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KURZFASSUNG

Fiir die Abschétzung des von einer Untergrundkontamination langfristig aus-
gehenden Gefihrdungspotentials sind neben den schadstoffspezifischen Ei-
genschaften alle mafigeblichen Transport- und Transformationsprozesse zu
beriicksichtigen. Wéhrend das Verhalten vieler anorganischer und organischer
Schadstoffe innerhalb der geséttigten und ungeséttigten Zone weitestgehend
geklart ist, sind die naturwissenschaftlichen Grundlagen fiir den gasformigen
Ubergang leichtfliichtiger Substanzen vom Grundwasser iiber den Kapillar-
saum in die ungesdttigte Zone noch unvollstindig erfafit.

An einem sich selbst iiberlassenen Altlastenstandort mit gaswerksspezifischen
Untergrundkontaminationen wurde anhand der Konzentrationsverteilung von
Benzol, Toluol, Ethylbenzol und Xylol (BTEX) im Grundwasser der Haupt-
schadensherd lokalisiert und die ausgedehnte Kontaminationsfahne rdumlich
eingegrenzt. Trotz der relativ hohen Volatilitdit von BTEX und eines ange-
nommenen Mindestalters der Kontamination von 50 Jahren wurden in der
Bodenluft im Vergleich zum Grundwasser nur um den Faktor 10° geringe
Schadstoffkonzentrationen gemessen.

Zur Ergriindung der Ursache fiir die im Gelidnde beobachtete, geringe Volati-
lisationsrate wurden zunédchst Massentransferversuche unter kontrollierten
Bedingungen im Labor durchgefiihrt. Die Experimente ermoglichten eine
Charakterisierung der einzelnen Phaseniibergénge im System Boden/Boden-
luft/Haft-/Grundwasser inklusive ihrer kausalen Abhdngigkeiten von unter-
schiedlichsten Steuerparametern. Ferner zeigte sich, daB3, abgesehen von den
Transporteigenschaften der betrachteten volatilen Substanz, der luftgefiillte
Porenraum, der Wassergehalt sowie die vertikale Wassergehaltsverteilung des
Untergrunds den Prozess der Volatilisation am stérksten beeinflussen.

Um das im Labor gewonnene Verstindnis der mal3geblichen Einzelprozesse
auf den Altlastenstandort iibertragen zu kénnen, wurde das bereits bestehen-
de, im Rahmen dieser Arbeit weiterentwickelte Computer-Modell YACPIM
verwendet. Die Validierung des weiterentwickelten Computer-Modells
erfolgte mit Hilfe der im Rahmen der Massentransferversuche gewonnenen
Labordaten. Das Computer-Modell eignet sich zur Simulation des durch Ad-
vektion und molekularer Diffusion verursachten, horizontalen und vertikalen
Transports leichtfliichtiger Substanzen in einem aus beliebig vielen, sich in
ihren Transporteigenschaften unterscheidenden horizontalen Schichten auf-
gebauten Untergrund. Besondere Beriicksichtigung gilt dabei dem Stoffiiber-
gang von der geséttigten zur ungesattigten Zone.



Die Simulation des Schadstofftransports im Untergrund des Altlastenstandorts
ergab, dafl der Beitrag der Volatilisation an der Schadstoffabnahme in der
sich selbst iiberlassenen Kontaminationsfahne auf einer Strecke von 50 m
unter quasistationdren Verhéltnissen nur 0,01 % betrédgt. Die geringe Volatili-
sationsrate steht im Einklang mit den in der Bodenluft des Altlastenstandorts
gemessenen, niedrigen Schadstoffkonzentrationen und ist dem Modell zufol-
ge auf die geologische Struktur und der daraus resultierenden Wassergehalts-
verteilung des Untergrundes zuriickzufithren. Im Bereich des Altlastenstand-
orts schlieft sich im Hangenden des Grundwasserleiters eine bis zu 5,7 m
méchtige, sandig-schluffige Auelehmschicht an, wodurch es zur Ausbildung
eines teilweise iiber 2 m machtigen Kapillarsaums kommt. Der méchtige
Kapillarsaum erschwert den diffusiven Stofftransport und verringert somit
den Stoffaustrag in die Atmosphérenluft.

Der Prozess der Volatilisation ist allerdings bei der Betrachtung des Stoff-
transports im Untergrund nicht in jedem Fall vernachlissigbar. Besonders fiir
sandig/kiesige, durch leichtfliichtige Schadstoffe verunreinigte Untergrunde
stellt die Volatilisation einen nicht zu unterschéitzenden Dekontaminations-
pfad da. Simulationen mit dem Computer-Modell YACPIM zeigten, daB3 der
Beitrag der Volatilisation auf einer Strecke von nur 55-10 m unter quasista-
tiondren Verhéltnissen je nach Untergrundaufbau fiir o-Xylol, einem semivo-
latilen Schadstoff, deutlich tiber 1 % liegen kann.
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transversale dynamische Dispersivitét [m]

schadstoffspezifische Konstante (> 0) [-]

Stoffkonzentration [kg-m™]

schadstoffspezifische Konstante (> 0) [m*kg™].
Konzentrationsgradient [kg-m™]

Konzentration in der Gasphase [kg:m™]

Gesamtkonzentration [kg~m’3]

Sattigungskonzentration der i-ten Komponente im Wasser bei Anwe-
senheit strukturell dhnlicher Organika [mol-I"']

Konzentration einer Substanz in n-Octanol [kg-m™]
Konzentration in der Bodenmatrix [kg-kg™]

Salzgehalt des Wassers [mol-m™]

Gesamtkonzentration [kg-m™]

Konzentration in der wiBrigen Phase [kg-m™]
Sittigungskonzentration in reinem Wasser [mol-m™]
Sattigungskonzentration bei Anwesenheit eines Kosolventen
[mol-I""]

Sittigungskonzentration in mineralisiertem Wasser [mol-m™]
mittlerer Korndurchmesser [m]

Konstriktivitat [-]

effektiver Diffusionskoeffizient [m?s]

effektiver Diffusionskoeffizient in der Bodenluft [m?s™]
effektiver Diffusionskoeffizient in der wéBrigen Phase [m*-s™']
freier Diffusionskoeffizient [m?s]

freier Diffusionskoeffizient in Luft [m*s™]

freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™]

Koeffizient fiir longitudinale mechanische Dispersion [m*s™']
longitudinaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [m*s]
transversaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [m?*-s™']
Redox-Spannung [V]

diffusionswirksame Porositét [-]

Massenfluf pro Einheitsfliche und Zeiteinheit [kg-m>-s"']
volumetrischer Anteil des Kosolventen im Wasser [m*m™]
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organisch gebundener Kohlenstoffgehalt bezogen auf das Gesamt-
gewicht der Feststoffmasse [kg-kg™]

Hohe iiber dem freien Wasserspiegel, h > 0 [m]

Henry-Koeffizient [-]

Henry-Konstante [N'm?]

Exzess-Losungsenthalpie [kg-m?sZmol"]

Henry-Koeffizient bei Temperatur T [-]

molare Verdampfungsenthalpie [kg'm*s>-mol™]

dynamische Viskositit des Wassers [kg-m™-s"]
Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*kg™]

organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient [m*kg™']
organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient in salzhalti-
gem Wasser [m*-kg™']

Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizient [-]

,salting-out“- bzw. Setschenow-Konstante [m*-mol™']
Verteilungskoeffizient Boden/Gasphase [m’-kg™']

lineare FlieBstrecke [m]

Molmasse [kg'mol™]

Van Genuchten Parameter zur Beschreibung der sigmoidalen Was-
sergehalt - Kapillarspannungskurve [-]

Molekulargewicht der Luft (= 28,97-10 kg-mol™)

Molekulargewicht der diffundierenden Substzanz [kg-mol]

Van Genuchten Parameter zur Beschreibung des sigmoidalen Ver-
laufs der Wassergehaltsverteilung [-]

effektive Porositét [-]

luftgefiillte Porositét [-]

residualer wassergefiillter Porenanteil [-]

totale Porositét [-]

wassergefiillte Porositit [-]

Druck [N-m™]

Pecletzahl [-]

Partialdampfdruck der iten Komponente der fliissigen Mischphase
[N'm™?]

Sittigungsdampfdruck [N-m™]
Sattigungsdampfdruck bei der Temperatur T1 [N-m™]
Sattigungsdampfdruck bei der Temperatur T2 [N'm?]
allgemeine Gaskonstante [= 8,317 kg'm*s*-K"-mol™]
Retardierungsfaktor [-]

relative Erhohung der Wasserloslichkeit einer Substanz durch Anwe-
senheit eines Kosolventen [-]
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Wasserloslichkeit der i-ten Komponente in ihrer puren Form
[mol-I""]

Wasserldslichkeit [kg-m™]

Wasserloslichkeit bei Temperatur T [kg-m™]

Temperatur [K]

Trockendichte des Feststoffs [kg-m™]

Zeit [s]

Temperatur [K]

Solubilisierungskonstante [-]

Abstandgeschwindigkeit [m-s]

Molvolumen der Luft (= 20,1 -10° m*-mol ™)

Molvolumen der gelosten diffundierenden Substanz [m’*-mol™]
Tortuositét [-]

horizontaler Abstand [m]

Molenbruch der iten Komponente der fliissigen Mischphase [-]
Molenbruch der iten Komponente in der organischen Phase [-]
Sattigungsmolenbruch einer fliissigen organischen Verbindung in der
wélrigen Phase [-]

Formationsfaktor [-]

Aktivitdtskoeffizient der iten Komponente innerhalb der fliissigen
Mischphase [-]

Aktivitdtskoeffizient der iten Komponente in der waBrigen Phase in
Anwesenheit hydrophilerer organischer Substanzen [-]
Aktivitdtskoeffizient der iten Komponente in der wifirigen Phase
ohne Anwesenheit weiterer Substanzen [-]

Aktivitdtskoeffizient der iten Komponente in der organischen Phase
in Anwesenheit hydrophilerer organischer Substanzen [-]

vertikaler Abstand [m]
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1 EINFUHRUNG UND PROBLEMSTELLUNG

1.1 Einleitung

In der Bundesrepublik Deutschland gibt es derzeit rund 304.000 erfalite Alt-
lastenverdachtsflichen (BEHLING 2001). Hierzu zdhlen allein in Baden-
Wiirttemberg iiber 100 ehemalige Gaswerksstandorte (LFU 1990). In diesen
ehemaligen Gaswerken wurde hauptséchlich durch Entgasung von Steinkohle
Stadtgas gewonnen. Die dabei anfallenden Nebenprodukte Gaswerksteer,
verbrauchte Gasreinigermasse, Ammoniakwasser, Kondensate und Wasch-
fliissigkeiten wurden héufig unsachgemal gelagert und entsorgt, wodurch es
zu Kontaminationen des Untergrundes kam. Das Schadstoffspektrum der
Kontaminationen umfafit dabei sowohl anorganische als auch organische
umweltrelevante Substanzen. Zu ersteren zdhlen Schwefel, Sulfide, Thiocya-
nate, Cyanide, Schwermetalle und Ammoniak. Unter den organischen Ver-
bindungen stellen die leichtfliichtigen aromatischen Kohlenwasserstoffe Ben-
zol, Toluol, Ethylbenzol und Xylol (BTEX) die groBte Fraktion dar. In deut-
lich geringeren Konzentrationen treten polycyclische aromatische Kohlen-
wasserstoffe (PAK), Phenole und heterocyclische aromatische Kohlenwasser-
stoffe auf.

BTEX zeichnen sich bedingt durch ihre relativ hohe Wasserloslichkeit ge-
koppelt mit ihrem verhéltnisméfig hohen Dampfdruck durch eine grole Mo-
bilitit im Untergrund aus. Aufgrund ihrer Mobilitdt und des mit zwei der
Substanzen verbundenen, bekannten Gesundheitsrisikos - Benzol ist ein be-
wiesenes Cancerogen und Toluol besitzt eine neurotoxische Wirkung
(SITTIG 1985) — geht von in den Untergrund eingetragenen BTEX ein erheb-
liches Geféahrdungspotential fiir die Umwelt und den Menschen aus. Diesem
erheblichen Gefdhrdungspotential trigt auch das Bundes-Bodenschutzgesetz
(BBodSchG) Rechnung. Nach BBodSchG Anhang 2 Abs. 3 betrdgt der Priif-
wert zur Beurteilung des Wirkungspfades Boden-Grundwasser fiir die Summe
leichtfliichtiger aromatischer Kohlenwasserstoffe (Benzol, Toluol, Xylole,
Ethylbenzol, Styrol, Cumol) 20 pg-1", fiir die Einzelsubstanz Benzol wurde
der Priifwert auf 1 ugI" festgelegt. Werden diese Priifwerte im Sickerwasser
iiberschritten, ist nach §8 Abs.1 Satz 2 Nr.1 des Bundes-Bodenschutzgesetzes
unter Beriicksichtigung der Bodennutzung eine einzelfallbezogene Priifung
durchzufiihren und festzustellen ob eine schidliche Bodenverdnderung oder
Altlast vorliegt. In diesem Regelwerk sind allerdings fiir leichtfliichtige aro-
matische Kohlenwasserstoffe bzw. fiir deren Einzelsubstanzen keine explizi-
ten Konzentrationsangaben enthalten, bei deren Uberschreitung entsprechen-
de MaBinahmen ergriffen werden miissen.
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1.2 Zielsetzung

Vor dem Hintergrund des von Untergrundkontaminationen potentiell fiir die
Umwelt und den Menschen ausgehenden Gefdahrdungspotentials und dem
groflen Defizit in dem fiir Langzeitprognosen erforderlichem Verstindnis der
entscheidenden Transport- und Transformationsprozesse wurde 1995 von der
Deutschen Forschungsgemeinschaft ein Schwerpunktprogramm “Geochemi-
sche Prozesse mit Langzeitfolgen im anthropogen beeinfluten Sicker- und
Grundwasser* ausgeschrieben.

Ziel des von der Deutschen Forschungsgemeinschaft von 1996 bis 1999 ge-
forderten Teilschwerpunktes “Phaseniiberginge beim Transport und Abbau
leichtfliichtiger organischer Substanzen war es, die naturwissenschaftlichen
Grundlagen fiir das Verhalten leichtfliichtiger organischer Schadstoffe im
Untergrund weiter zu vervollstindigen. Im Vordergrund des Interesses stand
die Charakterisierung der dominierenden vertikalen Transportmechanismen
des Schadstoffiibergangs vom Grundwasser iiber den Kapillarsaum in die
ungesittigte Zone und die Umsetzung dieses Prozessverstdndnisses in ein
Computer-Modell.

Zur Verfolgung dieser Zielsetzung sollten Untersuchungen sowohl im Gelén-
de als auch im Labor durchgefiihrt werden. Als Untersuchungsgebiet wurde
gemeinsam mit anderen Antragstellern ein ehemaliger Gaswerksstandort in
Stuttgart mit einer ausgedehnten BTEX-Abstromfahne gewahlt. Die Geldnde-
untersuchungen sollten Auskunft iiber die konkrete Belastungssituation geben
und der quantitativen Bestimmung der fiir den BTEX-Transport in und zwi-
schen den Kompartimenten Boden, Bodenluft, Haft- und Grundwasser ent-
scheidenden Parameter dienen.

Parallel zu den Geldndeuntersuchungen sollten Massentransferversuche unter
kontrollierten Randbedingungen im Labor realisiert werden. Ziel der Labor-
versuche war es, ein umfassendes Verstindnis der einzelnen Transportprozes-
se im System Boden/Bodenluft/Haft-/Grundwasser inklusive ihrer kausalen
Abhiéngigkeiten von unterschiedlichsten Steuerparametern zu gewinnen. Auf
dem Verstdndnis der Einzelprozesse aufbauend sollte eine Modellvorstellung
fiir das Gesamtsystem entwickelt und in ein Computer-Modell umgesetzt
werden.

SchlieBlich sollte mit Hilfe des entwickelten Computer-Modells die zeitliche
und rdumliche Entwicklung der sich selbst tiberlassenen BTEX-Abstromfahne
im Untersuchungsgebiet simuliert und der durch Volatilisation bedingte
Schadstoffaustrag entlang der Fahne quantifiziert werden.
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2  THEORETISCHE GRUNDLAGEN DER TRANSPORT-
UND ABBAUPROZESSE VON BTEX

2.1 Transportmechanismen

Unterschiedlichste physikochemische Prozesse sind fiir den Transport von
BTEX im Untergrund verantwortlich (Abb. 2.1). Die einzelnen Prozesse
werden nachfolgend erléutert.

i Atmosphare
Kontamina- 0
tionsquellen Luftdruck-
l l schwankungen
Diffusion
zur Atmosphare
Infiltration
von Niederschlag
Lésung im {
Sickerwasser ' molekulare
3?3\;)6;2}/\;er ( Diffusion in
Seoansar. | godentund
Desorption transport
an Bodenmatrix L
Ungesattigte Zone
Lésung Ausgasung aus
im Bodenwasser  dem Bodenwasser S
Volatilisation in die
ungesattigte Zone

Grundwasserflief3richtung

Abb. 2.1:  Ubersicht iiber die fiir die BTEX-Ausbreitung im Unter-
grund relevanten Prozesse.



2.1 Transportmechanismen

2.1.1  Molekulare Diffusion

Die molekulare Diffusion beschreibt den Massentransport durch thermische
Eigenbewegung der Atome oder Molekiile (BROWN‘sche Molekularbewe-
gung) und fiihrt zu einem Konzentrationsausgleich innerhalb eines Fluids.
Mathematisch wird der diffusive Massenflu3 durch das erste FICK’sche Ge-
setz beschrieben. Die eindimensionale Variante des ersten FICK’schen Geset-
zes zur Beschreibung von Diffusionsprozessen in Einphasen-Systemen lautet
(Fick 1855):

F=-D’-(dC/dx) @2.1)
mit
F MassenfluB pro Einheitsfliche und Zeiteinheit [kg-m™>-s],
D freier Diffusionskoeffizient [m?s'],
C Stoffkonzentration [kg-m™],

dC/dx Konzentrationsgradient [kg-m™].

Fir Systeme mit instationdrer Konzentrationsverteilung gilt das zweite
FICK’sche Gesetz. In seiner eindimensionalen Form stellt es sich wie folgt
dar (FICK 1855):

oC /ot =D’ -0°C/ox> (2.2)
mit
a Zeit [s].

Der freie Diffusionskoeffizient I, hingt von den physikochemischen Eigen-
schaften der diffundierenden Substanz (z.B. Molekulargewicht, Molvolumen)
sowie des Mediums in dem die Diffusion stattfindet (z.B. dynamische Visko-
sitdt) ab. Der Wert des Diffusionskoeffizienten steigt mit sinkendem Druck,
sinkender Dichte und zunehmender Temperatur des betrachteten Systems. So
verdoppelt er sich etwa durch eine Temperaturerhdhung von 5 °C auf 25 °C
(ROBINSON & STOKES 1965).

Es gibt verschiedenste empirische Methoden zur Ermittlung der freien Diffu-
sionskoeffizienten (LYMAN et al. 1990). Im weiteren Verlauf dieser Arbeit
wird fiir die Berechnung des freien aquatischen Diffusionskoeffizienten I/,
die empirische Gleichung nach HAYDUK & LAUDIE (1974) verwendet:
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Df - 13,26 s
w 14 0,589 .
(7, 10°f- (7, -10° 107
mit
D, freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™'],
Vn Molvolumen der geldsten diffundierenden Substanz [m’*-mol™],
M dynamische Viskositit des Wassers [kg-m™-s™].

Besonders geeignet fiir die Berechnung des freien Diffusionskoeffizienten
von Aromaten in Luft D/g, ist die empirische Gleichung nach FULLER et al.
(1966):

M +M
1,01325-107° .77 -\/(’”Mg)-IO‘3

. M
D! = n e 2.4)
1 1
p-(loo-V,ﬁ +1oo-Vg4j

freier Diffusionskoeffizient in Luft [m*s™],

Temperatur [K],

Molekulargewicht der diffundierenden Substanz [kg-mol],
Molekulargewicht der Luft (= 28,97-107 kg-mol™),

Druck [N-m™],

Molvolumen der diffundierenden Substzanz [m*-mol],
Molvolumen der Luft (= 20,1 -10° m*-mol™).

“‘smogs? ﬂfr?“?;

In Tab. 2.1 sind die fiir BTEX nach den oben erlduterten Verfahren berechne-
ten, freien Diffusionskoeffizienten in Wasser und in Luft bei 20 °C und unter
Atmosphérendruck aufgefiihrt. Da die beiden Abschitzmethoden nicht isome-
renspezifisch sind, gilt der fiir Xylol angegebene Wert fiir alle drei Isomere.
Wie anhand der Tab. 2.1 ersichtlich wird, ist der freie Diffusionskoeffizient in
Luft um den Faktor 10.000 hoher als der im Wasser.
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Tab. 2.1:  Berechnete, freie Diffusionskoeffizienten von BTEX bei 20 °C
(Gleichung 2.3 bzw. Gleichung 2.4).

