamt- und Cd-EDTA-
Gehalte.sowie fir mobile Cd-Gehalte (Cd-CaClp) der Boden (Hornburg und

Briimmer, 1990)

Cd-EDTA

pH(CaCly) Cd-ges. Cd-CaClp
--------------- mg/Kg =-=-=m=smemme—a—

>6 1,0 0,65 0,1

5,5 -5,9 0,8 0,5 0,1

5 -54 0,6 0,35 0,1

Bodenversauerung und ‘Schwermetall-Mobilitdt

Wie die in Abb. 2 dargestelliten Ergebnisse zeigen, steigt der mobile Anteil der
einzelnen Schwermetalle unterhalb eines elementspezifischen Grenz-pH-Wertes

stark an. Wahrend Cd schon ab

pH-Werten < 6,5 zu erhthten Anteilen in verfigba-
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rer Form in Bdden vbrliegt, ist dies bei Pb und Hg erst bei pH-Werten unter 4,5
bis 4,0 der Fall. Insgesamt steigt die Mobilitét der Schwermetalle in der Rei-
henfolge Cd > Mn > Zn > Ni > Cu > Cr > Pb > Hg (Tab. 7). Bei Bodennutzungsfor-
men, die zu einer Bodenversauerung filhren, wie z.B. landwirtschaftliche Nutzun-
gen ohne Kalkung oder naturnahe Nutzungen (z.B. Waldnutzung), findet mit einer
Mobilisierung von Schwermetallen und anderen potentiell toxischen Elementen eine
gravierende Verédnderung der Bioelement-Kreisldufe statt, die erhdhte Schwerme-
tall-Gehalte in Pflanzen und erhshte -Auswaschung zur Folge haben (Hornburg,
1991).

Tab. 7: Zunehmende Mobilitdt verschiedener Metalle in Abhdngigkeit von der
Bodenreaktion {Blume und Brimmer, 1987)

Mobilitétszunahme
Metall * unterhalb pH
Cd 6-6,5
Mn 5,5
In 5,5
Ni 5,5
Co 5,5
Al 4,5
Cu 4.5
Cr(I11) 4.5
Pb ' 4
Hg ' 4
Fe(III) 3,5

SchluBfolgerungen

Zur Melioration von Bdden mit hohen Anteilen fkologisch wirksamer Schwermetalle
sind vor allem MaBnahmen zur Reduzierung der Schwermetall-Mobilitdt geeignet.
Hierzu gehdren KalkungsmaBnahmen zur Einstellung von pH-Werten um 7 sowie hohe
Phosphatgaben, durch die eine Schwermetallfestlegung gefdrdert wird. Auf stark
kontaminierten Boden kann auch eine Schwermetallfestlegung durch Zufuhr von Ei-
senoxiden und anderen Bodenkomponenten mit hoher Schwermetallfixierungskapazi-
tat erreicht werden. -Grundsétzlich gilt jedoch, daB ein Vermeiden von Bodenbela-
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stungen wichtiger ist als eine spdtere Durchfiihrung von SanierungsmaBnahmen.
Einmal in die Bbden eingetragehe Schwermetalle kOnnen aus diesen kaum wieder
ohne Bodenzerstorung entfernt werden.
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Belastung von Standorten mit leichtfliichtigen organischen Verbindungen

von

*
SCHMIDER,F.)

1. Ursachen von Bodenverunreinigungen durch fliichtige organi-
sche Verbindungen

Die Problematik der Bodenverunreinigungen und -belastungen
riickten relativ spdt in das 6ffentliche Interesse. Anfang der
70er Jahre wurde in der Bundesrepublik mit der Erfassung von
Standorten begonnen, bei -denen durch frithere gewerbliche
Tdtigkeiten oder durch Ablagerungen von Abfallstoffen Boden-
verunreinigungen 2zu erwarten sind. Neben diesen Punktkontami-
nationen sind diffuse Stoffeintrdge durch undichte Kanalsy-
steme und der groffldchige Eintrag fliichtiger organischer Ver-
bindungen iiber die Atmosphdre von Bedeutung. Allein durch Ver-
brennungsprozesse fossiler Energietrdger (Kraftstoffe) werden
jédhrlich weltweit etwa 400 000 t Benzol in die Atmosphidre
emittiert.

[Abunktkontamination (Schadensfélle)

- Uberfiillen von Laborbeh#ltern bei gleichzeitig ungeeigne-
ten Schutzvorkehrungen (Uberfiillsicherung, Auffangraum)

- "Tropfverluste" beim Befiillen

-~ Unsachgemdpe Umfiillvorgénge bei der Abfiillung in kleinere
Gebinde

- Ungesicherte Lagerung von verunreinigten L8semitteln
(Restmengen in Leergebinden, Fafleckagen)

-~ Unfdlle beim Transport
Grundsdtzlich ' kénnen Punktkontaminationen iiberall auftreten,

von den Produktionsbetrieben {iber Transport, Verarbeitung und
Lagerung bis zu Recycling und Entsorgung.

Diffuse QuellenAJ

- Undichte Abwasserkanalsysteme

- Luftfrachten
(trockene und nasse Depositionen)

*BASF Aktiengesellschaft
Landwirtschaftliche Versuchsstation,
6703 Limburgerhof, Postfach 220
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Punktkontamination durch fliichtige organische Verbindun-
gen :

Punktkontaminationen bzw. Schadensfélle durch fliichtige
organische Verbindungen sind vor allem bei den chlorier-
ten Kohlenwasserstoffen aufgetreten, wobei von der grofen
Zahl der auf dem Markt befindlichen Chlorkohlenwasser-
stoffen lediglich die 1leicht fliichtigen, aliphatischen
Kohlenwasserstoffe  Trichlorethylen, Tetrachlorethylen,
1,1,1-Trichlorethan und Dichlormethan untersucht wurden.

Verhalten im Boden/Bodenwasser

Fiir die Ausbreitung in der fliissigen Phase ist bei den
Chlorkohlenwasserstoffen von entscheidender Bedeutung,
dap das spezifische Gewicht wesentlich grdfer als das
von Wasser ist, d. h. sie sinken relativ rasch ab. An-
dererseits verursacht die Heterogenit#dt der -geologischen
Schichten (z.B. Tonlinsen) und dexr unterschiedliche Grad
der Wasserslittigung auch eine seitliche Verlagerung. Die
lateral wirkende Komponente ist im Vergleich zur Schwer-
kraftwirkung jedoch von untergeordneter Bedeutung. Letz-
lich kann die Verunreinigung bis zur Sohle des Grundwas-

" serleiters durchsacken und hier Lachen und Pfiitzen bil-

den, deren S#ttigung erheblich gréger ist.als in den
Deckschichten.

Bei Durch- und Uberstrdmung dieser Lachen gehen die orga-
nischen Verunreinigungen durch Diffusion in L&sung und
werden in Fliefrichtung verlagert (1,3,4).

Das Abbauverhalten einer organischen Verbindung spielt
eine wesentliche Rolle fiir das Umweltverhalten.. Dabei ist
sowohl der mikrobielle Abbau im Boden als auch der pho-
tochemische Abbau in der Atmosphire und an der Bodenober-
fldche von Bedeutung. Gerade die leicht fliichtigen chlo-
rierten Kohlenwasserstoffe zeigen in der Atmosphire auf-
grund der Einwirkung energiereicher Strahlung Halbwerts-
zeiten von wenigen Tagen bis zu einem Jahr. In Bdden sind
sie dagegen wesentlich persistenter. So konnte Dichlorme-
than bisher bei den Bodenluftuntersuchungen nicht nachge- -
wiesen werden, was im wesentlichen auf die biologische
(mikrobielle) Abbaubarkeit zuriickgefiihrt werden kann.

Eine differenzierte Betrachtungsweise und Beurteilung ist
also stets erforderlich.

Verhalten in der Bodenluft

Die hohe Tendenz leicht fliichtiger Verbindungen, in die
Gasphase iiberzutreten, bewirkt ein relativ rasches Ver-
dunsten dieser Stoffe in der ungesdttigten Zone, soweit
ein luftgefiillter Porenraum vorliegt. Es bildet sich eine
Dampfphase, die die urspriingliche Begrenzung im Laufe der
Zeit immer mehr verliert. Bei den Chlorkohlenwasserstof-
fen tendieren diese Dimpfe aufgrund der hohen Dichte
zum Absinken, werden jedoch aufgrund des Konzentrations-
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gefilles auch zur Erdoberflidche diffundiert. Diese Gas-
phase mit ihrem grofen Volumen bietet hohe Kontaktmdg-
lichkeiten zum Kapillarwasser der Bdéden. sowie zu den
Grundwasserleitern (1,6).

Aus der wissrigen Phase . im Grundwasserleiter k&nnen eben-
falls Gase in den ungesittigten Porenraum hineindiffun-
dieren und bis zur Bodenoberfléche steigen.

Die wichtigsten beeinflussenden Faktoren sind:

- Porenvolumen
< Diffusionsgeschwindigkeit der einzelnen Verbindungen
- Wassergehalt

- Absorptionsverhalten an Bodenbestandteile
(Humus, Tonminerale)

- Chemisch-physikalische Eigenschaften
(Dampfdruck, Wasserl&slichkeit, Verteilungsquotient
wasser/Luft, Henry-Konstante).

Belastung von Standorten

Die Mefwerte bei diffusen §intr§gen liegen in der Grés-
senordnung bis zu 50 pg/m Bodenluft. Im unmittelbaren
Umgebungsbereich chemischer Reinigungeg kSnnen auch h&-
here Werte, beispielsweise bis 300 pg/m~ Tetrachlorethy-
len auftreten. Die Grundlast im Grundwasser wird mit
1 pg/l angegeben.

Es zeigen sich deutliche Unterschiede zwischen dem atmos-
phérischen Eintrag in den Bodenkdrper und Punktkontamina-
tionen, die bereits bis zu den Grundwasserleitern vorge-
drungen sind (1,2). Bei atmosphdrischem Eintrag ergibt
sich ein deutliches Maximum der Konzentration im tiber-
gangsbereich des Humushorizontes zum mineralischen Unter-
boden, wdhrend Grundwasserkontaminationen durch steigende
Werte mit zunehmender Tiefe gekennzeichnet sind.

Undichte Abwasserkanalsysteme

Ublicherweise wird angenommen, daf das Grundwasser durch
deckende Bodenschichten geschiitzt ist. Undichte Kanal-
systeme umgehen jedoch die B&den in ihrer belebten und
fiir viele abiotische und biotische Prozesse verantwort-
liche obere Bodenzone, weil sie 1 bis mehrere Meter tief
im Boden liegen. Auferdem sind diese Bereiche durch an-
thropogene Tdtigkeiten (Baumafnahmen) stark gestdrt, ins-
besondere durch Versiegelung. Das hat zwar den Vorteil,
dap die anfallenden Sickerwassermengen gering sind, je-
doch den Nachteil, daf Abbau- und Umwandlungsprozesse
organischer Substanzen weitgehend ausscheiden.

Belastungen von Bdden durch undichte Kanalsysteme werden
oft nur indirekt durch Trinkwasseranalysen erfaft. Neben
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spektakuldren Verunreinigungen durch undichte Kandle bei
Industrie- und Gewerbebetrieben wurden undichte Kanalsy-
steme in Siedlungsgebieten nicht untersucht. Dabei werden
diese leicht fliichtigen Chlorkohlenwasserstoffe praktisch
in allen Haushalten verwendet.

Das bestehende &ffentliche Kanalnetz hat in der BRD eine
Linge von ca. 280 000 km. Die Lénge der privaten Hausan-
schliisse wird auf weitere 600 000 km geschdtzt. Rund ein
Drittel aller bisher untersuchten Rohrverbindungen sind
undicht, was grofrdumig zu diffus- linienhaften Belastun-
gen des Untergrundes filhren kann. Dabei muf davon ausge-
gangen werden, dafl lediglich 30 - 40 % des Rohrnetzes
iberhaupt inspiziert und untersucht wurden. Uber das Ri-
siko einer Verschmutzung von BS8den (und Grundwasser) auf-
grund dieser kommunalen und privaten undichten Rohrsyste-
me ist. ' praktisch nichts bekannt, aussagekrdftige For-
schungsergebnisse fehlen v&llig.

Atmosphdrische Stofféintrﬁgé

Die Reinigungsprozesse der Luft beruhen zum einen auf
dem photochemischen Abbau sowie auf der Auswaschung von
Fremdstoffen durch Niederschlidge (nasse Deposition) und
zum anderen auf Sedimentation von Partikeln infolge der
Schwerkraft, turbulenter Diffusion und Filtration (Im-
paktion) durch (an) geeignete Oberfldchen wie Widlder,
Getreidefelder, etc. (trockene Deposition). Sowohl die
nasse als auch die trockene Deposition fithren zu einer
Kontamination der B&den und der Oberflidchengewdsser.

Weltweite Emissionen und ihre Hauptquellen (8)

. Emissionen in Millionen & . Tk q in Mio. ¢
Kohlendioxgd 830.000" - Atmung, biologischer Abbau woboo-szomo
CO, (700.000 - 1.000.000) Meer " 300.000-450.000

. und Brandrodung 20000- 30,000
Kohlenmoncxdd 3.400* i Verbrennung von Biomasse  400- 1.800
[oe) 1.700-5.800) Merbrennung von fossilen
. 500~ 800.
- Onxddation von Kohlenwesser- )
stofen in der Atmosphiire 800- 2200
Kohlenwasserstofie 1000 Bé&ume (Terpene, soprene) 600- 1300
(ohne CH, {640 -1.400) Kraftahrzeuge ) 30~ S0
gerechnet ais C) Ldoemittel . 10~ 20
Methan 800 Somple und gecthermische
CH, (350~ 1.800) Akdivitit R 100—~ 800
Reisfeider B - 800
“Tierhattung (Wiederidiuer) 100- 200
§ ‘Tormiten . 100~ 150
Schwefelverbindungen 400 . Verbrennung von Kohle und Erddt 160~ 240
(gerechnet als SO;) - {290~ 500) : : [ von S-Verb
. ! aus Ozeanen, Simpfen elc. 80— 200
10~ 20
(ohne N0 27600'32") Verbrennung 40— &
0 - B von Blomasse 3 . 10=- 80
Qerechnet als NOg) Biitze . 7- 70
- < von A 3- 30
Ammoniak 100* Blologischer Abbau, Boden . bis 1200
NHs (30~ 1.200) . . Tiere . ' 20— 30
- . Abwasser-Abfallentsorgung . 10
N2O (10-600) Ozeen 6- 15
Wagsaerstoll 50 Kohtenwasserstofi-Coddation 20- 50
Hz ' . {40-130) * Industrie und Verkehr 10~ 60
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Die organischen Stoffgehalte in der Atmosphire sind
einmal die ca. 500 - 1000 Mio t Nichtmethan- organlsche
Verbindungen und 500 Mio 5 Methan. Methan tritt in einer
Konzentration von 1,6 mg/m> auf, wobei dies einer Zunahme
um 160 % in 1000 Jahren entspricht (Polareisuntersuchun-

gen).

Der Gehalt an fliichtigen organischen Verbindungen wird
auf 25 Mio t geschidtzt.

Qualitative Untersuchungen {iber anorganische Regenin-
haltsstoffe 1liegen zahlreich vor, wdhrend Studien zu or-
ganischen Substanzen erst jlingeren Datums sind und sich
zundchst auf fliichtige bzw. unpolare Verbindungen konzen-
trieren. Es standen zundchst Organochlorverbindungen wie
PCB, Dieldrin, Hexachlorcyclohexan sowie polycyclische
aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH) im Vordergrund.

Regenwasserproben enthalten eine Fiille von aliphatischen
Carbons#duren, von Capronsdure ) bis zu Octacosansdure

2 Besonders hdufig werden Paimitinsaure, Stearinsdu-
re Snd die ungesdttigten S#uren Linolsdure und 8ls8ure
gefunden, die (fast) ausschlieflich biogenen Ursprungs
sind. Dies gilt auch fiir hherkettige n-Alkene mit unge-
rader Kohlenstoffzahl (C25 - C31), die in den Wachsen
hSherer Pflanzen nachgewiesen wurden. Zu den biogenen,
reaktionsfdhigen Kohlenwasserstoffen gehren vor allem
Olefine und Terpene. Die Hauptkomponenten sind Ethylen
und gsopren, die in eine§ Konzentration von 0,7 bis 700
ug/m~ bzw. 0,2 bis 3 pg/m~ Luft vorkommen (Troposphire)
(5,7).

he Kohl Py

e & & & on oo ;53' o

Pyten

Phenot. Mcthylphenole und nitrierte Phenole:
g & & 05’3 oF oo c@
TH,

Flooren Poeambren  LMunyl oo ol
phensaihr.

Phenot o-Cresol =-Cresel p-Craset snthracen Aetriiten prren
& & e 0&5) oD
'3 CH,
3Nirophenst  3-Methyl- 4-Methyi- 5-Metnyl- Bemseial Indenotizecals  Persten Dibesaina
P P pyres
0y CH,
i
2,4-Dini o-Met
Slaitrophenct phenol z.a-an-ﬁmn.-u Dibenstagl-  Bensolghlle  Coromen
anthracen perrien

Chemische Strukturen von aramatischen Vexbindungen, die
als anthropogene Verunreinigungen in der Atmosphire auf--
treten. (Tremp et al., 1988)
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Insgesamt ist {iberraschend, dap hohe Konzentrationen an
. Verbindungen auftreten, die biogenen Ursprungs sind und
dies auch an stark anthropogen geprégten Orten und auper-
halb der Vegetatlonsperiode.

Ethylen kann auch anthropogenen Ursprungs sein, wie hohe
Mepwerte in stddtischer Luft zeigen. Ethylen stammt wie
Acetylen vorwiegend aus Emissionen des KFZ-Verkehrs. Ket-
tenléngen der n-Alkane von C6 bis Cl0 lassen immer auf
anthropogene Belastungen schliefen, da sie alle in Kraft-
fahrzedgemissionen identifiziert werden.

Die Zusammensetzung der flﬂchtigen anthropogenen Kohlen-
wassserstoffe ist sehr komplex. .

Es treten Spurenkonzentrationen von iilber 200 Kohlenwas-
serstoffen einschlieflich Olefinen und Aromaten auf. Aus
den Abgasen von Kraftfahrzeugen werden u.U. mehrere hun-
dert Milligramm pro gefahrenem Kilometer emittiert. Diese
hohen Emissionen fliichtiger Aromaten (Benzol, Toluol,
Xylol, Ethylbenzol, Trimethylbenzol) sind toxikologisch
und Skotoxikologisch.z.T. bedenklich. : : '

Unmittelbar i{iber der Bodenoberglache kdnnen Konzentratio-
nen von Benzol bis zu 100 pg/m” nachgewiesen werden.

Inmissionen in Bodenndhe in der Bundesrepublik Deutschland

rgfa | Foblemooodd Koblarsasoerstoffe (Beispiels)
[im |ovboesn Beazal ol

Jahresnittel Maxing &hmﬂﬂdhdm denﬁhﬂn&Mudé4&ﬂmhhudmden
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Zahlreiche Stoffe, die offensichtlich anthropogener Na-
tur sind, miissen jedoch nicht unbedingt von direkten an-
thropogenen Emissionen stammen, sondern sind durch at--
mosphlirische Reaktionen entstanden. Emittierte Fremdsto-
fe wandeln s8ich in der Luft in vielfdltiger Weise um.
Gase werden in partikuldre Formen iiberfiihrt (und umge-
kehrt); kleine Partikel koagulieren zu grdferen Teilen;
chemische Reaktionen filhren zu einer grofen Palette von
sekundéren Fremdstoffen. Bei diesen Transmissionen sind
chemisch/physikalische Prozesse in den Wolken von gros-
ser Bedeutung.

Phenole sollen hier als Beispiel herausgegriffen werden.
Sie sind weit verbreitet in der Troposphdrenluft und
treten in Niederschlidgen in relativ hohen Konzentratio-
nen auf von 0,1 bis 8 pg/l, Nitrophenole in Konzentra-
tionsbereichen zwischen 0,1 bis 1 ng/l (5).

Als mdgliche Quellen nitrierter Phenole sind vor allem.
folgende Prozesse zu nennen:

- Die Bildung dieser Verbindungen in Verbrennungspro-
zessen. So sind zumindest 2-Nitrophenol, 4-Nitro-
phenol, 2,4-Dinitrophenol und 2,6-Dinitrophenol nach-
gewiesen.

- Photochemische Bildung in der Troposhdre aus Phenol,
Kresol, Toluol und Benzol durch Reaktionen mit
Sauverstoff-Radikalen und Stickoxyden.

*OH OH HO

— . -——’L”?oer‘i‘JL-‘ Eg;

" &
l_.o61 oponmoa.uq—-%m %OHWNoa—fum

u.—No Oy, "OH. NO,

/ér“' . 0B SO oS

Oy O

- N @Cé T N ®(<S'"°’
E§;°“ EE; g — J:i::l

[ o 5
- o o™

Gasphasen-' 'r.r:ansfonnatimsreaktiowm, die, ausgehend von
Toluol, zur Bildung von Phenolen und nitrierten Phenolen
filhren. Die Verbindungen Nr. 1-8 wurden in Niederschlags-
proben identifiziert. (Tremp et al., 1988)
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Die in diesem 2Zusammenhang immer wieder zitierte Land-
wirtschaft ist wvon v&llig untergeordneter Bedeutung.

" 2war kénnen die in der Landwirtschaft eingesetzten Nitro-

phenole wie Dinoseb, DNOC durch Trift/Abtrift sowie durch
Verdampfung von Oberfldchen in die Atmosphdre gelangen,
doch in deutlich geringeren Mengen. Auferdem ist die
Vielzahl der auftretenden Isomeren ein Indiz fiir die pho-
tochemische Bildung und fiir Verbrennungsprozesse.
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Belastung von Standorten durch schwer fliichtige
organische Verbindungen

-
u. Mﬁller—Wegener)

Schwer flichtige organische Stoffe umfassen eine grofie Vielfalt
von Verbindungen. Sie reichen wvon den aromatischen Kohlenwasser-
stoffen, Phenolen, polychlorierten aromatischen Kohlenwasserstof-
fen, so auch polychlorierten Biphenyle, uber die polychlorierten
Dibenzodioxine und -furane hin bis zu sehr heterogenen Gruppen wie
den Kunststoffen, Waschmitteln, Weichmachern oder Mineralélproduk-
ten. Da davon ausgegangen werden muB, daB fast alle umweltoffen
produzierten oder angewandten Chemikalien mit einer gewissen Per-
sistenz auch in den Boden gelangen, muf bei der Betrachtung einer
ndéglichen Belastung von Standorten durch diese heterogene Chemika-
liengruppe mit einer Vielzahl unterschiedlichster Kontaminanten
gerechnet werden.

Zweil grundsitzlich unterschiedliche Formen des Eintrags in Stand-
orte sind zu beachten: So k&énnen Kontaminationen aufgrund punkt-
férmiger Quellen etwa aus Altstandorten, durch Unfallgeschehen
oder bedingt durch einen undichten Abwasserkanal entstehen. Diese
lokal begrenzten Kontaminationen sind, wenn auch mit teilweise ho-
hen Kosten und grofem technischen Aufwand, im allgemeinen hand-
habbar und eine Sanierung durchzufihren.

Im Gegensatz dazu sind die flichigen Eintrdge {iber den Luftpfad,
durch .bewuftes Ausbringen oder durch Sedimentation in Uberschwem-
“mungsgebieten in aller Regel nicht sanierbar. Hier kann eine Ver-
dnderung der Belastungssituation zumeist ausschlieflich préaventiv
durch eine Verminderung der'Eintrége erfolgen.

Die Belastung von B&den mit schwer fliichtigen organischen Verbin-
dungen sind also sowohl hinsichtlich der stofflichen Vielfalt sehr

L
) Institut fir Wasser-, Boden- und Lufthygiene des Bundesgesund-
heitsamtes, Corrensplatz 1, D-1000 Berlin 33-
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heterogen als- auch in bezug -auf die anzutreffenden Konzentrationen
der einzelnen Kontaminanten (Tab. 1). Variationsbereiche von bis
zu sechs Zehnerpotenzen zwischen unbelasteten. Béden und solchen
unter industrieller Extrembelastung miissen als realisti§ch angese-~
hen werden. '

Aber .auch die einzelnen Stoffgruppen sind hinsichtlich ihres Ver-
haltens in B&den uneinheitlich. So kénnen die Sorptionskoeffizien-
ten bezogen auf den Gehalt an organischem Kohlenstoff, der das

Tab. 1: Konzentrationsbereiche
einiger organischer Umweltkon-

taminanten in B&den . | sooomo p21PHONSKONEIANS (Ko9)
[mg/kg]
Phthalsiureester bis~100
PAK
unbel. Acker 0,1 - 2
belastet bis 650
PCDD/PCDFY)
unbel. (mit Wald) bis 50-1076 i
Extremwerte bis 100-1073 100
PCB 1 2 E) 4 s Ps
1&ndl. (ohne Klirschl.) bis 15-1073 Anzahl Cl-Atome
::ggt;;s:;siizzzg:l') 2;: :;0 Abb. 1: Struktur und Umweltver-
Industriebsden bis 1,2-103 halten organischer Verbindungen
’

am Beispiel von PCB's. Anderung
der Sorptionskonstante Koc .mit
der Anzahl der Cl-Atome (vgl.
Kenaga 1980)

Adsorptionsgeschehen vieler organischer Verbindungen im Boden ent-.
scheidend beeinfluBt, zwischen einigen Tausend und {iber 200.000

1) als toxische Aquivalente (TEQ)

variieren, bei einer steigenden Anzahl von Chloratomen innerhalb
des Molekiils (Abb. 1). '

Die groBe Stoffbreite der Kontaminanten wird nun noch durch die
Uneinheitlichkeit des Bodens ergdnzt. Dabei ist auch die starke
Unterschiedlichkeit innerhalb einzelner Bdden zu beachten. So er-
geben sich fiir den Gehalt an organischer Substanz bei einem Durch-
schnitt von 1,2 % bei einer Unﬁersuchung von 100 m3 im Abstand von
2 m Einzelwerte zwischen 0,5 und ca. 2 %. Wird davon ausgegangen,
daf die organische Substanz im Boden eine herausragende Funktion
fiir die Sorption vieler organischer Véfbindungen einnimmt, so sind
allein durch diese Variabilitit der Béden erhebliche Abweichungen
im Verhalten der Verbindungen an einem Standort zu verzeichnen.
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Diese Vielfalt der stofflichen Eigenschaften und der Einflufl neh-
menden Bodenparameter lassen es dariilber hinaus einleuchtend er-
scheinen, daB generelle Grenz-, Richt-, Warn- oder Interventions-
werte fiir die gesamte Verbindungsgruppe nicht sinnvoll sind, son-
dern daB eine individuelle Bewertung der -Einzelverbindungen hin-
sichtlich ihres human- und &kotoxikologischen Verhaltens notwendig
ist.

Fiir eine allgemeine Beurteilung sind zwei Datensitze heranzuzie-

hen, die die Verbindungen und den Boden umfassen (Tab. 2, 3).

Tab. 2: Notwendige Daten flr
die Beurteilung einer Chemika-
lien beziiglich einer méglichen
Bodenverunreinigung (Auswahl)

physikalisch-chemische Daten
Dampfdruck
Wasserléslichkeit
Volatilitét

Eintrag und Verteilung
urniweltoffene Anwendungen
Eintragspfade
Eintragsmengen

Verhalten im Boden

Tab. 3: Notwendige Bodendaten
fiir die Beurteilung einer mdg-
lichen Kontamination mit einer
schwer fliichtigen organischen
Verbindung (Auswahl)

Bodenchemische Eigenschaften
PH, Co:gl Redox~-potential

Bodenart
Sand-, Schluff-, Tongehalt
Porenverteilung
(Makroporen,
Schrumpfrisse ?)

Bodenwasserhaushalt

Mobilitédt Bodenfeuchte
(Adsorption-Desorption, Kg.) Grundwasserneubildungsrate
Persistenz Dré&nagen

toxikologische Daten
humantoxikologische
dkotoxikologische

Bei allen .diesen Betrachtungen ist darauf zu achten, daB es sich
jeweils um die Interaktion von Bdden mit einer Verbindung handelt.
Tritt eine Mehrfachkontamination ein, dazu eventuell noch in stark
erhdhten Konzentrationen, so kann die Rolle des Bodens als Adsor-
bens vollstdndig verandert wexden. Dies trifft besonders dann zu,
wenn es sich um sehr unpolare Kontaminanten handelt, die im Boden
stark gebunden und mit dem Sickerwasserstrom nicht oder nur ge-
ringfligig verlagert werden. Eine typische Situation ist die Zweit-
kontamination eines mit Dioxinen belasteten Bodens durch Mineral-
6le: Die im Boden nicht bis nur sehr geringfiigig mobilen Dioxine
werden durch die Mineraldle von ihren Sorbentien geldst und mit
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diesem “in den Untergrund verlagert. Bei gleichzeitiger Aufbringung
beider Kontaminanten erfolgen eventuell mégliche Sorptionen an den
Boden {iber das Gleichgewichtssystem Boden/Mineraldl.

Die Wirkung eines .mit schwer fliichtigen .organischen Verbindungen
kontaminierten Bodens auf das 0kosystem kann eine sehr vielschich-
tige sein (Abb. '2). Als ein erster, makroskopisch erkennbarer An-
halt wird zumeist eine Verdnderung im Pflanzenwachstum bemerkt.
Diese kann dabei auch durch Anderungen in der Population der Bo-
denmikroorganismen oder der Bodenfauna (bis hin zur -Sterilisation
von Bodenkompartimenten) bewirkt werden.

“Grundwasser

Abb. 2: Wirkungen einer Bodenkontaminatign'durch schwer flichtige
organische Verbindungen auf das Okosystem (vgl. ECETOC,
1990)

Weitere gravierende Einfliisse werden auf FlieBgewidsser von einer
Bodenkontamination ausgehen. Sowohl durch das oberfldchlich ab-
flieRende Wasser (run-off), das neben geldsten Anteilen auch kon-
taminierte Bodenpartikel transportiert, als auch Grundwasser aus
unterschiedlichen Tiefen tragen zum Eintrag der organischen Konta-
minanten bei. Eine besohdere Anreicherung persistenter Vertreter
der schwer fliichtigen organischen Verbindungen aus Bodenkontamina-
tionen wird am Ende der Naﬁrungsketten/ bei Végeln und S&ugetieren
erfolgen.
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Wird diese Situation unter dem anthfopozentrischen Standpunkt be-
trachtet, so steht der Mensch ebenfalls am Ende der Nahrungskette,
die Bodenkontamination kann {iber die Nahrung zu ihm weitergegeben
werden (Abb. 3). Eine grofle Rolle spielt hier, besonders bei unpo-
laren und damit lipophilen Vérbindungen, der Weg iber die Kuh zum
Menschen., Milch und Fleisch stellen dabei ein wichtiges Transport-
medium. Weidevieh nimmt eine herausragende Position ein, da es
beim Grasen kontaminierte Bodenpartikel in nicht unerheblichem
MaBe mit aufnehmen kann. )

Nahrungskette

K

Nahrungskette

, 5

run—off

Y,
a{

‘ Grundwasser

Abb,., 3: Wirkung einer Bodenkontamination durch schwer fliichtige
organische Verbindungen auf den Menschen (vgl. ECETOC,
1990)

Daneben kann der Mensch auch direkten Wirkungen des kontaminierten
Bodens ausgesetzt sein. Eine Aufnahme iiber die Haut von an den Bo-
den gebundenen Stoffen, die mit dem Staub verfrachtet werden ist
ebenso mdglich, wie die Aufnahme der aus dem Boden gasf&érmig aus-
tretenden Verbindungen (Auch schwer fliichtige organische Verbin-
dungen treten in.die Gasphase Uber, besonders bei den an der Bo-
denoberflédche auftretenden hoheren Temperaturen.).

Einer besonderen zusétzlicﬁen Belastung konnen Kleinkinder ausge-
setzt sein, wenn sie auf kontaminiertem Boden spielen. Neben der
Aufnahme iUber die Haut und gasfdérmiger Anteile durch Einatmen kén-
nen sie kontaminierten Boden oral aufnehmgn (Die Mengenangaben fir
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die Bodenaufnahme schwanken zwischen einiggn Milligramm und einem
Gramm.tiglich.).

[cm) ' [em]
10
o
20 2
30 30
: b
40 40
q
50 T T T - 50 P — L
[ ’ 2 4 6 s . 0 200 400 600 800 1000
Dioxin [ug/kg] Dioxin [ng/kg])
Abb. 4: TCDD-Konzentration in Abb, 5: Verlauf der TCDD-Kon-
11 cm Bodentiefe bei Versuchs- zentration nach 12 Jahren unter
beginn (vgl. Freeman, - Schroy Freilandbedingungen (vgl. Free-
(1985)- man, Schroy (1985)

An einem Stoffbeispiel seien diese Betrachtungen etwas genauer
durchgefithrt. Bei unterschiedlichsten thermischen Prozessen (Syn-
these, Verbrennung) kénnen polychlorierte Dibenzodioxine . und Di-
benzofurane (PCDD, PCDF) entstehen, die zZumindest bei den Verbren-
nungsprozessen zu einem erheblichen Anteil in die Umwelt gelangen.
Sie werden uUber den Luftpfad verteilt dnd.gelangen auf die Boden-
. oberfliache, wo sie, da es sich um persistente Stoffe handelt, an-
gereichert werden. Als unpolare Verbindungen werden éie von den
organischen Inhaltsstoffen des obersten Bodenhorizontes, besonders
den Huminstoffen, gebunden und weitgehend immobilisiert. Wie Free-
man und Schfoy (1985) zeigen konnten, kommt es zwar nach der Dio-
xinapplikation (TCDD) in 11 cm Bodentiefe (Abb. 4) im Freiland
nach 12 Jahren zu einer gewissen Vertellung der Chemikalie in ei-
nem Bereich von ca. 2 bis 22 cm, der sehr symmetrische Verlauf der
Vertellung sowohl zu hoheren als auch zu tieferen Bodenschlchten
(Abb. 5) 1laBt allerdings u. a. auf Verteilungsvorgédnge unter Be-
teiligung der Dampfphase schliefen. Da aie Mehge wiedergefundenen
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Dioxins der ausgebrachten entsprach, kann eine Tiefenverlagerung
mit dem Sickerwasser weitgehend ausgeschlossen werden (2Zweitkonta-
minationen wie oben beschrieben ausgeschlossen).

Diesen stoffbezogenen Eigenschaften des TCDD entsprechend, werden
die Einfliisse ' eines mit Dioxinen kontaminierten Bodens auf den
Menschen hauptséchlich in der Aufnahme von kontaminierten Boden-
partikeln, dem Verzehr mit Bodenpartikeln verschmutzter Nahrung
sowie der Aufnahme solcher tierischer Nahrung (Milch, Fleisch)
liegen, die durch Mitaufnahme von kontaminierten Bodenpartikeln
bei der Fiitterung belastet wurden. Die bei anderen umweltrelevan-
ten organischen Verbindungen hdufig als wichtig erkannten Exposi-
tionspfade {iber das Trinkwasser (durch eine Verlagerung in das
Grundwasser) oder durch systemische Pflanzenaufnahme scheinen nach
bisher vorliegenden Ergebnissen quantitativ keine bedeutende Rolle
zu spielen,

Tab. 4: Vorschlage fiir Richt-
werte fiir PCDD/PCDF-Gehalte in
B&den (Angaben in TEqQ) sammen mit human- und weiteren

Solche Erkenntnisse fihren zu-

tkotoxikologischen Betrachtun-
Kinderspielplitze gen zu Richtwerten fiir Béden.
> 100 ng/kg Sanierung Im Fall der PCDD- und PCDF-Kon-
’ tamination von B&den werden
diese z.Z. intensiv diskutiert.