Substanz D/, [m>s] D/, [m*s™]
Benzol 8,99-10" 8,68 - 10°
Toluol 7,95-107"° 7,80 -10°
Ethylbenzol 7,19-10™"° 7,14 -10°
Xylol 7,19 .10 7,14 -10°

In natiirlichen pordsen Mehrphasen-Systemen wird der Diffusionsprozef3
dartiberhinaus durch die Geometrieeigenschaften des Porenraums beeinfluf3t.
Aus diesem Grund muf3 zur Berechnung des diffusiven Stofftransports in
pordsen Mehrphasen-Systemen der freier Diffusionskoeffizient in Gleichung
(2.1) und (2.2) durch den effektiven Diffusionskoeffizienten ersetzt werden.
Der effektive Diffusionskoeffizient entspricht dem Produkt aus Formations-
faktor und freiem Diffusionskoeffizienten (BEAR 1972, FRICK 1993):

D.=D/-w=p/ 2%
T
bzw. (2.5)
D =D/ -w=p/ 2%
g g g 2

mit
D', effektiver Diffusionskoeffizient in der wiBirigen Phase [m*s™],
D, freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™],
D*g effektiver Diffusionskoeffizient in der Bodenluft [m*s™],
ng freier Diffusionskoeffizient in Luft [m*s™],
w Formationsfaktor [-],
1) Konstriktivitdt [-],
T Tortuositit [-],
& diffusionswirksame Porositét [-].

Der Formationsfaktor ist immer kleiner als eins und héngt von der Struktur
des pordsen Mediums ab. Uber die Konstriktivitit und Tortuositit beriicksich-
tigt er die Porengeometrie, iiber die diffusionswirksame Porositit trigt er den
dead-end-Poren (LEVER et al. 1985) Rechnung. In Dreiphasensystemen wie
der ungesittigten Zone wird die durchfluBwirksame Porositét durch das Vor-
handensein einer zweiten fluiden Phase beeinflufit. Aus diesem Grund muf
sie fiir beide fluiden Phasen getrennt betrachtet werden.
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Da Konstriktivitét, Tortuositdt und diffusionswirksame Porositit als Einzelpa-
rameter nicht direkt zu bestimmen sind, werden sie zum dimensionslosen
Formationsfaktor zusammengefaf3t. Fiir die Berechnung des Formationsfak-
tors wurden verschiedene empirische Gleichungen aufgestellt (Abb. 2.2). Die
Formel von MILLINGTON & QUIRK (1960) fiir den Formationsfaktor in der
Gasphase lautet:

W= g2 (2.6)
nl‘
mit
w Formationsfaktor [-],
Ng luftgefiillte Porositét [-],
n; totale Porositét [-].

Unter Verwendung dieser Formel wird der effektive Diffusionskoeffizient in
der Bodenluft, D*g, allerdings meist unterschétzt (Abb. 2.2). Im Gegensatz
hierzu liefert die Gleichung nach PENMAN (1940) (Gleichung (2.7)) in einem
weiten Porosititsbereich zu hohe Werte fiir D,” (Abb. 2.2):

®=0,66-n,. (2.7)

Nach JIN & JURY (1996) ergibt die ebenfalls von MILLINGTON & QUIRK
(1960) entwickelte, zweite Gleichung (Gleichung (2.8)) fiir den Formations-
faktor die beste Ubereinstimmung zwischen den gemessenen und berechneten
effektiven Diffusionskoeffizienten (Abb. 2.2):

n,
w = % . (2.8)
n/3

Der Formationsfaktor fiir die wéBrige Phase berechnet sich analog (COLLIN &
RASMUSON 1988). Unter Verwendung der zweiten Gleichung von
MILLINGTON & QUIRK (1960) gilt fiir den effektiven Diffusionskoeffizienten
in der wéfirigen Phase:
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NS w
D,=D, e 2.9)
3
nt
mit
D",  effektiver Diffusionskoeffizient in der wiBrigen Phase [m?s™],
w freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™],
N, wassergefiillte Porositit [-].
0,5 — )
eoee Jinetal (1994) —  Gleichung (2.6)
PeTersen et al. (1994) ... Gleichung (2.8)
04+ oooo TAYLOR (1949) ———— Gleichung (2.7)
SHEARER et al. (1972)
Lo 03+ L.aa Xuetal (1992) &
) s
~ xxxx Karmi etal. (1987) Pt
Lo et
0 024
0,1 -
0,0 |
0,0 0,5

Abb. 2.2:  Vergleich zwischen gemessenen und berechneten effektiven
Diffusionskoeffizienten (JIN & JURY, 1996).

Die wassergefiillte Porositit homogener Boden 148t sich nach VAN
GENUCHTEN (1980) in Abhingigkeit von der Hdohe iiber dem freien
Wasserspiegel berechnen:

n,—n,

i+ oy ]
mzl—(%) (2.11)

n,=n.+ (2.10)

mit
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mit

n, wassergefiillte Porositat [-],

n, residualer wassergefiillter Porenanteil [-],

n, totale Porositét [-],

a Van Genuchten Parameter zur Beschreibung der sigmoidalen Was-
sergehalt - Kapillarspannungskurve [m™],

h Hohe iiber dem freien Wasserspiegel, # > 0 [m],

n Van Genuchten Parameter zur Beschreibung der sigmoidalen Was-
sergehalt - Kapillarspannungskurve [-],

m Van Genuchten Parameter zur Beschreibung der sigmoidalen Was-

sergehalt - Kapillarspannungskurve [-].

Die luftgefiillte Porositét ergibt sich aus der Differenz zwischen der totalen
und der wassergefiillten Porositét.

Der diffusive Transportprozess in der ungesittigten Zone setzt sich aus der
Diffusion in der Bodenluft und der im Bodenwasser zusammen. Die eindi-
mensionale Transportgleichung fiir die molekulare Diffusion in der ungesit-
tigten Zone lautet:

e _ 0 D;-acw +D*~6Cg (2.12)
ot 0Oz 0z £ 0z
mit
Coes Gesamtkonzentration [kg-m’3 ],
a Zeit [s],
1724 vertikaler Abstand [m],
D",  effektiver Diffusionskoeffizient in der wéBrigen Phase [m*s™],
C, Konzentration in der wéBrigen Phase [l<g~rn'3 1,
D*g effektiver Diffusionskoeffizient in der Bodenluft [m?s™],
C, Konzentration in der Gasphase [kg-m™].

2.1.2  Advektion

Advektion beschreibt die Verlagerung von Stoffen mit einem strémenden
Fluid. Konvektion wird hiufig als Synonym fiir Advektion verwendet, wobei
Konvektion wirmegesteuerte Fluidbewegungen mit einbezieht. Advektiv
werden die Stoffe mit der Abstandsgeschwindigkeit des Fluids in Richtung
des Stromungsvektors transportiert. Die Stromung resultiert aus dem Aus-
gleich von Druck-, Dichte- sowie Temperaturunterschieden und umfaf3t u.a.
Bodenluftstromung aufgrund atmosphérischer Luftdruckschwankungen, gra-

9



2.1 Transportmechanismen

vimetrisch bedingten Sickerwassertransport sowie Grundwaserstromung auf-
grund von Potentialunterschieden.

Der eindimensionale advektive Massenflufl 146t sich wie folgt berechnen
(FETTER 1999):

F=v-n,C (2.13)
mit
F Massenflu pro Einheitsfliche und Zeiteinheit [kg-m?-s],
v Abstandgeschwindigkeit [m-s],
e effektive Porositit [-],
C Konzentration [kg-m™].

Fiir die zeitliche eindimensionale Anderung der Stoffkonzentration aufgrund
von Advektion gilt (FETTER 1999):

oc _aC

T . 2.14
ot ox @14)

mit
a Zeit [s],
dx horizontaler Abstand (Abstand in FlieBrichtung) [m].

2.1.3  Dispersion

Im Gegensatz zur Diffusion findet die Dispersion nur bei einer Fluidbewe-
gung (Advektion) statt. Anders als bei der Betrachtung der Advektion flieB3t
das Fluid nicht auf geraden Bahnen mit einer bestimmten Abstandsgeschwin-
digkeit, sondern umstromt auf seinem Weg die Korner des pordsen Mediums.
Es kommt zu einer Aufweitung des Stromungsprofils, da einige Fluidpartikel
fiir die gleiche Distanz ldngere Pfade zuriick legen als andere. Hinzukommt,
daB die Stromungsgeschwindigkeit in der Mitte des Porenkanals am grofiten
ist und zur Kornoberflache hin bis auf Null abnimmt. Auflerdem variiert die
Stromungsgeschwindigkeit in Abhéngigkeit von der Geometrie der Poren
(BEAR 1972). Die aus der unterschiedlichen Geschwindigkeit und Richtung
des Fluidstroms resultierende Vermischung wird als mechanische Dispersion
bezeichnet. Tritt sie in FlieBrichtung auf, wird sie longitudinale Dispersion
genannt, senkrecht zur FlieSrichtung handelt es sich um die transversale Dis-
persion.

10
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Analog dem ersten FICK’schen Gesetz 14t sich der longitudinale mechanisch-
dispersive Massenflufl in einem homogenen pordsen Medium wie folgt be-
rechnen (KLOTZ 1973, BERTSCH 1978):

F=-D, , -n,-(dC/dx)uwd D, , =a, -v (2.15)
mit
D,.. Koeffizient fiir longitudinale mechanische Dispersion [m2~s'1],
o dynamische longitudinale Dispersivitét [m].

Die dynamische Dispersivitit oder einfach Dispersivitit ist eine Materialei-
genschaft des porésen Mediums. Sie hidngt von dessen Korngrofle, Porositét
und Struktur ab.

Der ProzeB der molekularen Diffusion und mechanischen Dispersion wird
zumeist gemeinsam unter dem Begriff der hydrodynamischen Dispersion
betrachtet. Fiir den longitudinalen bzw. transversalen hydrodynamischen
Dispersionskoeffizient gilt:

D, =a, -v+D’

* (2.16)
D,=a,-v+D
mit
D, longitudinaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [m*s™],
Dy transversaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [m*-s™'],
ar transversale dynamische Dispersivitét [m],
v Abstandgeschwindigkeit [m-s],
D" effektiver Diffusionskoeffizient [m?*-s™].

Die mittlere Abstandsgeschwindigkeit sowie der mittlere Korndurchmesser
des pordsen Mediums bzw. die lineare FlieBstrecke bestimmen den Beitrag
der einzelnen Transportprozesse zur resultierenden Stoffverfrachtung inner-
halb des Systems. Zur zahlenméBigen Erfassung dieses Sachverhaltes wurde
die dimensionslose Pecletzahl eingefiihrt. Sie berechnet sich wie folgt
(FETTER 1999):

11



2.1 Transportmechanismen

v-d v-L
PeZF bzw. Pe:D_L (217)

Pecletzahl [-],

mittlerer Korndurchmesser [m],
freier Diffusionskoeffizient [m?s],
lineare FlieBstrecke [m].

~gsyE

Der dimensionslose Dispersionskoeffizient, der Quotient aus D und D' bzw.
Dy und D, kann als MaB fiir den jeweiligen Anteil der Advektion, mechani-
schen Dispersion sowie molekularen Diffusion am gesamten Transportpro-
zess verwendet werden. Der funktionelle Zusammenhang zwischen der Pec-
letzahl und dem dimensionslosen Dispersionskoeffizienten wurde von
PERKINS & JOHNSON (1963) untersucht. Deren Tracerversuche im geséttigten,
gleichformigen Sand ergaben fiir sehr kleine mittlere Abstandsgeschwindig-
keiten von der Pecletzahl unabhingige dimensionslose Dispersionskoeffizien-
ten von 0,7 (Abb. 2.3). Dieser Wert entspricht dem Formationsfaktor o von
gesittigtem, gleichformigem Sand (McCarthy & Johnson 1995). Der Beitrag
der mechanischen Dispersion am resultierendem Stofftransport ist demnach
bei sehr kleinen mittleren Abstandsgeschwindigkeiten vernachldssigbar ge-
ring (Gleichung 2.16 bzw. 1.5) wéhrend der Prozess der molekularen Diffusi-
on dominiert. Die Dominanz der molekularen Diffusion herrscht bei der Be-
trachtung der longitudinalen hydrodynamischen Dispersion bei Pecletzahlen
kleiner 0,02. Gegeniiber der transversalen hydrodynamischen Dispersion
dominiert die molekulare Diffusion bis Pecletzahlen von 1. In gleichférmigem
gesittigtem Sand sind bei Pecletzahlen zwischen 0,4 und 6 die Prozesse der
molekularen Diffusion und der longitudinalen mechanischen Dispersion mehr
oder weniger gleichwertig. Fiir die transversale mechanische Dispersion und
molekulare Diffusion gilt dies bei Pecletzahlen zwischen 6 und 100. Fiir je-
weils hohere Pecletzahlen kann die molekulare Diffusion vernachléssigt wer-
den, Advektion und Dispersion sind die transportrelevanten Prozesse (Abb.
2.3).
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100 —
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— Dispersionskoeffizient [m?/s] !
— Df: freier Diffusionskoeffizient [m?/s] !
[ v: mittlere Abstandsgeschwindigkeit [m/s] :
10 = d: mittlerer Korndurchmesser [m] y <
= [
— \
D, | ! \
Df | [ |
\
1= | | 5
- A > Advektion
= . \ Dispersion
— Diffusion <—‘ —
< [
0,1 L N o o B R B
0,001 0,01 0,1 1 10 100
vd
D
100=
— D;: transversaler hydrodynamischer
— Dispersionskoeffizient [m?/s]
— Df: freier Diffusionskoeffizient [m?%/s]
| v : mittlere Abstandsgeschwindigkeit [m/s]
10= d : mittlerer Korndurchmesser [m]
o
[ \
D
T | ‘
Df | |
1= | |
= . ‘
= ! ‘ Advektion
Diffusion <— Dispersion
B < —>
0.1 T 1 T o o R 1 R R WA
0,1 1 10 102 108 104
vd
D
Abb. 2.3: Einfluf} der Abstandsgeschwindigkeit auf den dominierenden

Transportprozess (PERKINS & JOHNSON 1963).
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2.1 Transportmechanismen

2.1.4 Phaseniiberginge

Im Untergrund befindliche BTEX kdnnen sowohl als fliissige Phase vorliegen
als auch an der Feststoffmatrix sorbiert, im Boden- bzw. Grundwasser geldst
oder gasformig in der Bodenluft verteilt sein (vgl. Abb. 2.1). Ein Wechsel des
Schadstoffs von einer Phase in eine andere wird als Phaseniibergang bezeich-
net. Die wichtigsten Prozesse, die zu einem Phaseniibergang von BTEX im
Untergrund fithren und somit das Transportverhalten dieser Schadstoffe ent-
scheidend beeinflussen, werden nachfolgend naher erldutert.

2.1.4.1  Losung

Die Sattigungskonzentration unpolarer organischer Verbindungen in reinem
Wasser ist eine Funktion des Grades zu dem sie von polaren Wassermolekii-
len angezogen werden (FETTER 1999), wobei die Anziehung mit zunehmen-
der Polaritdt bzw. abnehmender Lipophilie des organischen Molekiils steigt.
Die Lipophilie einer Substanz 146t sich tiber ihren Octanol/Wasser-
Verteilungskoeffizienten (K,,) quantifizieren:

C
K, =—* 2.18
C. (2.18)
mit
K, Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizient [-],
Co Konzentration einer Substanz in n-Octanol [kg-m™],
C, Konzentration in der wéBrigen Phase [kg-m™].

Benzol, Toluol, Ethylbenzol und Xylol gehdren als nichtionische, organische
Schadstoffe zu den unpolaren, nur méfig wasserloslichen Verbindungen. Die
Wasserloslichkeit sowie der Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizient von
BTEX bei 20 °C sind in Tab. 2.2 aufgefiihrt.

Die Wasserloslichkeit organischer Molekiile nimmt mit ihrer Molekiilgrof3e
ab, da mit zunehmender unpolarer Oberflache des zu 16senden Molekiils die
Exzess-Losungsenthalpie, AHe zu- und die Exzess-Losungsentropie ASc ab-
nimmt (SCHWARZENBACH et al. 1993).
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Tab. 2.2: Wasserloslichkeit (S,)) und Octanol/Wasser-Verteilungs-
koeffizient (K,,) von BTEX bei 20 °C.

Organische Verbinung Sy [kg - m”] Kow [-]
Benzol 1,76° 135°
Toluol 0,55 490°
Ethylbenzol 0,19¢ 1413°
o-Xylol 0,175° 1445°
m-Xylol 0,16° 1585"
p-Xylol 0,20° 1413°

* KEELEY et al. (1988), ® ABDUL et al. (1987), ¢ VERSCHUEREN (1997),
4 OWENS et al. (1986), ° HODSON & WILLIAMS (1988).

Dariiberhinaus ist die Wasserldslichkeit temperaturabhingig (SCHWARZEN-
BACH et al. 1993):

dlnx  AH

= 2.19
dT  R-T? @1
mit
x Sattigungsmolenbruch einer fliissigen organischen Verbindung in der
wélrigen Phase [-],
T Temperatur [K],
AHe Exzess-Losungsenthalpie [kg-m?sZmol "],
R allgemeine Gaskonstante (8,317 kg-m*-s>-mol™"-K™).

Die Stiarke und Tendenz des Temperatureffektes ist substanzspezifisch und
variiert vielfach mit dem betrachteten Temperaturbereich. So steigt die Was-
serlgslichkeit von Benzol oberhalb 20 °C mit zunehmender Temperatur,
nimmt jedoch unterhalb von 15 °C mit steigender Temperatur ab, da sich auch
die Exzess-Losungsenthalpie mit der Temperatur dndert.

Zumeist sind neben der betrachteten organischen Verbindung weitere organi-
sche und anorganische Substanzen im Wasser enthalten und wirken sich je
nach Art und Konzentration unterschiedlich auf die Wasserloslichkeit des
Schadstoffs aus.

Das Ldslichkeitsverhalten von Mischungen strukturell dhnlicher organi-
scher Substanzen in walrigen Losungen ist ndherungsweise als ideal zu be-
zeichnen (BANERJEE 1984):
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2.1 Transportmechanismen

C,
? = (xi )org (220)
mit
G Sattigungskonzentration der i-ten Komponente im Wasser bei Anwe-
senheit strukturell dhnlicher Organika [mol-1"'],
S; Wasserloslichkeit der i-ten Komponente in ihrer puren Form

[mol-1],
(x)ore Molenbruch der i-ten Komponente in der organischen Phase [-].

Die maximale Konzentration einer organischen Substanz in einer wallrigen,
mit strukturell dhnlichen organischen Stoffen gesittigten Losung ist somit
geringer als in reinem Wasser und abhingig von ihrem Anteil in der organi-
schen Phase.

Bei der Berechnung des Loslichkeitsverhaltens von Mischungen unterschied-
lich polarer organischer Substanzen in wafirigen Losungen sind die Aktivi-
tatskoeffizienten in der organischen und wélrigen Phase vielfach nicht mehr
vernachlidssigbar (BANERJEE 1984):

G () e U2,

= (2.21)
Si (7/ i )aq
mit
G Sattigungskonzentration der i-ten Komponente im Wasser bei Anwe-
senheit strukturell dhnlicher Organika [mol-I"'],
S; Wasserloslichkeit der i-ten Komponente in ihrer puren Form

[mol-1],

(x)ore  Molenbruch der i-ten Komponente in der organischen Phase [-],

(Worg  Aktivititskoeffizient der i-ten Komponente in der organischen Phase
in Anwesenheit hydrophilerer organischer Substanzen [-],

(#)a;  Aktivitdtskoeffizient der i-ten Komponente in der wéilrigen Phase
ohne Anwesenheit weiterer Substanzen [-],

(7 Aktivititskoeffizient der i-ten Komponente in der wiBrigen Phase in
Anwesenheit hydrophilerer organischer Substanzen [-].

Durch die Anwesenheit hydrophilerer Organika steigt der Wassergehalt in der
organischen Phase, was wiederum einen Anstieg des Aktivititskoeffizienten
in der organischen Phase, (7)., zur Folge hat. Dieser Effekt wirkt sich auf die
hydrophobste organische Komponente in der Mischung am stérksten aus
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(BANERJEE 1984). Desweiteren fithren vermehrte intermolekulare Wechsel-
wirkungen in der wéBrigen Phase in Gegenwart hydrophilerer organischer
Substanzen zu einer Absenkung des Aktivitdtskoeffizienten in der wéfrigen
Phase ((%)ag < (#)ag)- Diese Absenkung ist um so groBier je unpolarer die
hydrophilere organische Substanz ist. Ein Anstieg von (%),,, bzw. Abfall von
(%)aq fihrt zu einer erhohten Wasserloslichkeit der entsprechenden organi-
schen Komponente. Man spricht hier von einem Kosolvent-Effekt, die hydro-
philere organische Substanz wird als Kosolvent bezeichnet. Die relative
Erhéhung der Wasserloslichkeit durch Anwesenheit eines Kosolventen, S”
146t sich nach YALKOWSKY & ROSEMAN (1981) berechnen:

sat
*

S =

w,co

=exp(o- f,) (2.22)

i

S relative Erhohung der Wasserloslichkeit einer Substanz durch Anwe-
senheit eines Kosolventen [-],

w,co Sattigungskonzentration bei Anwesenheit eines Kosolventen

[mol-1],

S; Wasserloslichkeit der i-ten Komponente in ihrer puren Form
[mol-I"],

feo volumetrischer Anteil des Kosolventen im Wasser [m*m™],

o Solubilisierungskonstante [-].