Entscheidend fiir die Richtwert-

Siedlungsgebiete

> 1.000 ng/kg Sanierung setzung ist die weitere Nutzung

der Bdden. In Tab. 4 sind die-
unabhidngig von Standort und . -
Nutzung jenigen zusammengestellt, filir
die Dbisher eine weitgehende

> 10.000 ng/kg Sanierung Ubereinstimmung erzielt wurde.

Fiir landwirtschaftlich genutzte Bdden liegen zwar eine Reihe von
Empfehlungen vor, die aufgrund von Einzeluntersuchungen kontami-
nierter Standorte erarbeitet wurden, allgemein akzeptierte Richt-
wertvorschlidge liegen allerdings noch nicht vor. Abzuzeichnen
scheint sich, daB eine Konzentration wvon > 40 ng/kg TEq ein Aufsu-
chen und Verschliefen eventuell vorhandener Quellen ausldst. Da
die Hauptbelastung des Menschen auch hier {iber kontaminierte Bo-
denpartikel erfolgt, die an Erntegut haften, werden weitergehende
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Empfehlungen sich sicherlich an der Vermeidung dieses Transfers

orientieren.
relevante Kontamination
des Bodens ermittelt
Quelle noch
vorhanden?
J
i
Quelle 'N
verschlieflen
L .

Priifung der wei-
teren Bodennutzung

entsprechend
abgestufte
- Handlungsweise

Abb. 6: Verlaufschema fiir die generelle Handlung nach Feststellung
einer Bodenkontamination mit schwer flichtigen organischen

Verbindungen
Nach der Ermittlung einer Kontamination
flichtigen organischen Chemikalien hat al

eines Boden mit schwer
s erstes die Suche nach

der Quelle zu erfolgen (Abb. 6). Ist diese noch vorhanden, so muf

zundchst die Verhinderung eines weiteren Eintrags durch ein wirk-

sames Verschlieﬂen der Quelle durchgefithrt werden. Die sich an-

schlieBenden Sanierungsiiberlegungen sind
Nutzung zu orientieren.

Literatur:

ECETOC
Technical Report 40, Briissel 1990

Freeman, R.A., Schroy, 'J.M. ‘ .
Chemosphere 14, 873, 1985

Kenaga, E.E '
Exotox. Environm. Safety 1, 26, 1980

stets an deren weiterer



Mitteilungen d. Dt. Bodenkundlichen Gesellschaft, 63, 59-66 (1991)

Ansitze zur Beurteilung der Belastung von Bdden

von

*
HABERLAND,W. )

1. Bodenschutz

An den Boden werden von der Gesellschaft vielfaltige Anspriche gestellt: Boden

wird in Deutschland "

Zu 100% im Eigentum von Personen, Korperschaften und Staat

als Standort fur Industrie und Gewerbe als nutzbare Flache fur wirtschaft-
liche Handlungen

als Produktionsgrundiage fur Land- und Forstwirtschaft

als Regelungsfaktor fur Klima, Stoffhaushalt, Grundwasser

als Lebensraum fiir Mensch und Natur

als Archiv der Geschichte des Menschen und der Natur

als Medium fur die Zivilisation

als Trager fur Rohstoffe

z. T. konkurrierend genutzt; Boden erfullt dabei verschiedene Funktionen

{Bodenfunktionen) und wird auf unterschiedliche Weise genutzt

(Bodennutzungen)

Im Sinne der Bodenschutzkonzeption der Bundesregierung von 1985 ist
Bodenschutz als Schutz der Bodenfunktionen zu verstehen! Die wichtigsten
Bodenfunktionen lauten:

Funktion Erlauterung Beispiel
Produktion Erzeugung von Biomasse Anbau von Weizen
Regelung Umsetzung von Stoffen und Filterung von
Energie Niederschlags-
wasser
Lebensraum. Habitat fur Flora und Naherholungs-
Fauna gebiet
Standort Nutzung von Bodenflachen Deponie
Information Archiv fur Kultur-, Natur- Grube Messe]
und Umweltgeschichte

Mindestens die drei Bodenfunktionen: Produktion, Lebensraum und Regelung sind
an jedem Standort im Rahmen des Vollzugs eines mdglichen Fachgesetzes zum
Bodenschutz oder anderer gesetzlicher MaBnahmen jeweils hinsichtlich ihres
Stellenwertes zu prifen, sofern fur den Standort nicht von vornherein
ausgeschlossen werden kann, dafl eine oder zwei der Bodenfunktionen hier nicht
relevant sind.

Der Schutz der Béden ist in der BR Deutschland erst in den spaten 70-er Jahren

als unverzichtbarer Teil des Umweltschutzes erkannt worden. Eckpunkte der

Thematisierung waren:

] "Aktionsprogramm Okologié” von 1983

] Bodenschutzkonzeption der Bundesregierung von 1985

[ | MaBnahmen zum Bodenschutz von 1987

| ] Antwort der Bundesregierung auf die GroBe Anfrage der Fraktion der
Grunen zum Bodenschutz (Bodenschutz 1) von 1980

*) Umweltbundesamt, Bismarckpiatz 1, 1000 Berlin 33
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Die 28. Umweltministerkonferenz (UMK) hat 1987 festgestellt, daB der Schutz des
Bodens eine der wichtigsten fach- und bereichsiibergreifenden Aufgaben der
kommenden Jahre ist; durch eine lanfristig angelegte Vorsorgepolitik missen
weitere Belastungen des Bodens vermieden werden. Voraussetzung fur
Bewertungen von Bd&den ist eine nach einheitlichen Kriterien gewonnene
Datengrundlage, die 'durch das Konzept fur ein Bodeninformationssystem
geschaffen werden kann.

one es Bodensch S

"Boden spielt sowohl eine Rolle im wirtschaftlichen Handeln des Menschen, als
auch eine maBgebliche Rolle im Naturhaushalt, von dem auch der Mensch ein Teil
ist. Dabei wird Boden unter planerischen Apekten in zweidimensionaler Dimension
_als Eiache und unter z. B. Skosystemar-funktionalen Aspekten in raum-zeitlicher .
Dimension als zeitlich und rdumlich verdnderlicher Kérper gesehen. Beide Aspekte
sind bei der Beurteilung von Bdden unter dem Gesichtspunkt des Schutzes, bzw.
der Sicherstellung der Bodenfunktionen simultan zu beriicksichtigen, da
Anderungen des status quo (beispielsweise Verringerung oder VergréSerung der
genutzten Bodenfldche und/oder des Bodenk&érpers und/oder des
Beurteilungszeitraumes) Anderungen der Bodenfunktionen allein und in ihren
Relationen zueinander bewirken kénnen. -

i £ e
Boden hat einerseits seine Naturgeschichte, die sich in seiner pedologischen
Ausbildung (Bodentypen) mit unterschiedlichen strukturellen und stofflichen
"natlrlichen” Zusammensetzungen &uBert und eine Folge seiner zentralen. .
Stellung im Naturhaushalt ist und hat andererseits seine Kulturgeschichte, die
infolge einer zeitlichen Abfolge von Nutzern einer Bodenflache mit zu
verschiedenen Zeitpunkten unterschiedlichen Bodennutzungen zu-einer .
Uberpragung des naturlichen Bodenaufbaus gefiihrt hat. Diese unterschiedlichen
B8odennutzungen werden z. B. durch verschiedene anthropogen induzierte
Stoffgehalte manifest, die im Falle nicht abbaubarer Umweltchemikalien (z. B.
Metalle) von uns heute als gegebene Uberpriagungen des "naturlichen”
Stoffbestandes zu akzeptieren sind. Dabei ist zu beachten, daB jeder Stoffeintrag
den Boden im naturwissenschaftlichen, inbesondere im &kologischen Sinne
verédndert, sodaB seine Nutzung durch die Geselischaft von Zeit zu Zeit neu zu
bewerten ist. Deshalb kommt der stofflichen Frage bei der Beurteilung von Boden
eine, aber nicht die zentrale Bedeutung zu; gleichwertig zur stofflichen sind
auch die funktionalen Fragen des Bodens und die der jeweiligen Nutzungen
insbesondere bei der Bewertung von Bbden als wesentlichem Teil des
Naturhaushaltes (also in Okosysfemen) zu beachten.

Die fur stoffliche Beurteilungsfragen wesentlichen Umweltchemikalien sind in den
MaBnahmen zum Bodenschutz in den TZ 33 bis 35 genannt.

Elachenfrage :

Anderung der Fiache bei gleichbleibender Bodennutzung bedeutet beispielsweise
Verringerung des einzelnen Arten (Tieren, Pflanzen, Mikroorganismen) zur Verfi-
gung stehenden Lebensraumes. FUr Lebensraumen gibt es kritische Grégen,
sodaB durch Ausfall einzelner Arten wegen Unterschreitung der kritischen GréBRe
des Lebensraums Skosystemare Funktionen gestdrt werden kdnnen, was sich
mittel-bis langfristig in Anderungen des stofflichen und funktionalen Zustandes
von Béden auBern wird. .

Caher bedingt Bodenschutz stets ein Ftachenmanagement, gleichgiltig, ob Fragen
der stofflichen Belastung von B&den {auch der in Altiasten), oder ob Probleme
des Rohstoffabbaus oder der Raumordnung im Vordergrund stehen.



-61-

Die drangenden Probleme, die sich aus der Belastung der Bdden der BR
Deutschland (insbes. nach Erweiterung um die FUnf Neuen Lander) mit
anorganischen und organischen Stoffen ergeben (kontaminierte Béden [Altlasten],
Klarschiammausbringung, Dioxinprobiematik), machen es nach der seit Beginn der
80-er Jahre erfolgten Erarbeitungen von Bodenschutzkonzeptionen beim Bund
und in einigen Bundeslandern jetzt erforderlich, Konzepte zur Bewertung der
Belastung und Belastbarkeit von B5den zu formulieren und zu erproben und far
bodenfunktionsschutzrelevante Stoffe Normwerte vorzulegen, die Eingang in ein
Regelwerk Bodenschutz finden missen.

Bei der Erarbeitung eines Regelwerkes Bodenschutz ist selbstverstandlich auf die
in der "Bodenschutzkonzeption ‘85" und in den “MaBnahmen zum Bodenschutz
1987" formulierten "Leitlinien des Bodenschutzes" zur Inwertsetzung von
Bodenzustinden Ricksicht zu nehmen. Insbesondere handelt es sich dabei um:

[ ] Bodenfunktionen,

[ ] Bodennutzungen und das

] Gebot, Stoffeintrag und -austrag auf méglichst niedrigem Niveau ins

Gleichgewicht zu setzen;

auBerdem ist neben der "historischen” Belastungsentwicklung auf die aktuelle
und kinftig zu erwartende Belastungssituation (Immission) auch die Variabilitat
der Béden der BR Deutschland zu beriicksichtigen, insbesondere in den Fillen,
‘in denen standortbezogene Bewertungen der Belastung und Belastbarkeit der
Béden zu erarbeiten sind.

3 Bewertungskonzept

Zur Bewertung der (aktuellen) Belastung und der (kunftigen) Belastbarkeit von
Béden sind Normwerte unverzichtbar, um gleiche Voraussetzungen
(Nachvollziehbarkeit) bei von der Bewertung von Béden Betroffenen zu schaffen.
Dementsprechend ist seitens der Bundeslander wiederholt an den Bund die Bitte
ergangen, auch fur den Bereich Boden bundeseinheitliche Normwerte
vorzuschlagen. In Abb. 1 ist die Hierarchie von Normwerten, wie sie im Bereich
des Bodenschutzes erarbeitet wurde, dargestellt.

Die Erarbeitung von bodenschiitzenden Normwerten muB die wesentlichen

Besonderheiten des Systems Boden/Umweltchemikalie/Schutzgut bericksichtigen,

die in der Wissenschaft unbestritten sind:

[ ] die regionale Vielfalt von Bodentypen mit unterschiedlichen pedographi-
schen und pedochemischen Eigenschaften; )

] die zeitliche und raumliche Inkonstanz der Bdden, die durch Anderungen
der meBbaren Bodeneigenschaften die Bodenentwicklung spiegelt;

[ ] die sich offenbarende raumliche Variabilitdt der stofflichen Belastung von
Bdden durch menschliches Handeln, und die noch auf unbestimmte Zeit zu
erwartenden Stoffeintrige.

Da diese Besonderheiten des Bodens, insbesondere seine regionalspezifische Aus-
prdgung flachendeckend mit der notwendigen Abbildungsscharfe z. Zt. nicht dar-
stellbar sind, sollten Bodenbewertungen in einem ersten Arbeitsschritt standort-
bezogen, also kleinflachig (Dimension. ha) durchgefuhrt werden. Erst nach hinrei-
chender Verdichtung der Standortinformationen kénnen mittel- (Dimension
Gemeinde bis Landkreis) bis groBlachige Aussagen (Dimension Bundesland bis
Staatsflache) Uber die Belastung und Belastbarkeit von B&den getroffen werden.

Neben den quasi vorgegebenen und meBbaren Gr&Ben des Bodenzustandes- sind
bei Bewertungen von Bdden auch die Anspriche der Nutzer zu bericksichtigen:
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[ ] Flur Bodenutzer ist die Belastung eines Bodens durch Stoffe erst dann rele-
’ vant, wenn Wirkungen vom Boden auf ein Schutzgut (Lebewesen, Material,
Okosystem) ausgehen;

[ ] die vielfaltigen Bodennutzungsanspriiche unserer Gesellschaft lassen es
notwendig erscheinen, die fur Bewertungen wesentlichen Schutzgiter
durch gesellschaftlichen Konsens festzulegen;

| ] .die Gesellschaft ist verpflichtet, die Bodenfunktionen und -nutzungen
langfristig zu erhalten, wenn nicht sogar zu verbessern.

Das von uns fiir den Bodenschutz entwickelte standort- und schutzgutbezogene

Bewertungsverfahren berlcksichtigt die Vielfalt der realen Kombinationen von

Bodenfunktionen, -eigenschaften, -nutzungen und -belastungen in der BR

Deutschland, erdffnet aber auch die Moglichkeit, diese - notwendigerweise -

standortbezogenen Bewertungen zukunftig zu generellen Normwerten

zusammenzufassen. Besonders bei Anderungen der Bodennutzung ist - bei An-
wendung des UBA-Bewertungskonzeptes - eine Neubewertung eines Standortes
erforderlich, da die der Bewertung zugrundeliegenden Kriterien geindert
wurden. - In Abb. 2 sind die fur standértliche Bewertungen wichtigen GréBen
fur die Falle Gefahrenabwehr und Vorsorge (s. u.) zusammengestellt.

Drei Schutzziele stehen z, Zt. bei den Arbeiten am Bewertungskonzept im

Vordergrund:

(1) Die Gefahrenabwehr (im Sinne des Polizeirechts) fiir das jeweilige Schutzgut
durch belasteten Boden an einem Standort;

(2) Die genauso wichtige Bewertung der Bodenbelastung mit Blick auf die lang-
fristige Vorsorge vor mdglichen Schéden, die durch belasteten Boden
entstehen kénnen.

(3) Die Abschatzung der mittel- bis langfristigen Belastbarkeit der Bdden durch
Stoffeintrage, Bodennutzungen und -sé@nderungen zur Sicherstellung der
Bodenfunktionen.

Letztere konnte bislang wegen des Fehlens geeigneter epidemiologischer Informa-

tionen nicht operationalisiert werden. Analoges gilt fur die Gefahrenabwehr und

die langfristige Vorsorge fur Okosysteme vor stofflich belasteten B&den, bzw.

Anderungen der Bodenstruktur (Bodenerosion, Bodenverdichtung).

Die Bewertung der stofflichen Belastung an einem Standort mit dem Ziel der Ge-
fahrenabwehr erfolgt nach folgendem Algorithmus:

wirkung auf ein Schutzgut an einem Standort =
f (Exposition, Wirkungspotential, Transfergréfien) des stworres

Es werden demnach sowoh! die Exposition (Stoffkonzentration an einem Standort,
die durch eine Vielzaht weiterer GréBen, wie Bodeneigenschaften, Stoffeigen-
schaften und &kosystemare RegeigréBen gesteuert werden), die den Transfer
eines Stoffes vom Boden in ein Schutzgut steuernden Gréfen, als auch die den
Stoffen inherenten Wirkungspotentiale (Kanzerogenitat, epidemiologische
Wirkungen usw.) berlcksichtigt. Das Bewertungskonzept bezieht nur meBbare,"
bodenrelevante und wirkungsbezogene GréBen ein, die an moglichst vielen Stand-
orten durch standardisierte oder harmonisierte Methoden zu ermittein und geméan
BIS'zu dokumentieren sind. '

Mit Hilfe des Bewertungsverfahrens soll sowoh! fur den Fall der Gefahrenabwehr
als auch fur die mittel- bis langfristige Vorsorge die Bodenkonzentration eines
Stoffes ermittelt werden, die fur den jeweiligen Pfad Boden --> Schutzgut si-

" cherstellt, daB fur das Schutzgut durch die stoffliche Belastung des Bodens
keine Gefahr besteht; deren maximaler Wert ist der cir-Wert, Belastungswert (s.
Abb. 2). Schutzgliter kénnen Realgluter, einzelne Organismen, Bodenfunktionen
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und auch Okosysteme sein. Als wichtigstes Schutzgut, das bei
Bodenbewertungsfragen im Vordergrund steht, wird in einem ersten Schritt der
Mensch angesehen u.zw. differenziert in die Stoffpfade

(1) Boden -—= Mensch (direkte Bodenaufnahme)
(2) Boden -> Nahrung ->Mensch (indirekte Bodenaufnahme)
(3) Boden -—=> Kleinkind (direkte Bodenaufnahme, besonders

sensibler Pfad)
Ebenso wichtig ist der dkosystemare Stoffpfad Boden ---> Biozdnose und
Grundwasser; leider liegen hierzu noch nicht in ausreichendem Umfang
Informationen seitens Wissenschaft und Praxis vor, um ein eigenstandigen
Bewertungsschemas zu entwickeln. .

Wird der ci-Wert (berschritten, befindet sich die Stoffkonzentration des Bodens
im Belastungsbereich, soda zwingend MaBnahmen zum Schutz des betroffenen
Schutzgutes einzuleiten sind, die von Nutzungseinschrankungen Uber -&n-
derungen bis hin zur Reinigung des Bodens am Standort reichen kdnnen.

Im allgemeinen durfte dieser Wert experimentell bestimmbar sein, indem harmoni-
sierte und/oder normierte Prifverfahren angewendet werden.

Wird der Belastungswert (crWert) unterschritten - wir befinden uns demnach
im Bedenklichkelitsbereich -, ist zu prifen, :
ob durch die stoffliche Belastung des Bodens fur das Schutzgut eine

Gefahrdung vorliegt. Ist dies der Fall, sind vorsorgende MaBnahmen zu er-
wégen und/oder ergédnzende Untersuchungen zur weiteren Konkretisierung
der Gefahrdung einzuleiten.
Der untere Schwellenwert (co-Wert), Bedenklichkeitswert dieses Bereiches (s.
Abb. 2) muB auf der Basis von Sicherheits- und Vorsorgeerwégungen als
Bruchteil des cr-Wertes festgelegt werden, da experimentelle Ermittlungen des
cp-Wertes aus methodischen Grinden z. 2t. nicht realisierbar erscheinen.

Der Bereich mit Stoffkonzentrationen im Boden unterhalb des co-Wertes wird
vorldufiger Unbedenklichkeitsbereich genannt, da wir aufgrund unseres heutigen
Wissensstandes nicht mit Sicherheit sagen konnen, ob die darin vorkommenden
Stoffkonzentrationen oberhalb des geogenen Ausgangswertes (cv-Wert, Vorsorge-
wert in Abb. 2) nicht langfristig Gefahrdungen und/oder Gefahren far
Schutzglter provozieren; die Entwicklung der stofflichen Belastung des Stand-
ortes ist daher zu beobachten.

Das vom UBA entwickelte Bewertungskonzept gibt einen Rahmen fur die
Konkretisierung der Vorgehensweise bei der bodentyp-, bodenfunktions- und
nutzungsbezogenen schutzgut- und standortspezifischen Bewertung der
Belastung und Belastbarkeit von Bdden durch anorganische und organische
Stoffe und gestattet die Ableitung von Normwerten im Sinne von
Stoffkonzentrationen, die die Wahrscheinlichkeit pfadbezogener Wirkungen auf
Schutzgiter kalkulierbar machen.

Zur Festlegung der Normwerte, insb. des cb~- und ci-Wertes stehen drei Ansitze

zur Verfigung:

1. Empirisches Modell: Die normativ festgelegte maximale Stoffkonzentration im
Schutzgut (z. B. Werte der Futtermittel-vO) wird mit der im Boden stand-
orttreu verglichen.

2. Induktives Modell: Von einer BezugsgréBe (normativer Wert) wird lber
Transferwerte (aus der Literatur oder aus Gutachten) die zugehdrige Boden-
konzentration geschétzt

3. Heuristisches Modell: Bodenwerte werden durch Expertenurteil erstelit.
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Wir geben dem 1. Modell den Vorrang vor dem 2. Bewertungsmodell, da es mit
den wenigsten Annahmen und Abschdtzungen auskommt und empirisch
abgesicherte Werte liefert. Normwerte, die nach dem Heuristischen Modell
entwickelt wurden, sind - so unsere Erfahrungen - im allgemeinen nicht nach-
voliziehbar dokumentiert; waren sie das, wurden sie den Anforderungen der an-
deren Modetle genlgen.

Das Bewertungskonzept ist fur den Verwaltungsvolizug entwickelt worden und
stellt ein praxisorientiertes Instrumentarium zur Umsetzung der Bodenschutzkon-
zeption dar, das fiur Einzelfallbewertungen mit Hilfe des einheitlichen
Kriteriensatzes und der zusédtzlichen Listen, die das Ausfillen der
Einstufungsformbl&atter erleichtern, einen Losungsweg aufzeigt, der auf alle
Stoffe fur den Fall der Gefahrenabwehr Ubertragbar ist; das Konzept entspricht
dem der LAGA, dem Bewertungsansatz des Landes NW und - abgesehen von der
BodenkenngrtBe pH-Wert - dem Leitfaden zur Bodensanierung der Niederlander
(neueste Version). :

4., Lliteratur
(aus dem administrativen Bereich)

“Aktionsprogramm Okologie”, AbschluBbericht der Projektgruppe, Argumente und
Forderungen fur eine okologisch ausgerichtete Umweltvorsorgepolltlk 1983
Umwe|tbrlef 29 -BMU, Bonn,~127-8.~-- - -~ - —

Antwort der Bundesreglerung auf die GroBe Anfrage der Abgeordneten Brauer
usw. und der Fraktion Die Grinen: Bodenschutz I, Handlungsbedarf und
Vollzugsdefizite in der Bodenschutzpolitik der Bundesregierung, 1990;

Deutscher Bundestag, 11. Wahlperiode, Drucksache 11/8410 vom 07.11.1990, 34

S. :

Unterrichtung durch die Bundesregierung: MaBnahmen zum Bodenschutz
(gleichlautend mit: Bericht der Bundesregierung an den Deutschen Bundes-
- tag: MaBnahmen zum Bodenschutz), 1988;

Deutscher Bundestag, 11. Wahlperiode, Drucksache 11/1625 vom 12.01.1988, 29

S.

Unterrichtung durch die Bundesregierung: Bodenschutzkonzeption der Bundesre-
gierung, 1985;
Deutscher Bundestag, 10. Wahiperiode, Drucksache 10/2977 vom 07.03.1985, 91
S.

Sonderarbeltsgruppe Informatlonsgrundlagen Bodenschutz Konzept zur Erstel-
lung eines Bodeninformationssystems, 1987;
Bayerisches Staatsministerium- fur Landesentwicklung. und Umweltfragen
(Hrsg.) [Reihe Materialien # 471, Dezember 1987, Munchen, 26 S.

Lénderarbeitsgemeinschaft Abfall, LAGA-Arbeitsgruppe "Altablagerungen und Alt-
lasten": Erfassung, -Gefahrenbeurteilung und Sanierung von Altlasten - In-
formationsschrift . (Entwurf), 1989;

171 s.
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STOFF:
B ODENFUNKTION :
B opEsNuTZUNG :
S TOFFPFAD :
ScHurzauT :
Booen:
E INSTUFUNGSMODELL :
Risiko >
>
vorlaufiger ‘Bedenklich Belastungs
Unbedenklichkb. keitsber. bereich
>
Abw&gung von
Vorsorgemafdn. zwingend
Beobachtung und Flachen-
erganzende management
Untersuchg. (Sanierung)
I >
e} Cv Co 3]
Ct I >
Es bedeuten:
ct: Bodenkonzentration des Stoffes zum Zeitpunkt t
Cv 1 unterer Normwert fur den vorl&aufigen
Unbedenklichkeitsbereich
Cb : unterer Normwert fur den Bedenklichkeitsbereich
C1: unterer Normwert fir den Belastungsbereich

Es gilt:

An einem Standort sind fur jeden Stoff, die jeweilige Boden-
funktion, die infrage kommenden (fruheren, aktuellen, kunfti-
gen) Bodennutzungen und in Abhangigkeit von den &rtlichen Bo-
deneigenschaften und unter Bericksichtigung der jeweiligen Oko-
systemaren Steuerungsgrifien die drei Normwerte festzulegen!

Quelle: AG Stoff der SAG und BMU-BDI-UAK “"Bodenschutz”, 1989

UObersichtsschema fuUr die definmniertemn Begriffe

** VRAT SCHEMT . TXT*s#
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Einstufungsformblatt
Stoff/Gemisch: . austauschbare Fraktion
(Daten unterstreichen)
Bodenfunktion:
Bodennutzung: R Transferpfad:
Schutzgut:
Bodentyp: . Standort:
(miterfaBte Bodentypen s. u.) (6rtliche Besonderheiten s, u.)
Normwerte Bodeneigenschaften
Cv Co . c1 . . T(%) H(%) pH
T<= 2 (=4 5->5,5
2¢T<= 5 >4 5,5->6
5<T<=10 T 7 6-v6,5
10<T<=25
25<T<=50
T>=50
Erlauterungen:

Die jeweils infrage kommenden Ton- (T), Humus- (H) und ﬁH— Sfufen sind
unterstrichen oder einzeln angegeben.

Eradnzende Bemerkungen:

Beispielsweisa:

Miterfante Bodentypen

bescndere Analysetechniken, wenn Konzentrationswerte
Uberschritten werden; ,
bekannte Nutzungen des Standortes, die zu hohen
Stoffkonzentrationen gefuhrt haben;

besondere pedochemische Situation

usw.

Bewertung: (ggf. gesondertes Blatt).

Textteil mit Bezug zu Normwerten unter Bericksichtigung friherer, aktueller
und geplanter Bodennutzungen und Bodenfunktionen dieses Standortes; insbeson-
dere Darstellung der wichtigsten Transferpfade fur die Bewertung dieces
Standortes. .

*% \DEM\FRAES TXT#s




Mitteilungen 4. Dt. Bodenkundlichen Gesellschaft, 63, 67-69 (1991)

Konsequenzen fir Verursacher und Eigentimer kontaminierter

Bdden aus rechtlicher und wirtschaftlicher Sicht

von

Meckel, F. H. *)

Wann sind Boden kontaminiert?

Kontaminiert - im rechtlichen Sinne - sind sie, wenn dem Ver-
ursacher der Belastung oder dem Eigentiimer der Bdden Konse-
quenzen drohen.
RKonsequenzen ergeben sich, wenn 1. Grenzwerte bestimmter Stof-
fe lberschritten werden und 2. eine gesetzliche Haftungsnorm
vorliegt.
zu 1.) Es gibt Werte in Listenform, die bekannteste ist die
Niederlandische Liste mit dem Referenzwert A und den
Prifwerten B und C fir verunreinigte Bdden.
Aber: Es ist immer der Zusammenhang mit der Nutzung
der Bdden zu beachten. Listenwerte kdnnen
Einzelfallbetrachtungen nicht ersetzen. Jede
Bodenanalyse ist in ihrer Bewertung eine individuelle
Frage.
Vergleichsfeststellungen mit Bdden aus der Umgebung,
wegen mdglichen natiirlichen Belastungen (z. B. Blei-
Zink im Sauerland und im Harz).
zu 2.) Die gesetzlichen Haftungsnormen.
In Betracht kommen: Wasserrecht, Abfallrecht, speziel-
les Landesrecht fiir Altlasten, Polizeirecht sowie das
Deliktsrecht aus dem Blrgerlichen Gesetzbuch (§ 823
BGB) .
Frage 1: Aus welcher Zeit stammt die Kontaminierung?
Vor 1960, kein Wasserrecht anwendbar!
Vor 1972, kein Abfallrecht anwendbar!
Frage 2: Wo liegt die kontaminierte Fléache?
Liegt sie z.B. in Hessen, dann kann das
Hessische Abfall- und Altlastengesetz
zur Anwendung kommen (in Bezug auf Alt-
lasten sicher das fortschrittlichste Gesetz
in der Bundesrepublik).
Liegt sie in einem anderen Land, kann Poli-
zeirecht - mangels Spezialgesetzgebung -
zur Anwendung kommen.
Frage 3: Was ist es fir eine Fléache?
z.B. stillgelegte Abfalldeponie = mdgliche
Altlast,
stillgelegtes Werksgeléande
standort.

mdégl. Alt-

*) Rechtsanwalt, Auf dem Gleichen 3, 6349 Sinn, Hess. 1
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Wenn dies nicht der Fall ist, wenn also auf
dem Gelande noch produziert wird, kann auch
in Hessen Polizeirecht zur Anwendung kommen.

Pollzelrecht Es greift ein, wenn eine Gefahr fir die
6ffentliche Sicherheit -oder Ordnung vor- ‘
liegt und es kein spezielleres Gesetz gibt.
Eine Gefahr filir die 6ffentliche Sicherheit
oder Ordnung liegt stets dann vor, wenn eine
Kontaminierung des Grundwassers zu befirch-
ten ist.

Es haften der Verursacher als "Handlungs-
stdérer"” und/oder der . Eigentimer als "Zu-
standsstdorer”.

Bei akuter Gefahr kann die Behdrde selbst
handeln (Ersatzvornahme), wenn derjenige,
der handeln miifte, nicht ‘sofort zu erreichen
ist.

-Die Haftung aufgrund einer Rechtsposition’
(hier: Eigentum), kann zu Ergebnissen
fihren, die gegen das Rechtsgefuhl sprechen.
Beispiel: -
Ein mit Heizdl beladener Tankzug stirzt in
einem Wasserschutzgebiet auf éine Wiese und
l3uft aus. Unter der Voraussetzung, dap der
Halter des Zuges vermdgenslos und das Fahr-
zeug nicht versichert ist, miifte der Eigen-
tiimer der Wiese bei Anwendung des Polizei-
rechts fir alle Kosten als "Zustandsstdrer"
aufkommen. - Ebenso widre der Fall zu beur-
teilen, wenn jemand unerkannt ein FaB mit
wassergefidhrdenden Stoffen auf der Wiese
auskippen wirde. .

Die Kosten, die entstehen, kénnen enorm hoch
sein, denn es geht auch um die Entsorgungs-
kosten fir das kontaminierte Erdreich.

Behandlung von Altlasten nach dem modernen Hessischen
Gesetz

1. Aufnahme der altlastenverdachtigen Fléche in
eine Verdachtsflachenkartei (§ 17, Abs. 1).

2. Zusténdige Behdrde ordnet Erstuntersuchung an
{({Entnahme von Luft-, Wasser- und Boden-
proben, sowie Err1chtung von Kontroll-

" stellen).

3. Zustandige Behdrde tr1fft an Hand der fest-
gestellten Ergebnisse Entscheldung, ob
Altlast vorliegt.

Wenn ja, trifft sie Oberwachungsmabnahmen (§§
18, 19).

4. Die zustandige Behdrde legt den’ Sanlerungs—

umfang fest (§ 20).

Sanierungsverantwortlichkeit

1. Inhaber sowie ehemalige Inhaber oder deren
Réchtsnachfolger von Anlagen, welche die .



Altlast verursacht haben;
2. der Ablagerer, der Abfallerzeuger oder deren
Rechtsnachfolger;
3. sonstige Verursacher der Verunreinigung;
4. sonstige Personen, die aufgrund anderer
Rechtsvorschriften fiir die Verunreinigung
oder die davon ausgehende Beeintrachtigung
Verantwortung tragen;

5. der Grundeigentimer, es sei denn, daf er eine

bestehende Verunreinigung beim Erwerb weder

kannte noch kennen mufte. Dies g11t nlcht fir

den Erwerb sanierter Flachen;

6. der ehemalige Grundeigentiimer, es sei denn,
daB ihm eine bestehende Verunreinigung
wadhrend der Zeit des Eigentums oder des
Besitzes nicht bekannt wurde.

Die Behdrde trifft bei mehreren Sanierungs-
verantwortlichen die Auswahl.

Die Sanierungsverantwortlichen haben je nach
Verursachung untereinander einen Ausgleichs-
anspruch.

Die Sanierungsverantwortlichkeit entfallt bei
schutzwiirdigem Vertrauen, dap keine Umwelt-
beeintrachtigung entstehen kann.

Bei fehlenden Sanierungsverantwortlichen oder
Eilbedirftigkeit Gbernimmt die Altlasten-—
sanierungsgesellschaft die SanierungsmaBnahme;
Finanzierung durch Sonderabgabe auf Sonder-
abfdlle und Zuschuf vom Land (50 %).
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Konzepte und Verfahren der Sanierung

kontaminierter Bdden
von

Lichtfuss, R., Sellner, M. und Sievers, S.”

1. Definitionen, Zielsetzungen

Ziel der "Sanierung kontaminierter Bdden" im weitesten Sinne ist,
die in Wechselwirkung mit den kontaminierten Bdéden stehenden Teile
der Okosphire (Mensch, Tier, Pflanze, Wasser, Luft) vor einer
Schadstoffkontamination zu schiitzen. Unter Einbezug dieser Ein-
fluBbereiche des Bodens ist es deshalb richtiger, statt des
Begriffs "Bodensanierung” die Bezeichnung "Standortsanierung" oder

"Fldachensanierung” zu verwenden.

Die Standortsanierung umfaBt alle Mafinahmen, die das vom kontami-
nierten Boden ausgehende Geféhrdungspotential auf Dauer vermin-
dern; hierzu gehdren nicht nur MaBnahmen zur Senkung der
Schadstoffgehalte in BSden, sondern auch SicherungsmaBnahmen gzur
Gefahrenminimierung bzw. —~abwehr. Erste MaBnahmen zur unmittelba-
ren Gefahrenabwehr im Sinne des Gesetzes fiir Sicherheit und Ord-
nung, wie z.B. die Absperrung eines Grundstiickes, sind jedoch

nicht als Sanierung zu verstehen.

Sowohl die Fldchenausdehnung als auch der Grad einer Bodenkontami-
nation ist meistens eng'verkniipft mit den Ursachen der Verunreini-
gung und dem Immissionspfad. So ist zu unterscheiden zwischen

punkfuellen (m? -Bereich bis einige ha), flichenhaften (mehrere ha

oder km?) und diffusen, d.h. weitraumigen Bodenbelastungen.

Das Gefiihrdungspotential wird bestimmt durch die Expositionspfade
und damit auch durch die jeweilige Nutzung der kontaminierten
Béden:

- direkte Aufnahme von kontaminiertem Bodenmaterial oder ausgasen-
den Schadstoffen durch den Menschen (z.B. in Wohngebieten durch
spielende Kinder; oral, inhalativ, dermal)

*Unweltbehdrde der Freien uhd Hansestadt Hamburg
Amt fiir Umweltschutz - Umweltuntersuchungen
Gazellenkamp 38, 2000 Hamburg 54
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- bei landwirtschaftlicher Nutzung Aufnahme von Schadstoffen in
die Nahrungskette:

- Kontamination von Grund- und Oberflﬁchenwasser.

Konzepte und Verfahren der Sanierung koﬂtaminierter Standorte
ergeben sich somit aus dem relevanten Gefidhrdungspotential und

der Fladchenausdehnung der Bodenkontaminationen.

2. Punktuelle Bodenbelastungen

MaSnahmen gzur Sanierung bgzw. Sicherung von Standorten mit starken
punktuellen Bodenbelastungen:

Gefihrdungspfad  MaBnahmen

Mensch - Einzdunung
- Versiegelung .
- Auftrag von nicht kontamlnlertem Boden
- Reduzierung der Schadstoffgehalte (s.u.)
- Bodenaustausch, ggf. Wiederverfiillung mit
"gereinigtem” Bodenmaterial
- Nutzungswechsel (z.B. Wohnen ---> Gewerbe)

Nahrungskette - Verringerung der Pflanzenverfiigbarkeit z.B.

von Schwermetallen durch Kalkung

- Auftrag von nicht kontaminiertem Boden

- Reduzierung der Schadstoffgehalte (s.u.)

- Bodenaustausch

- Anbauempfehlungen

- Nutzungswechsel
(z.B. Kleingarten ---> Campingplatz)

Grundwasser - Versiegelung
Gewidsser - Einkapselung
- Verfestigung des Bodenkorpers zur
Immobilisierung der Schadstoffe
- Reduzierung der Schadstoffgehalte (s.u.)
~ Bodenaustausch
- Auffangen, Abpumpen des Sicker- und
Stauwassers
- ggf. Einstellen der Trinkwassergewinnung

Spezielle Verfahren zur Reduzierung der Schadstoffgehalte stark
belasteter Béden

Unter "Bodenreinigung" wird die Entfernung oder die Zerstdérung von
Schadstoffeﬁ verstanden; aus bodenkundlicher Sichf ist die
Bezeichnung "Reinigung” jedoch manchmal irrefiihrend, denn bej
vielen Verfahren'liegt als Ergebnis in der Regel nicht ein saube-
rer, biologisch intakter poden vor, sondern lediglich ein

schadstoffdarmeres meist jedoch lebloses Substrat.
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* Entgasung von leichtfliichtigen organischen Schadstoffen
In situ Absaugen der Bodenluft oder Einpressen von Luft in den
Boden mit Hilfe von Lanzen, sowie on site in besonderen Anlagen;
dariiberhinaus kénnen durch.Erhitzung des Bodenmaterials auch
maBig fliichtige Verbindungen mit hdherem Dampfdruck entgast

werden.

* Mikrobieller Abbau von organischen Schadstoffen in situ oder on
site durch die Anlage von Beeten bgw. in Bioreaktoren
Hdufig angewendet bei Mineralélkontaminationen; Steuerung mog-
lich durch Nahrstoff- und Luftzufuhr, Feuchieregulierung oder

durch Beimpfung mit Mikroorganismen.

* "Bodenwiésche” on site, off site
Klassierung des Bodenmaterials im Wasserstrom unter Zuhilfenahme
von Deaggregierungsmitteln (Wasserstrahldruck, Tenside);
Abtrennen der feinkdrnigen Bodenfraktion < ca. 60-200 um; ggf.
Wiedereinbau der groben Fraktion.
Anwendbar nur, wenn die Schadstoffe in der Feinfraktion gebunden
und der Feinanteil nicht gréBer als ca. 25 Gew.-%, d.h. daB die
Bodenwdsche nicht praktikabel ist zur Abtrennung von Schadstof-
fen in Tonbdden oder stark lehmig-schluffigen Béden bzw. von

schwermetallhaltigen Schlacken.

* Extraktion von Schadstoffen mit Siéuren oder Ldsungsmitteln
"Chemische Bodenwidsche"; bisher selten praktiziert wegen zu

hoher Kosten und Entsorgungsproblemen der anfallenden Abwésser

% Thermische Zerstérung von organischen Schadstoffen
Z.B. thermische Zersetzung bzw. Verbrennung von chlorierten
Kohlenwasserstoffen in Hochtemperatur-Verbrennungsanlagen; in
Hamburg geplant zur Sanierung von HCH- und Dioxin-kontaminierten

Béden (u.a. im Fall Boehringer).

In der Praxis sind kombinierte Anwendungen einzelner Verfahren

méglich.

3. Flichenhafte Bodenbelastungen (mehrere ha oder km?)

Der Grad der fldchenhaften Belastung mit Schwermetallen in Hambur-
ger Boden liegt nicht selten oberhalb des Priifwertes filir den Anbau
von Nahrungspflanzen; in bestimmten Teilen des Hamburger Siidostens
treten in landwirtschaftlichen Bdden flidchenhaft erhdhte Gehalte
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an bestimmten ‘halogenierten' Kohlenwasserstoffen, u.a. auch

Diéxinen auf.

HaBnqhién zur Sanierung von groSfliéchigen Standorten mit fléchen-
hafter Bodenbelastung

I

* Melioration der Béden durch Kalkung zur Verringerung der Pflan-
zenverfiigbarkeit von Schwermetallen, insbesondere von Cadmium;
die Verfiigbarkeit von Arsen wird jedoch durch eine Kalkung eher
erhdht; Sammluhg und Entsorgung von kontaminiertem Drainagewas-
ser.

% Wiederholte intensive Bearbeitung der Krume landwirtschaftlicher
Ackerbéden zur Férderung des mikrobiellen Abbaus bestimmter
organischer Schadstoffe, wie z.B. Mineraldl, Aromaten,'A

Herbizide.

* Anbau von Kulturpflanzen; die vergleichsweisé wenig Schadstoffe
aus dem Boden aufnehmen.

% Falls nur der Oberboden belastet ist, Tiefpflugkultur zur Vermi-
schung von belastetem Oberboden mit unbelastetem Unterboden;
hierbei ist jedoch zu bedenken, daB Pflanzen zu einem nicht
geringen Anteil auch Ndahr- und Schadstoffe aus dem Unterboden
aufnehmen und durch diese MaBnahme méglicherweise das Grundwas-~
ser gefihrdet werden kdnnte.

Wirksam diirfte dieses Verfahren allerdings auf Weideflacheh.fﬁr
solche Schadstoffe sein, die eine geringe Pflanzenverfiigbarkeit
aufweisen, durch Nutztiere jedoch iiber eine direkte Bodenauf-
nahme in den Nahrungskreislauf gelangen (z.B. PCB oder Dioxine).
Emissionsmindernde MaBnahmen miissen jedoch im Vordergrund
stehen, denn das Tiefpfliigen ist nicht beliebig wiederholbar,

insbesondere bei schwer abbaubaren Schadstoffen.

Andere MaBnahmen wie Bodenaustausch kommen in der Regel wegen
unverhéltnismédBig hoher Kosten nicht in Frage; bei einer Flache

von 10 ha wiirden z.B. ca.. 45,000 t Oberbodenmaterial anfallen.

Maschinelle Verfahren zur "Reinigung” kontaminierter Bodden in
groBfldchigem MaBstab, d.h. von Fldchen mehrerer ha oder gar
ein;gér km? GroBe sind derzeit nur mit einem immensen Kostenauf-

wand durchfithrbar bzw. als unrealistisch anzusehen.

Wenn die bisher genannten Malnahmen nicht realisierbar sind, ist

meistens ein Nutzungswechsel die einzige Alternative,
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z.B. Gemiisegidrten in Wohnsiedlungen ---> Rasen,
landwirtschaftlich genutztes Spiilfeld -~--> Deponie-Standort;

auch die Aufforstung solcher Standorte wéare eine Alternative.

4. Diffuse Bodenbelastungen

Allgegenwdrtige, einzelnen Emmittenten schwer zuordnenbare anthro-
pogene Anreicherung von Schadstoffen in Bdden - anthropogene
Hintergrundbelastung - ist in der N@he von Bgllungsgebieten oft
nicht unerheblich; bei Schwermetallen meistens unterhalb von tole-
rierbaren Referenzwerten, in ballungsgebietsfernen, naturnahen
Béden Schleswig~Holsteins kaum oder nicht nachweisbar. In bestimm-
ten Hochlagen der Mittelgebirge wurden allerdings als Folge des
Ferntransportes in den Humusauflagen der Bdden z.T. starke Akkumu-

lationen einzelner Schwermetalle wie z.B. Blei festgestellt.

Auch besonders toxische organische Schadstoffe wie Dioxine sind
heute dank sehr empfindlicher MeBmethoden in B&den ubiquitédr

nachweisbar.

Fiir die Sanierung ganzer diffus belasteter Landschaften sind
derzeit auBer den o.g. MeliorationsmaBSnahmen keine Verfahren
vorstellbar. Maschinelle Verfahren zur "Reinigung" solcher Béden
sind wohl auch in absehbarer Zukunft unrealistisch. Die einzig
wirksame vorbeugende MaBnahme ist deshalb die Verringerung des

zukinftigen Eintrages von Schadstoffen in Bdden.

5. Literaturhinweise
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EinfluB w rislicher ni zen

auf die D ion von Herbiziden
U. Bar *, E. Barriuso ** u. R. Calvet **

Einleitung

Die Frage nach dem Verbleib von Pflanzenschutzmitteln im Boden ist durch ihr Auftreten im
Grundwasser besonders aktuell geworden. Wichtige Prozesse sind in diesem
Zusammenhang die Adsorption und Desorption, da sie Gber Mobilitét, Bioverfigbarkeit und
Persistenz der Verbindungen entscheiden. Wahrend das Adsorptionsverhalten organischer
Schadstoffe bereits haufig untersucht wurde, existieren verhéltnismasig wenig Angaben zur
Desorption (CALVET 1988). Aus Okologischer und toxikologischer Sicht ist aber gerade die
Desorption von Interesse, weil dadurch der Schadstoff erneut mobil und bioverfigbar wird.

Material und Methoden

Vv h hiGhrung:

Ausgewadhit wurden drei Herbizide unterschiedlicher Wasserldslichkeit: Carbetamid
(3500 mg/l), Atrazin (33 mg/l) und Dimefuron (16 mg/l). Tabelle 1 kennzeichnet die ver-
wendeten Desorptionsidsungen. Die Sorptionsversuche wurden am Ap-Horizont eines
Braunerde-Pseudogleys im Batchverfahren durchgefuhrt mit einem Boden : Losungs-
verhaltnis von 1:2 bei 25°C. Die Gleichgewichtskonzentration wurde nach Abzentri-
fugieren direkt im Uberstand durch Fliissig-Szintillations-Spektrometrie bestimmt.

Tabelle 1: Chemische Kennzeichnung der Desorptionsidsungen

™ pH TOC c? X

(%) (mg/1) (mg/1) (sSi/cm)
0,01 M CaCl, - 6,4 - - 2,2
Flissigschlamm 4,5 8,5 131,7 188,8 58
Klarschlamm 1 62,0 8,2 910,0 1017,2 1,0
Strohkompost - 8,2 - 2746,9 2,1
Giille 7.9 6,6 3170,0 3234,4 0,2
Fulvosauren - 6,8 126,1 - 0,8
Huminsauren - 6,8 29348 - 1,0
wOBS - 6,8 187,2 - 2,5
Drainagewasser - 75 7,8 - 0,3
Tensid (DSS) - 4,6 20,4 - 2,1
1 PreBkuchenextrakt 2 NaBchemisch bestimmt

ifizierun Desorptionsisothermen

Die Desorptionsisothermen wurden mit einem modifizierten Freundlichmodeli. (A) und
einem Zweikompartimentenmodell (B) beschrieben. Wahrend Modell B die Reversibilitat
der Adsorption voraussetzt kann durch Modell A eine irréversibel sorbierte Herbizidkonzen-
tration abgeschatzt werden.

*  Lehrstuhl fir Bodenkunde, Universitat Bayreuth, W-8580 Bayreuth, FRG
++ Institut National de la Recherche Agronomique, Laboratoire des sols
.F-78850 Thiverval-Grignon, France
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Modell A: - Qads = Qi-kid - (ci - ce)"fd

Qads (1g/g): adsorblerter Herblzidantell

ce (mg/1): Gleichgewichtskonzentration

kid, nfd: Desorptionsparameter nach Freundiich (MaB der Intensitit bzw. Kapazitit)

Qi (ug/g): . anfanglich adsorbierte Herblzidkonzentration

cl(mg/h): - anfangliche Gleichgewlichtskonzentration

‘Modell B: Qads = k1 - ce + Qn (1-exp (-k2. ce)) '

kt, k2: Parameter des Desorptlonsausmaﬁes fir das lineare bzw. axponemlelle Kompanlment

Qn (1g/g):. adsorblerte Herbizidkonzentration im zweiten Kompartiment

Ergebnisse und Diskussion

Das Desorptionsverhalten im CaCl,-Milieu zeigte fir alle drei Herbizide bezdglich der
Adsorption einen leichten Hysteresiseffekt. ‘Der Herbizidrestanteil lag nach sieben
Desorptionsschritten bei 10% der anfinglich sorbierten Herbizidkonzentration. Die
Desorbierbarkeit der Verbindungen entsprach der umgekehrten Reihenfolge ihrer
Wasserldslichkeiten.

Der Verbleib nicht desorbierbarer Herbizidanteile 'im System wurde schon haufig
beobachtet. Er wird zum Teil mit Diffusionseffekten (Weser 1986), irreversibler Bindung
(Cray 1988) oder Anderung von Bindungsmechanismen im Laufe der Zeit erklart (KOSKINEN
1979, BOUCHARD UND Lavy 1985).

Bei Desorption mit wasseridslichen organischen Substanzen konnte gezelgt werden daf
trotz eines gemeinsamen Anfangspunktes drei Kategorien von Sorptionsverhalten auftreten
{(Abb. 2). Klarschlamm- und Gilleextrakte (KS) zeigten starkere Desorption, wihrend der
Strohkompost ein schwécheres Desorptionsvermdgen als die 0,01. M CaCl,-Losung
(Referenzsystem) besaB. Die anderen Losungen beeinfluBten die Desorption in gleichem
AusmaB wie das Referenzsystem. Im Verlauf der Desorption strebten jedoch alle Systeme
wieder auf einen gemeinsamen Endpunkt hin zu, an dem nur die schwer desorbierbaren
Herbizidanteile zurlickverbleiben. Die aufgezeigten Effekte sind auch fir Carbetamid und
Dimefuron zu beobachten.

Tabelle2:  Mathematische Beschreibung der Desorptnonsusothermen mit Modell A
am Beispiel von Atrazin

Desorptionsldsung Kd - ¢ - nfd o 2

0,01 M CaCl, 0,254 0,055 1,433 0,073 0,9988
Flissigschlamm 0,747 0,082 1,076 0,370 0,9987
Klarschlamm 0,747 0,067 - 1,079 0,031 0,9991
Gulle 0,905 0,060 - 0,998 0,023 0,9995
Fulvosduren 0,263 0,038 1,431 0 049 0,9985
Huminséuren 0,345 0,056 1,328 0,055 0,9978
WOBS 0,359 0,041 1,320 © 0,039 0,9989
Drainagewasser - 0,371 0,052 1, '324 0,048 0,9984
Tensid (DSS) | 0,262 0,026 1 426 0,033 0,9994
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Die Ergebnisse spiegeln sich in der Beschreibung der Isothermen nach der modifizierten
Freundlichgleichung wider (Modell A), deren Parameter in Tabelle 2 aufgelistet sind.
Verstérkte Desorption drickt sich in erhdhten kfd-Werten bei gleichzeitig niedrigeren nfd-
Werten aus. Die gute Anpassung der Gleichung an die MeBwerte wird durch hohe
BestimmtheitsmaBe (r?) gekennzeichnet.

25

Qads ug/g Boden

25

Ce pg/ml

a Ks L CaCl2 + Stroh < Andere
Abbildung 2: Atrazindesorption mit wasserldslichen organischen Substanzen (WOS)

Die Modellierung der Desorptionsisothermen mit dem Zweikompartimentenmodell
(Modell B, Tabelle 3) setzt das Vorhandensein von Sorptionsplatzen unterschiedlicher
Energien voraus, wobei der lineare Term mit unspezifisch, der exponentielle mit spezifisch
gebundenen Molekilen gleichgesetzt wird. Aus Tabelle 3 wird deutlich, daB fur die
verschiedenen Desorptionsidsungen. nur die Parameter des exponentiellen
Kompartimentes variieren und somit die Desorption unspezifisch gebundener Molekile
unabhéngig von der verwendeten Desorptionsldsung ist.

Tabelle3: Mathematische Beschreibung der Desorptionsisotherrhen mit Modell B
am Beispiel von Atrazin .

Desorptionsldsung k1 ¢ k2 o Qn o r2

0,01 M CaCl, 0,820 0,043 1,025 0,275 4,707 0,552 10,9982
FlGssigschlamm 0,808 0,009 3,126 0,478 2,158 0,099 0,9995
Klarschlamm 0,924 0,008 3,754 0,520 2,223 0,086 0,9996
Gulle 0,894 0,007 8,147 1,356 2,218 0,063 0,9997
Fulvosauren 0,852 0,033 1,247 0,276 4,188 0,391 0,9966
Huminsauren 0,853 0,023 1,911 0,350 3,806 0,256 0,9977
woBs 0,878 0,020 2,179 0,374 3,688 0,219 0,9982
Drainagewasser 0,808 0,023 1,760 0,311 3,934 0,260 0,9980
Tensid (DSS) 0,842 0,029 1,120 0,213 4,432 0,353 0,9977
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Zur Erklarung der erhdhten Desorptlon in Gegenwart der WOS lassen sich folgende
Hypothesen aufstellen:

- Konkurrenz um gleiche Sorptionsplatze
- Stérkere Affinitat der Herbizide zu Lbsungsbestandtellen als zur Aggregatoberﬂache

- Blockade der Herbizidsorptionsplédtze durch Anlagerung der organischen Molekdle an
den Austauscherkomplex

Da der Flassigschlammextrakt sowohl nach einer Vorinkubation mit dem Herbizid als auch
nach einer Vorbehandiung des Bodens mit WOS die Desorption herabsetzte, wird die
Konkurrenz um gleiche Adsorptionsplétze fir wahrscheinlich gehalten. Diese Annahme
stimmt mit den Ergebnissen von ScHiavon (1980) Oberein. Der Strohkompost zeigte
geringeres Desorptionsvermdgen und erhdhte Adsorption nach Vorinkubation und
Vorbehandlung des Bodens mit WOS. Es a8t sich daher die Schaffung neuer Herbizid-
sorptionsplétze durch Strohkompostbestandteile vermuten.

Zusammenfassung

Die mit radioaktiv markierten Wirkstoffen durchgefihrten Untersuchungen zur Desorption
von Herbiziden zeigten folgende Ergebnisse:

1) Nicht alle anfanglich adsorbierten Molek(le kdnnen desorbiert werden.

2) Die Desorption der untersuchten Herbizide entspricht der umgekehrten Relhenfolge
ihrer Wasserloslichkeiten.

3) WaBrige Klarschlamm- und Gllleextrakte erhdhen die Desorption, wahrend ein
. Strohkompost den Anteil schwer desorbierbarer Herbizidmolekdile erhoht.

4) Die Desorption der unspezifisch sorbierten Molekile ist unabhangig von der verwen-
deten Desorptionsldsung.
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Einflup von Kunststoffen auf die Wiederfindung
verschiedener Pflanzenschutzmittel wihrend der
Probennahme von Grundwasser und bei ihrer lLagerung

von

Bannick, C.G., R. Schmidt und U. Miller-Wegener+)

EINLEITUNG

Zur Gewinnung von Grundwasserproben im Feld aus Rammfilterbrunnen
werden Schlduche aus Kunststoff verwendet.

Frisch gewonnene Wasserproben kdnnen nicht immer sofort aufberei-
tet und analysiert werden. Insbesondere bei Proben mit fliichtigen
oder leicht zersetzlichen Rickstdnden miissen diese von der Probe-
nahme bis zum Beginn der Analyse tiefgekiihlt werden. Da Glasbehdl-
ter nicht geeignet sind werden die Proben auch aufgrund der
einfachen in Kunststofftiiten eingefroren.

In Folge einer mdglichen Adsorption von Rickstdnden an den
Schlauch~ und Titenmaterialen, kann es zu falschen Ergebnissen
kommen.

In den vorzustellenden Untersuchungen wurden Schlauch- und Tiiten-
materialien unter praxisnahen Bedingungen auf ihre Adsorptionsf&a-
higkeit gegeniiber ausgewdhlten Pflanzenschutzmittel und ihrer Me-
taboliten, sowie ihr Kontaminationspotential getestet.

VERSUCHSDURCHFUHRUNG

Fir die Uberpriifung der verschiedenen Schlduche (Schlauchlédnge 5
m, Schlauchdurchmesser 10 mm) wurden jeweils insgesamt 10 1 Wasser
mit den in Abb. 2 angegebenen Pflanzenschutzmitteln (PSM) und
Metaboliten (MB) dotiert. Im weiteren wurden mit der in Abb. 1
dargestellten Absaugvorrichtung wunter praxisnahen Bedingungen
zundchst 5 1 kontaminierten Wassers durchgesaugt, die verworfen
wurden. Von den folgenden 5 1 wurden vier mal 1 1 fir -‘die
Probenaufbereitung abgefiillt.’

Die Probenaufbereitung erfolgte mittels Festphasenextraktion mit
C-18 S&dulen. Die Bestimmung erfolgte anschliefend kapillargaschro-
matographisch mit selektiver Detektion (PND). Zus&dtzlich wurden
die Probenextrakte mit massenselektivem Detektor auf Kontaminatio-
nen iiberpriift.

+)Institut fir Wasser-, Boden- und Lufthygiene des Bundesge-
sundheitsamtes, Schichauweg 58, 1000 Berlin 58
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Fir die Uberpriifung der Titenmaterialien wurden jeweils vier mal 1
1 dotierten Wassers in die entsprechenden Kunststofftiiten einge-
fiill1t und eingefroren. Die Proben wurden auch in den Tiiten aufge-
taut. Die weitere Aufarbeitung und Bestimmung erfolgte wie bereits
oben erwdhnt. :

Hang- //’111‘\\ 10 | Glas-

pumpe gefap

Abb. 1: Absaugvorrichtung zur Entnahme von Grundwasserproben

ERGEBNISSE UND DISKUSSION

Die in Abb. 3 und Abb. 4 gezeigten Ergebnisse sind als relative
Wiederfindungen in bezug auf die jeweilige Referenz dargestellt.
Beispielhaft fiir die Referenzen sind die Wiederfindungen fiir die
Konzentration 0,5 ppb der Tiitenversuche in Abb. 1 abgebildet.

Der Vergleich der Schlauchmaterialien untereinander (Abb. 3) ergab
keine signifikanten Unterschiede. Eine Ausnahme stellte der Gummi-
schlauch dar, bei dem eine Auswertung nicht méglich war, weil eine
Vielzahl von Stérsubstanzen aus dem Schlauchmaterial eluiert
wurde.

Hervorzuheben ist, dap die Adsorption des Aldicarb mit Ausnahme
des PVC-Schlauches im Vergleich zu den iibrigen Wirkstoffen stédrker
ausgepragt ist.

Der Vergleich zwischen einem neuen und einem liber eine lé&ngeren
Zeitraum im Felde verwendeten Siliconschlauch zeigt einen signifi-
kanten Unterschied .im Sorptionsverhalten der untersuchten Triazine
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und des dazugehdrigen Metaboliten. Bei dem gebrauchten Schlauch
lag die reltive Wiederfindung iber der des neuen Schlauches.

Bei den verschiedenen Tiitenmaterialien ergaben die relativen Wie-
derfindungen der Pflanzenschutzmittel und ihrer Metaboliten (Abb.

4) keine signifikanten Unterschiede.
Im {ibrigen konnten bei den hier untersuchten Materialien keine

nennenswerten Kontaminationen festgestellt werden.

Wwdfdg. in Z
120

100
80
60
40
20

0 L EER., Gen , emimm

1 2 4 5 7 9
1 Aldicorbnitril 2 Aldicarbsulfoxid 3 Aldicarbsulfon 4 Aidicarb 6 Atrazin
5 Terbutviazindesethy! 7 Terbutylozin 8 Paralhionethyl g Pendimelholin

Abb. 2: Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in % fiir die
Konzetration 0,5 ppb der Tiitenversuche

% Wiederfindung der PSM (Bezug Referenz)
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W Aldicarbsuifox. M Aldicarbsulfon  H Aldicarb
(O Terb.oz.deset. B Alrozin B Terbutylazin
Parathionethyl Pendimethalin

Teflon 2 Polyethylen 3 Silicon 4 Silicon geb. 5 Gummi 6 PVC

Abb. 3: Relative Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in
Bezug auf die Referenz fiir die Konzentration 0,5 ppb der
Schlauchversuche
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% Wiederfindung der PSM (Bezug Referenz)
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_Abb. 4: Relative Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in
Bezug auf die Referenz flir die Konzentration 0,5 ppb der
TUtenversuche
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Abb. 5: Chromatogramm des Extraktes der mit dem Gummischlauch
' angesaugten Wasserprobe ’
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von
Ch. Erpenbeck *

1.Einleitung

Auf einer brachliegenden Fliche inmitten eines intensiv gewerblich
genutzten Hafengelidndes wurde in den 60er Jahren "Altdlentsorgung"
betrieben. Nach Bekanntwerden des Falles wurden Untersuchungen zur
Erfassung von Art und AusmaB der Bodenverunreinigung einem unab-
hingigen Gutachter in Auftrag gegeben, um den notwendigen Hand-
lungsbedarf festzustellen.

Bei dem ca. 1.500 m? groBen Grundstiick handelt es sich um einen
stark anthropogen {berprdgten Standort einer Klei-/Brackmarsch.
Die brackischen Sedimente lagern auf fluviatilen Sanden. Die Mor-
phologie der holozdnen Schichten ist durch den wechselnden FluB-
verlauf gestaltet. Die Gel#dndeh&he betrigt etwa 2 nNN.

Zu Beginn der Untersuchungen 1989 stellte sich die Fléche ohne
&uBere Anzeichen einer Kontamination und von Buschwerk vdéllig
zugewachsen dar.

2. Erfassung der Bodenverunreinigung

Im ersten Untersuchungsschritt wurden in einem Raster von 8m x 8m
25 Rammkernsondierungen niedergebracht bis zu einer Tiefe von max.
4 m. Aufgrund der organoleptischen Ansprache und von Laboranalysen
wurden 2zwei Kontaminationsherde von ca. 300 m? bzw. 100 m?
ausgegrenzt.

Nach den Laborbefunden handelte es sich um eine eindeutige Altél-
kontamination, die von Schwermetallen, vorwiegend Blei, und Halo-
genkohlenwasserstoffen (keine PCB’'s!) begleitet war. Bis 2zu ca.
40g Mineralélkohlenwasserstoffe (IR-KW; DEV H18) pro kg trockenen
Bodens konnten nachgewiesen werden.

Die Olverunreinigung lagerte auf dem Ursprungsgelénde, dem eigent-
lichen Marschboden (fs 't U) auf. Sie wurde nach unten hin scharf
begrenzt. Die Eindringtiefe reichte etwa 3 - 4 dm in den Marsch-
boden hinein. Das urspringliche und inzwischen 6lverunreinigte Ge-
ldnde wurde anschliefend mit Bodenaushub und Bauschutt aufgefillt.
Die bis zu 1,5 m michtige Auffiilllung war nicht kontaminiert. Das
Volumen wurde auf ca. 500 m> geschitzt.

* WERSCHE GmbH - unabhidngig beratende Ingenieure -
Theaterwall 10, 2900 Oldenburg (0ldb)
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Der aus den Untersuchungsergebnissen abgeleitete Handlungsbedarf
wurde wie folgt formuliert:

a) Die Sanierung des Schadensherdes ist kurzfristig mittels
geeignetem Sanierungsverfahrens vorzunehmen. Der Grenzwert fir
den anierungsbedarf und das Sanierungsziel wird auf
500 mg IR-KW/kg TS festgelegt. Schwermetalle und halogenierte
Kohlenwasserstoffen diirfen den B-Wert der 50g. Hollandliste

nicht iberschreiten. Vorschlag und Planung eines geeigneten
Sanlerungsverfahrens soll vom Gutachter erstellt werden.

b) Die kontaminierte Fliche ist einer Gefahrdungsabschatzung zu
unterziehen, um eine mogllche Schadstoffausbreitung in Grund-
und Oberfl&chenwasser elnzugrenzen.

3. Auswahl eines geeigneten Sanierungsverfahrens

Die Méglichkeit der Deponierung des verunreinigten Bodens auf = je
nach Kontaminationsgrad - eine Sonderabfall bzw. Hausmilldeponie
wurde ausgeschlossen, wenn erfolgversprechende Sanierungsver-
fahren zur Verfiigung stehen.

Einschlagige Erfahrungen in der Sanierung von &lverunreinigten
Bdden liegen fir unterschiedliche Verfahren vor. Grundsétzlich
stehen'thermische,»Bodenwasch7 und mikrobiologische Verfahren zur
Verfigung. Eine thermische Bodenbehandlung wére im vorliegenden
Fall nur off site in einer stationidren Anlage wirtschaftlich
durchfihrbar gewesen. Eine solche Anlage stand in vertretbarer
Entfernung nicht 2zur Verfiigung. Fir eine Bodenwdsche on site/off
site erwies sich der 2zu sanierende Boden als wenig geeignet, da
der hohe Schluffanteil die Effizienz des Verfahrens stark
herabsetzt. Es wire von einem hohen Anteil zu entsorgender Rest-
stoffe auszugehen gewesen. Fur eine mikrobiologische in-situ-
Behandlung lagen fur die qegebenén Standortbedingungen (geringe
Wasserdurchléssigkeit, anaerobe/reduzierende Verhdltnisse  im,
Untergrund) nicht genﬁgend Erfahrungen vor, um kurzfristig die
notwendige Sanierung. durchzufihren. Zur Auswahl kam letztlich eine
mikrobiologische on~site-Behandlung des kontaminierten Bodens. )

In einem vorgeschalteten Laborversuch erwiesen sich die Bodenver-
unreinigungen nach Schaffung optimaler Ungebungsbedingungen
(Durchliifftung, pH, Nihrstoffverhiltnisse) als gut abbaubar. Das,
Erreichen des vorgegeﬁenen Sanierungsziels (500 mg IR-KW/kg TS)
konnte bei einer 6-monatigen Abbauzeit garantiert werden.

Die Verfahrensschritte der Sanierung bestanden letztlich aus:

a) Auskoffern des verunreinigten Bodens und' Transport 2zu einer
‘Bodenaufbereitungsanlage auf dem Nachbargrundstiick
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b) Homogenisierung des Bodens unter Zumischung organischen
Substrats.

c) Aufsetzen des homogenisierten und durchmischten Bodens auf
eine Trapezniete (unter geschlossenem 2Zelt) auf einer
hergerichtete Fléche

d) monatliches Umsetzen der Miete 2zur Beliftung und Wasser-
gehaltseinstellung

e) begleitende Probenahmen und Untersuchung des Abbauverhaltens

4. Ablauf der Sanierung

Nach Abtragen und Zwischenlagerung der nicht verunreinigten 1,5 m
méchtigen Auffillung wurde verunreinigter Boden gezielt mittels
Bagger ausgebaut und per LKW zur Bodenaufbereitungsanlage
transportiert. Jede Fiillung der Baggerschaufel wurde direkt
organoleptisch auf Verunreinigungen gepriift. Danach fiel die Ent-
scheidung, ob Sanierungsbedarf bestand oder nicht. Zur "Eichung"
der organoleptischen Ansprache wurden einzelne Bodenproben von
einem staatlichen Labor auf IR-KW analysiert. Die Laborergebnisse
standen innerhalb von 2 Stunden zur Verfiigung. Um Konflikte hin-
sichtlich des Arbeitsfortschrittes 2zwischen Auftraggeber, Gut-
achter und Tiefbauunternehmer zu vermeiden, war es nutzlich, mnit
dem Tiefbauunternehmen einen Zeitvertrag abgeschlossen zu haben
und nicht nach m* ausgebauten Bodens abrechnen zu misssen.

Wahrend des Auskofferns des verunreinigten Bodens muBte fest-
gestellt werden, daB das  Sondierraster von 8m x 8m nicht aus-
gereicht hatte, um sémtliche verunreinigten Bereiche 2zu erkennen.
Neben den bereits ausgewiesenen Schadstoffherden wurde eine Viel=-
zahl punkt- und linienférmiger Verunreinigungen freigelegt. Aus
dem Grunde muBte letztlich die gesamte Fliche ausgekofferf werden.
Das Gesamtvolumen des 2zu sanierenden Bodens (IR-KW > 500 mg/kg TS)
belief sich schlieBlich auf 1.200 m3.

Die Homogenisierung des Marschbodens unter 2umischung. organischen
Substrats muBte aufgrund der Bindigkeit und der hohen Bodenfeuchte
mehrmals durchlaufen werden. Zur Verbesserung der Homogenisierung -
wurde ein geringer Anteil Sand zugesetzt. Nach Durchlaufen dieses
Verfahrensschrittes wurde das Material zu einer Trapezmiete
aufgesetzt. Zur Gewdhrleistung des Arbeitsschutzes fanden
Emissionsmessungen auf chlorierte Kohlenwasserstoffe statt.

Der Mietenuntergrund wurde entsprechend hergerichtet. Er baute
sich aus einer 30 cm midchtigen Sandschicht und einer ca. 5 cm
starken Lage aus gehackseltem Stroh auf. Die fertig aufgesetzte
Miete lagerte in einem ringsum geschlossenen Zelt (40 x 20 m).
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Zur Durchluftung und ggf. Befeuchtung der Miete wurde diese in mo-
natlichem Rhythmus mittels Umsetzgerit (frdsende Werkzeuge)
umgesetzt.

Sanierungsbegleitend wurde die Miete beprobt (10 Probenahmestel-
len) und auf IR-KW, Schwermetalle (Cd{ Pb, Hg, As) und haloge-
nierte Kohlenwasserstoffe (EOX) untersucht. Die Anfangskonzentra-
tionen der Schwermetalle und der EOX lagen bereits unterhalb des
geforderten B-Wertes (Hollandliste), die Gehalte an IR-KW
betrugen im Mittel 1.750 mg/kg TS. Der Unterschied zu den in der
Erstuntersuchung auf dem Standort festgestellten = IR-KW-
Konzentration (max. 40.000 mg/kg TS) beruht - auf Verdin-
nungseffekte, die durch den Bodenausbau bis 2zu einer Maximal-
konzentration von 500 mng/kg TS und Zumischung unbelasteten
~ Substrats hervorgerufen wurden.

Nach 6 Wochen Verweilzeit in der Miete betrugen die IR~KW Gehalte
im Mittel 840 mg/kg TS, was einer Abbaurate von 52% entspricht.
Nach weiteren 6 Wochen wurde bereits ein Wert von 320 mg/kg TS
(Abbaurate 82%) und somit das Sanierungsziel erreicht.

Der nunmehr sanierte Boden - konnte anschliefend auf der
urspringlichen Flidche wieder eingebaut werden.

5. Bewelssicherung

Die Beweissicherung zur Uberprifung des Sanierungserfolges
erstreckte sich neben der Untersuchung der Miete auf die
Untersuchung des nicht ausgekofferten Bodens auf  dem
Sanierungsgrundstiick und der Beprobung der Flédche, auf der die
Bodenbehandlung stattfand. .