S” steigt mit zunehmendem Volumenanteil des Kosolventen im Wasser, wo-
bei fiir manche Kosolventen oberhalb eines f;,-Wertes von 0,5 Abweichungen
vom exponentiellen Verhalten aufgrund verstérkter gegenseitiger Losungser-
scheinungen beobachtet worden sind (PINAL et al. 1990).

Im Wasser geloste anorganische Salze erhohen den Aktivitdtskoeffizienten
unpolarer organischer Verbindungen in der wilrigen Phase, (7)., und setzen
somit ihre Sattigungskonzentration im Wasser herab. Dieser Effekt wird als
»Aussalzen* bezeichnet und 146t sich mit Hilfe der von SETSCHENOW (1889)
entwickelten empirischen Formel quantifizieren:
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2.1 Transportmechanismen

sat

w — N
log c K -C,, (2.23)
w,sal
mit
W Sittigungskonzentration in reinem Wasser [mol-m™],

Wsa  Sittigungskonzentration in mineralisiertem Wasser [mol~m’3],

K ,salting-out“- bzw. Setschenow-Konstante [m’-mol™],
Cioul Salzgehalt des Wassers [mol-m‘3 1.

Die Setschenow-Konstante, K ist ein MaB fiir die Effektivitit eines bestimm-
ten Salzes oder einer Kombination von Salzen eine gegebene organische
Substanz auszusalzen und nimmt Werte zwischen 1-10% und
1-10° m*mol™ (McDEVIT & LONG 1952) an.

Sowohl das Sorptions- als auch das Ausgasungsverhalten einer organischen
Substanz ist abhéngig von ihrer Wasserldslichkeit. Somit stellt die Wasserlds-
lichkeit einen entscheidenden Parameter fiir das Transportverhalten organi-
scher Schadstoffe im Untergrund dar.

2.1.42  Sorption

Unter dem Begriff der Sorption werden Festlegungsprozesse von Stoffen an
Feststoffpartikeln zusammengefalt. Prinzipiell kann zwischen zwei Arten von
Sorptionsprozessen differenziert werden: der Adsorption und der Absorption.
Die Adsorption beschréinkt sich auf Wechselwirkungen zwischen dem adsor-
bierten Teilchen und der Feststoffoberflache, wiahrend die Absorption Prozes-
se beschreibt, bei denen das Sorptiv das Sorbens intrapartikuldr diffundiert
(KARICKHOFF 1984) und an der inneren Oberflache des Sorbens sorptiv fest-
gelegt wird (WooD et al. 1990). Aufgrund des komplexen Aufbaus des Un-
tergrundes konnen dort beide Sorptionsprozesse gleichermallen nebeneinan-
der ablaufen. Da die Adsorption und Absorption im Untergrund experimentell
nicht getrennt voneinander quantifizierbar sind, werden sie im weiteren Ver-
lauf dieser Arbeit unter dem Oberbegriff der Sorption gemeinsam betrachtet.

Generell konnen physikalische, chemische und elektrostatische Wechselwir-
kungen zur Sorption von organischen Schadstoffen im Untergrund fiithren
(GRATHWOHL 1989). Benzol, Toluol, Ethylbenzol und Xylol gehdren zu den
unpolaren organischen Schadstoffen und verfiigen zudem {iber keine che-
misch aktive funktionelle Gruppe. Aus diesem Grunde spielen fiir BTEX
chemische und starke elektrostatische Krifte, wie sie beim Ionenaustausch,
der Chelatbildung sowie der Wasserstoffbriickenbildung auftreten, keine
Rolle. Hier sind hauptséchlich schwache physikalische Bindungskréfte fiir die
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Fixierung im Untergrund verantwortlich. Diese Art der Sorption, auch Physi-
sorption genannt, beruht auf Van-der-Waals-Wechselwirkungen (d.h. Disper-
sions- oder Dipolwechselwirkungen) zwischen Sorbat und Sorbens. Van-der-
Waals-Wechselwirkungen sind schwach, wirken aber iiber grofle Entfernun-
gen. Typische Werte fiir die Enthalpie der Physisorption liegen um
20 kJ mol™ (ATKINS 1990). Neben dem energetischen Effekt spielt fiir die
Sorption von im Wasser gelosten, unpolaren organischen Verbindungen an
Feststoffpartikel der Entropiegewinn eine grofle Rolle (GRATHWOHL 1998).
Die Assoziation von Wassermolekiilen an geloste unpolare Molekiile
(HORVATH 1982) fiihrt zu einer Nahordnung des Wasser (FRANK & EVANS
1945) und somit zu einer Entropieabnahme des Systems. Durch die Sorption
hydrophober Verbindungen an Feststoffpartikel wird diese Nahordnung auf-
gehoben, es kommt zu einer thermodynamisch bevorzugten Entropiezunahme
(VOICE & WEBER 1983).

Die fiir BTEX relevanten Sorptionsprozesse laufen im Vergleich zu den her-
kodmmlichen advektiven Fluidstromen im Untergrund relativ schnell ab
(PIGNATELLO 1989) und sind reversibel (KHORSANI et al. 1988), so daf3 sich
ein Sorptions/Desorptions-Gleichgewicht einstellt.

Liegt die Konzentration des Sorbtivs im Waser deutlich unter dessen Loslich-
keit bzw. in der Luft deutlich unter dessen Sattigungsdampfdruck, so ist das
Sorptionsgleichgewicht zwischen Boden/Wasser bzw. Boden/Gasphase hau-
fig konzentrationsunabhéngig. Dies gilt vor allem fiir unpolare organische
Verbindungen, die vom organischen Material des Bodens bzw. des Aquiferes
sorbiert werden (CHIOU et al. 1983, 1988, BARRETT et al. 1994). Die mathe-
matische Beschreibung dieses konzentrationsunabhingigen Sorptionsgleich-
gewichtes entspricht dem Sorptionsmodell nach HENRY (1922):

C C
K,=—"bzw. K, = CS (2.24)
w g

mit
Ky Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*-kg™],
Ko Verteilungskoeffizient Boden/Gasphase [m*-kg™],
C; Konzentration in der Bodenmatrix [kg~kg'l],
C, Konzentration in der wiBrigen Phase [kg-m™],

@)
[

Konzentration in der Gasphase [kg-m-3].
Unter Beriicksichtigung der Sorption nach HENRY (1922) lautet die eindimen-

sionale Advektions-Dispersions Gleichung fiir die gesittigte Zone wie folgt
(MILLER & WEBER 1984):
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2
aCW:DL.aC;W_V.GCW _EM (2'25)
ot ox ox n, ot

mit
C, Konzentration in der wiBrigen Phase [kg-m™],
a Zeit [s],
Dy longitudinaler hydrodynamischer Dispersionskoeffizient [m*s],
o horizontaler Abstand (Abstand in FlieBrichtung) [m],
v Abstandgeschwindigkeit [m-s],

Trockendichte des Feststoffs [kg-m™],
n; totale Porositét [-],

K, Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m’-kg™'].

Die meisten natiirlichen Mineralien besitzen aufgrund ihrer nach auflen ge-
richteten Hydroxy- und Oxy-Gruppen polare Oberflichen. Diese polaren
Oberflachen bevorzugen Wechselwirkungen, die ihnen die Bildung von Was-
serstoffbriickenbindungen z.B. mit Wassermolekiilen erlauben. Da unpolare
organische Verbindungen zur Ausbildung von Wasserstoffbriickenbindungen
nicht oder nur in sehr geringem Umfang féhig sind, ist der Ersatz von Was-
sermolekiilen an mineralischen Oberflachen durch unpolare organische Ver-
bindungen energetisch ungiinstig, sorptionsbegiinstigend wirkt sich einzig der
Aktivitdtskoeffizient der geldsten organischen Schadstoffe im Wasser aus.
Aus diesem Grund sorbieren unpolare organische Verbindungen nur zu einem
kleinen Ausmal} auf rein mineralischen Oberflichen (CiccCIOLI et al. 1980,
ROGERS et al. 1980, GRIFFIN & CHIAN 1980). Dariiber hinaus sind Schichtsi-
likate in der Lage, neutrale organische Verbindungen im Schichtzwischen-
raum einzulagern (JASMUND & LAGALY 1993) und besitzen dementsprechend
im Vergleich zu vielen anderen Mineralen ein gegeniiber organischen Sub-
stanzen hoheres Sorptionsvermogen.

Die im Untergrund befindlichen Huminstoffe bestehen zu 40-50 Gew.-% aus
Kohlenstoff (SCHWARZENBACH et al. 1993). Uber die Carboxy-, Phenoxy-,
Hydroxy- und Carbonyl-Gruppen sind Huminstoffmolekiile lokal zur Ausbil-
dung von Wasserstoffbriickenbindungen in der Lage, wihrend die hauptséch-
lich aus Kohlenstoff und Wasserstoff aufgebauten Molekiilreste eine relativ
unpolare Oberfliche aufweisen, an die hydrophobe Verbindungen ohne
iberméfige Konkurrenz mit Wassermolekiilen sorbiert werden kénnen. Wer-
den daher einer unpolaren, im Wasser gelosten organischen Verbindung so-
wohl mineralische als auch organische Oberflachen zur Sorption angeboten,
erfolgt die Sorption bei ausreichendem Organikgehalt fast ausschlieBlich auf
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dem organischen Material (KARICKHOFF et al. 1979; SCHWARZENBACH &
WESTALL 1981; DZOMBACK & LUTHY 1984). Fiir Sorbentien mit einem aus-
reichendem Gehalt an organischem Material 146t sich deshalb der K, - Wert
hydrophober organischer Verbindungen ndherungsweise iiber den organisch
gebundenen Kohlenstoffgehalt, f,. des Sorbens berechnen (Karickhoff et al.
1979):

K,=K, [, (2.26)

K, Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*-kg™],

K, organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient [m’-kg™],

Joc organisch gebundener Kohlenstoffgehalt bezogen auf das Gesamtge-
wicht der Feststoffmasse [kg-kg™].

Nach CURTIS et al. (1986) und BARRETT et al. (1994) ist ein f,.-Wert von
mindestens 0,001 als ausreichend fiir die Anwendbarkeit des Néherungsver-
fahrens zu bezeichnen. Bei kleinern f,-Werten kann die Sorption unpolarer
organischer Schadstoffe auf mineralischen Oberflichen zum Teil nicht ver-
nachléssigt werden. Dies ist vor allem bei Sorbentien mit grolen minerali-
schen Oberflachen und organischen Substanzen mit niedrigen K,,,-Werten der
Fall.

Der K,-Wert nimmt mit steigender Hydrophobizitit bzw. abnehmender
Wasserloslichkeit der organischen Verbindung zu (FETTER 1999):

logK, =—a-logCy" +b (2.27)
mit
K, organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient [m*-kg™'],
a schadstoffspezifische Konstante (> 0) [m®mol-kg],
v Sittigungskonzentration in reinem Wasser [mol-m™],
b schadstoffspezifische Konstante (> 0) [-].

Ferner hiangt der K,.-Wert vom Verwitterungsgrad des organischen Mate-
rials des Sorbens ab. Bei der Verwitterung organischer Anteile des Bodens
kommt es zu Oxidations- und Hydrolysevorgédngen, die organischen Verbin-
dungen lagern in zunehmendem MaBle hydrophile Gruppen an. Gleichzeitig
werden hohere Kohlenwasserstoffe unter Beteiligung biologich katalytischer
Prozesse abgebaut (GRATHWOHL 1989). Im Zuge des Verwitterungsprozesses
kommt es somit zu einer Erh6hung der Polaritit des organischen Materials,
wodurch die Sorptionsaffinitit und demzufolge der K,.-Wert des organischen
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Materials abnehmen. Im Gegensatz zum Verwitterungsprozess unterliegt das
organische Material bei der Diagenese der Inkohlung, also einer kontinuierli-
chen Erhohung des Kohlenstoffgehalts des organischen Materials auf Kosten
des Sauerstoff- und Wasserstoffgehalts (GRATHWOHL 1989). Das organische
Material wird somit zunehmend unpolarer, der K,-Wert steigt. Da organi-
sches Material eines Untergrundkompartimentes, etwa organisches Material
in Grundwasserleitern, vergleichbaren Umwandlungsprozessen unterworfen
ist, liegen die K,-Werte eines Kompartimentes fiir den jeweiligen organi-
schen Schadstoff in der gleichen GréBenordnung und sind demzufolge als
Niaherungswerte der Literatur entnehmbar (Tab. 2.3).

Tab. 2.3: Organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient (K,.)
von 0-Xylol bei 20 °C fiir unterschiedliche Untergrundkom-
partimente im Untersuchungsgebiet (in Anlehnung an
HOWARD 1990 und KOPINKE et al. 1995).

Untergrundkompartiment durchschnittlicher K,.-Wert [m3-kg'1]
Boden / anthropoge Auffiillung 68-10 *
Sediment / Auelehm 210-107°
Grundwasserleiter / Neckarkies 129-107°

“HOWARD (1990), ® KOPINKE et al. (1995).

Neben der Polaritit des betrachteten Schadstoffs sowie des organischen Mate-
rials hangt der K,.-Wert von der Temperatur des Systems ab. Da die Sorpti-
ons-Enthalpie ndherungsweise dem mit —1 multipliziertem Wert der Exzess-
Losungsenthalpie entspricht, 146t sich die Temperaturabhéngigkeit des K-
Wertes wie folgt beschreiben (SCHWARZENBACH et al. 1993):

K,(T) AH:[l IJ

~eX — = 2.28
.0) PR\ T o
mit

K. organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient [m*-kg™'],
AH: Exzess-Losungsenthalpie [kg-m?s2-mol™],

R allgemeine Gaskonstante (8,317 kg-m*sZmol.K™),

T Temperatur [K].

Das Sorptionsverhalten eines organischen Schadstoffs kann sich durch die
Anwesenheit weiterer organischer Substanzen deutlich verdndern. Zum
einen kann die Gegenwart weiterer, im Wasser geldster organischer Substan-
zen die Loslichkeit des betrachteten organischen Schadstoffes beeinflussen (s.
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2 Theoretische Grundlagen der Transport- und Abbauprozesse von BTEX

Kapitel 2.1.4.1), zum anderen kann durch Sorption der weiteren organischen
Substanzen am Untergrundmaterial die Natur des Sorbens signifikant verin-
dert werden (BARRETT et al. 1994). Ob das Sorptionsverhalten des betrachte-
ten Schadstoffs durch die Anwesenheit weiterer organischer Substanzen posi-
tiv oder negativ beeinfluit wird ist sowohl abhéngig von seiner Polaritit im
Vergleich zu den anderen organischen Substanzen als auch vom Organikge-
halt des Untergrundmaterials. So kommt es beispielsweise in Gegenwart von
chlorierten Kohlenwasserstoffen in Grundwasserleitern mit geringem organi-
schen Kohlenstoffgehalt aufgrund einer sorptionsbedingten Erhéhung des f,.-
Wertes des Sorbens zu einer verstiarkten Sorption von BTEX, wahrend die
Anwesenheit von chlorierten Kohlenwasserstoffen in Grundwasserleitern mit
durchschnittlichem organischen Kohlenstoffgehalt zu einer verringerten Sorp-
tion von BTEX fiihrt (BARRETT et al. 1994).

Neben organischen Substanzen wirken sich auch solvatisierte anorganische
Ionen auf das Sorptionsverhalten eines organischen Schadstoffs auf. Mit
zunehmendem Salzgehalt des Wassers nimmt der Aktivititskoeffizient des
Schadstoffes in der wélrigen Phase (7)., zu (Kapitel 2.1.4.1), wodurch der
Sorptionsprozess energetisch begiinstigt wird. Der quantitative Zusammen-
hang zwischen dem organischen Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient
in salzhaltigem Wasser und der Salzkonzentration berechnet sich wie folgt
(SCHWARZENBACH et al. 1993):

logK* =logK, +c-K’-C,, (2.29)

mit
oS organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient in salzhalti-
gem Wasser [m*-kg™'],
Ko organischer Kohlenstoff/Wasser-Verteilungskoeffizient [m*-kg™],
c schadstoffspezifische Konstante (> 0) [m*kg™],
K »salting-out“- bzw. Setschenow-Konstante [m3 -mol],

Ciur Salzgehalt des Wassers [mol-m™].

Die Sorption gasférmiger organischer Verbindungen ist auBlerdem stark von
der relativen Luftfeuchtigkeit abhingig. CHIOU & SHOUP (1985) zeigten,
dafl die Sorption von Benzol an Mineraloberflichen mit zunehmender Luft-
feuchtigkeit durch eine konkurrierende Anlagerung von Wassermolekiilen
kontinuierlich abnimmt, bis bei einer relativen Luftfeuchtigkeit von ca. 90 %
etwa die Sorption in aquatischen Systemen erreicht wird. Da in unseren Brei-
tengraden die Bodenluft in der Regel Feuchtigkeiten > 90 % aufweist, spielen
fiir die Sorption gasformiger organischer Verbindungen an Untergrundmate-
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2.1 Transportmechanismen

rial Schwankungen der relativen Bodenluftfeuchtigkeit nur eine unter-
geordnete Rolle. Zudem sind in unseren Breitengraden die Bodenteilchen in
der Regel von einem Haftwasserfilm umgeben. Dieser Haftwasserfilm muf}
bei der Sorption aus der Gasphase zunéchst iiberwunden werden, wodurch ein
Prozess resultiert, der der Sorption in aquatischen Systemen entspricht.

2.1.4.3  Volatilisation

Der Ubergang einer Substanz von der fliissigen in die gasformige Phase wird
als Volatilisation bezeichnet. Die wichtigste substanzspezifische GroBe, die
die Tendenz einer Substanz zum Ubertritt in die Gasphase anzeigt, ist der
Séttigungsdampfdruck (p,). Der Sittigungsdampfdruck ist ein MaB fiir die
maximale Aufnahmekapazitit der Gasphase bei molekularer Verteilung der
entsprechenden Substanz unter Annahme eines Gleichgewichtszustandes
zwischen der Gasphase und der Fliissigphase der puren Substanz.

Der Sittigungsdampfdruck einer Substanz hingt unter Atmosphérendruck
neben den Substanzeigenschaften wie bespielsweise MolekiilgroBe und Sie-
depunkt ausschlieBlich von der herrschenden Temperatur ab (EUCKEN &
WICKE 1959). Der quantitative Zusammenhang zwischen Temperatur und
Sattigungsdampfdruck ergibt sich, vorausgesetzt dal sich die Verdampfung-
senthalpie im betrachteten Temperaturbereich nicht dndert, durch Umformung
der Clausius - Clapeyronschen Gleichung (ATKINS 1990):

p _ p eXp AHVerd ,m 1 1 (2 30)
0,T; 0,1, R 7-1 T2 .
mit
Po,1i Sittigungsdampfdruck bei der Temperatur 77 [N-m™],
Por2 Sittigungsdampfdruck bei der Temperatur 72 [N-m™],
AH,.,,, molare Verdampfungsenthalpie [kg-m*s?mol™],
R allgemeine Gaskonstante [= 8,317 kg'm*s>K"-mol™],
T, T, Temperatur [K].

Liegt die betrachtete Substanz in einer fliissigen Mischung bzw. Lésung vor,
bezeichnet man den Druck dieser Substanz {iber der fliissigen Mischphase als
Partialdruck. Dieser hiangt nicht nur von der Temperatur, sondern auch vom
Molenbruch sowie vom Aktivitdtskoeffizienten der Substanz in der Mischung
ab (SCHWARZENBACH et al. 1993):
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2 Theoretische Grundlagen der Transport- und Abbauprozesse von BTEX

pPi=XD,7; (2.31)
mit
Di Partialdampfdruck der i-ten Komponente der fliissigen Mischphase
[N'm™],
X; Molenbruch der i-ten Komponente der fliissigen Mischphase [-],
% Aktivitdtskoeffizient der i-ten Komponente innerhalb der fliissigen
Mischphase [-],
Do Sattigungsdampfdruck [N-m™].

Fiir Mischungen aus chemisch @hnlichen Fliissigkeiten, beispiclsweise aus
Benzol und Toluol, nehmen die jeweiligen Aktivititskoeffizienten néhe-
rungsweise den Wert von eins an und konnen somit vernachldssigt werden.

Es gilt das Raoultsche Gesetz (SCHWARZENBACH et al. 1993):

pbi=X%X"D, (2.32)

Mischungen, die das Raoultsche Gesetz befolgen, werden als ideale Losungen
bezeichnet. Bei Untergrundverunreinigungen treten solche idealen Losungen
hiufig in Form von Mischungen organischer Schadstoffe in Phase, den soge-
nannten NAPLs (nonaqueous phase liquids), auf (SCHWARZENBACH et al.
1993).