Aus der Sohle des ausgekofferten, sanierungsbedurftigen
Grundstiicks wurden mehrere  Bodenproben entnommen und auf die
Parameter IR-KW, 'Schwermetalle (s.0.) und EOX untersucht. Die
Konzentrationen aller genannten Parameter lagen unterhalb der
Sanierungsgrenzwerte. Das Gelidnde der Bodenaufbereitung wurde vor
Beginn und nach AbschluB der MaBnahme beprobt, um éine ggf.
eingetretende Verunreinigung des Untergrundes feststellen zu
kdnnen. Die Analysenergebnisse der AbschluBuntersucheng lagen 2zum
Zeitpunkt der Drucklegung noch nicht vor.

Die Gefahrdungsabschatzung, die evtl. Emissionen vom verun-
reinigten standort ins Grund- und Oberflichenwasser zum Inhalt
hat, fiuhrt die Beweissicherung auch auBerhalb der Grund-
sticksgrenzen fort. Diese ist zur Zeit noch nicht abgeschlossen.
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Untersuchungen zum Einflufl von Fluoranthen und Benzo(a)pyren auf
Bodenmikroorganismen und zum mikrobiellen Abbau dieser Substanzen
A. Eschenbach*, P. Gehlen*, R. Bierl**

Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH) entstehen bei allen unvollstindigen Ver-
brennungsprozessen organischen Materials. Sie gehéren zu den am weitesten verbreiteten organi-
schen Xenobiotica und kdnnen ubiquitir im Boden, je nach Belastungsregion in sehr unterschied-
lichen Konzentrationen nachgewiesen werden. In einem Laborversuch wurde die Wirkung von
Fluoranthen (FLA, tritt in Bdden in hohen Konzentrationen auf) und Benzo(a)pyren (BAP, hohe-
Kanzerogenitit) auf Bodenmikroorganismen untersucht. Die physio-chemischen Eigenschaften der
beiden Stoffe sind in Tab. 1 angegeben.

Alle Untersuchuhgen wurden am Oberbodenmaterial (bis 10 cm Tiefe) einer Pseudogley-Pa-
rabraunerde durchgefiihrt, deren Kenndaten in Tab. 2 angegeben sind. Der Boden wurde feld-
frisch auf 2 mm abgesiebt, 14 Tage bei Raumtemperatur angeglichen und alle Unteisuchungen
wurden bei einem Wassergehalt von 40-60 % der maximalen Wasserkapazitit durchgefiihrt,

Um einen potentiellen Einfluf von BAP und FLA auf die Bodenmikroorganismen nachvollziehen
zu konnen, wurden die substratinduzierte Respiration (Anderson & Domsch 1978), deren Verlauf
iber 20 Stunden wie auch die Dehydrogenasenaktivitit (Thalmann 1967) am 1., 5. und 10. Tag
nach Applikation der Substanzen untersucht.

Es zeigt sich, daB sich sowohl die Ansitze mit BAP-Gehalten bis zu 10 ppm wie auch die mit
FLA Konzentrationen bis zu 200 ppm innerhalb eines Zeitraumes von 10 Tagen in der CO,-Re-
spiration nicht von den Nullkontrollen unterscheiden. Wie aus den Abb. 1 und 2 deutlich wird, ist
sowohl der Zeitpunkt der maximalen Respiration wie auch der gesamte Kurvenverlauf nahezu
identisch. Auch die Dehydrogenasenaktivitit 1aBt keine signifikanten Unterschiede zwischen kon-
taminierten Ansitzen und Nullkontrollen erkennen, wie aus Abb. 3 beispielhaft fir BAP am 1.
und 10. Tag nach Applikation von 1, 5 und 10 ppm hervorgeht.

Tabelle 1 Tabelle 2

Physio-chemische Eigenschaften Kenndaten des Versuchsbodens

pAst Struktr wl?cslslf(rell‘:s- kzeel%eziile'l_u Al?os: fizient Bodentyp: Pseudogley-Parabraunerde

wgl @0°C)  logKow  log Bodenart: T164 %
U66.7 % tU

Fhuoranthen O’_QD 021 533 43 .

pH-Wert: (6)25 %
. 106 Crg-Gehalt: §
Benzo(a)pyren 4.5-10 6.04 53 “?I?max: 36,95
. . s KAK (mval/100 g): 12.1

Quelle: Koch 1986; Sims & Overcash 1983. Fluoranthengehals 7.8 pglke

Benzo(a)pyrengehalt: 1.2 ugl/kg

* Universitit Trier, Abt. Bodenkunde
** Universitit Trier, Abt. Hydrologie
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. Anhand dieser Parameter, die in der landwirtschaftlichen Bodenmikrobiologie zuverlissig ange-
wandt werden, konnte kein EinfluB von BAP und FLA in den genannten Konzentrationen auf die
Bodenmikroorganismen nachgewiesen werden. Allerdings handelt es sich sowohl bei der sub-
stratinduzierten ‘Respiration wie auch der Dehydrogenasenaktivitit um Summenparameter. Es
kann also nicht nachvollzogen werden, ob spezielle Bodenmikroorganismen geschidigt werden
und andere wie z.B. kohlenwasserstoffverwertende: Bakterien gefordert werden, wie es Stieber
et al. (1990) bei PAH-Mischkontaminationen feststellen konnte.

Abb, 3 Fiir eine Gefahrdungseinschitzung von PAH's ist aber
. nicht nur deren EinfluB auf die Bodenmikroorganis-
Dehydrogenasenaktivitat men von Bedeutung, sondern auch ihr Abbau bzw.
Benzo(a)pyren ihre Persistenz. Um der bei Abbauversuchen entschei-

R o : denden Frage nachzugehen, ob eine: Absorption im
100 Boden bzw. eine Inkorporation in die organische Sub-
stanz stattfindet, wurden verschiedene Extraktionsver-
fahren durchgefiihrt. Zum einen wurde eine Aceton-
extraktion als Fliissig/Fest-Extraktion mit mehrmali-
gem Adusschiitteln im Ultraschall vorgenommen. Es ist
-| davon auszugehen, daff bei diesem Extraktionsverfah-
-ren auch Anteile der an die Bodenmatrix sorbierten

Oppm o PAH's erfat werden. Durch eine sich anschlieBende

Konzentration basische Verseifung mit methanolischer Kaliumlauge,

B ey D) voteg a=5  die eine Fliissig/Fliissig-Exktraktion mit Hexan ein-

e i taton schlieft, werden aber auch in die organische Substanz
o 7o e . inkorporierte Anteile analytisch erfaft.

Da es durch die Verseifung zu einer hydrolytischen Zerlegung von organischen Molekillen wie.
z.B. den Polymeren der Huminstoffe kommt, werden die wahrend der Inkubationszeit in die
Zwischenrdume der Polymere gewanderten oder eingebauten PAH-Molekile freigesetzt. Die ba-
sische Verseifung wurde in Anlehnung einer Methode von Grimmer et al. (1978) durchgefiihrt.
Einzelheiten des analytischen Vorgehens sind der Tab. 3 zu enthehmen.



In den Abb. 4 und 5 sind die Ergebnisse
der Abbauversuche fiir FLA in den
Konzentrationen 5 und 100 ppm und
BAP in den Konzentrationen 1 und
10 ppm dargestellt. Die Gehalte von
FLA und BAP, die nach der zweitmo-
natigen Inkubationszeit (t 56) ermittelt
wurden, sind in Bezug zu den Gesamt-
gehalten direkt nach Applikation der
PAH's (t 0) dargestellt. Aus diesen Ab-
bildungen wird auch der durch die je-
weiligen Exktraktionsverfahren ermit-
telbare Anteil in Bezug zu den Gesamt-
gehalten vor und nach der Inkubation
deutlich. So sind bei einer FLA-Kon-
zentration von 5 ppm nach der Inkuba-
tion nur noch 35 % der urspriinglichen
Gesamtgehalte durch eine Acetonex-
ktraktion erfaBbar, der durch die Ver-
seifung ermittelbare Anteil ist um 11 %
gestiegen. In dieser Grd8enordnung
unterlag FLA also wihrend der Inkuba-
tion einem weiteren Einbau in die orga-
nische Substanz. Insgesamt kdnnen aber
nur noch 80 % des vorherigen FLA-
Gehaltes ermittelt werden. Die restli-
chen 20 % sind auch mit der wesentlich
effektiveren Verseifung nicht erfafbar;
sie unterlagen hdochstwahrscheinlich ei-
nem mikrobiellen Abbau. Doch ist hier
auch eine noch festere Bindung an die
Bodenmatrix mdglich.

Abb. 4
Abbau Fluoranthen

120
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Tabelle 3:

1, Extraktionsverfahren/"Acetonextraktion”

fldssig/fest Extraktion von 0.5-1 g Boden

mit Aceton 3fach 2-20ml, 1 - 10 ml Aceton

mit Ultraschall extrahiert 30 min
Trennung von Extraktionsmittel und Boden
durch Zentrifugicren 3000 U/min, 15 min.

sukzessives Einengen und Uberfithren in
Hexan am Vakuumrotationsverdampfer

h hische Reinigung der Extrak 1000 mg Cyano(CN)Sauie
iiber gekoppelte Festphasenk h 1000 me{udecyl(CIS)Siule
1. Reinigung der Extrakie 2 ml Hexan
2. Elution der PAH's 2.5 mi Toluol

Aufkonzeatrieren des Eluats im No-Strom
und Aufnehmen in 1 ml Methanol

2. Extraktionsverfahren/" Verseifung”

flissig/fest Extraktion 0.5-1 g Boden in 80 ml 2N wabrig-

methanolischer
KOH, § h hydrolysiert
flissig/fliissig Extraktion 2 - 30 ml Hexan

sukzeasives Einengen am Vakuumrotations-
verdampfer

alle weiteren Schritte wie bei der Acetonextraktion

HPLC-System (Gynkotek): UV-Detektion, 254 nm
Saule Nucleosil 100-S C18 25 cm x 4.6 mm)
isokratisch (Mcthanol-Wasser 90:10)

Abb. 5

Abbau Benzo(a)pyren

:

120
100 g ¢
80
80
40

t0 58 t0 58

1ppm 10ppm

B aceton B verseltung a=5
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Bei einer FLA-Konzentration von 100 ppm liegt der in die organische Substanz inkorporierte
Anteil bei 17,5 % und ein mikrobieller Abbau von 22 % ist anzunehmen.

Bei einer Applikation von 1 ppm BAP zu dem Versuchboden steigt der inkorporierte Anteil wih-
rend der Inkubation um 9 %, insgesamt tritt auch hier ein Verlust von 25 % ein, der in der glei-
chen GroBenordnung liegt wie bei FLA in den Konzentrationen 5 und 100 ppm. Diese Verluste
wie auch die unterschiedlichen Anteile der jeweiligen Extraktionen sind bei FLA in beiden Kon-
zentrationen und bei BAP in der Konzentration von 1 ppm hoch signifikant abgesichert, bei
cinem n von 5. Bei einer Konzentration von 10 ppm BAP ist der geringfiigige Verlust statistisch
nicht signifikant nachweisbar, doch kann hier noch eine gleichhohe Abbauleistung der
Bodenmikroorganismen wie bei 1 ppm BAP vorhanden sein, die aber nicht abzusichern ist. Auch
in diesem Falle ist eine Verinderung der durch die verschiedenen Exktraktionsverfahren
erfaBbaren Anteile nachzuweisen. Nach der Inkubation sind. rd. 37 % in die organische Substanz
eingebaut. Bei einer Acetonextraktion hitte diese Nichterfassung dieser- schwerer. zu
extrahierenden Fraktion unter Umstiinden als ein Abbau miSinterpretiert werden kdnnen.

Es zeigt sich, daB die Verseifungsexktraktion eine notwendige Erweiterung bei Abbauversuchen -
ist. Da mit dieser Methode ein Einbau der PAH's in die Polymere der organischen Substanz
nachvollzogen werden kann, und dieser durch die Verseifung erfalte Anteil bis zu 45 % des Ge-
samtgehaltes ausmacht. Ob dieser Einbau in die Huminstoffsysteme generell eine Festlegung und
damit Anreicherung im Boden bedeutet, kann allerdings aufgrund dieser Untersuchungen nicht
beantwortet werden. Haider und Martin 1988 konnten in Untersuchungen mit 4C markierten
aromatischen Xenobiotica zeigen, daB in Anwesenheit eines WeiBfaulepilzes die an die Humin-
stoffsysteme gebundenen bzw. eingebauten Verbindungen gleich schnell bzw. sogar schneller ab-
gebaut wurden, als die freivorliegenden Substanzen. . .

Ob der minimale bzw. statistisch nicht abgesicherte Verlust/Abbau von BAP in einer Konzentra-
tion von 10 ppm auf eine grofere Persistenz von BAP gegeniiber FLA, bei dem sich in Konzen-
trationen von S und 100 ppm ein Verlust von etwa 20 % einstellte, zuriickzufiihren ist, miiBten
Untersuchungen mit weiteren Konzentrationsbereichen bestitigen.

Da wie oben dargestellt die substratinduzierte Respiration und Dehydrogenasenaktivitit keinen
EinfluB der polycyclischen aromatischen Kohlenwasserstoffe FLA und BAP in den genannten
Konzentrationen auf die Bodenmikroorganismen des angegebenen Versuchsbodens erkennen lie8, .
miiBten spezifischere Parameter der mikrobiellen Aktivitat oder Untersuchungen einzelner Orga-
nismengruppen zeigen, ob dieser Verbleib von BAP (10 ppm) auf eine Schadeinwirkung auf die
Bodenmikroorganismen zuriickzufiihren ist.
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Experimentelle Untersuchungen zur Mobilitit von
leichtfliichtigen CKW in der Bodenzone

U. Fischer 1, R. Schulin 1, F. Stauffer 2, J.J. Kaluarachchi ! und M. Keller !

EINLEITUNG

Zur Entfernung der immer hiufiger festgestellten Verunreinigungen von Béden und Grundwasser-
leitern mit organischen Chemikalien sind mittlerweile eine Reihe von Sanierungsverfahren entwickelt
worden. Bodenluftabsaugung (Abb. 1) ist ein in den letzten Jahren oft angewandtes in-situ-Verfahren
zur Entfernung von leichtfliichtigen Verbindungen wie z.B. CKW, bei dessen Einsatz der zu sanie-
rende Boden eine ausreichend hohe Gasdurchliissigkeit aufweisen muB.

Da die Anwendung dieses Verfahrens bisher fast ausschlieBlich auf empirischen Erfahrungen beruht,
sind die Zielsetzungen des hier vorgestellten Projektes:

- Erfassung und Untersuchung der maBgeblichen physiko-chemischen Prozesse bei der Bo-
denluftabsaugung zur Ermittlung der den Transport limitierenden Parameter

- Abklirung des Einflusses verschiedener Betriebsparameter (z.B. GasfluBrate, kontinuier-
licher oder intermittierender Betrieb, Gestaltung der Brunnverfilterungen)

- Uberpriifung eines 2-D Mehrphasen-Transport-Modelles (Kaluarachchi and Parker 1990)
unter Laborbedingungen

kontaminierter Bereich

Abb. 1: Aufbau und Wirkungsweise einer Bodenlufiabsauganlage

1 Fachbereich Bodenschutz, Inst. f. Terrestr. Okologie, ETH Ziirich
2 Inst. f. Hydromechanik u. Wasserwirtschaft, ETH Ziirich
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YORGEHEN

Zur Untersuchung der physiko-chemi- Luft
schen Prozesse und Uberpriifung des - . Bohrungen fiir Probennahme
Transport-Modelles = wird das l und Druckmessonden Pumpe

Verfahren der Bodenluftabsaugung in
zwei quasi-zweidimensionalen
Modellsystemen unterschiedlicher
GroBenordnung nachgestellt: einer
Kiivette (70x60x5cm; Abb. 2) und
einem Tank (480x140x5cm).

Zur Parameterbestimmung werden
Batch- und S#ulenversuche durchge-
fithrt. In Batch-Versuchen werden die
Henry- und Adsorptionskonstanten
der eingesetzten Chemikalien ermittelt.
Die Sdéulenversuche dienen der
Bestimmung von Dispersions-
eigenschaften und Retardations-
faktoren, der hydraulischen und )
pneumatischen Leitfihigkeit in Sandfitllung Sicb
Abhiingigkeit der Phasensittigungen -
dés Porenraumes und Diffusions-
koeffizienten.

Abb. 2: Kiivette (70x60x5cm)

MATERIAL UND METHODEN

Als Medium wird eine Quarzsandmischung eingesetzt, deren Desorptionskurve und KorngroBenver-
teilung in Abb. 3 dargestellt ist.

Als zu untersuchende Chemikalien wurden ausgewihlt: 1,1,1-Trichlorethan; 1,1,2-Trichlorethan;
Trichloethylen und Tewrachlorethylen. Thre wichtigsten physiko-chemischen Eigenschaften sind in
Tab. 1 zu finden. Thre Bestimmung in Gas- und Wasserproben erfolgt mittels GC-ECD.

Zur Messung des Gas- bzw. Wasserdruckes werden elektronische Sensoren eingesetzt.

Tab. 1: Wichtige physiko-chemische Daten der untersuchten Chemikalien (verschiedene Quellen, ¥200¢)

1,1,1-Tri 1,1,2-Tri  Trichlor- Tetrachlor-
Einheit chlorethan chlorethan ethylen ethylen

Molgewicht g mol! 1334 133.4 131.39 165.83
Siedepunkt oC 74.1 113.8 87 121
Schmelzpunkt ocC -30.4 -36.5 -73 -19
Dichte ¥ gem3 1.34 1.44 1.46 1.62
Henry-Konst. ¥ - 0.55 0.04 0.32 0.54
Loslichkeit ¥ gl! 1.55 4.36 1.08 0.149

Dampfdruck ¥ kPa 1317+ 22 " 713 1.87
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Abb. 3: Desorptionskurve und Korngrdfenverteilung der ausgewdhiten Quarrzsandmischung

SIMULATION

Zur Versuchsplanung werden Computer-Simulationen herangezogen. Fiir die in Abb. 4 gezeigten
Darstellungen wurden folgende Annahmen getroffen:

- Luftzutritt auf 150 cm an der Oberseite
- Absaugen im ungesiittigten Bereich auf der gegeniiber-liegenden Stirnseite (-40 bar)
- Chemikalie: Trichlorethylen; physiko-chemische Daten aus der Literatur
- Anfangsbedingungen: Wasserspiegel bei 25 cm Hohe; Konzentrationen:
Wasser: 0.5 mg cm-3> Gas: 0.19 mg cm™3
- Randbedingungen: No-Flux am Boden, konstantes Potential auf den Seiten

LITERATUR

Kaluarachchi J.J. and Parker J.C. (1990) Modeling multicomponent organic chemical transport in
three-fluid-phase porous media. J. Contam. Hydrol. 5: 349-374
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Abb. 4: Wassersdttigung (S, ) sowie Konzentrationen im Wasser (C,,) und in der
Gasphase (Cg ) nach 40 h :
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PAKs in Strafenrandbdden

S. Fleischmann, B.-M. Wilke*

Einleitung

Polycyclische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAKs) entstehen bei
der unvollstandigen Verbrennung organischer Substanzen und sind
somit auch Bestandteil in Kfz-Emissionen.

Deshalb wurden StrapBenrandbdden auf ihren Gehalt an PAKs unter-
sucht. Dabei interessierten besonders die PAK-Belastung in Ab-
hangigkeit von der Entfernung zum Strapenrand, der Zusammenhang
mit der Verkehrsdichte und der Einfluf einer Barriere (geblisch-
dhnliche Hecke) auf die PAK-Verteilung. Die zur PAK-Quellen-
bestimmung von Immissionen (z.B. LAHMANN et al, 1984) errechneten
charakteristischen Quotienten wurden auf ihre Anwendbarkeit fir
StraBenrandbdden Uberpriuft.

Material und Methoden

Untersucht wurden Strafenrandbdden in Berlin und Celle sowie je
ein Berliner und Celler Waldboden auf ihre Gehalte an PAKs geméB
TVO Fluoranthen (FA), Benzo(b)fluoranthen (BbF), Benzo(k)fluor-
anthen (BkF), Benzol({a)lpyren (BaP), Benzo (ghi)perylen (BghiP},
Indenopyren (IP) und zusatzlich, da fir Kfz-Emissionen typisch,
Coronen (COR).

Die Probenahme erfolgte in dreifacher Wiederholung in 0,25 n,
1,00 m und 4,00 m Entfernung zum Fahrbahnrand, in den Tiefen
0-3 cm und 12-17 cm. Die hier dargestellten Ergebnisse beziehen
sich auf Gehalte der obersten 3 cm.

Die Bdden bestanden aus Sanden bzw. leicht schluffigen Sanden mit
Tongehalten unter 5 %; die pH-Werte (CaCl:) der StrapBenrandbdden
lagen zwischen 6,5 und 7,5, die der Waldbdden um 3,5; Corg.
zwischen 2 % und 5 %, beim Berliner Waldboden bei 8.7 % (PLATH-
DREETZ, 1991).

Die Bodenproben wurden nach Lufttrocknung und Sieben (2 mm) mit
Petroleumbenzin extrahiert, Uber Kieselgel gereinigt und die PAKs
mittels HPLC mit UV-Detektion gemessen.

Ergebnisse und Diskussion

Mit zunehmender Entfernung vom StraBenrand nimmt der Gehalt an
PAKs generell ab (Abb. 1). Allerdings zeigt sich nur fir BghiP, IP
und COR eine kontinuierliche Abnahme. Abweichungen von diesem
Verlauf sind besonders bei FA und BaP zu beobachten. Fir FA mup
aufgrund der Flichtigkeit von einem anderen Transportverhalten
ausgegangen werden, BaP wird durch andere Quellen (Hausbrand)
zusdtzlich eingetragen.

Institut fiir Landschaftsbau der Technischen Universit&t Berlin,
Albrecht Thaer-Weg 4, 1000 Berlin 33
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Abb. 2 zeigt die Abhangigkeit der PAK-Gehalte von der Verkehrs-
dichte. Mit zunehmender Kfz-Zahl/d nimmt prinzipiell auch die PAK-
Belastung der Strafenrandbdden zu. Wahrend eine stetige Steigung
fir BDLF, BKF, BghiP und COR beobachtet wird, weichen FA, BaP und
IPbesonders im Bereich schwach befahrener Strafen {(bis 2500 Kfz/d)
von diesem Verlauf ab, ein Indiz fldr die Dominanz anderer PAK-
Quellen.

Abb. 1 PAR-Gehalte in Abhangigkeit vom Fahrbahnabstand
Celte Welfenalle, 6000 Kfz/d OFA
7004 [ BbF
600 g BKkF
S00 K] BaP
3400 @ BghiP
£300 8P

200
100
04

Entfernung von der Fohrbohn

Abb. 2 Abhiangigkeit der PAK-Gehalte von der Verkehrsdichte
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Abb. 3 verdeutlicht den EinfluP einer geblischdhnlichen Hecke auf
die Verteilung von BaP, BghiP, IP, und COR. Wihrend die Gehalte
innerhaldb der Hecke mindestens so hoch sind wie davor, zeigt sich
ein drastischer . Rickgang hinter dieser Barriere: innerhalb der
Hecke findet ein Auskidmmen des Schwebstaubes und letztendlich eine
héhere Deposition der Schadstoffe statt. Im Vergleich wurde in
einem Rasenstiick der selben Strafe eine kontinuierliche  Abnahme
mit wachsender Entfernung zum Strafenrand festgestellt. Die
insgesamt niedrigeren Werte dieses Standortes kdnnen zum einen auf
die relative Anreicherung der PAKs am Heckenstandort zurlickgefiihrt
werden, zum anderen wird das hier bei der Mahd anfallende Schnitt-
gut abgefahren, somit die dort anhaftenden Schadstoffe dem Stand-
ort "entzogen".
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Abb. 3 EinfluB einer Hecke auf die PAK-Verteilung
Afrikonische StraBe, mit Hecke, 20 000 Kfz/d Afrikanische Strafle, ohne Hecke, 20 000 Kfz/d
1200 vor der Hecke in der Hecke hinter der Hecke 400
{1 BaP
@ BghiP

aw

== 0
025 m 1,00 m 4,00 m 025 m 1,00 m 400 m
Entfernung vom Fahrbohnrand Entfernung vom Fahrbahnrand

Nicht fiur alle PARs sind Kfz-Emissionen Hauptbelastungsquelle der
Strapenrandbdden. Insbesondere an schwach befahrenen Strafen (bis
2500 Kfz/d) werden Uberlagerungen durch andere Quellen flir FA, BaP
und IP deutlich (Abb. 2). Um den Einflupf von Hausbrand abschitzen
zu kdnnen, wurden die aus der Immissionbewertung bekannten
(LAHMANN et al, 1984) Quotienten IP/BghiP und BaP/COR (Tab. 1) fiir
die Strafenrandbdden errechnet. In Emissionen wurden fir IP/BghiP
bzw. BaP/COR Werte zwischen 0,44 bzw. 1,33 fir Kfz und 1 bzw. 3
fir Hausbrand bestimmt (GRIMMER 1980, zit. nach DAISEY, 1986
Auch fir Immissionen gilt: je kleiner die Quotienten, desto hdéher
der durch Kfz-Emissionen verursachte Anteil in Immissionen. So
fanden LAHMANN et al. (1984) in verkehrsfernen Gebieten f£ur
IP/BghiP bzw. BaP/COR Quotienten von 0,93 bzw. 1,55 und in
verkehrsnahen Gebieten Werte von 0,75 bzw. 0,94. BUCK (1986)
ermittelte fir BaP/COR in Kfz-Ballungsgebieten Verh&ltnisse wvon
1,1 und in einer Siedlung mit vorwiegend Kohleheizunag 4,7.
Qualitativ 1&Bt sich dieses auch bei den StraBenrandbdéden wieder-
finden: hohe Quotienten wurden an Strafen gefunden, die in
wesentlich durch Hausbrand gekennzeichneten Gebieten liegen.

Tab. 1 Verhdltnisse IP/BghiP und BaP/COR in Berliner
StraBenrandbdden

Kfz/d Anmerkungen IP/BghiP BaP/COR
2500 innerstidtisch, Hausbrand 4,50 5,09
5000 AuBenbereich, Hausbrand 1,03 4,25

10 000 Aufenbereich 0,98 3,14

15 000 innerstadtisch 0,84 2,94

20 000 innerstadtisch 1,07 3,79

{in 0,25 m Entfernung)

Ein Vergleich von PAK-Gehalten an zwel typischen stadtischen
StraBen {Tab. 2) mit Gehalten anderer Bdoden zeigt, daB erheblich
erhdhte Werte gegeniiber Wald- und Ackerbdden auftreten: gegeniber
den PAK-Gehalten im Celler Waldboden wurden an einer Hauptver-
kehrsstrafe mindestens 10-fache, an einer nur schwach bis mittel
befahrenen Strafe 2-3 -fache Gehalte gemessen.



Tab. 2 PAK-Gehalte in StraBenrand-, Wald- und Ackerbdden

PAK Waldboden Ackerboden Strafenrandboden in 1 m
(1) (2)+ ‘Entfernung (1) -
. 20 000 Kfz/d 5000 Kfz/d
FA 165 210 . 2385 464
BbF 106 220 1389 267
BkF 130 250 2089 364
.BaP 70 120 . 1171 .. 181
BGhlP 106 66 1072 ' 199
IP 108 100 1117 ¢ 194
COR 22 122 - 353 34

)+ bezogen auf Ap~Horizont (25 cm)
(1) eigene Untersuchung, (2) JONES et al. (1989)
alle Angaben in pg/kg

Zusammenfassung

Prinzipiell nimmt die PAR-Belastung mit zunehmender Entfernung vom
StraBenrand ab und mit der Verkehrsdichte 2zu. Eine geblischdhn-
liche Hecke zeigt eine starke Abschirm- und Anreicherungswirkung
fiir diese Schadstoffe., Der Einflup des StraBenverkehrs auf die
Belastung kann- insbesondere an wenig befahrenen StraBen durch
agebietsspezifische Belastungen uberlagert werden. Die Quotienten
IP/BghiP und BaP/COR erlauben eine qualitative Einschitzung des
Anteils weiterer PAK-Quellen (z. B. Hausbrand) an der Belastung
dieser B&éden mit PAKs.
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Z an rt artike in Béde

von
Peter F. Germann
Einleitung :
Der Transport von Partikeln im Boden ist qualitativ den
Bodenmorphologen ldngst bekannt. Doch besteht ein Defizit in der
quantitativen Erfassung des Transportes von Bakterien, von
Tonteilchen und von an diesen haftetenden Stoffen, sowie von
partikuldren organischen Substanzen und Schwermetallen durch die
Béden. Die folgenden Betrachtungen mégen als Anstésse bei der
Entwicklung von Modellen gelten.

Massstdbe und Modelle

Im folgenden sind einige typische Lingen zusammen gestellt, die
es beim Transport von Teilchen im Boden zu beriicksichtigen gilt.
Den relativen Langen liegt die typische Grésse von 1 [um] eines
Bakteriums zugrunde

absolut relativ
[m
1) Austausch-, Oberflachenvorgénge 107 - 107 10" - 107
2) Bakterien, Viren, Tonteilchen 10° - 10 0,01 - 10
3) Beobachtete Transportdistanzen bis 10° 10°
Die Bodenchemiker und -mikrobiologen befassen sich im

Zusammenhang mit dem Teilchentransport hdufig mit den Bereichen
1) und 2), welche sich von den beobachteten Transportdistanzen
um ungefdhr 7 bis 13 Gréssenordnungen unterscheiden. Vollsténdige
Modelle iiber den Teilchentransport im Boden missen demnach in der
Lage sein, diese enormen Spannen zu umfassen.

Zum Beispiel behandelt das Modell von Corapcioglu und Haridas
(1985) lber den Transport von Bakterien im Boden den transienten
Wasserfluss mit der Gleichung von Richards (1931). Auch beruck-
sichtigen die beiden Autoren Prozesse, unter anderen, wie das
Verstopfen von Poren als Folge des Wachstums und das Wachstum der
Bakterien in Abhdngigkeit des Sauerstoff- und Nahrstoffangebotes.

Mit ihrem Arisatz kann jedoch der Teilchentransport uber Distanzen
vori héchstens 0,2 [m] erklidrt werden, d.h. es fehlen noch etwa
3 bis 4 Grossenordnungen.

Die Filtrationstheorie, wie sie zum Beipiel von Grauer (1999)
vorgestellt wurde, zeigt auf, warum die Bakterien Escherichia
coli schneller durchbrechen als die etwa 10 x kleineren Bak-
teriophagen f2 (Gerba und Bitton, 1984). Der Faktor o, der die
Wahrscheinlichkeit des Auftreffens eines transportierten Teile
auf ein Teilchen der festen Bodenmatrix beschreibt, musste aber
von Harvey (1989) fir den Transport von Bakterien in eingm
Aquifer auf einen fir eine diffusporige Matrix unreal klein
erscheinenden Bereich von 8,5x10” - 4,3x10™* veranschlagt werden,
damit das Modell mit den Beobachtungen in Einklang gebracht
werden konnte. i

Y Professur fir Bodenkunde, Geographisches Institut der Uni Bern,
Hallerstrasse 12, CH-3012 Bern (Schweiz)
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McDowell et al. (1987) haben verschiedene Gesichtspunkte des
Partikeltransportes in porésen Medien zusammengetragen.

Transport iiber lange Strecken

Wenn man annimt, dass die Poren in Bdden und Grundwasserleitern
strukturiert sind (d.h.,"Makroporen" aufweisen), kann die
Wassersickerung mit einem auf der Theorie der Grenzschichtfliisse
aufgebauten Konzept behandelt werden (Germann, 1990). Der mobile
Wassergehalt w '[m’/m’] muss dabei nur einige %Vol. annehmen, um
die fur diffusporige Systeme aqulvalente Wasserleitfahigkeit zu
erklédren. Im Modell wird weiter angenommen, dass die Schwerkraft
die einzige den Fliessvorgang treibende Kraft sei und ihr nur
die Viskositét des Wassers entgegenwirke. Mit der Methode: der
Charakterstiken und der Theorie der kinematischen Wellen kénnen
die Transportgleichungen geldst werden (Germann und Beven, 1985).
Zwischen dem mobilen Wassergehalt w und der Volumenflussdichte
g[m/s] besteht folgende Beziehung:

qg=bw [1]

dabei sind b[m/s] die Konduktanz und a [dimensionslos] = 2,5.
Die Massenbilanz einer kinematischen Welle lautet:

3g/dt + c Aq/dz + crw =0 [2]

dabei sind c[m/s] die Celerit&t (d.h., die Geschwindigkeit der
kinematischen Welle) und der Senkenterm r [s@] beschreibt
summarisch den Wasserfluss von der k1nematlschen Welle in die
diffusen Poren. Es gilt:

dw/dt = -~ r w(t) [3]

Um Teilchen effizient iliber lingere Distanzen transportieren zu
kénnen, muss die Schleppkraft des Bodenwassers minimale kritische
Werte erreichen. Die Dicke des mobilen Wasserfilmes ist mit w
korreliert und seine kinetische Energie mit b.

Germann et "~ al.(1987) haben die Durchbruchskurven von

Bakteriensuspensionen, wie sie von Smith et al.(1985) fiir einige

ungestérte Béden verdffentlicht wurden, auf die krltlschen Werte
- hin untersucht. Es folgte:

by 2 0,1 [m/8]; Wse 2 0,027 ==> Qe 2 6X107° [m/s]

Diese kritischen Werte wurden mit beobachteten Angaben Uber
kinematisches Fliessverhalten verglichen. Wenn man die Werte der
Tabelle 1 als Beispiele verwendet, dann gelangt man etwa zur
raum-zeitlichen Verteilung von Bakterlen, wie sie aus der
Abbildung 1 hervorgeht.

13

Tabelle 1: Modellparameter zu den Kurven in Abbildung 1

Kurve '’ g an der Oberfléche b r
[m/s] [m/s] {1/s]
a 10 1,0 5x107
b 10 0,1 5x10™
u 107 . 1,0 5x107*
v 10 1,0 5%107°
W 107 1,0 5%x10™
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Es stellte sich bei dieser Betrachtung heraus, dass die
Intensitdt und deren Dauer der meisten Niederschldge alleine
betrachtet nicht genligen, um einen Partikeltransport im Boden.
einzuleiten oder ihn Uber l&ngere Distanzen aufrechterhalten zu
kénnen. Zieht man jedoch in Betracht, dass Wasser an der Boden=-
oberflidche zusammenfliessen kann und dass es mancherorts
wesentlich léngere Zeitperioden fliessen kann als wie sie durch
die Niederschlagsdauer gegeben sind, dann kann mit diesem Ansatz
der Transport von Teilchen im Boden ber langere Strecken
durchaus quantitativ betrachtet werden.

Abbildung 1

Mégliche Distanzen
und Zeitintervalle
des Transportes von
Teilchen im Boden.
(1) und (2) sind
beobachtete Werte,
(C) entspricht dem
Bereich, in dem die
kritischen Werte
hergeleitet wurden,
(3) ist der von
Corapcioglu und
Haridas (1985)
behandelte Bereich.
Die Kurven a, b, u,
v und w entsprechen
den Angaben in
Tabelle 1.(Germann
et al.,1987).
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Mitteilgn. Dtsch. Bodenkundl. Gesellsch.

Wechselwirkungen organischer Spurenstoffe mit Boden-
komponenten im -System Boden/Wasser und Boden/Ol

von

J. Gerth, C. Bdddeker und U. Férstner™

1. Einleitung

Kontaminationen von B8den mit {1 geschehen hdufig und stellen
eine besonders massive Form des Eintrags von organischen
Fremdstoffen dar. Dabei sind Konzentrationen von wenigen
Prozent ausreichend, um das Pflanzenwachstum stark
einzuschrdnken bzw. vollstdndig 2zu wunterbinden. Uber die
Wechselwirkungen zwischen 0l und Boden, insbesondere iliber den
EinfluB wvon 01 auf die chemischen Eigenschaften der

Partikeloberfldchen und den Aufbau der Grenzschicht
01/Feststoff, liegen nur wenige Informationen vor. So ist z.B.
nicht bekannt, inwieweit Bodenoberflachen bei einer

Kontamination mit 01 noch reaktiv und zu Sorptionsreaktionen
befdhigt sind. Zur Kldrung dieser Fragen wurden Batch-Versuche
zur Sorption verschiedener organischer Spurenstoffe aus
widssriger Losung und aus 01 an Feststoffen unterschiedlichen
Stoffbestandes durchgefiihrt.

2. Material und Methoden

Die Auswahl der Stoffe umfaBte die iiberwiegend unpolaren
Verbindungen Hexachlorbenzol (HCB), Anthracen, Lindan, 1,2,4-
Trichlorbenzol (1,2,4-TCB) sowie Pentachlorphenol (PCP), 2,4~
Dichlorphenoxyessigsdure (2,4-D) und Atrazin mit schwach sauren
bzw. schwach basischen Eigenschaften. Die meisten dieser Stoffe
sind in SickerSlen von -Altablagerungen nachweisbar. Die
Konzentrationsbestimmung in den Versuchslésungen erfolgte durch
. Einsatz 4C-markierter Verbindungen.

Als Feststoffe wurden die Tonfraktionen aus dem Ah-Horizont
einer Parabraunerde (LA) und dem Klei-Horizont einer Moormarsch
(MK) sowie synthetischer Goethit mit einem Ladungsnullpunkt bei
pH 6,8 untersucht. Die pH-abhingige Kationenaustauschkapazitdt
weist bei der Probe MK (Co-g: 3,0%) einen hohen Anteil an
permanenter negativer Ladung aus und ist damit kennzeichnend
fiir Dreischichtsilicate. Bei der Probe LA (Coxrg: 13,3%) besteht
zwischen der KAK und dem pH eine lineare Beziehung, wie sie fir
Huminstoffe charakteristisch ist.

Die Feststoffe wurden in gefriergetrockneter Form verwendet.
Zur Bestimmung der Sorption bei unterschiedlichem pH wurden von

Arbeitsbereich Umweltschutztechnik
TU Hamburg-Harburg

EiBendorfer Str. 40

2100 Hamburg 90
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jedem Material bis zu 7 wissrige Teil-Suspensionen hergestellt,
die durch Sdure-/Basetitration auf unterschiedliche pH-Werte
zwischen 3,5 wund 8 eingestellt und erst anschlieBend
-gefriergetrocknet wurden. Fiir die Sorptionsuntersuchungen in
widssriger L&sung wurde 0,01 M cCaCl, als Begleitelektrolyt
gewdhlt. Zur Bestimmung des Spurenstoffverhaltens im &lhaltigen
System wurde ein Modelldl verwendet, das aus insgesamt 8
Komponenten bestand. Davon umfaBte Hexadecan 45 Gew.%, Pristan
20%, n-Nonylbenzol 16,8%, cis-Decalin 10%- ~ und 2-
Methylnaphthalin 6,5%.

Die Batch-Versuche wurden mit jeweils 20 mg Feststoff in 6 ml
wdssriger Losung oder Ol durchgefiihrt. Nach 24-stiindiger
Schiitteldauer wurde die Konzentration der jeweils einzeln
untersuchten Spurenstoffe im klaren Uberstand gemessen. Zur
Bestimmung des Einflusses von Tensiden auf die Spurenstoff/
Oberflichen-Wechselwirkungen wurde der fliissigen Phase das
nichtionische Tensid Tween 80 (Poly 1,2-Ethandiol(n)sorbitan-
monooleat) mit einer kritischen Mlzellarbl1dungskonzentrat10n
von 140 mg/L zugesetzt.

3. Ergebnisse und Diskussion

Im widssrigen System wird die Sorption der unpolaren
Verbindungen HCB, Anthracen und Lindan hauptsdchlich vom Cgoog—
Gehalt der Feststoffe bestimmt. Der Bindungsmechanismus beruht
im wesentlichen auf hydrophoben Wechselwirkungen. Im
0Ol/Feststoff-System findet bei allen untersuchten Sorbentén
keine Abnahme .der Spurenstoffkonzentration im 01 statt, das
damit ein optimales Verteilungsmedium fur unpolare Verbindungen
darstellt (Boyd et al. 1990).

Die Bindung von Atrazin im System Wasser/Feststoff nimmt mit
abnehmendem pH zu (Abb. 1), da das Atrazinmolekiil protoniert
und damit als Kation gebunden wird. Als Bindungsmechanismus
wird auch die  Ausbildung von Wasserstoffbriicken . fiir
wahrscheinlich gehalten (Kukowski 1989). Atrazin wird durch
Sorbenten mit permanenter negativer Ladung (Probe MK) weitaus
am stdrksten gebunden. Versuche bei unterschiedlichen
Begleitelektrolyten (0,01 M CaCl, und 0,02 M NaCl) zeigen, daf
bei der Bindung dieses Stoffs Kationenaustauschvorgédnge
- beteiligt sind.

Im System Ol/Feststoff wird Atrazin ebenfalls aus der fliissigen
Phase entfernt. Dabei zeigt sich eine Abhdngigkeit von dem im
wissrigen System gemessenen pH-Wert (Abb. 1). Dlgses Ergebnis
deutet darauf hin, daB bei den Reaktionen im Ol/Feststoff-
System Wasser beteiligt sein muB, das wahrscheinlich als diinner
Film auf den Partikeloberfldchen vorhanden ist.  Die
Reaktionsbedingungen in diesem Film scheinen demjenigen pH-Wert
sehr 8hnlich zu sein, der in der rein wissrigen Suspension des
jeweiligen Feststoffs gemessen werden kann. Die
Feststoffoberflichen werden unter den gewdhlten
Versuchsbedingungen also nicht direkt vom 81 benetzt, sondern
sind durch einen Wasserfilm von diesem getrennt.

Die Sorption von 2,4-D im wédssrigen System nimmt ebenfalls mit
abnehmendem pH zu. Der tiberwiegend in anionischer Form
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vorliegende Stoff wird dabei am stdrksten vom Goethit sorbiert,
der an seiner Oberfliche mit sinkendem pH zunehmend positive
Ladungen aufweist. Im 0l/Feststoff-System-wird 2,4-D sehr viel
stdrker aus der fliissigen Phase entfernt. Dabei nimmt die
Konzentration im 01 genau umgekehrt, und zwar mit dem Ansteigen
des im wédssrigen System gemessenen pH-Wertes stark ab. Dieser
Effekt beruht nicht auf einer Sorption durch die
Feststoffoberfldchen, sondern auf einer Anreicherung des gut
wasserléslichen 2,4-D im Wasserfilm. Mit dem pH steigt der
Dissoziatiationsgrad von 2,4-D und’ damit dessen
Wasserlodslichkeit.

Die Sorption von PCP im widssrigen System nimmt in der
Reihenfolge LA > MK > G ab und wird damit stark vom Ce.g4-Gehalt
der Sorbenten bestimmt. Die zunehmende Dissoziation der OH-
Gruppe (pK. = 5,7) bedingt jedoch mit ansteigendem pH eine
starke Abnahme der gebundenen Anteile. Aus der Olphase wird PCP
bei allen drei Feststoffen zu gleichen, relativ geringen
Anteilen (ca. 6%) entfernt, die jedoch mit dem pH-Wert im
Wasserfilm (ab pH 6) etwas zunehmen (auf ca. 10%). Dieser
Effekt beruht wahrscheinlich auf der unter diesen
Reaktionsbedingungen erhéhten Wasserldslichkeit. Gegeniiber der
wldssrigen Phase ist 01 jedoch das bevorzugte Verteilungsmedium
fiir PCP.

Beim 1,2,4-TCB nimmt die Sorption im w&issrigen System in der
Sequenz LA > MK > G ab und wird damit, &hnlich wie beim PCP,
weitgehend durch den C,.o-Gehalt bestimmt. Wihrung die Bindung
durch LA und MK v&8llig pH-unabhidngig ist, nehmen die durch
Goethit gebundenen Anteile nit abnehmendem pH stark zu.
Mdglicherweise bestehen zwischen den 1,2,4-T-Molekiilen mit sehr
schwach ausgeprdgtem Dipolmoment und der positiv geladenen
Goethitoberfldche Dipol-Wechselwirkungen. Im Ol/Feststoff-
System verbleibt 1,2,4-TCB bei allen Sorbenten zu 95-97% in der
Olphase. Die geringen Verluste k&nnen auf eine Verteilung in
den Wasserfilm zuriickgefiihrt werden, da dieser Stoff eine
relativ hohe Wasserldslichkeit von 30 mg/L besitzt.

Das Vorhandensein eines Wasserfilms als trennende Linie
zwischen Olphase und Feststoffoberfldche ist wahrscheinlich nur
kennzeichnend fiir die Situation zu Beginn einer Kontamination
von Bdden mit 81. Durch mikrobielle Oxidation von Olkomponenten
entstehen sehr schnell polare Verbindungen mit Tensidcharakter,
welche sich an hydrophile Oberfldchen von Bodenpartikeln
anlagern und diese damit hydrophobieren. Auf diese Weise
entsteht ein sehr enger Kontakt zwischen 0l und Oberfldche.
Dieser Effekt wurde im Modellversuch durch Zugabe von Tween 80
zum Ol simuliert. Atrazin wird dabei nur noch =zu geringen
Anteilen aus der Olphase entfernt (ca. 5% im Vergleich zu 30%
ohne Tensid). Auch beim PCP und den Tonfraktionen LA und MK ist
die Konzentrationsabnahme im 01 in Gegenwart des Tensids
geringer. Beim Goethit nimmt jedoch ab einer
Tensidkonzentration wvon ca. 100 mg/L die PCP-Konzentration
wesentlich stdrker ab (bis zu 20% bei 1000 mg/L Tween 80) als
im tensidfreien System. Auf der Goethitoberfldche bilden sich
mdglicherweise mizellartige Strukturen mit besonderer Affinitét
zu PCP-Molekiilen aus.
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Transport fliicchtiger organischer Verbindungen im Boden:
Erfassen wichtiger Parameter durch Modellierung

von
Thomas Gimmi

Einleitung

Fliichtige organische Stoffe treten leider nicht selten als xenobiotische Verunreinigungen im
Boden auf. Dazu gehdren insbesondere halogenierte Kohlenwasserstoffe wie Tetrachloraethy-
len oder Trichloraethan. Aufgrund ihrer hohen Fliichtigkeit einerseits und ihrer relativ geringen
Wasserloslichkeit andrerseits kann ihr Transport im ungesittigten Bereich zu einem betrichtli-
chen Teil tiber die Gasphase erfolgen (2, 6), wobei die Interaktionen mit der Wasser- und der
Festphase nicht ausser Acht gelassen werden diirfen. Mit Hilfe eines Gastransportmodelles (5)
wird versucht, fiir den Transport fliichtiger organischer Stoffe entscheidende Parameter zu
ermitteln.

Modell

Es wird davon ausgegangen, dass der Boden eine aggregierte Struktur aufweise. Neben
luftgefiillten Makroporen treten runde oder scheibenformige Aggregate auf, welche wasserge-
sittigt sind. In vertikaler Richtung wird Konvektion und Diffusion/Dispersion in den Makropo-
ren beriicksichtigt, in horizontaler Richtung diffusiver Transport in die Mikroporen der Aggre-
gate. Der Konzentrationsverlauf an der Phasengrenzfliche Luft/Wasser ist'durch die Henry-
Konstante bestimmt:

C =H-G
mit C = Konzentration in der Gasphase, Cp = Konzentration in der Wasserphase und H =
Henry-Konstante. Sowohl aus dem Wasser (Mikroporen) als auch aus der Gasphase (Makro-
poren) kann es zu einer linearen Gleichgewichtsadsorption an die Festphase kommen:

Sp = Kp-Cpn, n=1

bzw. § = K-(C7, n=1

mit Sp, S = Konzentration an benetzter bzw. unbenetzter Festphase und Kp, K = entsprechen-
de Adsorptionskonstanten.

Das aus diesen Vorstellungen resultierende Gleiéhungssystem wurde fiir die Anfangsbedin-
gung C(z,0)=0 und die Randbedingungen C(0,0)=Cp, C(es,1)=0 (semiinfinites System)

Fachbereich Bodenphysik, Institut fiir terrestrische Okologie, ETH-Zentrum, CH-8092 Ztrich
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analytisch geldst (5). Berechnet werden Durchbruchskurven oder Tiefenverteilungen (Abb. 1,
ausgezogene Linien) fiir die Stoffkonzentration in der Gasphase. :
Es war moglich, diese Losung fiir den finiten Fall mit der unteren Randbedingung C(L,t)=0
weiterzuentwickeln (Abb. 1, unterbrochene Linien). Vor allem bei kleinen Peclet-Zahlen (d.h.
hauptsichlich diffusiﬁem Transport) sind die Unterschiede der beiden Losungen gross. Der
zweite Fall kann die Situation bei rein diffusiver Verlagerung von einer Que}le fliichtiger organi-
scher Verbindungen zur Bodenoberfliiche hin oder beim Absaugen von Bodenluft wiedergeben,
wenn nur relativ kleine Flussraten erzielt und die Verbindungen' an der Oberfliche dauernd

entfernt werden.

. 1 1
] ] h 80hPa £ = 0.21
= s a = (. |
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§ §
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Abb. 1 Gaskonzentrationsprofile in einer Boden-  Abb. 2 Einfluss der Strukturparameter auf Durch-
sHule zu verschiedenen Zeiten fiir semiinfiniten (aus-  bruchszeiten (L=20cm). Parameter aus Desorptions-
gezogene Linien) und finiten Fall mit Konzentration  kurve einer Parabraunerde geschitzt.

0 in 50cm Tiefe. ’

Resultate und Diskussion der Modellrechnungen

Einen grossen Einfluss auf die Verlagerungsgeschwindigkeit haben die Strukturparameter
des Bodens, nimlich der Anteil der Makroporen, €, ihre Dimension, bf, die Porositit der
Aggregate, €p, sowie die Ausdehnung der Aggregate, b. In Abb. 2 sind Durchbruchskurven fiir
verschiedene Feuchtigkeitsverhiltnisse abgebildet, wobei die entsprechenden Parameter aus der
Desorptionskurve eines Parabraunerdehorizontes geschiitzt wurden. Die Tortuositidten wurden
nach Millington/Quirk bestimmt (3). Sehr nasse Verhiltnisse filhren zu einem geringen
Makroporenanteil, hingegen grossen Aggregaten und einer hohen Aggregatporositit. In einer
Entfernung von 0.2 mi von der Quelle wird 50% der Ausgansgkonzentration im nassen Fall erst
nach drei Tagen erreicht, bei missig feuchten Verhilmissen bereits nach einem Tag.

Ebenfalls wichtig ist die Henry-Konstante. Je grosser diese ist, desto schneller erfolgt der
Durchbruch in der Gasphase (Abb. 3, ausgezogene Kurven), da dann nur ein relativ kleiner
Teil der Verbindung inder Bodenlgsung vorliegt.

Organische Stoffe zeigen teilweise eine betrichtliche Adsorption an Bodenmaterial, sei es
aus der Gasphase oder aus der Wasserphase (1, 4). Diés bewirkt eine Anderung der Kapazitiit
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der Makro- oder Mikroporen und retardiert deshalb den Durchbruch, was in Abb. 3 fiir
Adsorption aus der Losung (gestrichelte Kurve, Kp=1) dargestellt ist.

i
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Abb. 3 Einfluss der Henry- und der Adsorptions- Abb. 4 Skizze des experimentellen Aufbaus.
konstante in Losung auf Durchbruchszeiten.
Strukturparameter eines kiinstlichen Mediums.

Experiment

Wir sind im Moment daran, Siulenexperimente mit den Verbindungen 1,1,2-Trichloraethan
(112), Trichloraethyler_x (TRI) und Tetrachloraethylen (PER) durchzufiihren. Dabei wird ein
kiinstliches Medium eingesetzt, nimlich porése Glaskugeln (Durchmesser 2-3 mm, Porositit
ca. 60%, mittlerer Porendurchmesser ca. 10|.Lm). Die wassergesittigten Glaskugeln stellen die
Aggregate des Modells dar, die luftgefiillten Zwischenrdume die Makroporen. Eine Seite der
Plexiglassiule bleibt offen, wobei die Umgebungskonzentration tief gehalten wird. Uber das
andere Ende wird mit konstanter Rate Luft zugefiihrt, welche zuvor in einem Glaskolben mit
den fliissig vorgelegten chlorierten Verbindungen gesittigt wurde (Abb. 4). Proben von 5ul
Gas werden mittels Spritzen direkt aus der Gasphase zwischen den Aggregaten entnommen und
sogleich on-column auf einem Gaschromatographen mit einem ECD analysiert. Die Messungen
zeigen, dass zuerst TRI, dann PER und schliesslich 112 durchbricht (Abb. 5).

Die fiir die Modellrechnung nétigen Strukturparameter des Mediums wurden zum voraus
unabhingig ermittelt. Unter der Annahme, dass alle verwendeten Materialien keine Adsorption
zeigen, werden die berechneten Durchbruchszeiten vor allem von der Henry-Konstanten
beeinflusst. Die aus der Literatur iibernommenen Henry-Werte zeigen jedoch eine grosse Streu-
ung, sodass sich die mdglichen Bereiche des Durchbruchs teilweise iiberlappen (Abb. 6). Die
Tatsache, dass erstens fiir alle Verbindungen ein zu rascher Durchbruch berechnet wird und
zweitens die Reihenfolge nicht mit den Messungen iibereinstimmt, zeigt, dass die Vernachlissi-
gung der Adsorption fiir die verwendeten Materialien nicht gerechtfertigt ist. Die entsprechen-
den Adsorptionskonstanten wurden jedoch noch nicht bestimmt, sodass zur Zeit keine unab-
héingigen Modellrechnungen fiir dieses Experiment durchgefiihrt werden kénnen.
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Abb. 5 Im Siulenversuch gemessene Durchbruchs-  Abb. 6 Fiir den S4ulenversuch berechnete Durch-
kurven fir Tetrachloraethylen (PER), Trichlor-  bruchsbereiche unter der Annahme, dass keine Ad-
aethylen (TRI) und 1,1,2-Trichloraethan (112) sorption stattfindet. Jeweils maximale und minimale

Henrykoeffizienten (PER:1.2-0.35, TRI: 0.53-0.30,
112: 0.12-0.03).

Folgerungen

Von seinen Randbedingungen her kann das Modell die Situation beim Absaugen kontami-

nierter Bodenluft oder beim diffusiven Transport ﬂﬁchdger organischer Verbindungen in der
ungesittigten Zone wiedergeben. Entscheidend ist die Bestimmung der Strukturparameter. Es
muss iberpriift werden, ob die Abschitzung aus pF-Kurven fiir reale Boden zuverlissige
Werte ergibt. Priizisere Bestimmung der Henry-Konstanten fliichtiger chlorierter Kohlenwas- -
serstoffe ist ihres grossen Einfluss wegens wiinschenswert, wobei allenfalls die Kapillaritiit des
Bodenwassers beriicksichtigt werden muss. Fiir ein bestimmtes System sind auch die anderen
Verteilungskonstanten (Gas/Festphase, Wasser/chtf)hase) zu bestimmen, da ihr Einfluss
dominierend werden kann.
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Modeling Soll Venting as an Option to Remove Dense
Hydrocarbon from an Air-water System

Jagath J. Kaluarachchi, Rainer Schulin and Uirich Fischer!

Abstract: Number of simulations were performed to evaluate the effectiveness of a soil
venting operation in removing dissolved TCE from a proposed air-water sand tank experiment.
The mathematical model used finite element technique to solve the coupled nonlinear flow
equations describing the simultaneous flow of water and air in the porous medium and the
convective-dispersive transport equation under local equilibrium assumption.The results
suggest that increased suction will provide higher gas velocities but would not necessarily
increase removal efficiency by the same magnitude due to reduced unsaturated zone and
limitation on interphase mass transfer. Similar effects are observed to the sensitivity of Henry's
constant where net change in removal efficiency is less in magnitude compared to the change in
Henry's constant.

Introduction

Soil venting is considered to be one of the important remediation options to remove residual
hydrocarbon from the unsaturated zone after the free product recovery (Johnson et. al., 1990).
The effectiveness of this technique however will depend on number of parameters such as gas
flow rates, volatility of the hydrocarbon and length of the flow paths with gas permeability
playing an important role. The objective of this paper is to illustrate the limitations of the gas
venting technique in regard to some of these parameters based on a proposed air-water sand
tank experiment to be conducted at ETH in near future.

Theory

Simultaneous flow of water (w) and air (a) in an incompressible porous media can be described
by combined continuity and Darcy equations and for any given phase p (p=w,a), this can be
written as

Y appsp = ipﬂkerNv %4_ Prpej + Rp (1)
ot ax,' Mp P’)

where @ is the medium porosity; pp is the phase density [M L-3]; Sp is the p-.phase saturation,
Rp is the net transfer of mass to (+) or from (-) phase p [M L-3T-1], x; (or x;) is the i-th (or j-
th) Cartesian coordinate; kyp, is the relative permeability to phase p [L°]; K. swij is the saturated
water conductivity tensor; Wrp is the ratio of absolute viscosity of phase p to that of
uncontaminated water; Ap is the pressure head of phase p expressed in equivalent height of pure
water; prp is the ratio of p-phase density to that of uncontaminated water and e; is the unit
gravitational vector and t is the time. ‘

Xj

Convective-dispersive equation describing the transport of any given noninert component
under local phase equilibrium can be described as (Kaluarachchi and Parker, 1990),

1 Swiss Federal Institute of Technology, Ziirich, Switzerland
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where ¢y, is the water phase concentration of the component, Dpij is the p-phase dispersion
coefficient (L2T1), gp; is the p phase velocity in i- direction (LT-!) and 1, is the p phase first
order decay term (T-1). Gas and solid phase concentrations, cg and c;, are defined via the local
equilibrium assumption as ¢y = I'acy and cg = g ¢y respectively. Here I'y is the Henry's
constant and I is the solid phase equilibrium partition coefficient. For detailed analysis of both
flow and transport, readers are encouraged to refer Kaluarachchi and Parker, 1990.

Numerical Simulations '
Flow domain used in the simulations is identical to that proposed sand tank experiment at ETH
and shown in Fig. 1. Initial conditions correspond to hydrostatic equilibrium with water table
located at an elevation of 25 cm-and initial water phase concentration of TCE of 0.5 mg cm3,
Water head maintained at initial condition with fresh water intake along the water saturated right
and left boundaries and applied suction along the left boundary range from -20 to -40 cm. Soil
hydraulic properties given as van genuchten parameters are 0=0.08 cm-1, $;,=0.03, n=3.4,
@=0.35 and K5=60 cm h-1. Transport parameters of TCE used are D,=0.04 cm2h-1, T, =
0.38, pro=1.47 and uro=2.34. Adsorption and decay were neglected in the analysis. Gas
phase was assumed to be compressible with a compressibility factor of 1.17x10°6 g cm™4.

Results and Discussion

Predicted water saturation distribution at 40 hours are shown in Fig. 2 for two imposed

suctions of -20 and -40 cm respectively. The results indicate that with the lower suction of -
20cm, there is smaller mounding of the water table and thereby maintaining the area of -
unsaturated zone fairly larger than with the -40 cm case. The results in Fig. 3 however show

that predicted gas velocities along the suction boundary is almost twice with the -40 cm case

due to higher imposed suction. These observations are again illustrated in Fig. 4 by the plotted

gas phase concentrations at 40 h for the two cases. Overall recovery efficiency for the entire

simulations is shown in Fig. 5 where it is seen that recovery gradually attains a steady value

after sometime beyound which gas venting would not be cost effective. Also the difference in

recovery efficiency for different imposed suctions are smaller in magnitude than the relative

difference in the imposed suction values. This is due to the combined effect of reduced

unsaturated zone and increased gas velocities with increasing values of imposed suction. To

evaluate the sensitivity of the Henry's constant, two simulations were performed with the -40

suction values with I'y changed by $25%. Predicted mass removal efficiency is shown in Fig.

6 where again it is seen that overall difference in recovery is not as high as the relative change in
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Figure 2. Predicted water saturation distribution; (A) -20 cm and (B) -40 cm cases
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Figure 3. Predicted horizontal gas velocities along different elevations
of the suction boundary; (A) -20 cm and (B) -40 cm cases

Figure 4. Predicted gas phase concentration of TCE in mg/cm**3; (A)-20 cm and (B) 40 cm cases
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Henry's constant; This is-mainly due to limitation of mtcrphase mass transfer with changing
Henry's constant.

Conclusions

Soil venting can be used as a suitable remediation option provided an optimum value of suction
is applied over the domain that will not reduce the net unsaturated zone for gas permeability.
This technique will however have a limiting recovery efficiency after some time beyond which
venting will not be effective. Degree of valotility of the hydrocarbon will play an important role
in predicting overall recovery efficiency while net changes will be smaller than the changes in
the Henry's constant,
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EINFLUSS VON GELOSTEM KOHLENSTOFF AUF DIE
VERLAGERUNG ORGANISCHER UMWELTCHEMIKALIEN

von

Ingrid Kdgel-Knabner! und Peter Knabner2

Einleitung

Zur Abschétzung der Mobilitit organischer Umweltchemikalien dienen haufig
Sorptionsuntersuchungen. Die  Modellvorstellungen zum  Sorptions- und
Leachingverhalten organischer Umweltchemikalien in Bdden gehen bisher von einem
Zwei-Phan-System der Verteilung oder Bindung der Umweltchemikalie zwischen
Wasser (A) und der organischen Bodenmatrix (B) als wichtigstem Adsorbenten aus.
Im natiirlichen System des Bodens kann aber auch die (kolloidal) geldste organische
Bodensubstanz als Sorbent (C) dienen. Die Sorption organischer Umweltchemikalien
in Bdden kann daher als Verteilungs- oder Sorptionsproze im Gleichigewicht
zwischen drei Phasen betrachtet werden: gelbst (A), sorbiert (B) und sorbiert an
geldste organische Bodensubstanz (C). Die Verteilung im Drei-Phasen-System kann
einen EinfluB auf die Verlagerbarkeit von Umweltchemikalien wie auch auf ihre
Verfagbarkeit und Toxizitdt fir Organismen haben (McCarthy, 1989; McCarthy und
Zachara, 1989).

Material und Methoden

Es wurden Sorptionsisothermen fir die Sorption organischer
Umweltchemikalien an die feste Bodenmatrix und fir die Sorption an wasseridsliche
organische Bodensubstanz (WOBS) erstellt. Aus diesen beiden gemessenen
Isothermen kann eine effektive Gleichgewichtsisotherme fir die Sorption an die
Bodenmatrix berechnet werden, die die Sorption von Umweltchemikalien an I&slichen
Kohlenstoff berlicksichtigt (K&gel-Knabner et al., 1990). Die Daten wurden mit einer
Isotherme vom Freundlich-Typ beschrieben x = K, c'/", mit x = sorbierte Menge pro

1Lehrstuhl far Bodenkunde und Bodengeographie, Universitat Bayreuth, Postfach 10 12 51,
8580 Bayreuth. .

2|nstitut for Mathematik, Universitat Augsburg, Universitédtsstr. 8, 8800 Augsburg.
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Gewichtseinheit Sorbent und ¢ = Konzentration in Losung. Die Parameter K, und 1/n
wurden durch Anpassung gewonnen. Far die Sorption an die WOBS wurde lineare
Verteilung angenommen (1/n = 1). Dann ergibt sich die effektive Isotherme als x =
Kiety Casc)'/™ wobei Ky = Kigogeny 1/ (1 + . Kwoms) Swors))'/™ (Kogel-
Knabner et al., 1980). Kf (eff) |st der berechnete effektive Sorptionskoeffizient, Cwoss)
die Konzentration der WOBS und Ca+B) die Gesamtkonzentration in Lésung.

Es " wurde das Sorptionsverhalten eines ., sauren Herbizids (Qunnmerac
Wasserldslichkeit 210-mg L) und von Anthracen (Wasserldslichkeit 40 - 70 ug L)
als Beispiel flr polyzyklische aromatische Kohlenwasserstoffe (PAH’s) untersucht. Als
Sorbenten wurden -Ap-Horizonte unterschiedlichen Kohlenstoffgehalts ausgewahit.
Die Sorptionsisothermen fiir die Sorption an den Boden wurden in Batch-Versuchen
ermittelt (Deschauer und Kdgel-Knabner, 1991b). Fir die Sorptionsisothermen an die
WOBS miussen verschiedene Methoden ben(itzt werden. Fur das Herbizid Quinmerac
wurde die Ultrafiltration verwendet (Kdgel-Knabner und Deschauer, 1988). Die
Sorptionsisotherme fir die Sorption von Anthracen an WOBS wurde mit der
Reversed-phase-Methode (selektive Sorption an C,g-Material) nach Landrum et al.
(1984) bestimmt. Die Extraktion der WOBS aus den Ap-Horizonten erfolgte bei
Raumtemperatur und einem Boden: Wasser-Verhaltms von 1:2, AnschheBend wurden
sie gefiltert (0.45 u) und gefnergetrocknet

Ergebnisse

Es wurde bereits gezeigt, daB das saure Herbizid Quinmerac eine Bindung mit
geloster organlscher Substanz eingehen kann (Deschauer und Kogel-Knabner,
1991a). Quinmerac liegt bei pH-Werten > 5.5 als Anion vor und wird Ober
Kationenbricken an die negativ geladenen Austauscher der Bbden gebunden
(Deschauer und Kdgel-Knabner, 1991b). Wir nehmen an, daB die Bindung an die
WOBS dber ahnliche Mechanismen erfoigt. Auch die Bindung neutraler hydrophober
Umweltchemikalien, wie PAH's, an Idsliche Huminstoffe wurde bereits beschrieben
{Caron und Suffet, 1989). Es wird angenommen, daB die Bindung Gber hydrophobe
Wechselwirkungen mit der organischen Substanz der Bdden erfolgt (Karickhoff,
1984).

Sorptionsisothermen wurden sowoht fir die Sorption an die feste Bodenmatrix
(Ap-Horizonte) als auch fOr die’ Sorption an wasserldsliche organische
Bodensubstanz bestimmt. Die fir die Verlagerung relevante effektive Isotherme in
Abhangigkeit von den beiden Grundisothermen ist in Abb. 1 und 2 dargestelit. Im
Vergleich zwischen diesem Drei-Phasen-Modell mit' dem konventionellen Zwei-
Phasen-System (= ohne WOBS) wird der EinfluB der I6slichen organischen
Makromolekdle a‘uf' die Verlagerung organischer Umweltchemikalien verdeutlicht.
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Abb. 1: Effektive Sorptionsisothermen (berechnet) fiir die Sorption des Herbizids

Quinmerac an den Ap-Horizont einer Pararendzina aus Niederterrassenschotter
(Ismaning Cc,,,g = 7.8 %, pH 7.3) bei unterschiedlichen Konzentrationen von
wasserldslicher organischer Bodensubstanz (WOBS).
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Abb. 2: Effektive Sorptionsisothermen (berechnet) fir die Sorption von Anthracen an
den Ap-Horizont eines Gley-Podsols aus Flugsand (Neumarkt Corg = 1.8 %, pH 6.2)
bei unterschiedlichen Konzentrationen von

wasserloslicher  organischer
Bodensubstanz (WOBS).
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Schiuifolgerungen

Unsere Ergebnisse zeigen, daB die Sorption organischer Umweltchemikalien an
die wasserldsliche organische Bodensubstanz einen EinfluB auf das AusmaB der
Bindung an den festen Boden hat. Dieser Effekt ist fiir das saure Herbizid Quinmerac
wesentlich weniger ausgepragt als fir hydrophobe, neutrale Umweltchemikalien, wie
PAH’s. Fr Qinmerac ist nur dann ein Effekt nachweisbar, wenn die Konzentration der
wasserldslichen organlschen Bodensubstanz sehr hoch ist-
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Belastung der bodennahen Atmogphiire mit Pflanzenschutzmitteln

von Krasel, G., W. Pestemer **)

Einleitung

Selbst bei sachgerechter und bestimmungsgemé&fier Anwendung von
Pflanzenschutzmitteln erreicht die ausgebrachte Wirkstoffmenge
nicht vollstdndig die 2zielfldche bzw. verbleibt auf dieser. Um
aber den Verbleib von Pflanzenschutzmitteln als auch potentielle
Umweltrisiken nach Anwendung abschdtzen zu kénnen, wie es im no-
vellierten Pflanzenschutzgesetz von 1986 verankert ist, miissen
zur Erfassung der Pflanzenschutzmitteldynamik neben den Kompar-
timenten Boden und Wasser auch Aus- und Eintrdge in die Luft be-
trachtet werden. Sollen in diesem Zusammenhang die Auswirkungen
von Pflanzenschutzmitteln durch photochemische Umsetzungen in
der Troposphdre, die Verfrachtung der Wirkstoffe und ihrer sta-
bilen Metabolite sowie der feuchten und trockenen Deposition er-
fapt werden, miissen auch die Wege aufgezeigt werden, iiber die
Wirkstoffe in die ILuft gelangen k&énnen. Diesbeziiglich sind zum
einen die von der Applikationsmethode und den Wetterbedingungen
abh@ingige direkte Abtrift und zum anderen die Verfliichtigung
(Volatilisation, indirekte Abtrift), d. h. der Transfer von
Wirkstoffen von Pflanzen- und Bodenoberfldchen in die bodennahe
Atmosphdre von Bedeutung. Obwohl die Mehrzahl der zugelassenen
Wirkstoffe aufgrund ihres vergleichsweise geringen Dampfdruckes
als schwer fliichtig eingestuft werden k&énnen, haben Freiland als
auch Laborversuche gezeigt, daf postapplikative Verluste durch
Volatilisation von Boden- und Pflanzenoberfldchen betrAchtliche
Ausmafie annehmen kdnnen (Boehncke 1989, Maas et al. 1988).

Verfliichtigungsprozef

Der Ubergang von Wirksubstanzen an der Komparimentgrenze in die
bodennahe Atmosphdre wird in mehreren Teilprozessen beschrieben
(z. B. Scheunert & Klein 1985). Zu Beginn befinden sich danach
die Wirkstoffmolekiile in einer an der Grenzfldche ‘Boden/Luft’
gelegenen Bodenschicht, wobei die Tiefe von der Appli-
kationsmethode abhdngig ist. Unmittelbar nach der Anfangsvertei-
lung setzen infolge von Konzentrationsgradienten Diffusionsvor-
gdnge ein, so daf die Wirkstoffmolekiile im Boden bzw. in der
Kutikula der Pflanzen und im Boden zusdtzlich durch Massenfluf
(‘wick-effect) an die Kompartimentgrenze wandern. Nach Desorp-
tion der Molekiile setzt direkt iiber der Verfliichtigungsoberfld-
che zundchst Diffusion (’stagnant boundary layer’) ein, wihrend
erst in héheren, turbulent durchmischten Luftschichten ein kon-
vektiver Abtransport erfolgt.

Das Ausmaff der Verfliichtigung wird im wesentlichen von den
physikalisch-chemischen Eigenschaften der Wirkstoffe, der
Beschaffenheit, Struktur sowie Geometrie der Verfliichtigungs-
oberfldache und dem Mikroklima beeinfluft.