In Mischungen bzw. Losungen chemisch unterschiedlicher Fliissigkeiten
nehmen die jeweiligen Aktivititskoeffizienten aufgrund verstirkter intermo-
lekularer Wechselwirkungen zwischen den unterschiedlich polaren Molekii-
len von eins stark abweichende Werte an. Fiir ideal verdiinnte Lésungen che-
misch unterschiedlicher Fliissigkeiten 148t sich der meBtechnisch nur schwer
erfaBBbare Aktivitdtskoeffizient der betreffenden Substanz in der kondensier-
ten Mischphase und ihr Sattigungsdampfdruck zur substanzspezifischen Hen-
ry-Konstante zusammenfassen (HENRY 1803):

p,=x-H' (2.33)
mit
H* Henry-Konstante [N-m™].
Die Giiltigkeit dieses als Henry‘sches Gesetz bezeichneten Zusammenhangs
beschrénkt sich auf stark verdiinnte Losungen, die im Gleichgewicht zu ihrer

Gasphase stehen. Zudem mufl das Losungsmittel einen vernachldssigbaren
Dampfdruck aufweisen und gegeniiber der betrachteten Verbindung chemisch
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2.1 Transportmechanismen

indifferent sein. Diese Bedingungen sind in Abstromfahnen von Untergrund-
kontaminationen aus leichtfliichtigen unpolaren organischen Schadstoffen
weitgehend erfiillt.

Zur Beschreibung der Gleichgewichtslage zwischen der Schadstoffverteilung
im Grund-, Kapillar- bzw. Haftwasser und der Bodenluft 146t sich in der all-
gemeingiiltigeren Formulierung des Henry‘schen Gesetzes (Gleichung 2.33)
der Partialdruck und Molenbruch der Substanz durch ihre Konzentration in
der Gasphase bzw. in der wéBrigen Phase ersetzen (RIPPEN 1996):

H= C% (2.34)

mit

H Henry-Koeffizient [-],

C, Konzentration in der Gasphase [kg'm'3 1,
C, Konzentration im Wasser [kg-m™].

Unter Verwendung des ,Idealen Gasgesetzes* 1aft sich der dimensionslose
Henry-Koeffizient einer Substanz ndherungsweise anhand deren Wasserlos-
lichkeit und Sattigungsdampfdruck abschitzen (RIPPEN 1996):

_ p,M
S R-T (2.35)

mit
Do Sittigungsdampfdruck [N-m™],
M Molmasse [kg'mol™],
S, Wasserloslichkeit [kg-m™],
R allgemeine Gaskonstante [= 8,317 kg'm*s*K"-mol™],
T Temperatur [K].

Diese Abschitzung ist fiir Verbindungen zuldssig, die eine relativ geringe
Wasserloslichkeit aufweisen. Dies ist fiir die meisten nichtionischen organi-
schen Verbindungen der Fall.

Anhand des dimensionslosen Henry-Koeffizienten lassen sich Chemikalien in
drei Fliichtigkeitsgruppen unterteilen (RIPPEN 1996): Als schwerfliichtig wer-
den Verbindungen bezeichnet, die einen Henry-Koeffizienten kleiner 4107
aufweisen. Verbindungen mittlerer Fliichtigkeit besitzen Henry-Koeffizienten
zwischen 4:10° und 4-107. Verbindungen mit Henry-Koeffizienten groBer
4-107 werden als leichtfliichtig charakterisiert.
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2 Theoretische Grundlagen der Transport- und Abbauprozesse von BTEX

Benzol, Toluol, Ethylbenzol, m-, o- und p-Xylol gehdren zur Gruppe der
leichtfliichtigen organischen Verbindungen. Thre berechneten Henry-
Koeffizienten sowie ihre analytisch bestimmten Dampfdriicke sind fiir eine
Temperatur von 20 °C in der Tab. 2.4 aufgefiihrt.

Tab. 2.4: Fiir BTEX berechnete Henry-Koeffizienten (H) sowie analy-
tisch bestimmte Dampfdriicke (p°) bei 20 °C.

Substanz H [] p° IN-m”|
Benzol 0,18° 10100
Toluol 0,23° 2890°
Ethylbenzol 0,24° 940°
o-Xylol 0,167° 670"
m-Xylol 0,22° 800"
p-Xylol 0.21° 870°

“DFG (1996), ® RIPPEN (1996), ¢ INDUSTRIEVERBAND AGRAR E.V. (1990).

Der Henry-Koeffizient ist temperaturabhéngig, er steigt mit zunehmender
Temperatur. Der EinfluB der Temperatur geht in erster Linie auf die Tempera-
turabhéngigkeit des Dampfdrucks zuriick (Gleichung 2.30), wihrend die
Wasserloslichkeit organischer Verbindungen durch die iiblicherweise im
Untergrund auftretenden Temperaturschwankungen nur verhdltnisméBig
wenig beeinfluflt wird (Gleichung 2.19).

Durch Kombination der Gleichungen (2.19), (2.24) und (2.35) ergibt sich fiir
eine Temperaturdnderung von 7; nach 7, folgende relative Zu- bzw. Abnah-
me des Henry-Koeffizienten:

H . S, AH —AH; 1 1
n _ Por, Sur :exp{ wrdn — O s -[———H (2:36)

HT1 Por, SW,TZ R I, T,
mit

Hy Henry-Koeffizient bei Temperatur T [-],

Por Sittigungsdampfdruck bei Temperatur T [N-m™],

Sy, Wasserloslichkeit bei Temperatur T [kg-m™],

AH,,.,, molare Verdampfungsenthalpie [kg'm*s?mol™],

AH: Exzess-Losungsenthalpie [kg-m®s?mol '],

R allgemeine Gaskonstante [= 8,317 kg'm*s*K™"'mol™],
T Temperatur [K].
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2.1 Transportmechanismen

Neben Temperaturdnderungen konnen zusétzliche organische und anorgani-
sche Wasserinhaltsstoffe eine Verschiebung des Henry-Koeffizienten bewir-
ken. Im Wasser geloste natiirliche oder anthropogene organische Verbindun-
gen konnen iiber eine Erhdhung der Wasserloslichkeit der betrachteten orga-
nischen Sustanz - ,,Kosolvent-Effekt” (Gleichung 2.22) - zu einer Verringe-
rung des Henry-Koeffizienten fithren. Groe Mengen an geldsten Salzen
wirken sich gegenteilig auf den Henry-Koeffizienten aus, da sie iiber den
Aussalz-Effekt (Gleichung 2.23) eine verringerte Wasserloslichkeit der
betrachteten organischen Substanz zur Folge haben.

Unter Beriicksichtigung der Volatilisation nach HENRY (1803), der Diffusion
in der wéBrigen und gasformigen Phase, der horizontalen Grundwasseradvek-
tion sowie der Sorption nach HENRY (1922) lautet die zweidimensionale
Transportgleichung fiir den Schadstoffsaustrag aus dem Untergrund
(MCCARTHY 1992):

0Cpy O (1 0 oD’
—== _2(D ’ Cges ) Rt )__|:Cges ) Rt(_j:|

ot ox ox ox
0 o (.
-—\Ww-n, -C, R )+—\D -C, ‘R, (2.37)
ax ( w ges ) 822 ( ges )
0l ploD
aZ ges t 82
mit
Cp, =C,n,+C,-n,+C -p (2.38)
mit
D'=D,+D,-H (2.39)
mit
1

R

= 2.4
t n,+n, -H+K,-p (2.40)
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2 Theoretische Grundlagen der Transport- und Abbauprozesse von BTEX

mit

Cles Gesamtkonzentration [kg-m™],

a Zeit [s],

& horizontaler Abstand [m],

D" effektiver Diffusionskoeffizient [m*s™],

R, Retardierungsfaktor [-],

v Abstandgeschwindigkeit [m-s],

n, wassergefiillte Porositit [-],

174 vertikaler Abstand [m],

C, Konzentration im Wasser [kg-m‘3 1,

C, Konzentration in der Bodenluft [kg-m™],

Mg luftgefiillte Porositit [-],

C Konzentration in der Bodenmatrix [kg-kg™],

el Trockendichte des Feststoffs [kg-m™],

D",  effektiver Diffusionskoeffizient in der wéBrigen Phase [m*s™],
D*g effektiver Diffusionskoeffizient in der Bodenluft [m*s™],
H Henry-Koeffizient [-],

K, Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m’*-kg™].
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2.2 Biotische Umwandlungen

Im Untergrund vorhandene organische Substanzen kdnnen durch Organismen
umgewandelt werden. Bei diesen enzymatisch katalysierten Reaktionen ist
prinzipiell zwischen der Mineralisierung sowie dem Cometabolismus zu un-
terscheiden (KORTE 1992).

Im ersten Fall wird die organische Substanz zu anorganischen Produkten wie
CO,, H,0, NO5, PO,*, SO, oder zu niedermolekularen organischen Frag-
menten abgebaut, die in den natiirlichen Kohlenstoffkreislauf eingehen. Die
an der Mineralisierung beteiligten Organismen erhalten durch diesen Um-
wandlungsprozess Kohlenstoff sowie Energie fiir Biosynthesen. Der biotische
Abbau anthropogener organischer Substanzen erfolgt in der Regel durch
Enzyme, die im Naturstoffmetabolismus eine Funktion haben. Daher werden
niedermolekulare Xenobiotika, die eine den Naturstoffen dhnliche Molekiil-
struktur aufweisen, relativ rasch abgebaut, soweit ihnen Substituenten in
bestimmten Positionen nicht eine hohe Stabilitét verleihen.

Verbindungen, die keine strukturellen Beziehungen zu Néhrstoffen haben,
sind schwer abbaubar, sie kdnnen jedoch durch Cometabolismus transformiert
werden. Unter Cometabolismus versteht man die Transformation einer nicht
zum Wachstum verwertbaren Verbindung in Gegenwart eines zum Wachstum
nutzbaren Substrates, dem sogenannten Cosubstrat. Auf diese Weise werden
Xenobiotika, die nicht zum Wachstum verwertet werden konnen, in Gegen-
wart eines Naturstoffes umgewandelt. Im wesentlichen handelt es sich bei den
cometabolischen Umwandlungsprozessen um Oxidationen, Reduktionen und
Hydrolysen (BROOKS 1972), von untergeordneter Relevanz sind Festlegungs-
prozesse, die zur Bildung ,,nicht extrahierbarer Riickstdnde” (KORTE 1992)
fithren. Ziel des Cometabolismusses ist in der Regel die Bildung von Metabo-
liten, die der Mineralisierung zugénglich sind. Die Mineralisierung sowie der
Cometabolismus spielen somit eine grof3e Rolle fiir die Eliminierung organi-
scher Fremdstoffe aus dem Untergrund.

Der zeitliche Verlauf des mikrobiologischen Abbaus organischer Fremdstoffe
im Untergrund entspricht héufig einer sigmoiden Kurve (SCHEUNERT et al.
1990): Einem Zeitabschnitt sehr geringen Abbaus (,,lag-Phase®), die der A-
daptation der Organismen an den Fremdstoff zugeordnet wird, folgt eine
Phase schnellen Abbaus, der in etwa einer Kinetik 1. Ordnung folgt. Danach
folgt eine Phase wesentlich langsameren Abbaus, in der die Substratkonzent-
ration nicht mehr ausreicht, um die metabolisierende Mikroorganismen-
Population aufrecht zu erhalten.
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2 Theoretische Grundlagen der Transport- und Abbauprozesse von BTEX

Die Geschwindigkeit der Adaptation der Mikroorganismen sowie ihr Wachs-
tum und damit auch die Geschwindigkeit des Abbaus der anthropogenen
organischen Substanz hdngt von den abiotischen Milieufaktoren ab. Die wich-
tigsten Steuergrofien sind Temperatur, pH-Wert, Sauerstoff- und Mineralsalz-
gehalt (ISAAC & JENNINGS 1996).

Die Tempertur- und pH-Anspriiche und —Toleranzen einzelner Mikroorga-
nismenarten schwanken in bestimmten Grenzen. Die Temperaturbereiche, in
denen bespielsweise verschiedene Hyphomicrobium-Stimme, eine Gattung
Dichlormethan abbauender Grundwassermikroorganismen, am schnellsten
wachsen, bewegen sich zwischen +20 °C und +30 °C (KASTNER 1989). Die
obere Temperaturgrenze fiir das Wachstum liegt dagegen ziemlich einheitlich
im Bereich von +37 °C. Am schnellsten wird Dichlormethan durch die oben
genannten Hyphomicrobium-Stdimme im neutralen bis schwach alkalischen
Bereich bei pH 7 — 7,5 abgebaut. Ein Ansteigen des pH-Wertes wirkt sich
nicht so schnell nachteilig auf die Abbaugeschwindigkeit aus wie ein Absin-
ken, bei einem pH-Wert < 5 kommt der Abbau zum Erliegen (KASTNER
1989).

Die Aktivitit und das Artenspektrum der im Untergrund befindlichen Mikro-
organismen wird zudem iiber das Sauerstoff- und Mineralsalzangebot gesteu-
ert (ISAAC & JENNINGS 1996). Die reduzierbaren Wasserinhaltsstoffe O,,
NO; und SO,* sowie die festen Phasen MnO, und FeOOH stellen die Elekt-
ronen- bzw. Wasserstoff-Akzeptoren fiir die mikrobiell mediierte Oxidation
der abzubauenden organischen Verbindungen dar (Abb. 2.4). Sie sind folglich
als essentiell fiir den mikrobiellen Abbau organischer Substanzen zu bezeich-
nen. Zu hohe Mineralsalzgehalte, beispielsweise an Sulfat oder Nitrat, kdnnen
sich allerdings hemmend auf das Mikroorganismenwachstum auswirken
(ISAAC & JENNINGS 1996).

Neben den angesprochen Oxidationsmitteln konnen auch Abbauprodukte von
organischen Stoffen und CO, als Elektronenakzeptoren wirken. In diesem
Fall spricht man von einer chemischen Disproportionierung oder mikrobiellen
Girung (Abb. 2.4).

Der bei den Redoxprozessen frei werdende Energiebetrag nimmt fiir die Oxi-
dation des gleichen organischen Substrats, vereinfachend als {CH,O} ge-
schrieben, in der Reihe der Elektronenakzeptoren O, > NO; > Mn(IV) >
Fe(Ill) > SO,> > CO, ab (Abb. 2.4). In dieser Reihenfolge vermindert sich
auch das Reduktionspotential Ey, bei der die einzelnen Reaktionen ablaufen
(STUMM & MORGAN 1981).
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Qualitativ kann die Abfolge der Redoxprozesse als eine Titration der im A-
quifer reaktiven Elektronenakzeptoren mit den Elektronendonatoren, primér
den abbaubaren organischen Stoffen, im Infiltrat verstanden werden (Abb.
2.5).

Quelle
organischer
Schadstoffe

Fe(lll) reduzierende
Zone

Abb. 2.5: Idealisierte Verteilung der terminalen Elektronenakzeptor-
Prozesse in geringmiichtigen, mit organischen Schadstoffen
kontaminierten Grundwasserleitern (nach LOVLEY et al.
1994b).

Aus der im Grundwasserleiter befindlichen Quelle organischer Schadstoffe
werden die Schadstoffe entsprechend ihrer Wasserloslichkeit gelost und ad-
vektiv in GrundwasserflieBrichtung transportiert. In Folge der hohen Sub-
stratkonzentration in der Ndhe der Schadstoffquelle sind dort mit Ausnahme
des als Produkt des mikrobiellen Abbaus entstandenen Kohlendioxids sdmtli-
che Oxidationsmittel aufgebraucht, so dafl dort der Schadstoffabbau als Me-
thangérung ablauft (Abb. 2.5). Durch Dispersion, Sorption, Volatilisation und
mikrobiellem Abbau kommt es im Verlauf der Abstromfahne zu einer Ab-
nahme der Schadstoffkonzentration im Grundwasser. Die Schadstoffabnahme
hat einen Wiederanstieg der Konzentration des jeweils energetisch giinstige-
ren Elektronenakzeptors zur Folge (Abb. 2.5). Bei hinreichend geringer
Schadstoffkonzentration verlduft der mikrobielle Abbau schlieBlich einzig
unter Nutzung des im Wasser gelosten Sauerstoffs. Dieser Vorgang wird als
aerobe Respiration bezeichnet und bringt den Mikroorganismen im Vergleich
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2.2 Biotische Umwandlungen

zu den anderen Abbauprozessen den grofiten Energiegewinn (STUMM &
MORGAN 1981).

Die BTEX-Aromaten werden als gut biotisch abbaubar eingestuft. Thre relati-
ve Abbaubarkeit ist nach HUDDLESTON et al. (1986) besser als die der Cyclo-
alkane und schlechter als die der verzweigten Alkane. Innerhalb der BTX-
Aromaten nimmt die Abbaubarkeit mit zunehmender Zahl von Alkylsubsti-
tuenten ab (LFU 1991). In der Gruppe der Xylole ist das 0-Xylol am schlech-
testen biotisch abbaubar. Es wird nur in Mischkulturen angegriffen, wenn
gleichzeitig Cosubstrate als Nahrstoffe vorhanden sind. Ethylbenzol gilt im
Vergleich zu den Xylolen als besser biotisch abbaubar. Es kann von Orga-
nismen, denen die Fahigkeit zum Abbau des aromatischen Systems fehlt, an
der Seitenkette angegriffen werden.

Der biotische Abbau monocyclischer Aromaten unter aeroben Milieubedin-
gungen weist das gleiche Grundmuster auf wie das der Phenole und der Car-
bonsduren sowie des letzten verbleibenden Ringes beim Abbau polycycli-
scher aromatischer Kohlenwasserstoffe (Abb. 2.6). Zu Beginn des biotischen
Abbaus wird der Benzolring unter Verbrauch von Sauerstoff zu Brenzkate-
chin umgewandelt (SCHLEGEL 1985, GOTTSCHALK 1986). Im Anschluf3 daran
wird der Ring des Brenzkatechins wiederum unter Verbrauch von Sauerstoff
gespalten. Die Ringspaltung kann entweder zwischen den beiden Hydro-
xylgruppen (ortho-Spaltung) oder zwischen einer Hydroxylgruppe und einer
Alkenylgruppe (meta-Spalung) erfolgen. SchlieBlich werden die nun offen-
kettigen Verbindungen in kleinere Molekiile aufgespalten, die unter Energie-
und Biomassegewinn verstoffwechselt werden konnen.

Aufgrund der Beteiligung von molekularem Sauerstoff an den einleitenden
Schritten des Abbaus des aromatischen Ringsystems galt es als erwiesen, dal3
Benzol und seine Homologe unter anaeroben Bedingungen nicht abbaubar
sind. Neuere Studien zeigten jedoch, da3 die BTEX-Aromaten anaerob ab-
baubar sind, wenn anaerobe Atmung ermoglichende H-Akzeptoren wie Nitrat
(HUTCHINS et al. 1991, BREGNARD et al. 1996), dreiwertiges Eisen (LOVLEY
et al. 1994a), Sulfat (EDWARDS & GRBIC-GALIC 1992, EDWARDS et al. 1992)
oder Kohlendioxid (WILSON et al. 1986) zur Verfiigung stehen. Zweifelsfreie
enzymatische Studien iiber die Abbauwege und beteiligten Enzyme liegen
aber nur vereinzelt oder tiberhaupt nicht vor.
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Abb. 2.6: Schematische Ubersicht des aeroben Abbaus verschiedener

Aromaten (AKW, PAK, Phenol) zu Kohlendioxid und Bio-
masse (nach SCHLEGEL 1985, GOTTSCHALK 1986).
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3 STANDORTBESCHREIBUNG
3.1 Geographische Lage und historischer Uberblick

Das Untersuchungsgebiet, ein ehemaliges Gaswerksgeldnde, befindet sich im
Neckartal in Stuttgart, Deutschland. Es weist eine Nord-Siid-Erstreckung von
ca. 600 m, eine maximale Breite von ca. 400 m und eine Fldche von
182.000 m* auf. Begrenzt wird das Untersuchungsgebiet westlich durch den
Talrand und 6stlich durch den Neckar (Abb. 3.1). Die nérdlichen und siidli-
chen Grenzen des Untersuchungsgebietes sind nicht morphologisch begriin-
det, sondern ergaben sich aus konzeptionellen Uberlegungen.

Im Zuge einer behordlich vorgeschriebenen Altlastenerkundung sowie des
DFG Projektes ,,Gekoppelter Transport organischer Komponenten in hetero-
genen Medien: Erkundung effektiver Transportparameter und stochastische
Modellierung* wurde ein Netz von GrundwassermeBstellen auf dem Untersu-
chungsgebiet errichtet. Ferner wurden im Rahmen von Diplomarbeiten am
Lehrstuhl fiir Angewandte Geologie der Universitit (TH) Karlsruhe Boden-
luft-, Bodenfeuchte- und Bodentemperaturmefstellen (JAHNEL 1997, HESKE
1998, BRANDSCH 1998) gesetzt (Abb. 3.1).

Die historische Erkundung des Untersuchungsgebietes wurde von
JUNGBAUER & PARTNER (1994) im Rahmen eines Altlastengutachtens durch-
gefiihrt. Demzufolge ging das Gaswerk 1875 mit der Produktion von Stadtgas
durch Steinkohleentgasung in Betrieb. Bei Fliegerangriffen im Zweiten Welt-
krieg wurde das Gaswerk mehrfach schwer beschédigt. Ab 1956 erfolgte die
Gasgewinnung aus Schwerdl, ab 1964 auf der Basis leichter
Mineraldlprodukte. Von 1969 bis 1974 wurde sukzessiv von der Stadt-
gaserzeugung auf die Verteilung von Erdgas umgestellt.

Der aus heutiger Sicht unsachgemifle Umgang mit den verwendeten und
produktionsbedingt entstandenen Chemikalien fithrte wiahrend der gesamten
Betriebszeit des Gaswerks zu umfangreicher Kontamination des Untergrun-
des. Die schwerwiegenden Beschiddigungen wihrend der Kriegsjahre und
groflere Umbauarbeiten der Produktionsanlagen trugen ebenfalls zu einem
erheblichen Eintrag und zu einer grof3flichigen Verbreitung von Schadstoffen
bei.

Obwohl es seit 1974 zu keinem zusitzlichen Schadstoffeintrag in den Unter-
grund gekommen sein diirfte, sind nach wie vor Schadstoffe im Untergrund
vorhanden. Das Schadstoffspektrum umfafit die gaswerkstypischen Substan-
zen BTEX, PAK, Phenole und Cyanide (GLA 1998).
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Skizze des Untersuchungsgebietes mit Mef3stellennetz.
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3.2 Geologie

Das Untersuchungsgebiet liegt innerhalb der Siiddeutschen Grof3scholle. Sie
wird unterteilt in einen variszischen kristallinen Grundgebirgssockel und ein
diskordant iiberlagerndes Deckgebirge, welches tiberwiegend aus triassischen,
jurasischen und tertidren Sedimentgesteinen besteht (GEYER & GWINNER
1991).

Das Deckgebirge zeigt eine ausgepriagte Schichtstufenlandschaft Thre land-
schaftliche Gliederung erfahrt sie infolge der einseitigen Schiefstellung der
GroBscholle um maximal 2-5° nach Siidosten sowie einer Schichtenfolge, die
aus einem Wechsel von mehr oder weniger der Abtragung widerstehenden
Gesteinen besteht. Die heutige siiddeutsche Schichtstufenlandschaft umfaBt
vier morphologische Hauptstufen. In einem Schnitt von Karlsruhe iiber
Pforzheim nach Stuttgart bildet die erste Stufe der Buntsandstein iiber den
Abtragungsflichen des Grundgebirges im Schwarzwald. Die zweite Stufe
bilden die Sedimente des Muschelkalks, insbesondere des oberen Muschel-
kalkes, westlich des Enztales. Dariiber folgt wiederum die Keupersandstein-
Stufe der Stuttgarter Berge. Die Weilljurakalke der Schwibischen Alb dstlich
von Stuttgart bilden die vierte Hauptschichtstufe (GEYER & GWINNER 1991).

Das Untersuchungsgebiet liegt im Bereich der Keuper-Schichtstufe. Die Basis
der Keuperschichten wird im Untersuchungsgebiet durch eine ca. 200 m
méchtige Abfolge von Kalksteinen und Evaporiten des mitteltriassischen
Muschelkalkes gebildet (HERFORT 2000).

Im Hangenden der Kalke schliet sich mit einer Méachtigkeit von ca. 20 m der
obertriassische Lettenkeuper an. Er setzt sich aus Wechsellagerungen von
Dolomit, Sandstein und Mergel zusammen.

Uberlagert wird der Lettenkeuper vom Gipskeuper mit den Grundgipsschich-
ten und hell- bis dunkelroten Mergel. Der Gipskeuper wird aus oberflachlich
stark verwitterten Tonsteinen gebildet (UFRECHT 1998, 1999) und besitzt im
Untersuchungsgebiet eine Restmichtigkeit von ca. 5 bis 17 m (HERFORT
2000). Der primir vorkommende Gips wurde oberfldchennah geldst und
weggefiihrt, zuriick blieben feinsandige Residualschluffe. In den Tonsteinen
sind lokal geringméchtige Dolomitsteinbénke eingelagert.

Uber dem Keuper folgt im Neckartal eine 1,0 bis 8,6 m michtige Schicht aus
quartiren Neckarkiesen (Abb. 3.2). Die mittlere Méachtigkeit betrigt 4,4 m
(HERFORT et al. 1998). Die Variabilitiat der Schichtmichtigkeit ist durch die
Sedimentationsbedingungen, die Lage des Untersuchungsgebietes am Talrand
(Auskeilen der Schichten, Eintiefen am Prallhang), lokale Einsenkungen im
Festgesteinsuntergrund (Dolinen durch Sulfatlaugung und/oder Storungen)
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sowie durch anthropogene Einfliisse bedingt.

Die Neckarkiese bestehen meist aus schwach bis gut gerundeten Weiljura-
Kalksteingerollen. Bei der Kornfraktion dominiert mit 6 bis 20 mm Durch-
messer der Mittelkies (40-70 Gew. %). Der Sandanteil erreicht maximal
25 Gew. %, meist liegt er zwischen 10 und 15 Gew. %. Der Schluff- und
Tonanteil variiert zwischen 1 und 10 Gew % (GLA 1990). An der Basis
kommen héufig kantengerundete Stubensandsteinbrocken mit Kantenldngen
bis zu 50 cm vor. Im Ubergang zum hangenden Auelehm treten sandige sowie
einzelne schlickfiihrende Lagen und Linsen auf (HESKE 1998).

Der quartire sandig-schluffige Auelehm weist eine Méchtigkeit von bis zu
5,7 m auf. Im Zuge von BaumaBnahmen wurde der Auelehm im Norden und
Zentrum des Untersuchungsgebietes stellenweise durch Auffiillungen ersetzt
(Abb. 3.2). Ortlich sind im Auelehm tonige Schlicklagen eingeschaltet, wel-
che mit organischem Material angereichert sind. Der mittlere Gehalt an orga-
nischem Kohlenstoff liegt nach WEIGAND et al. (1998) allerdings nur um
0,6 Gew. %.

SSW 4-fach Uiberhdht NNW
B50
N zzsm O B56 B47 B28 g3 P2 B41

224 221,97 m
221,25m
2124m 221,01 m 220,68 m

220,49 m
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218 |5 A

i

216 |85

E

214 |3
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210 | 2236m | 39.83m ) 3551 m L 1931m | 21,84m 42,15m ) 41,73 m

om 50m 100m
Legende

B ronstein Kies B sand = B sohurr Auffiillung

Abb. 3.2:  Geologisches Profil im noérdlichen Bereich des Untersu-
chungsgebietes (HESKE 1998), zur Lage der einzelnen Boh-
rungen vgl. Abb. 3.1.

Das Untersuchungsgebiet ist mit einer fast durchgéngigen, teilweise bis zu
5,5 m méchtigen anthropogenen Schicht bedeckt. Die Zusammensetzung der
anthropogenen Auffiillung variiert stark und besteht aus umgelagertem Aue-
lehm, verwittertem Gipskeupermaterial sowie wechselnden Anteilen an bei-
gemischtem Bauschutt und Produktionsriickstdnden, wie Kohlepartikel, Teer-
schlacke und Gasreinigermasse. Nach WEIGAND et al. (1998) weist die an-
thropogene Auffiillung einen durchschnittlichen Gehalt an organischem
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Kohlenstoff von ca. 2 Gew. % auf, was zum Grofteil auf die Produktions-
riickstdnde zuriickgefiihrt werden kann.
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3.3 Hydrogeologie

Die hydrogeologischen Verhiltnisse sind im Untersuchungsgebiet durch eine
ausgepragte Stockwerksgliederung gekennzeichnet.

Unterhalb der ungesittigten Zone bildet der Neckarkies als Porengrundwas-
serleiter das erste Grundwasserstockwerk. Das Grundwasser ist bereichsweise
gespannt, ungespannte Verhiltnisse treten in Zonen auf, in denen der Grund-
wasserstauer (Auelehm) vollstindig durch anthropogene Auffiillungen ersetzt
wurde (Abb. 3.3).

Mit einem mittleren Durchlissigkeitsbeiwert von 1,4 x 10° m/s und einer
mittleren Transmissivitdt von 4,7 x 10~ m%s (GLA 1990, 1992, 1993) ist der
Neckarkies-Grundwasserleiter als gut durchldssig anzusprechen. Die Ab-
standsgeschwindigkeit liegt zwischen 2,0 und 2,5 m/d. Die longitudinale
Dispersivitdt variiert zwischen 1,4 und 8,8 m, die transversale Dispersivitét
zwischen 0,1 und 0,5 m.

Die Grundwasserstinde wurden iiber einen Zeitraum von 3 Jahren (1996 —
1998) gemessen. Bedingt durch den EinfluB3 der Neckarstauhaltung wurden in
diesem Zeitraum Variationen in den Potentialhdhen von nur 0,05 m bis
0,20 m beobachtet. Die GrundwasserflieBrichtung adnderte sich im Beobach-
tungszeitraum ebenfalls nur minimal. Der in Abb. 3.3 dargestellte Grundwas-
sergleichenplan kann als reprédsentativ fiir das stationdre FlieBverhalten im
Untersuchungsgebiet angesehen werden.

Das GrundwasserflieBfeld wird im Nordwesten des Untersuchungsgebietes
durch einen bisher nicht quantifizierten ZufluB von Hangwasser beeinfluf3t
(Abb. 3.3). Dies wird auch durch die um den Faktor 10 erhohten Nitratgehalte
im Grundwasser des Nordwesten des Untersuchungsgebietes bestatigt
(SCHAFLE 1997).

Der in den Untergrund eingelassene Fliissigerdgasspeicher (Abb. 3.3) redu-
ziert lokal die Aquiferméchtigkeit und ist fiir eine Temperaturerniedrigung
des Grundwassers 0Ostlich des Speichers von iiber 5°C verantwortlich
(SCHAFLE 1997). Eine Vereisung des Aquifers in der Nidhe des Speichers
konnte jedoch entgegen fritherer Annahmen nicht bestétigt werden (HERFORT
et al. 1999).
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~~~~~~~~~ Grundwasserpotentiallinie
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Abb. 3.3: Grundwassergleichenplan des Neckarkies-Grundwasserlei-

ters, September 1997 (modifiziert nach SCHAFLE 1997).

Die sich im Liegenden anschlieBenden oberflachlich stark verwitterten Ton-

steine des Gipskeupers stellen den Stauer des Neckarkies-Grundwassers dar.

Der gekliiftete Gipskeuper bildet das zweite Grundwasserstockwerk (GEYER
& GWINNER 1991). Das Wasser des Kluftgrundwasserleiters ist gespannt, die
Druckwasserspiegelhdhe liegt wenige Zentimeter iiber der des Neckarkies-
Grundwasserleiters. Das Grundwasser fliet in nordlicher Richtung und ist im

Untersuchungsgebiet in vier MeBstellen erschlossen (Abb. 3.3).

Die dolomitischen Bereiche des Lettenkeupers stellen das dritte, in sich selbst

noch mehrfach gegliederte Grundwasserstockwerk dar.
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Die Sandstein und Mergel fithrenden Schichten des Lettenkeupers bilden die
hydraulische Barriere fiir den sich im Liegenden befindenden, ebenfalls als
Kluftgrundwasserleiter ausgebildeten Oberen Muschelkalk. Er stellt das vierte
Grundwasserstockwerk dar. Sein Druckwasserspiegel liegt mit ca. 228 bis
230 m 1. NN etwa 8 m {iber GOK (JUNGBAUER & PARTNER 1994). Das hoch
mineralisierte Wasser flieit in Richtung Nord-Nordwest und tritt ca. 500 m
nordlich vom Untersuchungsgebiet artesisch gespannt aus (UFRECHT 1998).
Auf dem Untersuchungsgebiet selbst steigt Wasser aus dem Oberen Muschel-
kalk in nicht genau lokalisierten, tektonisch bedingten Schwichezonen in
héhere Grundwasserstockwerke auf. Hydrochemische Untersuchungen von
SCHAFLE (1997) belegen den Aufstieg des Muschelkalk-Wassers im Bereich
von vier ausschlielich im Neckarkies verfilterten Grundwassermefstellen im
Nordosten des Untersuchungsgebietes (Abb. 3.3). Das Grundwasser dieser
MeBstellen weist die gleiche hydrochemische Zusammensetzung wie das
weiter nordlich aufsteigende Mineralwasser auf.
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4 METHODIK

4.1 Gelindeuntersuchungen

Zur Aufnahme des Ist-Zustandes und zur Erfassung rdumlicher und zeitlicher
Variationen in der chemischen Zusammensetzung des Grundwassers und der
Bodenluft wurden von Februar 1996 bis September 1999 Grundwasser- und
Bodenluftmessungen im Untersuchungsgebiet durchgefiihrt (BRANDSCH
1998; JAHNEL 1997; HESKE 1998; SCHAFLE 1997; SCHNEIDER 1996; WEBER
et al. 2000). Die MeBBkampagnen fanden im ersten Jahr monatlich dann vier-
teljahrlich und im Jahr 1999 schlieBlich halbjéhrlich statt. Dariiber hinaus
wurden im Zeitraum von Juli bis Oktober 1997 die fiir den Bodenlufthaushalt
sowie fiir das Transport- und Abbauverhalten der Schadstoffe wichtigen Pa-
rameter Bodenfeuchte und -temperatur entlang der Transekte B50 bis B41
(Abb. 3.1) in einem vierzehntdgigen Turnus bestimmt.

Einzelheiten zu den MeBinhalten, zur Vorgehensweise und den verwendeten
Materialien werden nachfolgend erlédutert.

4.1.1 Grundwasser

Im Untersuchungsgebiet ist der quartire Grundwasserleiter durch insgesamt
54 GrundwassermeBstellen erschlossen (Abb. 3.3). Vier weitere MeBstellen
sind im Gipskeuper verfiltert und erlauben die Beobachtung méglicher hyd-
raulischer und hydrogeochemischer Interaktionen zwischen quartirem
Grundwasserleiter und tieferen Stockwerken.

Die im Zuge der Altlastenerkundung errichteten 33 &lteren Grundwasser-
mefBstellen sind mit PVC-Rohren einer Nennweite von 125 mm ausgebaut. Im
Rahmen des DFG Projektes ,,Gekoppelter Transport organischer Komponen-
ten in heterogenen Medien: Erkundung effektiver Transportparameter und
stochastische Modellierung wurden 25 weitere Mefstellen im Untersu-
chungsgebiet errichtet. Fiir diese neueren MeBstellen wurden, wegen der
hoheren Bestindigkeit gegeniiber organischen Schadstoffe, HDPE-Rohre
verwendet. Die Nennweite der Rohre betrdgt 150 mm. 16 der neuen MefBstel-
len wurden fiir eine horizontierte Grundwasserprobenahme ausgebaut. Zur
Vermeidung einer vertikalen Durchmischung des Grundwassers im Filterkies
wurden in den Ringraum dieser MeBstellen Tonringe (PTAK 1993) eingebaut.
Zusitzlich wurden diese MeBstellen mit einem modularen Multilevel-Packer-
System (TEUTSCH & PTAK 1989) ausgeriistet, welches eine Vermischung des
tiefenzonierten Grundwassers in der MefBstelle verhindert und eine Probe-
nahme ohne ldngeres Vorpumpen erlaubt.
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Versuchstechnisch bedingt (HERFORT 2000) konnten die mit einem Multile-
vel-Packer-System ausgestatteten Grundwassermefstellen in vier bis acht
verschiedenen Horizonten beprobt werden, wobei eine Peristaltik-Saugpumpe
zum Einsatz kam (BRANDSCH 1998, WEBER et al. 2000). Die integrale Bepro-
bung der iibrigen MeBstellen erfolgte 1 m unter dem Grundwasserspiegel
unter Verwendung von Kleinsttauchmotorpumpen (Campingpumpen).

Der Gehalt an gelostem Sauerstoff, die spezifische elektrische Leitfahigkeit,
der pH-Wert und das Redoxpotential des Grundwassers wurden in situ elekt-
rochemisch nach DVWK (1992) bestimmt. Die gemessenen Redoxpotentiale
wurden auf die Wasserstoff-Bezugselektrode umgerechnet (DIN 38 404-6
1984) und als Redox-Spannungen (Ey) angegeben.

Ferner wurde die Temperatur des Wassers im Forderstrom gemessen (DVWK
1992).

Die Ermittlung der Sdure- und Basekapazitit erfolgte ebenfalls vor Ort durch
Titration mit 0,1 N Salzsdure bzw. 0,025 N Natronlauge auf pH 4,2 bzw.
pH 8,3 (DIN 38 409-7 1979). Uber die Siure- und Basekapazitit das Grund-
wassers wurde der Gehalt an Hydrogenkarbonat und freiem Kohlendioxid
berechnet.

Zur Bestimmung der BTEX-Konzentrationen im Grundwasser wurden 20 ml
Glas-Vials mit 10 ml Grundwasser gefiillt und mit Teflon beschichteten Sep-
ten gasdicht verschlossen. Die Analysen erfolgten mit einem Gaschroma-
tographen (Typ HP 5890, Hewlett-Packard GmbH) mit Flammenionisations-
detektor und HP 19395 A Head-Space Sampler. Zur Auftrennung der Analyte
wurde eine mit 95 % Dimethyl- 5 % Diphenyl-Polysiloxan beschichtete Fused
Silica Kapillarsaule (RTX®—5, 60 m Liange, 0,32 mm Innendurchmesser,
1,5 pm Filmdicke, Restek Inc.) und Helium als Triagergas verwendet. M- und
p-Xylol konnten mit dieser S&ulenbeschichtung nicht getrennt werden und
wurden deshalb unter Annahme gleicher Response Faktoren als Summe quan-
tifiziert.

Fiir die Bestimmung der geldsten Bestandteile des Grundwassers im Labor
wurden die Wasserproben im Geldnde durch einen Cellulose-Acetat-Filter der
Porenweite 0,45 um filtriert. Die Gehalte an Ammonium, Nitrit, Nitrat, Sulfat,
Chlorid, Phosphat und Kieselsédure wurden photometrisch (Photometer MPM
3000, Wissenschaftlich-Technische Werkstitten GmbH) analysiert. Die Mes-
sung der Natrium-, Kalium-, Calcium-, Magnesium-, Eisen- und Mangan-
Konzentrationen erfolgte an im Geldnde mit Salpetersdure auf pH 1 angeséu-
erten Grundwasserproben mittels Flammen Atomabsorptions-spektrometrie
(Flammen Atomabsorptionsspektrometer 3030 B, PerkinElmer Inc.).
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4.1.2  Bodenluft

Im Rahmen von Diplomarbeiten am Lehrstuhl fiir Angewandte Geologie der
Universitdt Karlsruhe wurden insgesamt 34 Bodenluftmefstellen im unmittel-
baren Umfeld ausgewihlter GrundwassermeBstellen errichtet (JAHNEL 1997,
HESKE 1998, BRANDSCH 1998).

25 der BodenluftmeBstellen sind ausgelegt fiir eine integrale Entnahme von
Bodenluft von 0,1 m u. GOK iiber die gesamte Ausbautiefe der MeBstelle.
Diese einfachen BodenluftmeBstellen bestehen aus handeliiblichen PVC-
Rohren mit 40 mm Auflendurchmesser. Die Ausbautiefe der Rohre liegt zwi-
schen 1,4 m u. GOK und 1,7 m u. GOK, die Rohre sind ab 0,1 m u. GOK
durchgingig geschlitzt.

Die restlichen BodenluftmeBstellen ermdglichen eine horizontierte Boden-
luftprobenahme. Diese horizontiert ausgebauten BodenluftmefBstellen besitzen
Ausbautiefen zwischen 3,40 m und 5,00 m u. GOK und bestehen aus han-
delsiiblichen PVC-Rohren. Der Rohre haben einen AuBendurchmesser von
40 mm (HESKE 1998) bzw. 50 mm (JAHNEL 1997) und sind im Abstand von
0,35 m bzw. 0,40 m geschlitzt, die Schlitzlange betrdgt 0,05 m (HESKE 1998)
bzw. 0,10 m (JAHNEL 1997).

Die Bezeichnung der einzelnen BodenluftmeBstellen erfolgte in Analogie zu
der im ndheren Umfeld befindlichen GrundwassermeBstelle. Die Lage der
einfach bzw. horizontiert ausgebauten BodenluftmeBstellen geht aus Abb. 3.1
hervor.

Die aktive Bodenluftprobenahme erfolgte durch Kombination des tragbaren
airTOX Gas-MeBsystems (Fresenius Umwelttechnik GmbH) mit dem Probe-
nahmegestinge aus Edelstahl der BLPS 304 META-Sonde (Meftechnische
Systeme GmbH) (EISWIRTH 1995). Die Temperatur sowie die volumetrischen
Gehalte an Sauerstoff, Kohlendioxid, Methan und Schwefelwasserstoff der so
entnommene Bodenluft wurden direkt im airTOX Gas-MeBsystem bestimmt.
Laut Herstellerangaben (Fresenius Umwelttechnik GmbH) weist das airTOX
Gas-MeBsystem folgende substanspezifischen MeBbereiche auf: Sauerstoff
0,1 bis 21 Vol. %, Kohlendioxid 0,05 bis 50 Vol. %, Methan 0,1 bis 70
Vol.%, und Schwefelwasserstoff 1 bis 200 ppm.