++) Institut fiir Unkrautforschung der BBA fiir Land- und Forst-
wirtschaft, Messeweg 11/12, 3300 Braunschweig
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Grundsatzlich werden bei der Beschreibung dieser
Verfliichtigungsprozesse stationdre und kinetische Modelle unter-
schieden (z.B. Figge et al. 1985). Da stationdren Modellen
thermodynamische Gleichgewichtskonstanten (z.B. Dampfdruck, LO&s-
lichkeit in Wasser und n-Octanol, Sorptionskonstanten). zugrunde-
liegen, erlauben sie nur eine Aussage iiber die Richtung des
Transportes von Wirkstoffmolekiilen, nicht aber iiber den kineti-
schen Aspekt der Verteilung. Die Atmosphdre aber stellt eine
unendlich grofe Senke dar, in der kein S#dttigungszustand f£fir
Pflanzenschutzmittel erreicht wird, so daff anstelle von
Gleichgewichtsverteilungen kinetische Modelle konzipiert worden
sind. Die Verfliichtigung wird hier als dynamischer Vorgang kom-
binierter Transport- und Sorptionsprozesse angesehen (z.B. Kon-
zentrationsgradienten, Stoffilbbergangs- und Diffusionskoeffizien-
ten in verschiedenen Kompartimenten, Geschwindigkeitskoeffizien-
ten fiir Abbauprozesse). Da die Trennung der Einzelvorginge
sowohl experimentell als auch theoretisch kaum mdglich ist, wird

der Gesamtvorgang summarisch durch- Austauschkoeffizienten be-
stimmt. . ’

Modellkammerversuche
Zur Abschdtzung des Verfliichtigungsverhaltens wird zundchst die
Volatilisation ausgewdhlter Wirkstoffe aus praxisiibliche konzen-

trierten Spritzbriihen sowie Initialbeldgen formulierter Pflan-
zenschutzmittel in einer offenen Versuchsapparatur (Abb. 1)

Bodenihermometer Yhormehydrograph
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Abb.1: Versuchsapparatur zur Messung der Verfliichtigung

I Wasser-Verrategetid

ermittelt. Es. handelt sich dabei um ein offenes System, in dem
die Verfliichtigungsversuche unter definierten mikroklimatischen
Bedingungen in Abhdngigkeit von der.‘Zeit nach Applikation durch-
gefilhrt werden konnen. Da Freilandbedingungen simuliert werden
sollen, muf vermieden werden, daf sich unmittelbar iiber der Ver-
dunstungsoberfléiche eine ausgedehnte . 'stagnant boundary layer’
ausbildet sowie Gleichgewichtsbedingungen entstehen. Aus diesem
Grunde wird in der Versuchsapparatur bei einer horizontalen
Luftbewegung von 1-2 m/s gearbeitet, die fiir einen kontinuierli-
chen Luftaustausch sowie einen Abtransport verdunsteter Wirk-
stoffmolekiile sorgt. Obwohl es aufgrund von Reibungsverlusten zu
einer Abnahme der Windgeschwindigkeit -iiber der ca. 65 cm langen
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Mefistrecke bis zu 1 m/s kommt, ist diese minimale Luftbewegung
direkt iiber der Verdunstungsoberfldache ausreichend, um die
Ausbildung einer ausgedehnten ruhenden Luftschicht, in der die
Molekiile durch Diffusion transportiert werden miiften, zu verhin-
dern.

Da die Verfliichtigung indirekt iiber Riickstinde in der Probe
gemessen wird, miissen Verluste durch Metabolisierung, biotischem
und abiotischem Abbau sowie der iiber die Blattoberflidche 'in die
Pflanzen eingedrungene Anteil der Wirkstoffe beriicksichtigt wer-
den. Aus diesem Grunde wird der Versuchszeitraum in der Regel
auf 36 Stunden nach Applikation beschrénkt, was fiir die Be-
schreibung von " Feldbedingungen durchaus sinnvoll ist, da der
Verfiichtigungsvorgang insbesondere fiir die ersten Stunden nach
Ausbringung von Bedeutung ist.

Um die Einfliisse aufkldren zu konnen, die fiir die Volatilisation
eines spezifischen Wirkstoffes von Bedeutung sind, werden Model-
loberfldchen (z.B. Glas, Quarzsand) verwendet, deren Eigenschaf-
ten definiert und reproduzierbar sind. Die so ermittelte Ver-
fliichtigungsneigung dient als Referenzwert, mit dem die Verdun-
stung von natiirlichen Oberfléchen (Boden, Pflanze) verglichen
wird. So sind fiir eine herbizide Versuchssubstanz (Formulierung
2) bei 20 °C bereits 16 Stunden nach Applikation Verluste aus
wdpriger LOsung bzw. nach Eintrocknung der Initialbeldge von
ca. 95 % gemessen worden (Abb. 2), was mit dem relativ hohen
Dampfdruck in der Grdfenordnung von 10 -4 hra, bei 25 °C und ei-
ner geringen Wasserl®slichkeit von 4 mg/l, bei 20 °C (Perkow
1983) erkldrt werden kann. Bei sachgerechter Anwendung k&nnen
die Verluste aus einem Sandboden (Standardboden Speyer 2.1) bei

Verlust {% zur Kontrolle]

100 T
80 -
60 -
407 ' LeR7 . " Formulierung 2
20" .
- Armulierung 1

8,0 cm ET 3,5cmET Lsg.{(16 h)
ET - Einarbeltungstiefe

Abb. 2: Verfliichtigung einer Versuchssubstanz aus unter
schiedlichen Formulierungen bei 20 °C nach 24 Stunden

60 % der maximalen Wasserkapazitdt deutlich reduziert werden.
Aufgrund von Sorptionsvorgidngen und einer Konzentrationsabnahme
an der Oberfldche infolge Einarbeitung auf eine 3,5 cm
entsprechende Bodentiefe liegen die Verluste 24 Stunden nach
Ausbringung bei ca. 10 %, widhrend bei einer Einarbeitungstiefe
von 8 cm im gleichen Versuchszeitraum keine Verluste mehr
gemessen werden konnten. Verluste durch Verfliichtigung k&énnen
insbesondere bei stark fliichtigen Pflanzenschutz-
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mittelwirkstoffen. auch durch eine Verbesserung der Formulierung
erzielt werden, was fiir die Formulierung 1 der ausgewdhlten
Versuchssubstanz aus wédpriger L&sung 2zu .einer Abnahme der
Verluste im Vergleich zu Formulierung 2- um ca. 15 % auf ca. 80
%. Die M&glichkeit, iiber die Formulierung (Boehncke 1989) und
Zugabe von Additiven (Maas et al. 1988) die Verfliichtigungsrate
besonders in den ersten Stunden nach Ausbringung herabzusetzen,
kdnnte - neben geeigneten Applikationstechniken langfristig zu
verminderten Aufwandmengen fiihren.

Richtlinie - zum Verhalten und Verbleib von. Pflanzenschutzmitteln
in Luft : : : )

Obwohl die Mehrzahl der zugelassenen herbiziden Wirkstoffe auf-
grund ihres relativ niedrigen Dampfdruckes zu den. schwerfliichti-
gen Verbindungen zdhlen, kénnen unter Freilandbedingungen
betrdchtliche Verluste auftreten, so daf die Volatilisation als
ein wichtiger Pfad bei-der Verteilung von Pflanzenschutzmitteln
in der Umwelt gilt. Wirkstoffe k&nnen auf diese Weise als Gas
- oder an Aerosole gebunden bei entsprechender Persistenz weitrati-
mig verfrachtet und iiber trockene und feuchte Depostion wieder
auf die Erdoberfliche gelangen. Aus diesem Grunde werden nach
der Richtlinie, Teil IV, 6-1 (Fachgruppe fiir Chemische Mittel-
priifung der BBA 1990) Untersuchungen zum Verfliichtigungs-
verhalten im Rahmen des Zulassungsverfahrens von Pflanzenschutz-
mitteln gefordert. In Modell- und Freilandversuchen soll in der
Priifstufe 2 das Verfliichtigungsverhalten unter ‘worst case’- Be-
dingungen ermittelt werden, wobei ein Richtwert von 20% Verlust
zur ausgebrachten Wirkstoffmenge innerhalb der ersten 24 Stunden
nach Applikation nicht {iberschritten werden soll. Um schddliche
Auswirkungen durch die Belastung von Pflanzenschutzmitteln in
Zukunft besser beurteilen zu kOnnen, soll neben Akkumulierbar-
keit, Mobilitdt. und Persistenz mit Hilfe dieser Untersuchungen
auch das Verfliichtigungsverhalten besonders fliichtiger und ubi-
quitdr verteilter Wirkstoffe besser bewertet werden kdnnen.
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VERHALTEN ORGANISCHER FREMDSTOFFE IM BODEN

ADSORPTION/DESORPTION, VERLAGERUNG, BIOVERFUGBARKEIT

von

R.Kubiak*

Eine Vielzahl niedermolekularer organischer Verbindungen lassen
sich in der Atmosphire nachweisen. Bedingt durch die Wechselwir-
- kungen zwischen Atmosphire und Boden sind Stofflibertrige mdglich,
die dann 2zu einer Belastung des Bodens sowie des Sicker- und
Grundwassers flihren kdnnen. Einen wichtigen Teil der organischen
Fremdstoffe stellen die angewendeten Pflanzenschutzmittel dar, von
denen in der alten Bundesrepublik Jj#hrlich ca. 30 000 t (Wirk-
stoffe ohne Formulierungen) eingesetzt werdenl. Dabei werden {iber-
wiegend Herbizide, gefolgt von Fungiziden und Insektiziden verwen-
det, die kulturartspezifisch in unterschiedlicher 2zum Einsatz
kommen.

Die wesentliche Senke fiir alle ausgebrachten Verbindungen ist der
Boden. Dies gilt nicht nur filr Vorauflaufmittel und Bodenentseu-
chungsmafnahmen. Auch alle auf Pflanzen ausgebrachten Wirkstoffe
gelangen teilweise schon wihrend der Applikation auf den Boden
(Abtrift, Sediment), werden nach der Ausbringung durch Nieder-
schlige teilweise abgewaschen' oder gelangen nach der Aufnahme
durch Kulturpflanzen mit der Einarbeitung von Ernteriickstdnden in
den Boden.

Die so in den Boden gelangten Wirkstoffe kénnen im Boden vor allem
am organo-mineralischen Komplex gebunden werden. Die Stérke

*abt. Phytomedizin der LLFA, Breitenweg 71, 6730 Neustadt/W., FRG
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der jeweiliden Bindung héngt dabei einmal ab von der Bindungsart.
Hier kann man unterscheiden in hoch- (> 80 KJ/mol) und niederener-
getlsche (< 80 KJ/mol) Bindungsformen. Zu den niederenergetischen
Blndungen gehdren die ionischen Bindungen (Paraquat, Delquat und
Triazine werden z.B. auf diese Art festgelegt) und der Liganden-
austausch (Linuron, Terbutryn). Zu den niederenergetischen. Formen
zdhlen die Dipol-Bindungen, Wasserstoffbindungen ‘und@ London-Van
der Waals Krifte. Vertreter der Phenylcarbamate, der s-Triazine
und der Harnstoffderivate werden so im Boden festgelegtZ2,
Bindungsart und Stédrke werden wgsentlich bestimmt von den chemisch
-physikalischen Eigenschaften der Substanzen. Neben dem Ladungs-
charakter spielt hier vor allem die Wasserldslichkeit und der
Dampfdruck eine Rolle, die die Einstellung des FlieBgleichgewichts
zwischen fester, fliissiger und gasfdrmiger Phase des Bodens mitbe-
stimmt3. Alle so ablaufenden Prozesse werden nicht nur von der
Bodenzusammensetzung selbst und den klimatischen Bedingungen
(Temperatur, Feuchte) beeinfluBt, sondern auch von deren Wechsel-
wirkungen wie z.B. der Zusammensétzqhg der Bodenldsung oder dem
Boden- Wasser-Verhdltnis. Informétiqnen zur Bindung und Wieder-
freisetzung eines Wirkstoffs geben Adsorptions/Desorptionsversqche
unter Laborbedingungen, die zur Bestimmung des K-Werts fithren und
unter Beriicksichtigung des prozentualen Gehalts der organischen
Substanz die Berechnung des Koc-Werts ermdglichen.
Wwihrend auch im adsorbierten Zustand ein chemischer Abbau der
Wirkstoffe méglich ist, sind éie einer Metabolisierung durch die
‘Mikroorganismen im Boden weitestgehend entzogen, da flir sie nur
der in der fllissigen Bodenphase befindliche Anteil verfugbar ist.
Die Aktivitdt der im Boden lebenden Pilze und Bakterlen (ca. 86 %
des gesamten Bodenlebens4) ist gerade in den obersten 0-20 cm sehr
hoch und wlrd beeinfluBt durch kurzfristige Temperatur- und
Feuchteﬁnderunqen' und jahreszeitlichen Schwankungen mit hohef
Aktivitdt im Frithjahr und Herbst und niedriger Aktivit&t im Sommer
und Winter. Dadurch wird auch ihr BAbbaupotential filir organische
Fremdstoffe beeinfluBt: Im Vergleich zu standardisierten Laborver-
suchen fiihren die im Freiland auftretenden klimatischen Schwan-
kungen zu einem hdheren Abbau der in den Boden gelangten Substan-
zend.
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Die Prozesse der Adsorption/Desorption, des Abbaus sowie auch der
Aufnahme durch Pflanzen finden hauptsédchlich im Bereich der
Ackerkrumme statt, da hier die klimatischen Schwankungen, die
mikrobielle Aktivitdt und der Humusanteil am grésten sind. Ein
Substanzaustrag aus dieser Bodenschicht ist verbunden mit geringer
werdendem Bindungsvermégen und einer geringer werdenden Chance zum
Abbau. Bei der Beurteilung der Verlagerungsneigung einer Verbin-
dung wird der EinfluB der Pflanzenwurzeln oft unterschatzt. Je
nach Pflanzenart, Bodeneigenschaften und klimatischen Verh&dlt-
nissen reicht schon das Wurzelwerk einjdhriger Grdser in 1.50 m
Tiefe und darunter®. Die Komplexitdt der geschilderten EinfliiBe
fiihrt dazu, daB Laborversuche alleine das Verhalten einer Verbin-
dung im Boden nicht vollstdndig beschreiben kénnen und die Ergeb-
nisse nicht auf die praxisgerechte Freilandsituation ibertragbar
sind. Auch ist die Dauer solcher Untersuchungen begrenzt und damit
Studien zum Langzeitverhalten der Substanzen besonders nach Mehr-
fachapplikation nicht m&glich. Laborstudien gestatten aber einen
Vergleich verschiedener Stoffe untereinander und erlauben den
Einsatz von radioaktiv markierten Verbindungen, der im Feldversuch
nicht méglich ist®. Ein realistisches Bild vermitteln Ergebnisse
aus Lysimeteruntersuchungen mit ungestdrten Bodenkernen, die den
Einsatz von radioaktiv markierten Verbindungen unter Freilandver-
hiltnissen ermdglichen’. Sie verbinden die Vorteile der Tracer-—
nik mit einer praxisgerechten Versuchsanstellung. Zur Beurteilung
des Substanzverhaltens mit Hilfe von Rechenmodellen k&énnen Resul-
tate aus Lysimeterversuchen zusammen mit Laborergebnissen wichtige
Instrumente sein. Dabei konnen auch zukiinftig die bodenkundlichen
Disziplinen einen wertvollen Beitrag leisten.
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Terbuthylazin: Sorptionsverhalten im rund Beeinfl ng der mikrobiellen

Aktivitét im Feld
von 1
Lahm, B., T. Mader und W.R. Fischer )

1) EINLEITUNG

Es werden die durch den pfianzenbaulichen Einsatz von Gardoprim (Wirkstoff: Terbuthyl-
azin) verursachten chemischen und mikrobiellen Wechselwirkungen des Herbizids mit Bo-
den untersucht.

Als Nachfolgeprodukte fiir Atrazin im Maisanbau werden weniger persistent eingestufte,
terbuthylazinhaltige Préparate propagiert, deren Sorption an Boden, Verlagerung, Abbau-
barkeit und Auswirkungen auf die Mikrofiora untersucht wurden.

| SORPTIONSVERHALTEN IiM LABOR
2) MATERIAL UND METHODEN

Es wurde das Sorptionsverhalten von zwei in Tab. 1 aufgeflhrten Béden untersucht:
HierZLljnwurden Versuche zur Sorptionskinetik durchgefuhrt und Sorptionsisothermen auf-
gestelit.

Fur die Versuche wurden 5 g bzw. 1 g Boden mit 50 ml Terbuthylazinldsung unterschiedli-
cher Konzentration bei pH 7,5 und 20 °C bzw. 3 °C 24 Stunden lang geschuttelt. Die erfor-
derliche Schiittelzeit wurde aus der Sorptionskinetik abgeleitet.

Fur den Desorptionsversuch wurden nach Abzentrifugieren 25 ml der Schiittelldsung durch
deionisiertes Wasser ersetzt und 24 Stunden bei gleichem pH-Wert urid Temperaturen wie
oben geschuittelt. ' ‘

Die Schiittelldsung wurde (nach Abzentrifugieren) ber Bakerbond RP 18-Saulen in Aceton
Uberfihrt und gaschromatographisch bestimmt (Kapillarsdule DB 17, 15m, i.D. 0,32 mm,
Detektor: PND).

Die Sorptionsisothermen wurden iterativ mit der Langmuirfunktion angenahert, da diese
(boden-) chemisch relevante GroBen liefert: die Gleichgewichtsséttigungsbeladun? Amaxe
die Konstante der Bindungsstérke k und, falls vorhanden, die am Boden urspringlich sor-
bierte Menge an Terbuthylazin q ,,.

3) ERGEBNISSE

In Tabelle 2 sind die Parameter der Sorptionsisothermen aufgefiihrt.

1) tleth 2 Tab2:  [qmax monglk mgl[aso imgia)
Tab 1: p
030em 030 em AR, 20°C / Ads, 104 0,04 017
pH-Wert  (CaCly) 7,50 7,24 .
: AR, 20°C | Des 1. 033 0.28
Corg [g C/kg] 14,1 168
AR, 2°C/ Ads. 162 0,08 0,00
CaCOy {o/kg] 202 558
Ngos o Nkl 148 150 HN, 20°C / Ads| 366 1,38 0,00
KAK  [mvalkg] m 32 HN, 3°C/ Ads) 397 7,88 0,00

AR: Kalkpaternia, HN: Niedermoor

1) Institut far Bodenkunde und Standortslehre, Universitat Hohenheim, 7000 Stuttgart 70
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4) DISKUSSION

Die maximale Sorptionskapazitat q .. ist bei beiden Boden bei 20°C kleiner als bei 3°C

(Abb. 1). Die Adsorption erfolgt verratiich exotherm Die Bmdungsstarke k ist ebenfalls bei
20°C geringer als bei 3°C.

Onax der Adsorption der Kalkpaternia betragt beinahe das 6-fache von dem aus der

Desdrptionsisotherme berechneten q,,..., die Bindungsstérke k nur rund 1/10.

Abb. 2 zeigt am Beispiel der Kalkpaternia, daB bei der Desorption Hysterese auftritt.

Das Sorptionsmaximum ist beim Niedermoorboden bei 20°C 3,5-mal so hoch wie bei der

Kalkpaternia, bei 3°C 2,5-mal so hoch (Abb. 1).

300
o 2|, e N g
' é 200 [ 2 BN (20°C) c
E : ®
? 150 'l.i\ /‘ 3
2 100 1 4/‘ § .
N Y,
50 AR 3C) '
O.v 1__,-»——0 : AR 20C) I Konuntnsonlnmnll ¢
AR: Adsorption, gel berechnet
Abb. 1: Konzentration in mg/l Abb. 2: AR: Duorptlo:, ge:x: be:h:oﬂ
Bei der Bindungsstérke k ist der Unterschied zwischen den beiden Béden noch erheblich
groBer:
- bei 20°C: k(HN) = 33 * k(AR) - bel 3°C: k(HN) = 98 * k(AR)
ERKLARUNG:

Der Gehalt an organnscher Substanz belm Niedermoor ist 12-mal so hoch wie bei der
Kalkpaternia. Die Sorption von Terbuthylazin erfolgt vor allem an der. organischen
Substanz. Die Kationenaustauschkapazitat des Niedermoors betragt das 2,7-fache der
KAK der Kalkpaternia. Dies kénnte einen EinfluB auf den ewvil. zwischen Katlonen und
Terbuthylazin stattfindenden ngandenaustausch haben.

5) ZUSAMMENFASSUNG

- Das Niedermoor zelgt hohe Sorptionsmaxima-q und groBe Bindungsstarken k. Die
Kalkpaternia weist bei beiden Parametern geringe & Werte auf. .

- Die Adsorption erfolgt exotherm.

- Bei der Desorption tritt Hysterese auf.

1| BEEINFLUSSUNG DER MIKROBIELLEN AKTIVITAT
2) MATERIAL UND METHODEN

- STANDORT AR
Kiima: @ 7562mm, @ 9.8°C; Ausgangsmaterial: Auenlehm; Landschaft Neckartalaue Bo-
dentyp! tiefhumose Kalkpaternla Meeresh&he: 160m Giber N. N.; Bodenkenndaten: s.
Tab.1; Vegetation: Mais.
- VERSUCHSANORDNUNG
Varianten: Kontrolle (Unkraut belassen), Kontrolle (Unkraut von Hand entfernt) und
Herbizidbehandlung; Wiederholungen: jede Variante in 10facher Wiederholung;
ParzellengréBe: 3 m "5 m; Aufwandmenge: 980 g Terbuthylazin/ha (2 | Gardoprim/ha).
- PROBENAHME
Bodentiefen: 0-5 und 5-10 cm; Einstiche: 9 pro Parzelle vereinigt zu einer Mischprobe;
Termine: 0.Tag (unmittelbar nach Applikation), 1, 2, 3, 6 Monate.
- UNTERSUCHTE PARAMETER
Mikrobielle Biomasse mittels ATP (Bai et al. 1988); Bodenatmung im Feld (Lundegérdh
1927); Del Kdrogenasenaktnvntat (Thalmann 1968 verand.); Zellulosezersetzung im Feld
(Tesarova & Uhlelova 1968); B-Glucosidasenaktivitat (Hoffmann & Dedeken 1965); aktuelle
Nitrifikation (Kandeler 1988); Proteasenaktivitat (Kandeler 1986); Arginin-Ammonifikation
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(Alef & Kleiner 1986); alkalische Phosphatasenaktivitat (Hoffmann 1968).
Zusatzlich erfolgte die Messung der Terbuthylazin- und Desethylterbuthylazin-Gehalte im
Boden.

3) ERGEBNISSE UND DISKUSSION

Die mikrobielle Biomasse (Abb. 1) lag bei der unkrautbelassenen Kontrolle haufig tber der
der beiden anderen Varianten. Die auftretenden Unterschiede von bis zu 12% waren aber
nur nach 1 Monat signifikant.

Die Bodenatmung (Abb. 2) war am 7. und 14. Tag sowie am 1. und 2. Monat nach Applika-
tion in der herbizidbehandelten Parzelle héher als in der unkrautfreien Kontrolle und dort
hoher als in der unkrautbelassenen Kontrolle. Signifikante Unterschiede traten 0, 3 und 21
Tage sowie 3 Monate nach Applikation auf. Hier zeigten die Kontrolle ohne Unkraut und die
herbizidbehandelte Variante (nur 2mal signif.) deutlich héhere CO,-Entwicklung (bis 32%)
als die unkrautbelassene Variante. :

Bei der Dehydrogenasenaktivitit (Abb. 3) wiesen alle Varianten Uber den gesamten
Versuchszeitraum eine ahnliche Abstufung auf (Unkraut belassen > Unkraut entfernt >
Herbizid behandelt). Die Unterschiede (bis 12%) waren nur zweimal signifikant, einmal
schon unmittelbar nach Applikation in 5-10 cm Bodentiefe. Dies weist auf geringe
Bodenunterschiede der Parzellen, die schon zu Versuchsbeginn bestanden haben, hin. -
Die aktuelle Nitrifikation (Abb. 4) war 1 Monat nach Herbizidapplikation in 5-10 cm Boden-
Eiefe /s)ignifikant erhoht (+40%), nach 3 Monaten in 0-5 cm Bodentiefe signifikant erniedrigt
-14%).

Bei den (brigen untersuchten Parametern traten keine signifikanten Unterschiede auf.

Es kommen mehrere Griinde in Frage,

warum keine deutlichere Beeinflussung durch Terbuthylazin festgestellt werden konnten:

- Herbizide haben im Gegensatz zu Fungiziden i.d.R. geringere Effekte auf die Boden-
mikroflora.

- Terbuthylazin hat vermutlich eine geringere Wirkung als andere herbizide Wirkstoffe
(z.B. Dinosebacetat).

- Das hohe Aktivititsniveau aller Parameter deutet auf hohe cometabolische ‘Umsetzun-
gen hin, die vermutlich zu raschem Umbau des Wirkstoffs fOhren (Analytik von
Terbuthylazin und Desethylterbuthylazin noch nicht abgeschiossen).

warum keine deutlichen Unterschiede zwischen der Unkraut belassenen Kontrolle und der

Variante, in der das Unkraut von Hand entfernt wurde, festgestellt wurden:

- aufgrund der im Versuchsjahr 1990 sehr trockenen Witterung traten sowohi Frih- als
auch Spatverunkrautung nur in geringem Umfang auf.

4) ZUSAMMENFASSUNG

Kurzfristige Effekte (bis zu 3 Monaten) nach Applikation von Gardoprim konnten nur bei der
Bodenatmung (bis +30%) und der aktuellen Nitrifikation (bis +40%) festgestellt werden.
Die mit Herbizid behandelte Variante unterschied sich dabei in der Regel nicht von der Vari-
ante, in der das Unkraut von Hand entfernt wurde.

Bei der mikrobiellen Biomasse und der Dehydrogenasenaktivitét traten Behandiungsunter-
schiede nur in einer GroBenordnung von 10% auf.

Langfristige Effekte (6 Monate) konnten bei keinem der untersuchten Parameter festgestellt
werden.
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Lennartz, B., Rambow, J. und P. Widmoser!

In 6 Saulenexperimenten wurde mit zwei unterschiedlichen Substraten der EinfluB
des Wassergehaltes auf die Verlagerung von Atrazin und Terbuthylazin untersucht.
Bei dem sandigeren Substrat (50 % Aggregate) konnte ab einer bestimmten Ent-
wésserungsstufe eine deutlich stérkere Retardierung der Chemikalie gegeniber den
Vergleichsvarianten beobachtet werden. in Aggregatpackungen eines schiuffhaltigen
Substrates war dieser Effekt nicht festzustellen. Die aus den Konzentrationsveridufen
bestimmten linearen Verteilungskoeffizienten verhielten sich’ uneinheitlich gegen-
Uber den Kp-Werten aus batch-Versuchen.

Problemsteliung

Die Verlagerung organischer Pflanzenbehandiungsmittel in Béden ist urséchlich mit dem Boden-
wasserhaushalt verbunden. Dabei ist der EinfluB des Bodenwassergehaltes auf z.B. Adsorptions-
prozesse wahrend des Transportvorganges weitgehend ungekiart.

Insbesondere in aggregierten Boden, in denen mit fiir geldste Stoffe unterschiedlich zugénglichen
Wasserregionen zu rechnen ist (De Smedt und Wierenga, 1979), kann ein EinfluB des Entwésse-
rungsgrades, der Uber eine reine FlieBquerschnittsreduzierung hinaus geht, erwartet werden.

Ziel der vorliegenden Untersuchung ist es, einen mdglichen EinfluB des Wassergehaltes auf das
Verlagerungsverhalten organischer Chemikalien an Hand von Stofftransportversuchen an ge-
schitteten Bodensdulen herauszuarbeiten. Der Aggregierungszustand des Bodens soll dabei be-
sonders beriicksichtigt werden.

Die Quantifizierung bestehender Einfliisse auf die Adsorption soll mit Hilfe linearer Verteilungs-
koeffizienten, die aus den Konzentrationsverlaufen der S&ulenversuche bestimmt werden kénnen,
erfolgen.

Material und Methoden

Es wurden finf Transportversuche unter wassertellgeséttigten und einer unter geséttigten Bedin-
gungen durchgefilhrt. In der Versuchsapparatur fir ungeséttigte Saulenversuche erfolgt der Was-
serflu8 von oben nach unten, wahrend im geséttigten Transportversuch das Bodenmaterial, zur
Vermeidung von Lufteinschliissen, von unten her durchstrdmt wird (far Details zum
Versuchsaufbau siehe Rambow et al. 1989).

In den S&ulenversuchen wurde zum einen Bodenmaterial aus dem llluvialhorizont (Bs) eines
Eisen-Humus-Podsols zum anderen aus dem Go-Horizont einer jungen Kalkmarsch verwendet.
Die Bodenproben des Bs-Horizontes wurden lufttrocken auf 2mm abgesiebt. Nach der Behand-
lung lag das Material zu 50% in Form aggregatférmiger Gebilde vor.

Tab, 1. Bodenkennwerte der verwendeten Substrate

Bs-Horizont Go-Horizont
Corg. [%] 1.6 1.0
Ton [%) 23 10
Schiuff [%] 4.1 53
Sand [%] 90.9 34
pH (CaClp) 3.7 7.7

Aus dem Marschboden wurden nach Lufttrockung durch Siebung Aggregate der GréBe 1 - 3.15
mm hergestellt. In den S8ulenversuchen lagen damit reine Aggregatpackungen vor.

1Ki lr;s1t. fir Wasserwirtschaft und Landschaftskologie der Uni. Kiel, Olshausenstr. 40-60, 2300
o
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Die wesentlichen KenngréBen der verwendeten Bodenproben sind in Tabelle 1 zusammengefaBt.
In allen Transportversuchen wurden die organischen Chemikalien gemeinsam mit Kaliumbromid
als sogenannter Dirac - Puls.auf die Bodensaule aufgebracht.

Zur Bestimmung linearer Verteilungskoeffizienten aus den Konzentrationsveridufen wurde das
Kurvenoptimierungsprogramm CXTFIT (Parker and van Genuchten 1984) verwendst. Die Kurve-
nanpassung erfolgte mit dem 4- Parameter- Modell (2-Regionen-Modell) unter Berlicksichtigung
der gemessenen Porenwassergeschwindigkeit v und dem aus der .Bromid-Durchbruchskurve
bestimmten Dispersionskoeffizienten D.
Ergebnisse - e e o e - -
Mit dem Substrat des Bs-Horizontes wurde ein Transportversuch unter wassergesattigten (© =
48,5 Vol%) und einer bei vergleichbarer Pdrenwassergeschwindigkeit unter teilgesattigten Bedin-
gungen (© = 30,5 Vol%) durchgefiihrt. In beiden Vananten wurde Atrazin applnzlert die gemesse-

nen Konzentratlonsverlaufe zeigt Abbildung 1.

o3
L
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;o' 64 at A" . ges M.tigeer Flug
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g - a [) . .
g, a . .
S04l » w : . Abb, 1: Konzentrationsverlauf von
g ‘ . 1 - Atrazin im Nluviathorizont (Bs) bei
s . LTS geséttigtern und ungesattigtem
€021 “iag ' WasserfluB
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Die Durchbruchskurven liegen nahezu deckungsgleich aufeinander, ein EinfluB der unterschiedli-

chen Séttigungsverhaltnisse ist nicht festzustellen.

In einem weiteren Versuch wurde ein hherer Entwésserungsgrad eingestelit (© = 22 Voi%, v =
5.2 cm/d) die Saugspannung betrug 63 hPa. .

Die in diesem Versuch bestimmten Atrazinkonzentrationen werden in Abblldung 2 mit dem Kon-

zentratlonsverlauf der in Abbildung 1 bereits vorgesteliten ungesattigten Variante verglichen. .
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in diesem Fall ist nun eine deutliche Differenz zwischen den Durchbruchskurven festzustellen. Das
Konzentrationsmaximum der starker entwasserten Variante ist um ca. 7 Porenvolumen auf der
dimensionslosen Zeitachse nach rechts verschoben.

Die organische Chemikalie wird offentsichtlich in Abhangigkeit des Wassergehaltes unterschied-
lich stark retardiert. Dieser Effekt ist moglicherweise auf den Aggregierungszustand des Bodens
zuriickzufiihren. )

In der Variante mit der héheren Saugspannung sind die weiten Grobporen entwassert, so daB der
Transport in zunehmenden MaBe auch in engeren Poren und damit verstérkt in den Aggregaten
stattfindet. Es stehen dadurch in den beiden Varianten unterschiediiche Anteile an Adsorptions-
flachen zur Verflgung, wodurch die Konzentrationsverldufe bezlglich der Zeit stark von einander
abweichen.

Zur Einschatzung der Adsorptionsverhéltnisse wahrend der Transportsituation wurden mit dem
Kurvenoptimierungsprogramm CXTFIT lineare Verteilungskoeffizienten berechnet (Tab. 2). Zu-
satzlich wurde im batch-Versuch (OECD Guideline) der Kp-Wert mit 1.5 I/kg bestimmt.

Tab. 2: Lineare Verteilungskoeffizienten fir Atrazin aus batch- und
Séulenversuchen far den liluvialhorizont (Bs)

Versuchsbezeichnung | Il ]l
Porenwassergeschw.

[em/d] 5.2 8.7 9.4
Wassergehalt [Vol%] 22.0 30.5 48.5
Retardationsfaktor 12.4 3.7 3.1
Kp [I/kg]

[KD=(R-1)*(6/dB)) 2.16 0.73 0.83
Kp - batch [I/kg} 1.5 1.5 1.5

Die an Hand der Durchbruchskurven errechneten Kp-Werte der Variante Il und 1ll, sind etwa halb
s0 hoch wie der Wert aus dem Schdttelversuch. Damit scheinen in diesen Transportversuchen
andere Adsorptionsverhaltnisse vorzuliegen als im batch-Versuch. Dies 148t sich durch den unter-
schiedlichen Kontakt von Chemikalie und Boden beim Transport- und Schiittelversuch erklaren.
Die Ursache des relativ hohen Kp-Wertes der am starksten entwasserten Variante ist unklar. Das
Ph&nomen wurde auch schon von anderen Autoren beobachtet (Jury et al. 1986).

Der mit dem Substrat des Bs-Horizontes festgestellte Effekt des Wassergehaites auf das Verlage-
rungsverhalten organischer Chemikalien solite mit reinen Aggregatpackungen des Meldori-
Bodens erneut provoziert werden.

Dazu wurden drei ungesattigte Transportversuche unterschiedlicher Entwasserungsstufen mit
Atrazin und Terbuthylazin durchgefiihrt. Die gemessenen Atrazin-Konzentrationsverlaufe sind in
Abbildung 3 zusammengefaBt.

1
g
ii 0.8 - 8= 21 Vol%, v= 5.5 cm/d
R
20.6 .
g Abb. 3: Konzentrationsverlauf von
N Atrazin in Aggregaten (1-3.15 mm)
2 %41 bei verschiedenen Entwésserungs-
;S graden - Standort: Meldorf

0,2
o

Porenvolumen V/Vo
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Alle Kurven zeigen einen fast identischen Verlauf. Selbst die Variante mit dem niedrigsten
Wassergehalt (Saugspannung = 63 hPa) weicht nicht von dem einheitlichen Bild ab. Ein EinfluB
des Wassergehaltes bzw. der Saugspannung liegt in dem untersuchten Bereich fir das
vorliegende Substrat nicht vor.

Das Ausbleiben eines Effektes wird auf die abweichende Kbmung zurlickgefuhrt. Der hohe
Schiuffanteil der Meldorf-Aggregate (51 %) bewirkt, daB die Intraaggregatporen zum lberwiegen-
den Teil < 40, um sind. Selbst die hdchste untersuchte Entwésserungsstufe reicht nicht aus, um
den WasserfluB vermehrt aus dem Interaggregatraum in den Intraaggregatraum zu Uberfihren.
Die Atrazin- wie die nicht dargesteliten Terbuthylazmkonzentratlonsverlaufe wurden ebenfalls mrt
dem Kurvenoptimierungsprogramm CXTFIT ausgewertet (Tab. 3).