Ferner wurde die Bodenluft der MefBstellen B59, B56 und B50 (Abb. 3.1) im
Hinblick auf BTEX analysiert (WEBER et al. 2001). Dies geschah zum einen
on-site mit einem mobilen Gaschromatographen (Typ 3 HE -PID-, Mef3tech-
nische Systeme GmbH), wobei die Bodenluftprobenahme mit dem Probe-
nahmegestinge der BLPS 304 META-Sonde erfolgte und das airTOX Gas-
MeBsystem in der Funktion einer Vakuumpumpe dem mobile Gaschroma-
tographen nachgeschaltet wurde (Abb. 4.1). Der verwendete Gaschroma-
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tograph ist mit einem Photoionisationsdetektor ausgestattet und besitzt laut
Herstellerangaben (MeBtechnische Systeme GmbH) fiir BTEX eine Nach-
weisgrenze von 0,5 mg/m’.
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Chromatopac C-R6A 0 Ofen
=
==} / /| Wasserabscheider
e
&
Durchflufmesser
Q
" . © Septumdichtung
Trigergaszuleitung N, und AnschluBbuchse
N\ i mit Schnellkupplung
ﬁ
On-Line- airTOX Gasdosier-

ventil schlauch

Mefisystem | - Gas-MefBsystem

Vakuum- \ Proben- BodenluftmeBstelle
schleife
pumpe | _—
o Bodenluft
Abluft j-\j /—

Abb. 4.1: Schematische Zeichnung der Bodenluft-Probenahme mit
dem mobilen Gaschromatographen (HESKE 1998).

Neben den on-site Bodenluftuntersuchungen fanden Laboranalysen der zuvor
auf Sorptionsrohrchen angereicherten Bodenluftinhaltstoffe statt. Als Sorben-
tien wurden Aktivkohle (Dragerwerk AG), Tenax® TA (Scientific Instrument
Services) und Carboxen™™-569 (Supelco Inc.) verwendet.

Fiir die Beladung der Aktivkohlerdhrchen (Dréger-Sammelréhrchen 81 01
821, Aktivkohle Typ B/G) wurden diese iiber einen Adapter mit der
Anschlu3buchse des Probenahmegestinges der BLPS 304 META-Sonde
verbunden. Mittels einer Handpumpe (Typ 31, Driagerwerk AG) wurden an-
schlieBend 101 Bodenluft tiber die Aktivkohle gesaugt. Die Desorption der
auf der Aktivkohle sorbierten Substanzen erfolgte durch Elution mit 10 ml
Schwefelkohlenstoff, die Standzeit betrug vier Stunden. Das Eluat wurde
unter Verwendung eines Gaschromatographen (Typ HP 5890 Series II, Hew-
lett-Packard GmbH) mit Flammenionisationsdetektor analysiert (NIOSH
Methode 1501, NIOSH 1994).
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Zur Anreicherung der bodenluftbiirtigen Schadstoffe auf den Sorbentien Te-
nax® TA und Carboxen™-569 wurden die mit dem jeweiligen Sorbensmate-
rial gefiillten Quartzkartuschen (Supelco Inc.) iiber einen Adapter mit dem
Eingang des MeBgasschlauches am Probenahmegestinges der BLPS 304
META-Sonde verbunden. Mit einer nachgeschalteten Membranpume (Typ
miniport N72 KN.18, KNF Neuberger GmbH) wurden 11 bzw. 151 Boden-
luft iiber die Sorbentien Tenax® TA bzw. Carboxen™-569 gesaugt, der Vo-
lumenstrom betrug hierbei 0,15 1/min. Die angereicherten Schadstoffe wurden
anschliefend im Labor thermisch desorbiert (Typ ATD 400, PerkinElmer
Inc.) und mit einem hochauflésenden Gaschromatographen (Typ HRGC
3400, Varian Inc.) mit hochauflésendem Massenspektrometer (Typ MAT 95,
Thermo Finnigan MAT GmbH) quantifiziert (BLUMENSTOCK et al. 1999).

Zur Bestimmung der Wiederfindungsrate wurden die Sorptionsréhrchen kurz
vor der Belegung mit Bodenluftinhaltstoffen mit je 10 ng *C¢ Benzol, “Hj
Toluol und *H;, Ethylbenzol dotiert. Direkt vor der Analyse erfolgte eine
weitere Dotierung der Réhrchen mit je 10 ng ?C Naphthalin. Die Wiederfin-
dungsrate berechnet sich aus dem Verhiltnis von dotiertem '*C, Naphthalin
zu 3C¢ Benzol, *Hg Toluol und *H,, Ethylbenzol (BLUMENSTOCK et al. 1999).

4.1.3 Bodentemperatur

Erginzend wurden entlang der Transekte B50 bis B41 fiinf Bodentempera-
turmeBstellen errichtet (HESKE 1998). Die MefBstellen bestehen aus handels-
iblichen PVC-Rohren mit 22 mm AuBendurchmesser und 1 mm Wandstérke,
das untere Rohrende ist mit einer Rammspitze und Einkomponenten Silikon-
Dichtungsmasse wasserdicht verschlossen. Die Einbautiefen betragen 3,50 m
u. GOK (B41), 4,00 m u. GOK (P2, B50 und B56) bzw. 4,50 m u. GOK
(B28) (Abb. 3.1). Die Rohre sind mit Wasser verfiillt und mit einer abnehm-
baren Kappe verschlossen.

Die Messungen der Bodentemperatur (MORS 1992) erfolgten mittels einer
TemperaturmeBkette (GTC Kappelmeyer GmbH) in Tiefenabstinden von
0,5 m iiber die gesamte Ausbautiefe der jeweiligen MeBstelle (HESKE 1998).
Die hierbei verwendete TemperaturmeBkette besteht aus einer Kabeltrommel
mit einem 25 m langen Kabel, an dessen Ende zehn temperaturabhingige
Widerstande (PT100) im Abstand von einem Meter angebracht sind. Die
PT100-Widerstandssensoren weisen laut Hersteller (GTC Kappelmeyer
GmbH) einen positiven linearen Temperaturkoeffizienten von 0,385 Q/°C
und 100 Q 0,1 Q. bei 0°C auf. Zur horizontierten Bodentemperaturmessung
wurden die temperaturabhingigen Widerstinde am Kabel langsam in die
wassergefiillte BodentemperaturmeBstelle eingefiihrt. Nach 20 bis 30 Minuten
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konnten die Temperaturen in den entsprechenden Tiefen nacheinander abge-
lesen werden. Um eine vertikale Auflosung im Abstand von 0,5 m zu erhal-
ten, wurde das Kabel vorsichtig versetzt und die Temperaturen ebenfalls nach
20 bis 30 Minuten abgelesen (HESKE 1998).

4.1.4  Bodenfeuchte

Zur Erfassung der Bodenfeuchte entlang der Transekte B50 bis B41 erfolgte
ein weiterer projektspezifischer MeBstellenausbau im Untersuchungsgebiet
(HESKE 1998). Hierzu wurden im direkten Umkreis der fiinf Grundwasser-
bzw. BodenluftmeBstellen bis zu 5 m lange Edelstahlrohre in den Untergrund
eingebracht. Die Rohre weisen bei einer Wandstéirke von 2 mm einen Aullen-
durchmesser von 44,45 mm auf. Das untere Ende der Rohre ist mit einer
Rammspitze und Einkomponenten Silikon-Dichtungsmasse wasserdicht ver-
schlossen.

In den BodenfeuchtemeBstellen wurde die Verdnderung der Bodenfeuchte mit
der Tiefe im Abstand von 0,1 m mittels einer Neutronensonde (Typ Walling-
ford TH II, Wallingford Institute of Hydrology) untersucht (HESKE 1998). Der
MeBbereich dieser Sonde liegt zwischen 3 und 100 Vol. % Wasser
(MORGENSCHWEIS & LUFT 1983).
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4.2 Laboruntersuchungen

Zur Identifizierung der dominierenden vertikalen Transportmechanismen des
Schadstoffiibergangs vom Grundwasser iiber den Kapillarsaum in die unge-
séttigte Zone wurden Rinnenversuche unter kontrollierten Bedingungen im
Labor durchgefiihrt (WEBER et al. 1999, WEBER et al. 2001).

Die Rinnenversuche wurden dabei als vereinfachende Abstraktion der im
Untergrund des Untersuchungsgebietes ablaufenden Transportprozesse kon-
zipiert. So wurde anstelle des im Untersuchungsgebiet vorhandenen, mit ei-
nem Schadstoffcocktail belasteten Grundwassers im Rahmen der Rinnenver-
suche 0-Xylol gesittigtes, demineralisiertes Wasser verwendet. Diese Verein-
fachung ist zuldssig, da die Schadstoffgruppe BTEX im Bezug auf ihre Kon-
zentration im Grundwasser des Untersuchungsgebietes dominiert und sich die
Einzelsubstanzen der Gruppe in ihren Transporteigenschaften nicht stark
unterscheiden (Abschnitt 2.1). Auf die Verwendung des aus dem Untersu-
chungsgebiet stammenden Grundwassers wurde verzichtet, um das hydro-
chemische Milieu {iiberschaubar zu gestalten. Zudem befinden sich im
Grundwasser des Untersuchungsgebietes an den vorhandenen Schadstoff-
cocktail adaptierte Mikroorganismen, so da3 es bei Verwendung des untersu-
chungsgebietbiirtigen Grundwassers zu einer Schadstoffabnahme entlang der
FlieBstrecke der Versuchsrinne aufgrund mikrobiellen Abbaus kommen wiir-
de. Um den mikrobiellen Abbau nicht beriicksichtigen zu miissen, wurde
deshalb steriles, demineralisiertes Wasser (Abschnitt 2.2) und der von allen
BTEX am schlechtesten mikrobiell abbaubare Einzelschadstoff o-Xylol (Ab-
schnitt 2.2) eingesetzt.

Ferner wurde das kontaminierte Untergrundmaterial des Untersuchungsgebie-
tes in einem ersten Rinnenversuch durch Mittelsand und in einem zweiten
Rinnenversuch durch Mittelsand mit einer LoBlehmauflage ersetzt. Diese
Substitution geschah ebenfalls um eine Abwesenheit von auf den BTEX-
Abbau spezialisierten Mikroorganismen sicher zu stellen. Zudem konnten
durch die Verwendung von unkontaminiertem, homogenem Einbaumaterial
definierte Versuchsbedingungen gewahrleistet werden.

Der EinfluBl von vertikalen Heterogenititen im Untergrundmaterial auf den
Schadstoffiibergang von der gesittigten in die ungeséttigte Zone wurde im
Rahmen des zweiten Rinnenversuchs unter Verwendung von Mittelsand mit
einer LoBlehmauflage als Einbaumaterial studiert.

Die Wirkung von Sickerwasser auf die Schadstoffverteilung im Untergrund
wurde zum Ende des ersten Rinnenversuchs untersucht, nachdem sich eine
stationdre o-Xylol-Konzentrationsverteilung in der Rinne eingestellt hatte,
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indem die Oberfliche des Einbaumaterials mehrfach beregnet und die sich
durch die Beregnung verdndernden o-Xylol-Konzentrationen gemessen wur-
den.

Weitere Angaben zu den verwendeten Materialien, zur Vorgehensweise und
dem MefBprogramm werden nachfolgend bei der Beschreibung der einzelnen
Versuche gemacht.

4.2.1 Versuchsrinne
Fiir die Rinnenversuche wurde eine Edelstahlrinne der Wandstérke 3(110-3 m
mit einer Lange von 0,70 m, einer Hohe von 0,75 m und einer Tiefe von 0,20
m angefertigt (Abb. 4.3).

Der Rinnenzu- bzw. -ablauf befindet sich jeweils gegeniiberliegend in der
Mitte der Rinnenquerseite, 0,07 m oberhalb des Rinnenbodens und besteht
aus einem Edelstahlrohr mit einem AuBendurchmesser von 10-10° m. Das
Zulaufrohr ist rinnenseitig mit einem 0,13 m langen, senkrecht zum Zulauf-
rohr verlaufenden Edelstahlrohr verschweifit. Dieses Edelstahlrohr weist
einen AuBendurchmesser von 14-10° m auf, die Rohrenden sind mit Edel-
stahlplatten wasserdicht zugeschweiBt. Uber die Lingsachse des Rohres ver-
teilt befinden sich sieben Bohrungen mit einem Durchmesser von 1-107 m.
Sie dienen einer gleichméBigeren Durchflutung der Rinne wéhrend des Ver-
suchs.

Die Rinne besitzt an einer der beiden Langsseiten im Abstand von 0,15 m drei
vertikal verlaufende Reihen mit je acht Probenahmestellen (Abb. 4.3). Die
unteren vier Probenahmestellen jeder Reihe weisen einen senkrechten Ab-
stand von 0,05 m auf, wihrend der senkrechte Abstand der iibrigen 0,1 m
betrdgt. Die Probenahmestellen bestehen aus mit der Rinne verschweiliten
AuBlengewinden in die Viton-Dichtscheiben (Klaus Ziemer GmbH) mit einem
AuBendurchmesser von 9 mm und einer Dicke von 3 mm mit einer Uber-
wurfmutter gasdicht eingeschraubt sind. Die Beprobung der MeBstellen er-
folgte iiber vom RinnenduBeren durch die Dichtscheiben gestochene Edel-
stahlkaniilen (Walter Graf u. Co. GmbH & Co.). Die Edelstahlkaniilen besit-
zen eine Lange von 12,5 cm und einen Innendurchmesser von 1 mm. Die
Spitze der Kaniilen ist verschlossen, dafiir befinden sich versetzt im Abstand
von 18 mm und 20 mm von der Spitze je drei Bohrungen mit 0,5 mm Durch-
messer. Diese Kaniilenkonstruktion wurde gewihlt, um ein Verstopfen der
Kaniile durch den Einbau ins Untersuchunsmaterial und durch die Probenah-
me zu vermeiden. Die Kaniilen blieben wihrend des gesamten Versuchszeit-
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raums im Untersuchungsmaterial und wurden mit Luer-DurchfluBhéhnen
(Mallinckrodt Baker Inc.) aus Edelstahl verschlossen.

4.2.2  Aufbau der Rinnenversuche

Fir die Rinnenversuche stand eine Peristaltikpumpe (Minipuls 2, ABIMED
Analysen-Technik GmbH) mit einer im Bereich von 0,5 ml-h™ bis 6000 ml-h™!
regelbaren Pumpenleistung zur Verfligung. Da eine Peristaltikpumpe das
Arbeiten mit quetschfdhigen, in der Regel nicht gegen organische Losungs-
mittel resistenten Schlduchen (Tygon® R 3603, Norton Performance Plastics
Corporation) bedingt, wurde die o-Xylol geséttigte, wésserige Losung in
einem der Pumpe nachgeschalteten, fiir diesen Zweck eigens angefertigten
Mischgefall aus Glas in-situ hergestellt. Ein iiber die Peristaltikpumpe ein-
stellbarer Volumenstrom demineralisierten Wassers wurde aus einem Vor-
ratsbehilter in das bis zur Halfte mit demineralisiertem Wasser und 0-Xylol in
Phase gefiillte Mischgefal3 getropft (Abb. 4.2). Durch Riithren wurde unter der
0-Xylol-Phase eine homogene 0-Xylol Konzentration des demineralisierten
Wassers in der Ndhe der Sattigungskonzentration erreicht. Da das Mischgefal3
gasdicht ist, baut sich durch das zutropfende Wasser ein Druck auf. Dieser
Druck wird ausgeglichen, indem die wisserige o-Xylol Losung durch den
AuslaB} in der Ndhe des MischgefiaBbodens entsprechend dem zugetropfenden
Volumenstrom zur Rinne gedriickt wird. Fiir die dem Mischgefa3 nachge-
schalteten Schlduche wurde gegen wisserige o-Xylol Losungen resistentes
Teflon verwendet. Zwischen Mischgefdll und Versuchsrinne wurde ein Drei-
wegehahn (neoLab Migge Laborbedarf-Vertriecbs GmbH) mit Absperr- und
Probenahmemdglichkeit integriert. Die Hohe des Wasserspiegels in der Ver-
suchsrinne wurde iiber die Hohe des dem Rinnenablauf nachgeschalteten
Uberlaufs eingestellt und an einem vertikal verlaufenden, nach oben hin offe-
nen Schlauch am Rinnenzulauf abgelesen (Abb. 4.2). Das aus der Rinne aus-
tretende Wasser kann iiber einen Dreiwegehahn (neoLab Migge Laborbedarf-
Vertriebs GmbH) beprobt bzw. aufgestaut werden und wurde in einem Ab-
fallgefal gesammelt (Abb. 4.2).
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Abb. 4.2: Schematische Zeichnung des Rinnenversuchsaufbaus.

4.2.3  Rinnenversuch mit Mittelsand

In einem ersten Versuch wurde der von SCHNELL (2001) sedimentologisch
und mineralogisch gut charakterisierte Mittelsand (Heinz Weisenburger
GmbH) als Untersuchungsmaterial gewihlt (Tab. 4.1). Als Filtermaterial kam
bei allen Rinnenversuchen ein Grobsand (Heinz Weisenburger GmbH) zum
Einsatz (Tab. 4.1).

Der Einbau des Untersuchungsmaterials in die Rinne erfolgte in erdfeuchtem
Zustand. Das Filtermaterial wurde trocken in Form einer 0,07 m starken
Schicht am Rinnenzu- und -ablauf in die Rinne eingebracht (Abb. 4.3). Im
oberen Teil der Versuchsrinne wurde das Filtermaterial durch je ein mit Tef-
lonfolie gegen die Rinnenwénde abgedichtetes, 0,56 m langes Edelstahlblech
vom Untersuchungsmaterial abgetrennt (Abb. 4.2), um eine spétere Diffusion
von 0-Xylol aus dem Filtermaterial in das Untersuchungsmaterial zu vermei-
den.
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Tab. 4.1: Sedimentologische und mineralogische Charakteristik des

Einbaumaterials.
Untersuchungsmaterial Filtermaterial
Kornungsspektrum 0,1 -4,0 mm 1,0 - 2,0 mm
Bodenart mS, gs, fs gS, fg
Ungleichférmigkeit 4,8 1,5
Kriimmungszahl 1,3 1,0
ke? [m/s] 1,4 10 1,7-107
d10 [mm]
DIN 18 123 (1996) 0,111 1,202
d30 [mm]
DIN 18 123 (1996) 0,274 1,489
d60 [mm]
DIN 18 123 (1996) 0,336 1,824
SiO, [Gew. %] 91,0 90,0”
AlLO; [Gew. %] 3,0' 3,7
Fe,0, [Gew. %] 1,2! 0,8
Ca0 + MgO [Gew. %] 1,4' 1,2
Na,O [Gew. %] 0,2' 0,6
K,0 [Gew. %] 1,9' 2,6
Gliihverlust [Gew. %] 1 >
DIN 18 128 0.2 0,7
" SCHNELL (2001)

? Angaben laut Heinz Weisenburger GmbH
* Durchlissigkeitsbeiwert, berechnet nach HAZEN (1893)

Zur Bestimmung des volumetrischen Wassergehaltes des Untersuchungsmate-
rials wihrend des Versuchs wurde ein 71,7-10% m langes, 5,7-10 m breites
TDR-Band (SCHLAGER et al. 2001) verwendet. Dieses Band wurde zwi-
schen dem ablaufseitigen Probenahmestrang und der ebenfalls ablaufseitigen
Schicht aus Filtermaterial in den Mittelsand ab 2-10” m iiber dem Rinnenbo-
den senkrecht eingebaut (Abb. 4.3). Um eventuelle hydraulische Beeintréch-
tigungen zu vermeiden, erfolgte der Einbau des TDR-Bandes parallel zur
spéteren FlieBrichtung der die Rinne durchstromenden wisserigen Losung.

Die Konsolidierung des Einbaumaterials erfolgte durch langsames Anheben
des Wasserspiegels in der Rinne bis knapp unterhalb der Rinnenoberkante.
Auf diese Weise wurde ein Grofiteil der Luft im Porenraum des Sandes durch
Wasser verdréngt, ein anschlieBendes Absenken des Wasserspiegels fiihrte zu
einer Setzung des Einbaumaterials. Nachdem die Rinne mit zusétzlichem
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Untersuchungs- und Filtermaterial bis zur Oberkannte aufgefiillt worden war,
wurde der Wasserspiegel abermals angehoben und abgesenkt. Diesmal war
keine erneute Setzung des Einbaumaterials erkennbar.

Die Hohe des Wasserspiegels in der Versuchsrinne wurde auf 0,08 m iiber
dem Rinnenboden eingestellt (Abb. 4.3). Um eine stationdre Feuchtevertei-
lung wihrend des ersten Teils des Rinnenversuchs zu gewahrleisten, wurde
zundchst reines, demineralisiertes Wasser durch die Rinne gepumpt, bis an-
hand der TDR-Messungen keine Anderungen in der vertikalen Feuchtevertei-
lung mehr erkennbar waren. AnschlieBend wurde der Rinnenzu- und -ablauf
iiber die beiden Dreiwegehdhne abgesperrt, die Pumpe abgestellt und 50 ml o-
Xylol in das Mischgefd3 gegeben. Nachdem sich eine zeitunabhéngige o-
Xylol Konzentration am Auslal des MischgefédBes eingestellt hatte, wurde mit
der Einleitung der wisserigen o-Xylol Losung in die Rinne begonnen. Der
Durchflu3 durch die Rinne betrug dabei 2,4 Liter pro Tag.

TDR-Band
~020m _
[ ] Mitelsand ® d d
(0,1-4,0 mm) . o °
Grobsand - Filtermaterial
I:, (1,0-2,0 mm) ° . ° 0,75m
e Probenahme- * * *
stellen . . .
[ ] [ ] [ ]
e e Ve 0,08 m|
—> [ ] ° ° —_—> —
l 0,70 m !
Abb. 4.3: Schematische Zeichnung der mit Mittelsand gefiillten Ver-
suchsrinne.

Ab dem 5. Tag nach Beginn der Einleitung der wésserigen o-Xylol Losung
wurde die 0-Xylol Konzentration in der Versuchsrinne sowie am Rinnenzu-
und -ablauf wochentlich analysiert. Zur Bestimmung der o0-Xylol Konzentra-
tion im gasgefiillten Porenanteil des Untersuchungsmaterials wurde aus den
Probenahmestellen der ungesittigten Zone jeweils ein Gasvolumen von
500 pl mit einer gasdichten, verschlieBbaren Spritze (2,5 ml Sample Lock
Spritze, Hamilton Deutschland GmbH) entnommen und in den Injektor des
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mobilen Gaschromatographen (Typ 3 HE -PID-, MeBtechnische Systeme
GmbH) mit Photoionisationsdetektor (Abschnitt 4.1.2) injiziert. Die Bepro-
bung der wisserigen Phase erfolgte an den 0,05 m {iber dem Rinnenboden
befindlichen drei Probenahmestellen sowie am Rinnenzu- und —ablauf. Die
Probenahmestellen 0,10 m iiber dem Rinnenboden wurden nicht beprobt, um
einen Eintrag demineralisierten Wassers hoher o-Xylol Konzentration in den
Kapillarsaum zu vermeiden. Fiir die Probenahme wurde eine gasdichte, ver-
schlieBbare Spritze (5 ml Sample Lock Spritze, Hamilton Deutschland
GmbH) verwendet, das Probenvolumen betrug jeweils 3 ml. Die Analysen der
wisserigen Proben wurden mit einem Gaschromatographen (Typ HP 5890,
Hewlett-Packard GmbH) mit Flammenionisationsdetektor und HP 19395 A
Head-Space Sampler (Abschnitt 4.1.1) durchgefiihrt.

Wihrend des Rinnenversuches konnte die 0-Xylol-Konzentration im Haft-
wasser und in der Bodenmatrix aus Mangel an geeigneten analytischen
Maglichkeiten meftechnisch nicht erfalit werden. Sie wurde deshalb unter der
Annahme von Gleichgewichtsbedingungen zwischen der fliissigen, gasformi-
gen und festen Phase und unter Beriicksichtigung der in der Porenluft bzw. im
Porenwasser gemessen o-Xylol-Konzentration berechnet. Auf diese Weise
wurden fiir jeden Beprobungshorizont Angaben zur o-Xylol-Konzentration in
allen drei Phasen erhalten. Mit Hilfe dieser Angaben und unter Berticksichti-
gung des Volumenanteils der einzelnen Phase wurde ferner die Gesamtkon-
zentration von 0-Xylol im entsprechenden Beprobungshorizont nach folgen-
der Gleichung errechnet (KERFOOT 1991):

¢,=C,n,+C,-n,+C; -p 4.1
mit
C, Gesamtkonzentration [kg-m™],
C, Konzentration in der wiBrigen Phase [kg-m™],
Ny wassergefiillte Porositit [-],
C, Konzentration in der Gasphase [kg'm™],
ng luftgefiillte Porositét [-],
C Konzentration in der Bodenmatrix [kg-kg™],
P Trockendichte des Feststoffs [kg-m™].

Ab dem 74. und bis zum 109. Tag nach Versuchsbeginn wurde die Oberfla-
che des Untersuchungsmaterials tdglich gleichmiBig mit einem Liter demine-
ralisierten Wassers beregnet, am 110. Tag wurde von 9:00 Uhr bis 21:00 Uhr
stiindlich mit jeweils 250 ml beregnet. Die Beregnung erfolgte manuell mit
einem handelsiiblichen Waschebefeuchter. Unter Beregnungsbedingungen
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wurde die 0-Xylol Verteilung in der Versuchsrinne am 75., 82., 89., 96. und
110. Tag bestimmt.

Um eine numerische Simulation der 0-Xylol Ausbreitung in der Versuchsrin-
ne unter moglichst praxisnahen Bedingungen vornehmen zu kénnen und auf
diese Weise in der Lage zu sein, die Ergebnisse des Rinnenversuches quanti-
tativ zu interpretieren, wurden entscheidende transportsensitive Parameter des
Einbaumaterials in zusétzlichen Untersuchungen bestimmt.

Der Gehalt des Mittelsandes an unspezifisch und organisch gebundenem
Kohlenstoff wurde unter Verwendung eines HighTOC-Analysators (Elemen-
tar Analysensystem GmbH) ermittelt, die Quantifizierung des anorganisch
gebundenen Kohlenstoffs erfolgte durch Subtraktion des organisch gebunde-
nen Kohlenstoffgehaltes vom Gesamtkohlenstoffgehalt. Anhand des orga-
nisch gebundenen Kohlenstoffgehaltes wurde der K,-Wert des Mittelsandes
abgeschétzt (Abschnitt 2.1.4.2).

Zur Ermittlung der effektiven Porositit des Einbaumaterials sowie der Ab-
standsgeschwindigkeit des durch die Rinne flieBenden demineralisierten
Wassers, wurde ein Uranin-Tracerversuch im Vorfeld der Einleitung der
wisserigen o-Xylol Losung in der teilgesittigten Rinne durchgefiihrt. Zu
diesem Zweck wurden 10 mg Uranin in 10 ml demineralisiertem Wasser
gelost und iiber den der Rinne vorgeschalteten Dreiwegehahn (Abb. 4.2) mit
einer handelsiiblichen Einwegspritze aus PVC dem System zugegeben. Zur
Bestimmung der Uranin Durchgangskurven wurden den 0,05 m und 0,10 m
tiber dem Rinnenboden befindlichen sechs Probenahmestellen sowie dem
Rinnenzu- und —ablauf mehrfach Wasserproben entnommen. Fiir die Bepro-
bung wurde fiir jede Probenahmestelle eine eigene 1 ml Einwegspritze aus
PVC verwendet, das Probenvolumen betrug jeweils 1 ml. Die Analyse der
Uranin Konzentrationen in den Proben erfolgte unter Verwendung eines Lu-
minescence Spectrometers (Typ LS50B, PerkinElmer Inc.).

Wihrend des gesamten Rinnenversuchs wurde die volumetrische vertikale
Wassergehaltsverteilung des Untersuchungsmaterials in unregelméfigen
Abstinden gemessen. Fiir diese Messungen wurde ein sogenanntes TDR-
Band in die Rinne eingebracht. Bei diesem TDR-Band handelt es sich um ein
Dreifachleiter-Flachbandkabel mit einer dielektrischen Beschichtung aus
Polyethylen. Das untere und obere Ende des Bandes war mit jeweils einem
zwei Meter langen Koaxialkabel verbunden, die feuchteempfindlichen
AnschluB3stellen waren zur Vermeidung von Stérungen in Epoxidharz einge-
gossen. Uber die abgeschirmten und verlustarmen Koaxialkabel wurde das
untere bzw. obere Ende des TDR-Bandes an einen Kabeltester (Typ 1502 B,
Tektromix GmbH) angeschlossen (Abb. 4.4).
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Abb. 4.4: Fotografische Ansicht des Rinnenversuchsstandes mit TDR-
MefBeinrichtung.

Der Kabeltester stellt eine Kombination aus Pulsgenerator und Sampling-
Oszilloskop dar. Der Pulsgenerator erzeugt periodische Rechteckspannungs-
impulse mit einer Anstiegszeit von ca. 2:10"s und einer Frequenz von
20 kHz. Diese Impulse werden iiber das Koaxialkabel in das TDR-Band ge-
speist. Das Sampling-Oszilloskop miBt die Uberlagerung der ausgesandten
und reflektierten Impulse und erzeugt fiir das Summensignal ein Spannungs-
Zeit-Diagramm (HUBNER 1999). Diese Daten enthalten in Kombination mit
dem Referenzsignal geniigend Informationen, um die dielektrischen Eigen-
schaften des das Kabel umgebenden Materials rekonstruieren zu kénnen und
lassen sich mit einen Computer ausgelesen (Abb. 4.4). Um von der zeitab-
héngigen Spannungsverteilung zu einer rdumlichen Verteilung der Dielektri-
zitdt zu gelangen, wurde eine numerische Optimierung mit Hilfe der kleinsten
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Quadratemethode durchgefiihrt (SCHLAGER et al. 2001). Unter Anwendung
der von ToPP et al. (1980) aufgestellten, empirischen Beziechung zwischen der
Dielektrizitdt und dem volumetrischen Wassergehalt wurde anschliefend aus
der rdumlichen Verteilung der Dielektrizitidt das Feuchteprofil im Untersu-
chungsmaterial berechnet.

Zur Uberpriifung der mit Hilfe des TDR-Bandes bestimmen volumetrischen
Wassergehalte und zur Bestimmung der Trockendichte p des Untersu-
chungsmaterials wurden nach Beendigung des Rinnenversuchs in 0,73, 0,66,
0,55, 0,50 m, 0,43 m, 0,36 m, 0,30 m, 0,24 m und 0,18 m iiber dem Rinnen-
boden jeweils zwei Stechzylinderproben entnommen. Unterhalb von 0,18 m
iiber dem Rinnenboden erfolgte keine Beprobung, da ab dieser Tiefe das
gestorte Untersuchungsmaterial nicht mehr in der Lage war, das umgebende
Wasser vollstindig zu halten. Die Bestimmung des gravimetrischen bzw.
volumetrischen Wassergehaltes der Stechzylinderproben erfolgte nach DIN
18 121-1 (1998). Die totale Porositit n, des Untersuchungsmaterials wurde
aus der gemessenen Trockendichte p der Proben und der Quarzkorndichte
von 2,65-10° kg-m™ berechnet.

4.2.4  Rinnenversuch mit Mittelsand und LoBlehmauflage

Um den EinfluB8 von Heterogenititen im Untergrundmaterial auf den vertika-
len Schadstofftransport zu untersuchen, wurden im Rahmen eines weiteren
Versuchs zwei horizontale Schichten mit sich in ihren Transporteigenschaften
unterscheidenden Materialien in die Rinne eingebracht. Bei diesen Materia-
lien handelte es sich zum einen um den bereits im ersten Versuch verwende-
ten Mittelsand (Heinz Weisenburger GmbH) und zum anderen um einen L683-
lehm aus dem Pfinztal (Baden). Der unbelastete LoBlehm wurde stellvertre-
tend fiir den kontaminierten Auelehm des Untersuchungsgebietes (Abschnitt
3.2) gewdhlt, da er im Vergleich zum letzteren eine &dhnliche Kornsummen-
kurve (Abb. 4.5) und dementsprechend auch &dhnliche sedimentologische
Eigenschaften (Tab. 4.2) aufweist.
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Abb. 4.5: Kornungslinie des Auelehms aus dem Untersuchungsgebiet
und des in die Rinne eingebauten L66lehms aus dem Pfinztal.

Tab. 4.2: Sedimentologische Charakteristik des Lofllehms und des

Auelehms.

Parameter Lofilehm Auelehm
Bezeichnung (DIN 4022-1 1987) U, t,fs' U, t,fs
Kornanteil Ton [Gew. %] 13 18
Kornanteil Schluff [Gew. %] 75 72
Kornanteil Sand [Gew. %] 12 10

In die Rinne wurde zunéchst eine 0,59 m méchtige Mittelsandschicht einge-
bracht. Auf diese Mittelsandschicht wurde anschlieend eine gestorte LoB-
lehmschicht mit einer Méchtigkeit von 0,16 m in die Rinne eingebaut (Abb.
4.6). Als Filtermaterial wurde der in Tab. 4.1 beschriebene Grobsand (Heinz
Weisenburger GmbH) verwendet. Die konkrete Vorgehensweise sowohl beim
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Einbau als auch bei der Konsolidierung des Materials entsprach den Ausfiih-
rungen im Abschnitt 4.2.3.

_~020m
[] LéRlehm
[ ] Mittelsand . . . —
(0,1-4,0 mm) 0 0 0
D Grobsand - Filtermaterial
[ ] o o
(1,0 - 2,0 mm)
0,59 m
e Probenahme- ° * *
stellen o o o
[ ] [ ] [ ]
. V. 0,09 m]
> . ° ° —> —
! 0,70 m !

Abb. 4.6: Schematische Zeichnung der Versuchsrinne mit Mittelsand
und LofSlehmauflage.

Die Versuchsdurchfithrung erfolgte im wesentlichen in Analogie zum ersten
Rinnenversuch (Abschnitt 4.2.3). Die Hohe des Wasserspiegels in der Ver-
suchsrinne betrug allerdings 0,09 m iiber dem Rinnenboden (Abb. 4.6). Um
eine mit dem ersten Versuch vergleichbare Abstandsgeschwindigkeit zu erzie-
len, wurde, unter der Annahme gleicher effektiver Porosititen bei beiden
Rinnenversuchen, der Durchflul der wiésserigen o-Xylol Losung entspre-
chend der groferen Méchtigkeit der geséttigten Zone auf 2,7 Liter pro Tag
erhoht.

Ab dem 6. Tag nach Beginn der Einleitung der wésserigen o-Xylol Losung in
die Versuchsrinne wurden wochentlich Gas- und Wasserproben genommen.
Die Probenahme sowie die anschlieBende Analyse der Proben erfolgte ent-
sprechend der im Abschnitt 4.2.3 beschriebenen Vorgehensweise. Gleiches
gilt fiir die Berechnung der o-Xylol-Konzentration im Haftwasser und in der
Bodenmatrix sowie der Gesamtkonzentration von o-Xylol.

Am Ende des 70. Tages nach Einleitung der wisserigen o-Xylol Losung in
die Rinne wurde der Versuch beendet, eine Beregnung des Untersuchungsma-
terials erfolgte nicht.

Wihrend bzw. nach dem eigentlichen Rinnenversuch wurden die fiir die nu-
merische Simulation des Versuchs bendtigten transportsensitiven Parameter
bestimmt.
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Zur tiefenspezifischen Bestimmung des wassergefiillten Porenanteils und
der Trockendichte p des Untersuchungsmaterials wurden im Zuge des Rin-
nenausbaus in 0,70 m, 0,64 m, 0,53 m, 0,44 m, 0,37 m und 0,28 m iiber dem
Rinnenboden jeweils drei Stechzylinderproben entnommen. Unterhalb von
0,28 m iiber dem Rinnenboden war aus dem im Abschnitt 4.2.3 beschrieben
Grund keine Entnahme einer ungestdrten Probe des Untersuchungsmaterials
moglich.

Die Bestimmung des gravimetrischen bzw. volumetrischen Wassergehal-
tes der Stechzylinderproben erfolgte nach DIN 18 121-1 (1998).

Die totale Porositit n, des Untersuchungsmaterials wurde aus der gemesse-
nen Trockendichte p der Proben und der von ALDENKORTT (1997) ermittelten
Korndichte des LoBlehms von 2,71 kg-m™ berechnet.

Die mineralogische Zusammensetzung des LoBlehms wurde mit Hilfe eines
Rontgendiffraktometers (Siemens D-500) mit Cu-Ko-Rohre (40 kV, 30 mA,
A =1,5406 A) untersucht. Um einen Uberblick iiber den Mineralbestand zu
erhalten, wurde LoBlehm iiber Nacht bei 60 °C getrocknet und anschlieSend
durch schonendes Mahlen in einer Achatmiihle pulverisiert. Das so hergestell-
te Pulverpréparat wurde im Winkelbereich von 1° bis 65° gerdntgt. Der
Quarz- und Feldspat-Gehalt sowie das Dolomit/Calcit-Verhéltnis wurde eben-
falls anhand des Pulverpriparats ermittelt. Die Bestimmung der Tonminerale
Kaolinit, Illit, Chlorit und Smektit sowie deren Quantifizierung erfolgte an
Texturpréparaten, die durch Aufpipettieren von LoBlehm-suspension auf
Glastriager hergestellt wurden.

Der gesamte Kohlenstoffgehalt des LoBlehms sowie sein Gehalt an orga-
nisch gebundenem Kohlenstoff wurde unter Verwendung eines HighTOC-
Analysators (Elementar Analysensystem GmbH) gemessen. Der Gehalt an
anorganisch gebundenem Kohlenstoff wurde berechnet (Abschnitt 4.2.3).

Desweiteren wurde das Sorptionsverhalten des LoBlehms im Rahmen von
Batchexperimenten untersucht. Hierzu wurde der LoBlehm bei 105 °C bis zur
Gewichtskonstanz getrocknet und mit einer Achatmiihle auf eine KorngréBe <
0,125 mm gebracht. Jeweils 2,5-10° kg des so vorbehandelten L&Blehms
wurden in ein 20 ml Glas-Vial eingewogen und mit 10-10° m® einer wisseri-
gen 0-Xylol Losung versetzt, wobei die 0-Xylol Konzentrationen der verwen-
deten Losungen 1,0-10° kg:m™, 17,6:107 kg-m™, 35,2:10” kg-m™, 70,4-10"
3 kg-m™ und 105,610 kg-m™ betrugen. AnschlieBend wurden die Glas-Vials
umgehend mit Teflon beschichteten Septen gasdicht verschlossen und bei
20°C £ 1°C auf einem Schiitteltisch (Typ HS 501 D, Janke & Kunkel,
IKA®-Labortechnik) 72 Stunden lang mit 130 Horizontalbewegungen pro
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Minute geschiittelt. Nachdem von einer Gleichgewichtseinstellung zwischen
dem im Wasser gelosten und dem am LoéBlehm sorbierten o-Xylol ausgegan-
gen werden konnte, wurden die Proben in einer Zentrifuge (CPR Zentrifuge,
Beckman) mit 1450 Umdrehungen pro Minute fiir 7 Minuten zentrifugiert.
Danach wurden jeweils 5-10° m® der iiberstehenden wisserigen o-Xylol Lo-
sung mit einer gasdichten, verschlieBbaren Spritze (5 ml Sample Lock Sprit-
ze, Hamilton Deutschland GmbH) in ein 10 ml Glas-Vial tiberfiihrt und das
Glas-Vial umgehend mit einem Teflon beschichteten Septum gasdicht ver-
schlossen. Die Bestimmung der o-Xylol Konzentration in der Batchlosung
erfolgte mit einem Gaschromatographen (Typ HP 5890, Hewlett-Packard
GmbH) mit Flammenionisationsdetektor und HP 19395 A Head-Space
Sampler.

Um die Aussagekraft der Ergebnisse zu erhdhen, wurden die Batchversuche
fiir jede 0-Xylol Konzentration in drei getrennten Ansétzen durchgefiihrt.

Zur Bestimmung der Wiederfindungsrate des Verfahrens wurden fiir jeden o-
Xylol Konzentrationsbereich zusitzlich jeweils drei Ansétze ohne Zusatz von
Lo6Blehm der Batchprozedur unterzogen.

Die Auswertung der Batchversuche erfolgte unter Verwendung der nachfol-
genden Gleichung:

m
mit
C o-Xylol Konzentration in der Bodenmatrix [kg-kg™'],
Cy 0-Xylol Konzentration der zugesetzten Losung [kg-m™],
C, 0-Xylol Konzentration der Gleichgewichtslosung nach dem Batchen
[kg-m™],
V Volumen der zugesetzten Losung [m’],
m eingewogene Trockenmasse des LoBlehms [kg].

Unter der Annahme eines konzentrationsunabhéngigen Sorptionsgleichge-
wichts 148t sich der das Sorptionsverhalten des LoBlehms beschreibende K,
Wert durch Division der o-Xylol Konzentration in der LoBlehmmatrix (Cy)
durch die o-Xylol Konzentration der Gleichgewichtslosung (C,,) berechnen
(2.24).
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4.3 Numerische Modellierung

Zur Quantifizierung des Beitrags der Volatilisation an der Schadstoffabnahme
in der sich selbst iiberlassenen Kontaminationsfahne des Untersuchungsgebie-
tes, wurde die zeitliche und raumliche Entwicklung der Schadstoffausbreitung
entlang einer 50 m langen Transekte unter Verwendung der im Untersu-
chungsgebiet und Labor gewonnenen, transportsensitiven Daten simuliert.
Die Validierung des hierfiir verwendeten numerischen Modells YACPIM
(BUCKER 1999, WEBER et al. 2001) erfolgte durch Simulation der o-Xylol-
Ausbreitung in der mit Mittelsandsand bzw. Mittelsand und LoBlehm gefiill-
ten Versuchsrinne und anschlieBenden Vergleich der Simulations- und Labor-
ergebnisse. Um eine quantitative Wertung der Wirksamkeit einzelner
EinfluBgroBen auf die Phaseniiberginge - Schadstoff-Bodenluft-Boden-
Bodenwasser-Grundwasser - vornehmen zu konnen, wurde ferner eine Sensi-
tivititsanalyse durchgefiihrt.