Tab. 3: Lineare Verteilungskoeffizienten fir Atrazin und Terbuthylazin aus
batch- und Séulenversuchen fiir den Go-Horizont (Meldorf)

Versuchsbezeichnung | ] n
Porenwassergeschw. .

[em/d] 5.5 10.3 18.5
Wassergehalt [Vol%] 21 24 27
Retardationsfaktor 3.2 29 3.6
Kp Atrazin [I/kg]

[KD=(R-1)*(®/dB)} - 0.54 0.54 0.79
Kp - batch Atrazin [I/kg] 0.75 0.7 0.75
Retardationsfaktor 7.6 9.9 9.1
Kp Terbuthylazin [I/kg]

[KD=(R-1)*(6/dB)} 1.6 - 25 25
Kp - batch Terbuth. [I/kg] .14 14 14

In batch-Versuchen konnte fiir Atrazin ein Kp-Wert von 0.75 I/kg ermittelt werden, fiir Terbuthyla-
zin betrégt dieser Wert 1.4 I/kg.
Fir die Kp-Werte aus den Konzentrationsveridufen zeigt sich kein einheitliches Bild. Wihrend fiir
Atrazin alle Werte in der GréBenordnung des batch Kp-Wertes liegen, weisen die Werte fiir Ter-
buthylazin ein deutlich .hdheres Niveau auf. Offensichtiich ist eine generelle Aussage ber die
Adsorptionsverhéitnisse bei Transportversuchen im Vergleich zu Schiittelversuchen nicht zulassig.
Welche Grande fir die hdheren Werte des Terbuthylazins vorliegen, kann nicht entschieden wer-
den. Chemikalienspezifische Langzeit-Sorptionseffekte kdnnen als Ursache in Betracht gezogen
werden.
Zur Aufkldrung angedeuteter Wechselwirkungen zwischen dem Bodenwasserregime und dem
Verlagerungsverhalten organischer Chemikalien bedarf es weiterer intensiver Untersuchungen.
Die Autoren bedanken sich bei der Deutschen Forschungsgemeinschaft fir die finanzielle Unter-
stitzung der Forschungsarbeiten.
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Labor~ und Feldversuche zum Abbauverhalten von Isoproturon,
Terbuthylazin und Pendimethalin in Ackerb8den des Kraichgaus .

von
Mokry, M.

Im Rahmen des vom BMFT gefdrderten Verbundprojektes "Prognosemodell £fiir
die Gewdsserbelastung durch Stofftransport aus einem kleinen l&ndlichen
Einzugsgebiet" werden unter anderem definierte Labor-, aber auch Feld-
versuche zum Abbauverhalten von Herbiziden, die mittels einer Bewirt-
schaftungserhebung im Untersuchungsgebiet "Weierbach" ausgewihlt wur-
den, durchgefithrt. Erste Ergebnisse werden im folgenden vorgestellt.
Anwendung fanden die Herbizide Isoproturon, Terbuthylazin und Pendi-
methalin, da diese Wirkstoffe auf einem Grofteil der Ackerflichen im
Untersuchungsgebiet zu Getreide, Mais und Kdrnerleguminosen eingesetzt
werden und sie sich nach ihren chemisch-physikalischen Kenndaten (Tab.
1) sehr gut klassifizieren lassen. Davon abhingig ist deren Abbau- und
Ausbreitungsverhalten im Boden und somit eine m&gliche Kontamination
des oberfldchennahen oder tiefen Grundwassers.

Um das Verhalten von Herbiziden besser erfassen zu konnen, sollen Mo-

delle zum Abbau-, Verlagerungs-— und Transportverhalten in verschiede-

nen Bodenkompartimenten entwickelt werden. Hierzu sind neben intensi-
vem Literaturstudium eigene an das Untersuchungsgebiet angepafite Ver-
suche unumgdnglich.

Material und Methoden

1. Laborversuche

Die nachfolgend beschriebenen Laborversuche wurden nach der "Richtlinie

fiir die amtliche Priifung von Pflanzenschutzmitteln Teil IV 4-1" der BBA

durchgefiihrt. . . .

Bei den Versuchsbdden (Tab. 2) handelt es sich um Pararendzinen aus

verschiedenen Hangbereichen:

- Kolluvium (3-4m Michtigkeit!) mit héchster biologischer Aktivitit und
sehr engem C/N-Verh#ltnis sowie sehr hohem Wasserspeichervermdgen,

- Hangmitte: h&chster Tongehalt aufgrund ausstreichender L&Blehmschich-
ten und Ubergangszone ins Kolluvium,

- Hangtop: vollstdndig erodiert mit niedrigen Ton- und Humusgehalten,
geringster biologischer Aktivit4t sowie eingeschrinktem Wasserhalte-
vermdgen,

Versuchsdurchfithrung: Je Gefdf wurden 50g feldfrischer, auf 2mm gesieb-

ter Boden (mit Parallelen) eingewogen, eine definierte Herbizidl&sung

zudotiert und bei 20°C, aerob, dunkel mit 40% nWk 100 Tage bebriitet.

Das Analysenverfahren ist bei MICHELS et al. (1991) beschrieben.

Tab. 1 Chemisch-physikalische Eigenschaften der Versuchsherbizide

Eigenschaften Isoproturon Terbuthylazin Pendimethalin
LOsl. i. Wasser

(mg/Lk b. 20°C) 170 8.5 0.3
Adsorption. . . i

(l=s.gering, 1l0=s.stark) 5 7 10
Leaching -

(l=s.gering, >20=s.stark) 10 2-3 1
Toxizitdt

.{mg/kg) <2000 2160 <5000
Abbau i. Boden .

chem./mike. chem./mikr. mike,

Halbwertszeit

{Tage) 20-40 60 >60

* LUFA-Augustenberg, NeBlerstr. 23, D-7500 Karlsruhe 41
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Tab. 2 Kenndaten der Versuchsbdden (Laborversuch)

Bodeneigenschaften . Kolluvium Hangmitte Hangtop
pH-Hert ’ 7.4 7.5 7.5
ges. N (%) 0.17 0.16 0.11
ges. C (%) - 1.1 1.0 0.9
CAL-P - 14 7 8
CAL-K (mg/100g B.) - 17 11 12
Hg . ‘ 6 6. . 4
KAaK(pot) (mval/100g B.) 14.2 - 17.0 11.7
Biomasse (mg C/100g Tr.S.) 48.7 41.8 35.7
| Sand . -— 1.2 2.5
| Schluff (%) . 78.5 71.9 80.0
Ton . 21.5 26.9 17.5

2. Feldversuche :

Wahrend der Vegetationsperiode 1990 wurden an einigen-wenigen Standor-
ten die Herbizidgehalte vom Applikationstermin bis zur Ernte verfolgt,
um {iber das Freilandverhalten der genannten Herbizide unter den gege-

benen Bedingungen im Untersuchungsgebiet im Vergleich zu den Laborver-
suchen Aufschluf zu erhalten. Die Bodenkenndaten des im Anschluff dis-

kutierten Feldversuches sind Tabelle 3 zu entnehmen.

Tab. 3 Kenndaten des Bodens (Feldversuch)

Bodeneigenschaften

pﬁ—Wert - 7.5
CaCo3 (%) - 11.2
Ges.N (%) 0.11
Ges.C (%) 1.1
P o 77

K {mg/100g B.) 23
Mg - 6
KAK pot (mval/100g-B.) .| 12.1
sand 36.4
Schluff (%) 50.7
Ton - 12.9

Ergebnisse und Diskussion

Die Abbaukutven von Isoproturon (Abb. 1) zeigen einen gemeinsamen An-
fangs- und Endpunkt sowie ab ca. 50 Tage Bebriitung einen flaghen, nah?—
zu linearen Verlauf. Vom 10. bis zum 50. Tag geht der Abbau im Kolluvi-
um zﬁgiger'voran als in den Vergleichsbdden. Zum versuchsende werden
noch ca. 10% der Ausgangskonzentration ermittelt. :
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Abb. 1 Konzentrationsverlauf von Isoproturon im Bebriitungsversuch
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Abb. 2 Konzentrationsverlauf von Terbuthylazin im Bebriitungsversuch
Das Abbauverhalten der Bdden fiir Terbuthylazin (Abb. 2) und Pendimetha-
lin (Abb. 3) unterscheidet sich kaum. Wiederum verbleibt zum Versuchs-
ende eine Restkonzentration von ca. 50% bzw. 30% an Terbuthylazin bzw,.
Pendimethalin. Der Kurvenverlauf ist nun aber {iber die gesamte Bebrii-
tungsda%gr,unabhéngig von den Versuchsbtden gleichméBiger.

eeese grevenes e greeeee R L R I TPCPLI

i Hangmitte (34%)
=} Hangtop  (30%)
Kolluvium (28%)

10 dmeevenn . ....... . ....... . ....... , ..... v , ....... . ....... , ..... - .......
0 N I S R
0 50 100
LUFA Herb. L'90 Versuchsdauer (Tage)

Abb. 3 Konzentrationsverlauf von Pendimethalin im Bebriitungsversuch
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Im Freiland zeigen die Wirkstoffe Isoproturon zu Winterweizen und Ter~
buthalazin bzw. Pendimethalin zu Kdrnermais einen deutlich anderen Kon-
zentrationsverlauf vom Applikationstermin Mitte Marz (W.Weizen) bzw.
Ende April (K.Mais) bis zur Ernte aufgrund von photochemischen, chemi-
schen und biologischen Abbau, Pflanzenaufnahme sowie mdglicher Ver-
fliichtigung. Die Konzentrationsabnahme ist bis zum 60. Tag sehr hoch
und geht bis zum Versuchsende aufgrund weniger giinstiger Abbau- und
Aufnahmebedingungen der Mlkroorganlsmen und Pflanzen kontinuierlich
beim Isoproturon gegen Null; bei Terbuthylazin bzw. Pendimethalin ver-
bleibt dagegen eine Restkonzentrat1on von 15% bzw. 10%. Eine meBbare
Verlagerung unter 10cm Bodentiefe fand infolge der sehr trockenen wit-

terung 1991 nicht statt.

Pendimethalin
Terbuthylazin
Isoproturon

=

%0

"o

‘LUFA Herb. F'90 Tage nach Applikation

B
<

Abb. 4 verlauf der Herbizidgehalte im Feldversuch

Zusammenfassung ’
Modellhafte Laborversuche sind als Informationsquelle zu verschiedenen
Fragestellungen unumginglich, doch sollten verstarkt Untersuchungen im

Feld durchgefiihrt werden.

Literatur
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Abbau von Pflanzenschutzmitteln im Unterboden
verschiedener Bodentypen

von

Nordmeyer, H.*, Haas, E.#, Pestemer, W

Einleitung

Mit der Infiltration von Wasser in das Bodenprofil kénnen auch Spuren von Pflan-
zenschutzmitteln (PSM) verlagert werden und mdglicherweise zu einer Kontamina-
tion des Grundwassers fithren. Ob bzw. in welchem AusmaB PSM ins Grundwasser ge-
langen, hdngt von den chemisch-physikalischen Wirkstoffeigenschaften, den Boden-
eigenschaften sowie den Umweltbedingungen ab, die verschiedene Prozesse wie Ab-
bau, Sorption und Verlagerung im Bodenprofil in ihrer Intensitdt beeinflussen
(CHENG 1990, HURLE 1982). Entscheidend fiir einen Konzentrationsriickgang im Ober-
und Unterboden sind dabei biotische und abiotische Abbauvorgénge.

Versuchsdurchfiihrung

Zur Bestimmung des Abbauverhaltens von PSM im Bodenprofil verschiedener Bodenty-
pen (Tab. 1) wurden Laborabbauversuche mit den Wirkstoffen Terbuthylazin (TBL),
Chlortoluron (CT) und Parathion (PT) durchgefiihrt. Dazu wurde feldfeuchter Boden
(entsprechend 50 g Trockenboden) aus verschiedenen Tiefen des Bodenprofils mit
den PSM-Wirkstoffen versetzt, auf einen Wassergehalt der jeweiligen Feldkapazi-
tit eingestellt und bei 10 °C iiber einen Zeitraum von 112 Tagen bebriitet. Die
Riickstdnde wurden zu verschiedenen Probenahmeterminen analysiert.

* Biologische Bundesanstalt fiir Land- und Forstwirtschaft
Institut fir Unkrautforschung, Messeweg 11-12, 3300 Braunschweig
# Technische Universitdt Braunschweig, Institut fiir Geographie,
Langer Kamp 19c, 3300 Braunschweig
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Tab. 1: Bodeneigenschaften

Standort Bodentyp Tiefe pH Corg. Sand Schluff Ton
[em] [CaCl,] [z] [%] [Z] [z]

Ahlum Para- 0- 30 6,8 1,0 6,7 84,9 8,4
braunerde 40~ 70 6,9 0,2 4,8 74,2 21,0,

70~ 90 7,7 0,1 6,9 81,2 11,9

110-130 7,8 <0,1 34,3 36,9 28,8

Wedelheine Podsol- 0- 30 4,8 0,7 77,2 16,9 5,9
Braunerde 40- 70 5,3 <0,1 87,9 9,6 2,5

110-160 4,0 0,1 74,5 14,0 11,4

Ergebnisse und Diskussion

Im Laborabbauversuch konnte mit zunehmender Bodentiefe im-allgemeinen ein ver-
minderter Abbau der PSM im Vergleich zur Ackerkrume festgestellt werden. Die
Verlustzeiten fiir 50 % des Ausgangsgehaltes (DT-50 bzw. Halbwertszeiten) wurden
bei Annahme einer Kinetik nach Reaktion 1. Ordnung berechnet. Den Konzentra-
tionsverlauf fiir Chlortoluron am Standort Wedelheine zeigt Abbildung 1.

, 1chkstand [eg/g Trockenboden]

N
W
SN I

o7 \ :

08 - g
DT-60: 110-180 cm = 264 d
05 :
0-30¢cm=121d ~
0 L evsmE e
"0 10 20 30" 40 60 60 70 80 80 100 MO
Zelt [d]

I —— wedelhelne 0-30  =#=Waedelhsine 11o-1eo—I

Abb. 1: Konzentrationsverlauf von Chlortoluron im Laborabbauversuch bei 10 °C
und Feldkapazitat (Standort Wedelheine)

In Abhdngigkeit von der Bodentiefe war ein unterschiedlicher Konzentrationsriick-
gang iber die Zeéit feststellbar. Der Abbau von CT war im Unterboden (Tiefe 110
bis 160 cm) stark verlangsamt. Die Halbwertszeiten lagen fiir diesen Standort
zwischen 121 Tagen im Oberboden und 294 Tagen im Unterboden. Auch die Wirkstoffe
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Terbuthylazin und Parathion zeigten auf dem Standort Wedelheine eine Zunahme der
Halbwertszeit mit der Bodentiefe (Abb. 2).

Tege
[e]¢]

F night gésichert Bestimmbar

,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,,, §§§m

Parathton

Terbuthylaz
Wirkstof{

l XNo-30cm ZZ40-70 cm  HHH 10160 om I

Abb. 2: Berechnete Halbwertszeiten fiir Terbuthylazin und Parathion in verschie-
denen Bodentiefen (Laborabbauversuch bei 10 °C und Feldkapazitit;
Standort Wedelheine)

Tage
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200 e

[FY0) OISR, 7

e —
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Terbuthylazin Parathlon
Wirkstoff

Eo-30em 40-70 om  EE70-80 om 110-130 om I

Abb. 3: Berechnete Halbwertszeiten fiir Terbuthylazin und Parathion in verschie-
denen Bodentiefen (Laborabbauversuch bei 10 °C und Feldkapazitdt;
Standort Ahlum)

DaB jedoch eine derartige Verlangsamung des Abbaus nicht generell giiltig ist,
zeigt das Beispiel von PT auf dem Standort Ahlum (Abb. 3). Die Abbaugeschwindig-
keit von PT nahm mit der Tiefe zu. Fiir die Ackerkrume konnten Halbwertszeiten
von 30 Tagen ermittelt werden, wdhrend sie in Tiefen > 70 cm bei 11 Tagen lagen.
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Dieser verstdrkte Abbau von Parathion im Unterboden des Standorts Ahlum ist ver-
mutlich auf abiotische Vorgdnge (Oxidation, Hydrolyse) zuriickzufiihren, die ver-
starkt im alkalischen Milieu einsetzen (FISCHER 1979). Am Standort Ahlum lagen
die pH-Werte unterhalb 70 cm Tiefe bei > 7,5 (Tab. 1). Terbuthylazin verhielt
sich am Standort Ahlum &hnlich wie in Wedelheine. Unterhalb der Ackerkrume
konnte eine deutliche Verlangsamung des Abbaus festgestellt werden. Insgesamt
war der Abbau im Unterboden Wedelheine mit DT-50 Werten von bis zu 600 Tagen je-
doch geringer als im Unterboden Ahlum (DT-50 bis 260 Tage). Dies deutet darauf-
hin, daB die Bodeneigenschaften einen wesentlichen EinfluB auf die Persistenz
von PSM in Unterbdden haben. ’

Der allgemein geringere Abbau der PSM im Unterboden diirfte im wesentlichen, so-
weit es sich um einen biotischen Abbau handelt, auf den geringen Mikroorganis-
menbesatz bzw. -aktivitaten zuriickzufiihren sein. Begleitende mikrobiologische
Untersuchungen (Kurzzeitatmung und Dehydrogenase) zeigten deutliche Abnahmen
dieser Aktivitdten im Unterboden.

Der Abbau von Pflanzenschutzmitteln im Unterboden ist insbesondere fiir die Be-
wertung und Prognose von Stoffflissen in Hinblick auf mégliche Grundwasserkonta-
minationen von Bedeutung. Der Unterboden darf hinsichtlich seines Abbaupotenti-
als nicht unberiicksichtigt bleiben. Fir allgemeingiiltige Aussagen zum Filter-,
Puffer- und Transformationsvermdgen von Unterbdden sind jedoch weitere Unter-
suchuhgen unter Beriicksichtigung verschiedener Randbedingungen erforderlich.

Zusammenfassung .

Pflanzenschutzmittel werden auch unterhalb der Ackerkrume im Unterboden abge-
baut. Der Abbau ist im Vergleich zu Oberbdden im allgemeinen geringer; Hauptur-
sache dafiir dirfte die in der Tiefe verminderte mikrobielle Umsetzungsleistung
sein. Bei vorwiegend abiotischen Mechanismen kann der Abbau im Unterboden auch
gleich schnell oder schne]ler‘erfo]gen als im QOberboden.

Literatur
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Modellversuche zur Simulation des Einwaschungsverhaltens

von Herbiziden in ungestdrten Bodensdulen und im Freiland

von
S. Pekrunl, J. Utermannz, D. Bunte3, H. Nordmeyer3, W. Pestemer3

In einem Laborversuch mit ungestdrten Bodensdulen aus 0-30 (Ober-
boden) bzw. 30-60 cm Tiefe (Unterboden) einer sandigen Braunerde
wurde bei kontinuierlicher Beregnung und ungesédttigtem Wasserfluf
das Einwaschungsverhalten‘der Herbizid-Wirkstoffe Metamitron, Si-
mazin und Methabenzthiazuron untersucht. Die gr&fte Mobilitdt er-
gab sich filir Metamitron, die geringste filir Methabenzthiazuron. Der
Unterboden wies erwartungsgemidf im Vergleich zum Oberboden ein we-
sentlich geringeres Riickhaltevermdgen auf. Zur Simulation des Mi-
grationsverhaltens wurden am Beispiel von Simazin mathematische
Modelle mit unterschiedlichen Ans&tzen zur Darstellung des Trans-
port- und Sorptionsverhaltens getestet. Die iiblicherweise verwen-
deten linearen "Chromatographie-Modelle" (basierend auf Konvek-
tions-Dispersions-Gleichung, linearer Gleichgewichtssorption, Ab-
bau nach Reaktion erster Ordnung) filihrten =zu einer erheblichen
Uberschiatzung der gemessenen Simazin-Austrige. Die Ubereinstimmung
zwischen gemessenen und simulierten Simazin-Konzentrationen im
Perkolat konnte durch Verwendung eines auf der Annahme teilweise
dynamischer Sorption beruhenden Modells verbessert werden.

Auf dem Standort der Sdulenentnahme wurde auch das Einwaschungs-
verhalten von Simazin unter Freilandbedingungen untersucht. Der
Hauptanteil der Simazinriickstdnde war bis zum Ende der Vegeta-
tionsperiode in der 0-9 cm Bodenschicht' nachweisbar. Im Gegensatz
zu den Saulenversuchen wurde die Simazinverlagerung im Freiland
durch das getestete Kaskadenmodell mit linearer Gleichgewichts-

sorption relativ gut wiedergegeben.

Institut Fresenius, Taunussteinl; Technischer Uberwachungsverein,
Hannoverz; Institut fiir Unkrautforschung, Biologische Bundesan-
stalt fir Land- und Forstwirtschaft, Braunschweig

Diese Arbeit wurde im Rahmen des von der Deutschen Forschungsge-
meinschaft finanzierten Sonderforschungsbereiches 179 “"Wasser- und
Stoffdynamik in Agrardkosystemen" durchgefiihrt.

Die Ergebnisse sind verdffentlicht in: Nachrichtenblatt des
Deutschen Pflanzenschutzdienstes 43 (1991)/2, S. 17-23.
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Einflup von Filtermaterialien auf die Wiederfindung
verschiedener Pflanzenschutzmittel wdhrend der
Probenaufarbeitung

von

Schmidt, R., C.G. Bannick u. U. Miller-Wegener+)

EINLEITUNG

Fir .die Extraktion von Pflanzenschutzmitteln (PSM) aus Wasserpro-
ben bzw. Bodenextrakten werden Festphasen verwendet. Sind die zu
untersuchenden Proben stark mit Schwebstoffen (org. Substanz,
Tonpartikel) belastet, tritt beim Durchsaugen dieser Proben durch
die Festphasen rasch eine Verstopfung des Festphasenmaterials ein,
so dap nur ein begrenzter Teil des Probenvolumens pro Katusche ex-
trahiert werden kann. Aus diesem Grund ist eine vorherige Filtra-
tion der Probe unerlaplich.

In den vorzustellenden Versuchen werden verschiedene Filtermate-
rialien auf ihre Adsorptions- und Kontaminationsfdhigkeit gegen-
iber mehreren Pflanzenschutzmitteln und einigen Metaboliten getes-
tet.

Die Anwendbarkeit verschiedener Filtrationsmethoden wird verg-
lichen.

VERSUCHSDURCHFUHRUNG

Bei den hier durchgefithrten Versuchen wurde ein Edelstahl-Druck-
filtrationsgerdt und ein Edelstahl- Filtrationsvorsatz der Fa.
Satorius verwendet. Die Filterdurchmesser betrugen fiir das Druck-
filtrationsgerdt 142 mm und fiir den Filtrationsvorsatz 25 mm.

‘Es wurden jeweils 1 1 Wasser mit den in Abb. 1 aufgefiihrten Pflan-
zenschutzmitteln (PSM) und Metaboliten (MB) dotiert. Die Konzen-
trationen betrugen 0,5 und 2 ppb. Der Versuchsansatz wurde mit
vierfacher Wiederholung durchgefiihrt.

Die Probenaufbereitung erfolgte mittels Festphasenextraktion mit
C-18 S&dulen. Die Bestimmung erfolgte anschliepend kapillargaschro-
matographisch mit selektiver Detektion (PND). Zusdtzlich wurden
die Probenextrakte mit massenselektivem Detektor auf Kontaminatio-
nen iberprift.

+)Institut fir Wasser-, Bod;h— und Lufthygiene des Bundesge-
sundheitsamtes, Schichauweg 58, 1000 Berlin 49
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ERGEBNISSE UND DISKUSSION

Bei der Versuchsdurchfihrung zeigte sich, dap der Filtrationsvor-
satz mit seinem, im Verh#dltniss zum Druckfiltrationsgeriat wesent-
lich geringerem Durchmesser (@ 25 mm : ¢ 142 mm) ungeeignet ist.
Bei stark verschmutzten Proben setzte sich der Filter relativ
schnell zu, so dap der angelegte Unterdruck (0,8 bar) nicht aus-
reichte, um eine ausreichende Probenmenge (1 1) tiber die
angeschlossene Cc-18 Festphasens&ule zu ziehen. Das
Druckfiltrationsgerdt konnte mit bis zu 7 bar beaufschlagt werden,
so dap ein schnelles Filtern einer ausreichenden Probenmenge er-
mbglicht wurde.

wdfdg. in %
1007
90 ¢
80+
7071
60 1
501
40+
30
20+

ol 5.5, ni,

3 4 5 6 7 8 9
1 Aldncorbmtrxl 7 AldlcorbsulfOX|d 3 Aldicarbsulfon 4 Aldicarb 6 Alrazin
5 Terbulylazindesethyl 7 Terbutylozin 8 Porothnonethyl 32 Pendimethalin

Abb. 1: Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in % fiir die
Konzentration 2 ppb

Die in Abb. 2 und Abb. 3 dargestellten Ergebnisse beziehen sich
ausschlieBlich auf die Filtrationsversuche mit dem Druckfiltra-
tionsgerdt. In diesen beiden Abbildungen sind die relativen Wie-
derfindungen in Bezug auf die Referenz dargestellt. Beispielhaft
fir die Referenzen ist die Wiederfindung der untersuchten Pflan-
zenschutzmittel und Metaboliten fiir die Konzentration 2 ppb in
Abb. 1 dargestellt.
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Wiederfindung in % (Bezug Referenz)
150

100

50

1 2 3 4 5
M Aldicarbnitril

- Spannw.unten
B Aldicarbsulfon  EB Aldicarb
O Terb.az.deset. 8 Atrazin Terbutylazin

N Parathionethyl 73 Pendimethalin

1 Teflon 2 Nylon 3 regenerierle Cellulose 4 Cellulosemischester
5 Polvsulfen X nicht bestimmt

- Spannw.oben
M Aldicarbsulfox.

Abb. 2: Relative Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in
Bezug auf die Referenz flir die Konzentration 0,5 ppb

Wiederfindung in % (Bezug Referenz)
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1 2 3 4 5 6
- Spannw.oben - Spannw.unten W Aldicarbnitril
B Aldicarb

B Aldicarbsuifox. H Aldicarbsulfon

[] Terb.az.deseét. B Atrazin

Parathionethyl Pendimethalin
1 Teflon 2 Nylon 3 regenerierte Cellulose 4 Cellulosemischester
5 Cellulosenitrat 6 Polysuifon X nicht bestimmt

[@ Terbutylazin

Abb. 3: Relative Wiederfindung der untersuchten PSM und MB in
Bezug auf die Referenz fiir die Konzentration 2 ppb
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Abb. 4: Chromatogramm des Extraktes einer mit dem Nylonfilter
filtrierten Wasserprobe

Der Einflup von Teflon, Nylon und regenerierten Cellulosefilter
auf-die Aldicarbmetaboliten wurde nicht untersucht.

Es zeigte sich, dap von den untersuchten Pflanzenschutzmitteln und
Metaboliten Parathion am stdrksten von allen Filtermaterialien ab-
sorbiert worden ist. Mit Ausnahme der regenerierten Cellulose
zeigte auch Pendimethalin starke Adsorptionseffekte. Die Interpre-
tation des Adsorptionsverhaltens der verbleibenden. Substanzen ist
aufgrund der Streubereiche nicht méglich. Tendenziell zeigt sich,
dap Aldicarb aber von allen Filtermaterialien am wenigsten adsor-
biert wird.

Mit Ausnahme des Nylonfilters konnten keine nennenswerten Kontami-
nationen durch die Filtermaterialien festgestellt werden.
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SORPTION EINES SAUREN HERBIZIDS AN SYNTHETISCHE EISENOXIDE UND
BODEN

von

Heike Schwandt! und Ingrid Kégel-Knabner!

Einleitung

Bei der Betrachtung der Filtereigenschaften von Boden flir saure organische
Umwelichemikalien kommt den Sesquioxiden neben der organischen Substanz
herausragende Bedeutung zu (Schwertmann und Taylor, 1989). Es wurde untersucht, in
welchem Umfang Eisenoxide das Herbizid Quinmerac sorbieren kénnen. Zu diesem Zweck
wurden Sorptionsversuche im Batch-Verfahren mit synthetischen Eisenoxiden (Ferrihydrit,
Goethit, Hamatit), natirlichen Eisenoxiden (Dranocker) und oxidreichen Bdden
durchgefihrt. Die Bodensubstrate stammten aus Bg-Horizonten zweier Podsole aus dem
Fichtelgebirge.

Material und Methoden

Als Sorbat diente das Herbizid Quinmerac, ein Derivat der Quinolin-8-Carbonsaure
(Abb.1) mit pKa, =292 und pKa, = 4.30; Ldslichkeit in Wasser: 210 mg Ij‘

(Deschauer, 1989). w

ct

CHy

Abb. 1:

Die synthetischen Eisenoxide Ferrihydrit, Goethit und Hamatit wurden aus
Fe(NO,), 9H,0 hergestelit (nach Schwertmann, pers. Mitteil.) und im gefriergetrockneten
Zustand aufbewahrt. Fir die Sorptionsversuche wurde die benétigte Probenmenge jeweils in
Aqua bidest resuspendiert und nach Zentrifugieren feucht weiterverarbeitet.

Die Bodensubstrate stammten aus den Bg-Horizonten zweier Podsole aus Phyllit-
Schutt (Oberwarmensteinach OWSt) bzw. Granit (Hohe Matzen HM) im Fichtelgebirge, der
Ockerschlamm aus.der Drénung eines Podsols im Dogger-8 (Eisensandstein) nahe Pegnitz.

Die Sorptionsversuche wurden im Batch-Verfahren mit 0.01 M NaClO4-Ldsungen als
Elektrolyt durchgefiihrt, der pH-Wert mit HCIO, und NaOH in der Sorptionslésung
eingestelit. Die Konzentration von Quinmerac in der Sorptionslésung reichte von 1 bis
150 ug mi. Der Nachweis _erfolgte am HPLC (reversed phase) mit einem
Acetonitril/Wasser-Laufmittelgemisch bei pH 3, eingestellt mit Ameisenséaure; UV-Detektor
254 nm (Deschauer, 1989).

1L ehrstuht fir Bodenkunde und Bodengeographie,
Universitdt Bayreuth, Postfach 10 12 51, 8580 Bayreuth,
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Die Sorption von Quinmerac zeigte erwartungsgemas eine starke Abhangigkeit vom
Kristallisationsgrad der Oxide und vom pH der Gleichgewichtsldsung (Bowden et al., 1977;
Mott, 1981; Watson et al., 1973). )

So verliet die Sorption im - fir eine angewandte Fragestellung - pH-Optimum (pH =
pKa, = 4.3) bis zum L&slichkeitsprodukt des Herbizids linear. Bel pH > 5.5 fand keine
Sorption mehr statt. Die maximal gemessene Menge lag bei 1.19 mg g‘1 an Ferrihydrit
(Trockensubstanz TS) bzw. 21 mg g™! Eisengehalt (Fe) des Ferrihydrits bei pH 3.5 (Abb. 4).
Sie lag damit um das siebzigfache niedriger als die Sorption des chemisch ahnlich
reagierenden Herbizids 2,4-D (Agustoni-Phan, 1978). Im Gegensatz zum schwach
kristallisierten Ferrihydrit wurde bei den auskristallisierten Oxiden Goethit und Hamatit ein
Sorptionsmaximum érreicht, das bei etwa 1.8 dg g'1 TS (= 26 ug g'1 Fe) fiir Goethit und
etwa 1,9 g'1 TS (= 16 ug g”! Fe) fiir Himatit lag (Abb. 2). Die Sorption reduzierte sich damit
aufgrund des Kristallisationsgrades um fast den Faktor 1000. '

Abb. 2:

Abb. 3:
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Die beiden untersuchten Bodenproben zeigten trotz &hnlicher Eisengehalte (OWSt:
Fe, = 9.16 ppm, Fey = 10.60 ppm, FeO/Fed = 0.86; HM: Fe, = 10.72 ppm, Fey = 11.10
ppm, Feo/ Fey = 0.96 ) stark abweichendes Sorptionsverhalten. Bei der Probe OWSt wurde
ein Sattigungswert von 0.63 ug g'1 TS nicht Uberschritten und die Isotherme wies einen
deutlichen Sattigungsverlauf auf. Bei der Probe des Standortes HM konnte im gleichen
Konzentrationsbereich kein Anzeichen fir Sattigung beobachtet werden. Der Grund fir
dieses unterschiedliche Verhalten kann zum einen im hoheren Gehalt an organischem
Kohlenstoff des Standortes HM liegen (3.6 % gegeniber 1.5 % OWSt), zum anderen
differenziert der Summenparameter Fe, nicht zwischen schwach kristallisierten Oxiden und
an organische Substanz komplexiertem Eisen, das als Metallbriicke bei der Bindung
fungieren kann (Abb. 3). ’

" Ockerschlamm kann in Drananlagen und Vorflutern wunter bestimmten
Voraussetzungen (Perkolation des Bodenwassers durch saures, eisenreiches Substrat) in
groBien Mengeh abgelagert werden. Bisher wurden nur die damit verbundenen
physikalischen Probleme betrachtet (Blimel, 1980). Aufgrund seiner chemischen
Zusammensetzung (er besteht nahezu rein aus schwach kristallisierten Eisenoxiden und
organischer Substanz (SUsser und Schwertmann, 1983)) ist eine hohe Sorptionskapazitat fur
anorganische und organische lonen zu erwarten.

25
234
20+
181 °
15+
131
101
8+
54
3t o ®

o + + + + + + +
0 5 10 15 20 - 25 30 35 40
-1 O = Ferrihydrit
| Y/
Hom @ = Ockerschlomm

mg g_iFed

Abb. 4:  Sorption an Ockerschlamm

Im Laborversuch mit ungetrocknetem Material sorbierte der Ockerschlamm bezogen
auf die Trockensubstanz etwa zwei Drittel der Menge an Quinmerac, die an synthetischen
Ferrihydrit gebunden wurde (400 »g g' TS Ocker, 600 «g g™' Oxid). Bezogen auf den
Eisengehalt sorbierte Ockerschlamm in demselben AusmaB wie Ferrihydrit (Abb. 4). Fir
Quinmerac unter Feldbedingungen ist die Sorption an Ockerschlamm (bezogen auf Eisen)
jedoch trotzdem nicht von Bedeutung, da der Ocker sehr stark auf pH-Werte um 6 pufferte.
In diesem pH-Bereich war keine Sorption nachzuweisen.
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Schlumolgerung'en' :

Die Sorptionskapazitit der auskristallisierten Oxide (Goethit und Hamatit) ist gering.

Die Gehalte an schlecht kristallisierten Eisenoxiden (u.a. Ferrihydrit) in Ackerboden sind zu

niedrig, um flr die Sorption von Bedeutung zu sein. Eisenoxide bilden daher keine Senke flir

Quinmerac in landwirtschatlich genutzten Béden. Nur die organische Substanz der

Oberbtden stelit einen maBgeincheri Sorbenten fiir Quinmerac dar. Die Bedeutung von

Drénocker als Sorbent fir organische Umweltchemikalien in landwirtschaftlich genutzten
' Gebieten bedarf weiterer Untersuchungen.
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Gehalte an Polycyclischen Aromatischen Kohlenwasserstoffen in
Bdden unterschiedlicher Belastung
von
Tebaay, R.H., G. Welp und G.W. Brimmer*)

1. Untersuchungsziele

Um die derzeitige Belastung von Bdden in Nordrhein-Westfalen mit den teils kanze-
rogenen und mutagenen Polycyclischen Aromatischen Kohlenwasserstoffen (PAK) ab-
schdtzen zu kdnnen, wurden an verschiedenen Standorten Bodenproben entnommen und
nach einer Toluol/Aceton-HeiBextraktion mittels HPLC auf ihre Gehalte an bis zu
zehn einzelnen PAK's untersucht..

Bei der Auswahl der Standorte wurden sowohl unterschiedliche Bodennutzungsformen
wie Acker, Grinland, Garten und Wald beriicksichtigt als auch gezielt Bereiche mit
stark variierender Immissionssituation wie Reinluft- und Ballungsgebiete, Stra-
Benrandbereiche, FluBauen und Kokereigelédnde erfaBt.

Da es im Gegensatz zu den Niederlanden zur Zeit in Deutschland weder Richt- noch
Grenzwerte fiir PAK-Gehalte in Boden gibt, erfolgte die Bewertung der gefundenen
Gehalte an Hand der Niederldndischen Leitlinien zur Bodensanierung. Die in diesen
Leitlinien festgelegten Referenzwerte (RW) fiir eine normale PAK-Grundbelastung
und Priifwerte (PW) fiir ndhere Untersuchungen betragen fiir Fluoranthen 0,1 (RW)
und 10 (PW) mg/kg und fiir Benzo(a)pyren 0,1 (RW) und 1 (PW) mg/kg.

2. Ergebnisse
Diese Referenz- und Priifwerte konnen vor allem auf Altlaststandorten, in Kldr-

schldmmen und Miillkomposten, in Bdden von FluBniederungen, in belasteten Hausgar-
ten und in unmittelbarer N&he von Emittenten zum Teil um das 25- bis 70-fache des
Referenzwertes iiberschritten werden. Die untersuchten landwirtschaftlichen Nutz-
flachen - Ackerland, Griinland und als einzige Probe auBerhalb von NRW ein Marsch-
boden aus unbelasteten Gebieten Schleswig-Holsteins - weisen im Gegensatz dazu
keine oder nur geringfiigige Uberschreitungen der Referenzwerte auf (Tab. 1).

*) Institut fur Bodenkunde der Rheinischen Friedrich-
Wilhelms-Universitdt Bonn, NuBallee 13, 5300 Bonn 1
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Tab. 1: Gehalte an Fluoranthen (FLA) und Benzo(a)pyren (BaPYR) von Bodenproben
verschiedener Standorte sowie einer Miillkompostprobe (Kokerei (KOK),
Miillkompost (MUK), Siegaue (AUE), Autobahn (BAB), Gartenboden (GAR),
Marschboden (MAR))

PAK Standorte (PAK-Gehalte mg/kg)

KOK MUK. AUE.. . BAB . GAR MAR
FLA 2,9-12,9 3,7 0,1 -2,3 0,3-0,8 0,03-0,8 0,04
BaPYR 1,0- 4,9 0,8 0,03-0,9 0,1-0,5 0,02-0,3 0,01

PAK-Belastung durch den Kfz-Verkehr

Un den EinfluB des Kfz-Verkehrs auf den PAK-Gehalt und dje PAK-Verteilung in Bo-
den genauer abschatzen zu konnen, wurden am Autobahnkreuz Bonn-Nord Verdnderungen
der PAK-Gehalte des Bodens mit zunehmender Entfernung vom Fahrbahnrand unter-
sucht. Generell nehmen die PAK-Gehalte mit zunehmender Entfernung vom Fahrbahn-
rand ab (Tab. 2).

Tab. 2: Gehalte im Boden (0-2 cm Tiefe) an Fluoranthen (FLA), Benzo(a)anthracen
(BaANT), Benzo(b)fluoranthen (BbFLA), Benzo(k)fluoranthen (BKFLA),
Benzo(a)pyren (BaPYR) und Benzo(g,h,i)perylen (BghiPER) am Autobahnkreuz

Bonn )
PAK Entfernung vom Fahrbahnrand (Gehalte in mg/kg)
0,1 m 0,4 m 1,0m 3,0m 8,0m

FLA : 0,8 0,6 0,5 0,4 0,4
BaANT 0,6 0,5 : 0,4 0,4 0,5

- BbFLA 1:3 1,0. 0,5 0,2 0,3
BKFLA . 0,4 0,3 .0,2 0,1 0,1
BaPYR 0,5 . . 0,4 . 0,3 0,1 0,2
BghiPER 1,6 1,2 0,6 0,2 0,2

PAK;Belastung von Auenbdden

Neben dem punktuellen oder flichenhaften Eintrag von PAK's aus der Luft in die
Boden gelangen PAK's auch iiber Abwisser oder OberfladchenabfluB in Fliisse und kén-
nen von diesen auf Uberschwemmungsgebieten abgelagert werden. Um einen Uberblick
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iiber die GroBenordnung der PAK-Belastung in fluviatilen Sedimentationsbereichen
zu bekommen, wurden im Bereich des Rhein-Nebenflusses Sieg. in der Néhe von Bonn
Bodenproben in unterschiedlichen Entfernungen zum FluBufer entnommen und auf
ihren Gehalt an PAK's untersucht (Tab. 3).

Tab. 3: Gehalte von Auenbdden (0-10 cm) der Sieg an Fluoranthen (FLA), Ben-
zo(a)anthracen (BaANT), Benzo(b)fluoranthen (BbFLA), Benzo(k)fluoranthen
(BKFLA), Benzo{a)pyren (BaPYR) und Benzo{g,h,i)perylen (BghiPER) (FM =
FluBmitte; *) = hinter dem Deich genommene Probe)

PAK Entfernung vom FluBufer (PAK-Gehalte in mg/kg)
M 9,5m 39 m 63,5 m 140 m*)

FLA 0,5 0,7 1,0 2,3 0,1
BaANT 0,6 0,8 1,0 2,5 0,1
BbFLA 0,2 0,5 0,9 1,3 0,1
BkFLA 0,1 0,2 0,3 0,6 0,02
BaPYR 0,2 0,3 0,5 0,9 0,03
BghiPER 0,2 0,3 0,7 0,8 0,03
Corg (%) 1,09 2,23 2,96 3,0 1,11

Im Gegensatz zur PAK-Verteilung in den Boden an der Bonner Stadtautobahn nehmen
die PAK-Gehalte in der Siegaue bis zum Deich betrdchtlich zu und ilberschreiten
dabei deutlich die Referenzwerte des Niederldndischen Bodenschutzgesetzes.

PAK-Belastung von Kokereistandorten

Neben den B&den, die durch PAK-Eintrdge aus der Luft oder durch FlieBgewdsser
kontaminiert werden, stellen vor allem die Altlasten ein groBes Gefahrdungspoten-
tial. dar. . :
Um einen Oberblick iber die teilweise starke Belastung von ehemaligen Industrie-
standorten zu bekommen, wurden Bodenproben vom Geldnde einer ehemaligen Kokerei
im Ruhrgébiet auf ihre Gehalte an PAK's untersucht. Sowohl fir Fluoranthen als
auch fir Benzo(a)pyren konnen in 4 bzw. 6 von 12 untersuchten Horizonten erhebli-
che Uberschreitungen des Priifwertes von 10 mg/kg fiir Fluoranthen und 1 mg/kg fir
Benzo(a)pyren gefunden werden (Tab. 4).

Diese hohen PAK-Gehalte bis zum 5-fachen des Priifwertes von Benzo(a)pyren sind
vor allem im Hinblick auf die in unmittelbarer Néhe zum Kokereigeldnde wohnende
Bevdlkerung problematisch. Eine direkte Kontamination durch hochgradig kontami-
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nierten Bodenstaub und damit orale, pulmonale oder dermale Aufnahme von PAK's
durch den Menschen - hier vor allem spielende Kinder - ist nicht auszuschlieBen.

Tab. 4: Gehalte an Fluoranthen (FLA), Benzo{(a)pyren (BaPYR) im Boden eines Ko-
kereistandortes (jeweils angegeben fiir jeden Horizont bzw. jede Tiefe)

PAK Horizonte/Tiefe in cm (PAK-Gehalte in mg/kg)
YAh Y2 Y3 Y4 Y5 Y6
0-10 . 10-25 25-52 52-72 72-88 88-90
FLA 6,6 5,0 12,6 - 2,9 12,6 12,9
BaPYR 2,5 2,0 4,1 1,0 4,9 4,7
RARf1 RARf2 BtSwi BtSw2 BtSw3 Sd
90-106 106-113 113-145 145-173 173-207 -242
FLA 1,4 2,1 3,4 2,5 13 8,7
BaPYR 0,2 0,3 0,5 0,4 0,6 0,4

Ebenfalls nicht ausgeschlossen ist eine Gefdhrdung des Grundwassers durch.geldste
und damit verlagerbare PAK's.

Auf Altlaststandorten gelangen die PAK's hdufig mit Begleitstoffen bzw. in Form
von Gemischen wie z.B. dem auf Kokereistandorten weit verbreiteten Anthracendl in
die Bdden. Bei Laborversuchen stellte sich heraus, daB die Léslichkeit und damit
die okologische Wirksamkeit der in Anthracentl geldsten PAK's deutlich erhoht
ist. So sinkt z.B. der aus Adsorptionsisothermen abgeleitete Kg-Wert fiir
Benzo(a)pyren in Anthracendl fiir Proben eines Parabraunerde-Ap fast um den Faktor
20 von 18800 auf 980 pg/kg. Damit sind PAK's, die nicht als Einzelkomponentén in
Boden eingetragen werden, sondern in Form von Gemischen wie Anthracendl z.B. iiber
Deponien oder aufgelassene Industriestandorte in die Bdden gelangen, gerade im
Hinblick auf einen mdglichen Austrag ins grundwasser als besonders kritisch anzu-
sehen.
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Dioxine und Furane in straBennahen Bdden

Baden-¥iirttembergs

yon

Unger.H.-J. und D.Prinz *

1.Einleitung

Im Rahmen des Projektes "Verkehrsbedingte Immissionen in straBennahen
Boden" (UNGER u. PRINZ 1991) werden, neben den Schwermetallen, als
Hauptauftrag kfz.-relevante organische Verbindungen untersucht. In
diesem Beitrag werden die Ergebnisse der an StraBen bisher kaum unter-
suchten polychlorierten Dibenzodioxine und Dibenzofurane (PCDDs/PCDFs)
aufgrund ihrer extrem toxischen Eigenschaften (UBA 1990) dargestellt.

Dieses vom Umweltministerium in Baden-Wirttemberg finanzierte Projekt
soll erste Aussagen zur rdumlichen Belastung und Tiefenverteilung der
PCDDs und PCDFs in straBennahen Boden ermoglichen. Weiterhin gliedert
es sich ein in die Untersuchungen an StraBenrandboden, durchgefiihrt
von der Landesanstalt fir Umweltschutz (LfU 1989), welche als Auftragge-
berin fungiert.

2.Material und Methoden

Nach einem zeitaufwendigen Auswahlverfahren wurden Standorte mit mbg-
lichst &hnlichen Randbedingungen (StraBen auf Ddmmen ohne Randbepflanzung,
Griinlandnutzung etc.) jedoch unterschiedlichem Verkehrsaufkommens beprobt
(0-5cm Tiefe). An der BAB 5 zwischen Offenburg und Lahr wurden Bdden
in unterschiedlichen Abstdnden und Bodenhorizonten bis maximal 50m
Entfernung und 50cm Tiefe nach PCODs und PCDFs untersucht, .

Weiterhin erfolgte eine genaue Standortkartierung und die Bestimmung
relevanter Bodenparameter (pH, Corg., Bodenart, Rohdichte).

Im Institut Fresenius (Stockach) wurden 25g der homogenisierten und
gefriergetrockneten Mischprobe (8 Einzelprobeng mit ¥C-markierten PCDD-/
PCDF-Standards versetzt und mit Toluol erschopfend extrahiert. Der
Rohextrakt wurde mehreren Clean-up-Schritten unterzogen, bevor die
PCDDs und PCDFs mittels Gaschromatographie-Massenspektrometrie bestimmt
und Uber die internen Standards quantifiziert wurden.

3.Ergebnisse und Diskussion

Die in Toxizit&tsdquivalenten (TE nach BGA/UBA 1984) bewerteten PCDD-/
PCDF-Gehaite steigen bei zunehmendem durchschnittlichen Verkehrsaufkom-
men (15.000 bis 49.500 Kfz/d) von 3,3 auf 55,1ngTE/kg Boden in 1m Entfer-

nung und von 0,9 auf 3,1ingTE/kg in 10m Entfernung an (Abb.1).

Die Betrachtung der toxikologisch relevanten 2,3,7,8-substituierten
PCDDs (Abb.2a und 2b) zeigt von 1m bis 10m Entfernung zur Fahrbahn
ein Absinken der meisten Einzelisomeren unter die Bestimmungsgrenze.

Das "Seveso"-Dioxin 2,3,7,8-Tetrachlordibenzodioxin wurde nur in 1Im
Entfernung mit maximal 3 7ng/kg an stark befahrenen StraBen nachgewiesen.

* Institut fir Wasserbau und Kulturtechnik der Universitit Karlsruhe,
Kaiserstr. 12, 7500 Karlsruhe 1
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Im im-Bereich der StraBenbdschung kommt es vor allem an der B 31a (49.500
Kfz/d) zwischen Umkirch und Freiburg mit 55,1ngTE/kg (Abb.1) zu einer
hohen Uberschreitung der Richitwerte (BGA/UBA 1984 und 1990) von 5ngTE/kg
. fir eine uneingeschrénkte Bodennutzung, Ssowie von A4OngTE/kg fir eine
eingeschridnkte Nutzung. Kongenerenvergleiche mit PCDDs und PCDFs in
Kfz.-Abgasen (HAGENMAIER et al. 1990) ‘lassen direkt an der B 31a nicht
nur Abgasemissionen als Kontaminationsquelle vermuten. Die sehr hohen
TCDF- und PeCDF-Gehalte mit 1850ng/kg bzw. B837ng/kg Boden kénnen auf
Tropfverluste an Motorendlen (UBA 1986) und/oder Brand infolge eines
- Yerkehrsunfalls (vgl. THOMPSON et al. 1990) zurickgefiihrt werden. Die
10m-Werte liegen z.T. deutlich unter den o.g. Richtwerten.

An der BAB 5 (42.500 Kfz/d) sinken die PCDD-/PCDF-Konzentrationen mit
zunehmendem Abstand von 22,5 auf 0,6ngTE/kg in 50m Entfernung (Abb.3).
Dort wird die mittlere Grundbelastung von 1,0ngTE/kg Boden fiir Baden-
Wirttemberg (HAGENMAIER 1990) unterschritten. Das Minimum wurde im
Unterboden in 40-50cm Tiefe direkt am StraBenrand mit 0,3ngTE/kg ermit-
telt. Fast sdmtliche untersuchten Einzelisomeren liegen in dieser Probe
unter der Bestimmungsgrenze. Gehalte mit maximal 7,8ngTE/kg im fAh-Hori-

zont in 20-30cm Tiefe {vgl. Abb.4) lassen extrem geringe Abbauraten
vermuten (v?l. FREEMAN u. SCHROY 1985, HUTTERMANN et al. 1989, YANDERS
et al. 1990).

An der BAB 5 zeigen die PCDDs und PCDFs horizontabhdngige Belastungsgra-
dienten der absoluten Frachtmengen in 1qm Boden (Abb.4 u. Abb.5). Aus-
sagen (ber .Verlagerung in anthropogen geprédgten Bodenhorizonten sind
infolge Aufschiittungen und Umlagerungen schwer zu treffen. Eine vorhande-
ne; aber relativ geringe Verteilungstendenz kann allerdings bestidtigt
werden (vgl. BLUME et al. 1990). Die unterschiedllchén physikochemi schen
Eigenschaften der Einzelisomeren in Abhdngigkeit vom Chlorierungsgrad
(SHIU et al. 1988) bewirken eine sehr differenzierte Profilverteilung
(UNGER u. PRINZ 1991). )

Weitere Untersuchungen sind notwendig, um die bisher statistisch wenig
abgesicherten Werte zu untermauern. i
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Untersuchungen zum Transportverhalten von Simazin, Atrazin und Iso-Chloridazon im
gesiittigten Bodenbereich
von

Heike Weil* und Klaus Haberer*
1. Einleitung

Zunehmend positive Befunde von Pflanzenbehandlungs- und Schédlingsbekdmpfungsmitteln
(PBSM) im Grundwasser stellen auch fiir Wasserwerke ein ernst zunehmendes Problem dar. Der
Transport von PBSM im Untergrund wird hauptsichlich von Verteilungs- und Sorptionsprozessen
beeinfluBt. Die Durchfilhrung von Laborversuchen mit gesittigten Bodensdulen dient einer
Gefihrdungsabschitzung, um einen moglichen Eintrag von organischen Substanzen in das
Trinkwasser zu bewerten, da Siulenversuche eine Aussage iiber Retardationsvorgidnge erlauben.
Die Retardierung ist als Summenparameter zu verstehen, der ‘Konvektions-, Dispersions-,

Diffusions- und Sorptionsvorginge umfasst /1/.
2. Methode

2.1. Siulenversuche
Fiir die Laborversuche zur Priifung des Transportverhaltens wurde die in Abb. 1 dargestelite
Versuchsanlage verwendet

@ Elextrods
Glasslule

10: 8 em

Linge: . [__:l /_—_ ’ X B

—_— 66 cm

l ) Ourchflus-
wite
Fraktione- Abb. 1 .
Membranpumpe sammier

Schematische Darstellung der Versuchsanlage
Die Siulen wurden vor Zugabe der zu untersuchenden Substanzen mit Modellwasser, das in

seiner Jonenzusammensetzung dem natiirlich vorkommenden Infiltrat entspricht, eingefahren, um
eine Konditionierung der Bodensiulen (Tab. 1) zu erreichen. Die organischen
Mikroverunreinigungen wurden mit einer Eingabekonzentration von ca. 8 xg/l im Modellwasser
kontinuierlich bis zu 7 Tage zudotiert. Das Eluat wurde in 120-ml-Fraktionen mit einem
Fraktionssammler im 6-Stunden-Takt aufgefangen. Der mittlere Durchfluf der Sdule I betrug
2.7-2.9 * 107 m/s, die der Saule I 2.4-2.8 * 1077 mys.

Nach Beendigung der Zudotierung wurde mit undotiertem Modellwasser nachgespiilt, um die
Desorption der Wirkstoffe einzuleiten. Der Versuch wurde bis zum Erreichen der
Nachweisgrenze im Auslauf fortgefiihrt.

Konduklometer

[Schreiber

* ESWE-Institut fir Wasserforschung und Wassertechnologie GmbH, Séhnleinstr. 158,
6200 Wiesbaden
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Tabelle 1: Charakterisierung des verwendeten Bodenmaterials

Aquifersand aus 3-4 m Tiefe unter Gelidndeoberkante vom Wasserwerksgelinde, auf 2 mm

ausgesiebt .
Sand 93.9%
Ton 2.2%
Schluff ) 3.9%
CaCO3 0.84%
Corg- - - 0.20%
pH CaClp 7.4

2.2. Organische Mikroverunreinigungen und Tracei'

Simazin und Atrazin, Pflanzenschutzmittel der Triazingruppe und Iso-Chloridazion, ein
Nebenprodukt der Chloridazon-Herstellung wurden fiir diese Untersuchungen ausgewhlt, da sie
im Rhein stindig in Konzentrationen >0.1 ug/l nachweisbar sind /2/. Die Stoffe unterscheiden
sich nur geringfiigig in ihrer Polaritit und zeigten eine schwache Sorﬁtionsneigung in
Batchversuchen an den Aquifersand, dagegen lagen die K-Werte fiir den Standardboden zwischen
1.6 - 2.1 (Tab. 2).

Die Bestimmung der organischen Mikroverunreinigungen erfolgte nach Festphasenextraktion an
C18-Kartuschen und anschliefender Elution mit’ Ethylacetat gaschrométogi'aphisch mit NP-
spezifischen Detektor.

Der Tracer wurde kontinuierlich iiber eine Leitfdhigkeitsmeﬂelektrdde erfat. Die Tracerstudien
mit 0.02 M NaCl dienten zur Ermittlung der Fliegeschwindigkeit und zur Berechnung der
Retardation.

~ Tab. 2: Verteilungskoeffizienten der untersuchten Mikroverunreinigungen

Substanz®  Wasserloslichkeit Bodensorptionskoeffizient nach OECD "
in mg/l Aquifersand Standardboden 2.2

K-Wert Konz.-Bereich K-Wert Konz.-Bereich
Anzahl Adsorption in % Anzahl Adsorption in %

Simazin 3.5-5 0.55 4-130 pg/l 1.63 10-330 ug/l
n=9 8% n=8 40%

Atrazin 33-70 0 10-200 pg/t | 1.98 5-400 pg/l
n=8 n=10 36%

Iso- 400 0 5-500 pg/l - 2.14 35-500 pg/t

Chloridazon (Chloridazon)n=10 n=6 39%

* Standardboden der LuFa Speyer, Corg = 2.05%

2.3. Berechnung der Retardardierung

Die Ausbreitung der organischen Mikroverunreinigungen wurde als Retardierungsfaktor Rq unter
Zuhilfenahme einer mittleren Abstandsgeschwindigkeit v berechnet. Zur Angabe des
Retardierungsfaktors Rq mufite der Zeitpunkt bestimmt werden, bei dem eine bestimmte Menge
der Substanz iiber die Siule gelaufen war, im Vergleich zu der Zeit die ein prozentual
vergleichbare Tracermenge dazu bendtigte. )
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Rd = va/vo ts0 = Zeitpunkt von 50% Substanzdurchgang
(Tracer od. Substanz) [s] fiir Atrazin tyQ
va = Z/t50 Z = Linge der Sedimentprobe [m]

v, = Abstandsgeschwindigkeit (Tracer) [m/s]
vo = Abstandsgeschwindigkeit (Substanz) [m/s]

3. Ergebnisse

Die Wiederfindungsraten lagen zwischen 70 - 120 % und wurden aus der Summe der
Mikroverunreinigungen im Auslauf berechnet (Tab. 3). Damit konnen grofiere Abbauveriuste
und irreversible Adsorptionen ausgeschlossen werden.

Fiir die Auswertung der Durchgangskurven wurde das Verhiltnis der Konzentration in der
Probenfraktion zu der Eingabekonzentration (C/Cp) gegen die Zeit aufgetragen (Abb. 2). Die
Parallelversuche zeigten eine gute Ubereinstimmung in dem Kurvenverlauf. Lediglich im Simazin
und Iso-Chloridazon-Siulenversuch kam es, bedingt durch Schwankungen der Forderleistung der
Membranpumpe zu Zeitverschiebungen.

Fiir die erhaltenenen Ausbreitung in Laborsdulen mit einem schwach sorptiven Aquifersand unter
gesittigten Bedingungen konnten Retardationsfaktoren (Tab. 3) in der Reihenfolgen Simazin <
Atrazin < Iso-Chloridazon berechnet werden. Damit stehen die Ergebnisse in gutem
Zusammenhang zu den aus Schiittelversuchen (durchgefiihrt nach der OECD Richtlinie
Adsorption/Desorption /3/) mit humushaltigem Standardboden ermittelten K¢-Werten, die fiir die
Adsorption dieselbe Rangfolge ergab (s. Tab. 2).

Die Laborsiulenversuche bieten daher eine gute Moglichkeit, Untersuchungen iiber das Verhalten
von wasserwerksrelevanten Stoffen an sorptionsschwachen und damit fiir Schittelversuche
ungeeigneten Bdden vorzunehmen.

Tab. 3: Bilanzierung der Gehalte zum Versuchsende in Prozent der Ausgangskonzentration

Substanz Atrazin Simazin Iso-Chloridazon
Eingabekonzentration (ug/l) 8.64 7.20 8.85
Dotierungsdauer (h) 172 120 92
Versuchsdauer (h) 550 350 550
Sdule 1 I I I 1 I
Ausgangskonzentration (ug) 30.2 29.8 11.6 10.9 9.9 11.7

~ Wiederfindung (ug) 30.2 29.8 11.6 10.9 9.9 117
Wiederfindung (%) 118.0 118.1 82.7 849 69.7 98.9

Retardierungsfaktor 1.45 1.52 123 1.74

Fiir die technische Unterstiitzang von Hermn Weber und die finanzielle Forderung durch die
LAWA iiber das KfW mdchten wir uns bedanken.
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Das Verhalten einiger PBSM im ungesiittigten Bereich eines Auen-Rigosols

von
U. Zuclla1 , U. Bottcher-Leuschner, T. Heck und K. Haberer

Einleitung

In den letzten Jahren wurden wiederholt Pflanzenbehandlungs- und Schidlingsbekdmpfungsmittel
(PBSM) im Grundwasser nachgewiesen. Entscheidend fir die Menge an PBSM, die in das
Grundwasser gelangen konnen, ist das Verhalten der Pestizide bei der Passage durch die
ungesittigte Bodenzone. Dieses Verhalten wird hauptsdchlich bestimmt durch den abiotischen und
biotischen Abbau, sowie durch die Sorptionseigenschaften von Wirkstoff und Boden. Auch andere
Faktoren wie z.B. Niederschlagsmenge, Bodenart und -gefiige, Humusgehalt des Bodens,
Grundwasserflurabstand und Temperatur haben in diesem Zusammenhang grofie Bedeutung. Im
Rahmen eines Verbundprojektes des BMFT (02 WT 89137) wurde das Verhalten des Herbizides
Terbuthylazin, des Fungizides Penconazol und des Insektizides Parathion-ethyl im ungesittigten
Bereich eines grundwasserfernen Auen-Rigosols untersucht. Die Untersuchungen wurden an
ungestdrt entnommenen, natiirlich gelagerten Bodensiulen durchgefiihrt.

Standortbeschreibung :

Die Bodensiulen, wie auch der Boden fiir die Schiittelversuche, wurden einem eben gelegenen
Weinbaustandort im Rheintal, siddstlich von Guntersblum, entnommen. Das Geldnde, auf dem seit
Generationen Weinbau betrieben wird, ist letztmalig 1975 bis in eine Tiefe von 70 cm tiefgepfligt
und mit neuen Rebstocken bepflanzt worden. Die Begriinung zwischen den Reihen wird mehrmals
jahrlich untergemulcht. Die Grundwasserflurabstinde liegen zwischen 3,5 m und 6 m. Der
unterhalb des Rigolhorizontes liegende C-Horizont aus kalkhaltigem Sand wird von einzelnen
geringméchtigen Kalk-Schlufflinsen durchzogen. Die fiir die Versuche verwendeten obersten 25 cm
des Bodens (R(Ap)-Horizont) weisen die in Tabelle 1 gezeigten Parameter auf [1]:

Tabelle 1: org. C (OC) 0,74 %, CaCO3 3,21 %, pH-Wert 7,4 (CaCly), KAK 9,9 (meq/100 g),
Gesamtporenvolumen 44,3 %, Ton 9 %, Schiuff 17,5 %, Sand 73,5 %, Skelettanteil < 0,1 %

Aufbau der Siulenversuche

Als Saulentyp wurde die ‘'gestochene’ Sdule verwendet, um moglichst ungestérte, natiirlich
gelagerte 'Monolithe’ zu erhalten. Die Beregnung der Sdulen im Versuchsaufbau erfolgte quasi-
kontinuierlich, durch jeweils acht Kaniilen von einer Schlauchpumpe mit Kieler Regenwasser nach
Scholtis versorgt. Die Saulenoberfliche wurde zur besseren Verteilung des Beregnungswassers mit
ca. 3 cm gereinigtem Grobsand Uberschichtet. Die Applikation der vom Hersteller als maximal
empfohlenen Aufwandmenge der PBSM und des konventionellen Tracers Kaliumchlorid erfolgte,
indem die Chemikalien auf einmal in die untersten 2 mm der Grobsandschicht gemischt wurden. In
der Tabelle 2 sind die wichtigsten Daten der Sdulenversuche aufgefiihrt.

Tabelle 2 : Siulenhéhe 35 cm, Saulendurchmesser 20 ¢m, Saulenmaterial V 4 A-Stahl, H6he der
Bodensiule 26 cm

Beregnungswasser: Kieler Regenwasser nach-Scholns

Beregnungsmenge: Siule A: 3,78 mm/d, Sdule B: 3,99 mm/d (Beregnungszeit jeweils 4 x 7
min/d), Saule C: 1,80 mm/d (2 x 7 min/d)

1 ESWE-Institut fir Wasserforschung und Wassertechnologie GmbH, Sohnleinstrafe 158, 6200 Wiesbaden
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Vertellung der PBSM iiber dle Tiefe der
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Applizierte Chemikalien: Kaliumchlorid 745,6 mg/Saule, Parathion-ethyl 0,628 mg/Saule = 0,2
kg/ha = 0,4 kg E 605/ha, Penconazol 0,095 mg/Saule = 0,03 kg/ha = 0,3 kg Topas/ha,
Terbuthylazin 3,06 mg/Siule = 0,974 kg/ha

Randbedingungen: Temperatur 13° C + 2° C, Angelegter Unterdruck 32 hPa

MeBgroBen: Matrixpotentiale in 10 cm und 20 cm Tiefe, Perkolatmenge, Konzentration von
Chlorid und PBSM, Leitfahigkeit '

Ergebnisse der Siulenversuche

Nach einer Einlaufphase von 31 Tagen wurde der Cocktail aus Kaliumchlorid, Parathion-ethyl (als
E 605), Penconazol (als Topas) und Terbuthylazin auf die Bodenoberflache aufgetragen. Die Bilder
1, 2 und 3 zeigen die Konzentrationen der Chemikalien im Auslauf der Séulen. Die
Durchgangskurven des Chlorids in Siule A und B, die nahezu die gleiche Beregnungsrate hatten,
zeigen einen fast identischen Verlauf mit geringem Tailing.

Von den applizierten PBSM konnten nur Terbuthyazin und dessen Metabolit Desethyl-terbuthylazin
im Perkolat nachgewiesen werden, wobei zu beachten ist, daB das Desethyl-terbuthylazin
ausschlieBlich aus dem aufgetragenen Terbuthylazin entstanden ist. Die geringe Sorption des
Metaboliten, die sich auch in den Schiittelversuchen zeigte, ist der Grund dafiir, daB Desethyl-
terbuthylazin nicht nur frither, sondern auch in groBeren Mengen durchbricht als das urspriinglich
aufgetragene Terbuthylazin. Bei Saule C konnte nur der Metabolit nachgewiesen werden.

Die in Bild 4, 5 und 6 dargestellten Verteilungen der PBSM in den Siulen stimmen mit den anderen
Untersuchungen vollkommen iiberein: Sowohl Parathion-ethyl, als auch Penconazol verblieben in
den obersten 4 cm des Bodens und erwiesen sich somit als wenig mobil. Im Gegensatz dazu, auch
wegen der praxisiiblichen h6heren Aufwendungen, lie8 sich das Terbuthylazin und dessen Metabolit
Desethyl-terbuthylazin in allen Bodenschichten nachweisen, wobei der Metabolit aufgrund seiner
hoheren Mobilitit in den unteren Schichten berwiegt. Auffallend ist auch, daB in der Saule C,
deren niedrigere Beregnungsrate etwa bei der Jahresdurchschnittsmenge des Standortes lag, eine
wesentlich geringere Verlagerung stattgefunden hat.

Mengenbilanz

Die in Bild 7 dargestellten Wiederfindungsraten zeigen, da von dem Parathion-ethyl in jeder Saule
weniger als 2,5% wiedergefunden werden konnten. Dies bedeutet, da Verdampfung bzw.
oberflichlicher Abtrag ausgeschlossen wurden, dafi 97,5% der applizierten Menge abgebaut
wurden. Mit der Annahme, da dieser Abbau einer Reaktion erster Ordnung entspricht, betrigt die
Halbwertszeit des Insektizids in diesem Boden 18 Tage. Das Penconazol wurde in den Siulen A und
B zu ca. 17% (Halbwertszeit 40 Tage), in der Saule C jedoch noch zu 29% (Halbwertszeit 54 Tage)
wiedergefunden. Durch die geringere Beregnung der Siule C wird der Abbau des Fungizides
verlangsamt. Auch beim Terbuthylazin ist dieser Effekt zu beobachten, so betrigt die
Wiederfindungsrate in Saule C 34% (Halbwertszeit 62 Tage), in den beiden anderen Siulen jedoch
nur 26% (Halbwertszeit 55 Tage). Die Menge an Metabolit (in Bild 11 schraffiert) ist jedoch in
allen Sdulen mit ca 13% nahezu gleich. Erstelit man eine Gesamtbilanz des Terbuthylazin unter
EinschlieBung des Metaboliten, so erhilt man Halbwertszeiten von 79 bzw. 87 Tagen.

Schiittelversuche

Zur Erfassung des Sorptionsverhaltens der PBSM und des Metaboliten Desethyl-terbuthylazin
wurden Schiittelversuche entsprechend der OECD-Richtlinien 106 [2] mit den drei obersten
Bodenhorizonten des Standortes Guntersblum durchgefiihrt. Aus den daraus resultierenden
Freundlich-Isothermen konnten die in Bild 8 dargestellten Sorptionskoeffizienten errechnet werden.
Da die Gro8e dieser Koeffizienten als MaB fur die Sorptionsfahigkeit angesehen werden kann ergibt
sich unabhingig vom Bodenmaterial fir die Sorptionsfahigkeit der Wirkstoffe folgende Reihe:
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Bild 7 : Bild 8 :
Wiederflndung der applizlerten . Gleichgewlichtssorptlonskoeffizienten
Chemilkalien in den S#ulen A, Bund C {errechnet aus Freundlich-1sothermen})
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Parathion-ethyl > Penconazol > Terbuthylazin > Desethyl-terbuthylazin. Auch die Abhangigkeit
der Adsorption vom Gehalt des Bodens an organischem Kohlenstoff (OC) ist offensichtlich (Bild 8).

Zusammenfassung
Um das Verhalten von Parathion-ethyl, Penconazol und Terbuthylazin in der ungesittigten
Bodenzone aufzukliren, wurden Schiittel- und Siulenversuche durchgefiihrt. Bei den
Saulenversuchen wurden die Konzentrationen der PBSM im Perkolat (Bild 1,2,3) und in einzelnen
Bodenschichten gemessen (Bild 4,5,6). Da. Mobilitit, Abbauverhalten und ausgebrachte Menge
entscheidende Faktoren fiir die mégliche Verlagerung eines Pestizids in das Grundwasser sind, kann
fir die untersuchten Wirkstoffe aufgrund der erhaltenen Daten die folgende Reihenfolge fiir eine
mégliche Grundwassergefahrdung aufgestellt werden:

Parathion-ethyl < Penconazol < < Terbuthylazin.
Da das Parathion-ethyl wenig mobil ist, schnell abgebaut wird und nur in mittleren Konzentrationen
Anwendung findet, kann es durch die Bodenpassage kaum in das Grundwasser gelangen.
Auch das Penconazol ist als wenig grundwassergefihrdend einzustufen, denn die mittlere Abbaurate
des Wirkstoffes wird durch die geringe Anwendungskonzentration (30 g/ha) und die geringe
Mobilitit kompensiert. _
Beim Terbuthylazin hingegen kann man davon ausgehen, da es das Grundwasser in starkem Mafle
gefdhrdet. Es wird als Herbizid in hohen Konzentrationen (1 kg/ha) angewendet und wird weder
schnell abgebaut, noch stark sorbiert. Ferner ist zu beachten, dafl der Metabolit des Terbuthylazins
aoch mobiler ist und demzufolge noch schneller in die tieferen Bodenschichten verlagert wird. Dort
kommt dann erschwerend hinzu, daB die Sorptionsfahigkeit des Bodens (siche Bild 8) und .der
biotische Abbau geringer werden, sodal die Verlagerung beschleunigt wird.
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