4.3.1 Modellbeschreibung

YACPIM ist in der Programmiersprache FORTRAN unter Verwendung der
Particle-Tracking Methode geschrieben. Es dient zur Simulation des durch
Advektion und molekularer Diffusion verursachten horizontalen und vertika-
len Transports leichtfliichtiger Schadstoffe unter besonderer Beriicksichtigung
des Schadstoffiibergangs von der geséttigten zur ungesittigten Zone.

Die Basisversion des verwendeten numerischen Modells YACPIM wurde von
R. JOHNSON, K. MCCARTHY & D. BUCHHOLZ entwickelt (MCCARTHY 1992).
Eine Weiterentwicklung des Programms erfolgte durch U. MOHRLOK und M.
BUCKER (BUCKER 1999) sowie im Rahmen des von der DFG finanzierten
Projektes ,,Phaseniiberginge beim Transport und Abbau leichtfliichtiger or-
ganischer Verbindungen* (WEBER et al. 2001).

43.1.1  Eingangsparameter

Im Gegensatz zur YACPIM-Version nach BUCKER (1999) ist die Version
nach WEBER et al. (2001) in der Lage, den Stofftransport im Untergrund iiber
beliebig viele, sich in ihren Transporteigenschaften unterscheidenden hori-
zontale Schichten zu simulieren. In der Eingabedatei ist die Anzahl der unter-
schiedlichen Schichten iiber den Parameter nlayer (Tab. 4.3) frei wéhlbar. Die
Ortskoordinaten y,;v und yiuc legen die vertikale Lage jeder einzelnen
Schicht innerhalb des simulierten Bereichs fest. Die vom Material in dem der
Schadstofftransport stattfindet abhdngenden Parameter wie die Trockendichte,
der K,-Wert, die totale Porositit und die Wassergehaltsverteilung konnen fiir
jede Schicht einzeln vorgegeben werden.
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Die Wassergehaltsverteilung innerhalb einer Schicht wird iiber die Van Ge-
nuchten Parameter o und n sowie iiber den residualen wassergefiillten Poren-
anteil n, und die totale Porositit #, in der Eingabedatei festgelegt (Tab. 4.3).

Mit Hilfe des YACPIM Modells 148t sich der Stofftransport aus zwei ver-
schiedenen Typen von Kontaminationsquellen simulieren. Der Quelltyp 1
(Tab. 4.3: nsource = 1) stellt einen konstanten Schadstoffflufl dar. In jedem
Zeitschritt werden npart Partikel bei x = 0 und y = 0 bis yy4x (Abb. 4.7) dem
simulierten Bereich zugesetzt. Die zeitunabhéngige vertikale Verteilung der
zugesetzten Partikel wird iiber eine zweite Eingabedatei vorgegeben. Diese
zusitzliche Eingabedatei ist im Fall des zweiten Quelltyps (Tab. 4.3: nsource
= 10) nicht erforderlich. Unter Verwendung des zweiten Quelltyps wird der
Stofftransport aus einer Schadstoffquelle konstanter Konzentration simuliert.
Der Quellbereich enthdlt am Ende jedes Zeitschrittes eine vorgegebene An-
zahl von Partikeln npart (Tab. 4.3), die im Verlauf des néchsten Zeitschritts
den Transportgleichungen entsprechend weiterverfrachtet werden. Der Quell-
bereich ist rechteckig, die Rdnder werden durch die x-Koordinaten srcleft und
srcright sowie die y-Koordinaten srctop und scrbottom festgelegt.

Der fiir die Berechnung der Partikelverfrachtung aufgrund molekularer Diffu-
sion benétigte effektiver Diffusionskoeffizient 148t sich mit YACPIM nach
zwei unterschiedlichen Gleichungen - DIFREL 1 und DIFREL 2 - berechnen
(Tab. 4.3). Nach DIFREL 1 berechnet sich der effektive Diffusionskoeffizient
wie folgt (Gleichung 2.6):

. Cplos o plos
D" = D] x=—+ D/ x—~—-xH 4.3)
nt nt

mit
D’ effektiver Diffusionskoeffizient [m*s™],
D, freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™'],
Ny, wassergefiillte Porositat [-],
D < freier Diffusionskoeffizient in Luft [m*s™'],
Ng luftgefiillte Porositét [-],
n; totale Porositit [-],
H Henry-Koeffizient [-].
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Tab. 4.3: Liste der in der Eingabedatei beriicksichtigten Parameter.
Parameter Beschreibung Einheit
nsteps Anzahl der Zeitschritte [-]
treport Anzahl der Zeitschritte zwischen den Ausgaben [-]
ncycle Wiederholungsfaktor [-]
DT Zeitschrittlinge [s]
nDTtiny Unterteilung von DT [-]
yDT vertikale Ortskoordinate bei der eine kleinere [m]

Diskretisierung beginnt
nsource Quelltyp [-]
npart Partikelanzahl in der Quelle [-]
nsrestep Anzahl der Zeitschritte mit Partikelzugabe [-]
srcleft, Randkoordinaten der Partikelquelle [m]
srctop
srcright, Randkoordinaten der Partikelquelle [m]
srchottom
Xpax maximale horizontale Abmessung des simulierten [m]
Bereichs
YMax maximale vertikale Abmessung des simulierten [m]
Bereichs
BW Michtigkeit der gesittigten Zone [m]
CF Michtigkeit des geschlossenen Kapillarsaums [m]
BT nicht verwendet
Dx horizontale Gitterabmessung [m]
Dy vertikale Gitterabmessung [m]
v Abstandsgeschwindigkeit [ms’]
DIFREL Wahl der Diffusionsgleichung [-]
D, Freier Diffusionskoeffizient im Wasser [m?s’
D o Freier Diffusionskoeffizient in der Luft [m?s
nlayer Anzahl der geologischen Schichten [-]
VIMIN untere vertikale Ortskoordinate der Schicht [m]
VIMAX oberere vertikale Ortskoordinate der Schicht [m]
n, totale Porositét [-]
n, residualer Wassergehalt [-]
a Van Genuchten Parameter o [m’
n Van Genuchten Parameter n [-]
P Trockendichte [kg-m™]
Ky Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m’-kg']
1/H Kehrwert des Henry-Koeffizienten [-]
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DIFREL 2 lautet (Gleichung 2.8):

. 2 on
D' =D x5+ D] x—foxH (44)
nt nt
mit
D’ effektiver Diffusionskoeffizient [m*s™],
D, freier aquatischer Diffusionskoeffizient [m*s™'],
Ny wassergefiillte Porositat [-],
D < freier Diffusionskoeffizient in Luft [m*s™'],
g luftgefiillte Porositét [-],
n; totale Porositit [-],
H Henry-Koeffizient [-].

4.3.1.2  Randbedingungen

YACPIM simuliert den Stofftransport innerhalb eines rechteckigen Bereichs
mit den horizontalen bzw. vertikalen Abmessungen x,,xy bzw. yyx (Abb.
4.7). Die Partikel konnen den simulierten Bereich iiber den Rand bei y = yy4x
und bei X = x4y mit y < BW — CF/2 verlassen. An den Randern bei x = 0 und
bei x = x)x mit y > BW — CF/2 sowie bei y = 0 werden die Partikel reflektiert
(Abb. 4.7).

4.3.1.3  Diskretisierung

Um im Zuge der numerischen Modellierung eine Konzentrationsverteilung zu
erhalten, wird iiber den simulierten Bereich ein Gitter mit den horizontalen
und vertikalen Gitterabstdnden Dx und Dy (Abb. 4.7) gelegt. Die durch die
rdumliche Diskretisierung entstehenden Gitterzellen werden fortlaufend nu-
meriert, die Nummer der Gitterzellen innerhalb des simulierten Bereichs wer-
den gemeinsam mit der Anzahl der sich zum jeweiligen Zeitschritt in der
Zelle befindenden Partikel in einen LOG-file geschrieben. Die Partikelanzahl
in den Gitterzellen auBlerhalb des simulierten Bereichs wird aufsummiert, die
Summe wird mit der dazugehdrigen Zellennummer und dem entsprechenden
Zeitschritt ausgegeben.

Die Stoffkonzentration innerhalb einer Gitterzelle ergibt sich aus der Anzahl
der Partikel in der besagten Zelle, der Masse eines Partikels und der Flache
der Zelle. Die Masse eines Partikels entspricht der Gesamtmasse des model-
lierten Stoffs dividiert durch die Anzahl der eingesetzten Partikel.
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Abb. 4.7: Simulierter Bereich mit den verwendeten Bezeichnungen
(Tab. 4.3.).

Beim Ubergang von der gesittigten zur ungesittigten Zone steigt der Gradient
des effektiven Diffusionskoeffizienten stark an, die aufgrund molekularer
Diffusion zuriickgelegte Schrittweite der Partikel pro Zeiteinheit nimmt zu.
Aus diesem Grund wird ab einem y-Wert bei dem der Gradient des effektiven
Diffusionskoeffizienten Werte groBBer Null annimmt (y = yDT) eine kleinere
zeitliche Diskretisiertung DTtiny durchgefiihrt. DTtiny berechnet sich aus:

DTiiny =27 45)
nDTtiny

mit
DTtiny feinere zeitliche Diskretisierung fiir y-Werte > yDT [s],

DT Zeitschritt fir y-Werte < yDT [s],
nDTtiny Unterteilung der zeitlichen Diskretisierung DT (Tab. 4.3) [-].

Bei der Wahl der zeitlichen Diskretisierung ist zu beachten, da3 der diffusive
Partikelschritt die Gitterabmessungen nicht iibertrifft. Bei y-Werten kleiner
yDT ist dies gewéhrleistet fiir:
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Dx> 2. P PT L pys 2. DT “.6)
n+p-K, n+p-K,
mit

Dx horizontale Gitterabmessung [m],

Dy vertikale Gitterabmessung [m],

D", effektiver Diffusionskoeffizient in der waBrigen Phase [m2~s'1],
n; totale Porositit [-],

el Trockendichte des Feststoffs [kg-m™],

Ky Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*kg™].

Fiir y-Werte groBer yDT muf das folgende Kriterium erfiillt sein:

D" - DTTin
Dx> |2 4
n,+H-n,+p-K,
bzw. 4.7)
D" - DTTin
Dy> |2. 4
n,+H-n,+p-K,
mit
D" effektiver Diffusionskoeffizient [m*s™],
DTtiny feinere zeitliche Diskretisierung fiir y-Werte > yDT [s],
N, wassergefiillte Porositat [-],
H Henry-Koeffizient [-],
Mg luftgefiillte Porositét [-].

43.1.4  Partikelschritte

Das Particle Tracking Modell YACPIM bedient sich des Random-Walk-
Verfahrens zur Losung der Transportgleichungen. Das Random-Walk-
Verfahren unterzieht jeden Partikel einer Zufallsbewegung, deren statistische
Eigenschaften den diffusiven Transportprozess wiederspiegeln.

Die Berechnung der Partikelschritte erfolgt in Abhéngigkeit der vertikalen
Partikelposition nach unterschiedlichen Termen.

Entsprechend den verwendeten Termen zur Berechnung der Partikelschritte
148t sich der simulierte Bereich in drei Segmente unterteilen:
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o y<(BW-CF/2),
o y<yDT,
e y2>yDT.

Partikel, die sich im Segment y < (BW — CF/2) (Abb. 4.7) befinden, werden
mit der Abstandsgeschwindigkeit v infolge von Advektion in x-Richtung
transportiert. Der advektive Partikelschritt pro Zeitschritt berechnet sich nach:

x:x+v~L-DT (4.8)
n+K, p
mit
X Ortskoordinate in x-Richtung [m],
v Abstandgeschwindigkeit [m-s],
n; totale Porositét [-],
Ky Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*-kg™],
P Trockendichte des Feststoffs [kg-m™],

DT Zeitschritt [s].

Zusétzlich zum advektiven Transport in diesem Segment des simulierten
Bereichs erfolgt die Partikelbewegung im gesamten Bereich unter Beriick-
sichtigung der molekularen Diffusion.

Im Segment y < yDT lautet die Berechnung des Partikelschritts aufgrund
molekularer Diffusion in horizontaler bzw. vertikaler Richtung wie folgt:

x = x + NORMRAND() - /2-M
n+K, p

bzw. (4.9)
D, -DT
y=y+ NORMRAND()- |2 - —*—
n+K,-p
mit
y Ortskoordinate in y-Richtung [m],
D", effektiver Diffusionskoeffizient in der wéBrigen Phase [m*s™],

NORMRAND() Funktion, die normalverteilte Zufallszahlen mit dem Mittel-
wert Null und der Standardabweichung eins generiert [-].

Das Segment y > yDT liegt in der ungesittigten Zone. Neben dem wasserge-
fillten Porenraum mufl somit auch die luftgefiillte Porositdt bei der Berech-
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nung des diffusiven Partikelschritts beriicksichtigt werden. Unter Beriicksich-
tigung der feineren zeitlichen Diskretisierung DTtiny errechnet sich ein Parti-
kelschritt in horizontaler bzw. vertikaler Richtung nach:

D" (y)- DTtiny
n,+H-n,+K,-p

X =x+ NORMRAND()- |2-

bzw.
s D' (»,)-D'(3) DTtiny (4.10)
2-EPS n,+H-n,+K, p
+ NORMRAND()- |22 ) DTtiny
n,+H-n, K, p

mit
X Ortskoordinate in x-Richtung [m],
y Ortskoordinate in y-Richtung [m],

D*(y) effektiver Diffusionskoeffizient als Funktion von y [m*s™],
D'(y,) effektiver Diffusionskoeffizient bei y; [m*s],

D'(y;) effektiver Diffusionskoeffizient bei y, [m*s™],

DTtiny feinere zeitliche Diskretisierung fiir y-Werte > yDT [s],

D*w effektiver Diffusionskoeffizient in der wéfrigen Phase [m2~s'1],
n, wassergefiillte Porositit [-],

H Henry-Koeffizient [-],

ng luftgefiillte Porositit [-],

K, Verteilungskoeffizient Boden/Wasser [m*-kg™'],

Yol Trockendichte des Feststoffs [kg-m™],

EPS infinitesimale Strecke [m].

4.3.2 Modellrechnungen

Das numerische Modell YACPIM diente zur Simulation der o-Xylol-
Ausbreitung in der mit Mittelsand (Heinz Weisenburger GmbH) bzw. Mittel-
sand und LoBlehm gefiillten Versuchsrinne. Ferner wurde der Schadstoff-
transport im Untersuchungsgebiet entlang einer 50 m langen Transekte mit
YACPIM unter der Annahme simuliert, dal die physikochemischen Eigen-
schaften des im Untergrund des Untersuchungsgebietes vorhandenen Schad-
stoffcocktails mit denen des Einzelschadstoffs 0-Xylol vergleichbar sind.
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4.3 Numerische Modellierung

Die Simulationen erfolgten vom Schadstoffeintrag in das noch unkontami-
nierte System bis zum Erreichen einer stationdren Schadstoffverteilung.

Da sowohl bei den Laborversuchen als auch im Untersuchungsgebiet von
einer Schadstoffquelle konstanter Konzentration ausgegangen werden kann,
wurde fiir simtliche Simulationen der Quelltyp 10 verwendet. Die Breite der
Quelle wurde jeweils kleiner als der advektive Partikelschritt gewahlt, die
Quellhohe entsprach dem Wert BW-CF/2 (Abb. 4.7).

Der freie Diffusionskoeffizient von 0-Xylol im Wasser I}, und in der Luft I, é
wurde der Literatur entnommen (LYMAN et al. 1990). Da die Laborversuche
in einem Temperaturbereich von 18,7 °C bis 20,5 °C (Rinnenversuch mit
Mittelsand) bzw. 20,3 °C bis 24,0 °C (Rinnenversuch mit Mittelsand und
LoBlehmauflage) stattfanden, wurden die Literaturwerte fiir eine Temperatur
von 20 °C verwendet (Tab. 2.1). Um die Ergebnisse der numerischen Model-
lierungen besser miteinander vergleichen zu kdnnen, wurde auch fiir den
Untergrund des Untersuchungsgebietes eine Temperatur von 20 °C ange-
nommen. Der fiir die Simulationen ebenfalls bendtigte Henry-Koeffizient H
von o-Xylol wurde fiir eine Temperatur von 20 °C berechnet (Tab. 2.4).

Aufgrund der Ausfithrungen von JIN & JURY (1996) (Abschnitt 2.1.1) wurde
der effektive Diffusionskoeffizient in der Bodenluft D*g bzw. in der walrigen
Phase D", in allen Simulationen nach DIFREL 2 (Gleichung (4.4)) berechnet.

Weitere Eingabeparameter werden nachfolgend bei den einzelnen numeri-
schen Modellrechnungen niher erldutert.

4.3.2.1  Simulation des Stofftransports im Mittelsand

Die Simulation des o-Xylol-Transports in der mit Mittelsand gefiillten Ver-
suchsrinne erfolgte sowohl mit der YACPIM-Version nach BUCKER (1999)
als auch mit der Version nach WEBER et al. (2001). Da im vorliegendem Sys-
tem keine sich in ihren Transporteigenschaften unterscheidenden Schichten
beriicksichtigt werden miissen, sind die Eingabedateien der beiden Modell-
versionen praktisch identisch. In der Tab. 4.4 sind deshalb nur die Eingabepa-
rameter fiir die YACPIM-Version nach WEBER et al. (2001) aufgefiihrt.

Die fiir die Simulation, nachfolgend als S1-1 bezeichnet, verwendete vertikale
Abmessung des simulierten Bereichs y,,y entspricht der Hohe der Versuchs-
rinne. Da davon ausgegangen werden kann, da3 im vor- und nachgeschalte-
tem Filtermaterial eine konstante o-Xylol-Konzentration herrscht, wurde die
horizontale Abmessung des simulierten Bereichs x4y so gewahlt, daB3 sie der
Rinnenbreite abziiglich der Stéirke des Filtermaterials entspricht.

72



4 Methodik

Die o-Xylol-Ausbreitung im Mittelsand wurde iiber einen Zeitraum von 75
Tagen simuliert. Dieser Zeitraum hatte sich im Laborversuch als ausreichend
fiir das Einstellen stationdrer Konzentrationsverhiltnisse gezeigt.

Die eingesetzte Abstandsgeschwindigkeit v von 7,52E-06 m's” (Tab. 4.4)
wurde zuvor mittels eines Tracerversuchs (Abschnitt 4.2.3) bestimmt.

Die Ermittlung der Parameter n,, @ und n erfolgte durch Anpassung der resul-
tierenden Wassergehaltsverteilung nach Van Genuchten an die mittels der
TDR-Methode bestimmten Wassergehalte (Abb. 4.8).
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Abb. 4.8: Anpassung der resultierenden Wassergehaltsverteilung nach
Van Genuchten an die TDR-Meflwerte zur Ermittlung der
Parameter n,, oo und n.

Die Untersuchungen der Stechzylinderproben (Abschnitt 4.2.3) lieferten eine

Trockendichte p des in die Versuchsrinne eingebauten Mittelsandes von
1,43E+03 kg-m™ (Tab. 4.4).

73



4.3 Numerische Modellierung

Tab. 4.4: Eingabeparameter fiir die Simulation des Rinnenversuchs
mit Mittelsand (S1-1).

Parameter Wert Einheit
nsteps 2500 [-]
treport 50 [-]
ncycle 70 [-]
DT 2,59E+03 [s]
nDTtiny 260 [-]
yDT 0,12 [m]
nsource 10 [-]
npart 1000 [-]
nsrestep 2500 [-]
srcleft, 0 [m]
srctop 0,105
sreright, 0,0194 [m]
srcbottom 0
XMAX 0,55 [m]
YMAx 0,75 [rn]
BW 0,13 [m]
CF 0,05 [m]
BT
Dx 0,05 [m]
Dy 0,025 [m]
v 7,52E-06 [ms']
DIFREL 2 [-]
D, 7,19E-10 [m®s™]
D, 7,14E-06 [m*s™]
nlayer 1 [-]
YimIN 0,00 [m]
Yimax 0,75 [m]
n 0,46 [-]
n, 0,032 [-]
a 9,42 [m']
n 3,18 [-]
P 1,43E+03 [kg-m”]
K, 0 [m*kg']
1/H 5,988 [-]
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Unter der Annahme einer Quarzkorndichte von 2,65E+03 kg-m™ ergibt sich
der Wert fiir die totale Porositét n, von 0,46. Die totale Porositét n, entspricht
in der gesittigten Zone der im Modell verwendeten wassergefiillten Porositét
n,, (Abb. 4.8).

Die Hohe des Wasserspiegels konnte am Versuchsstand abgelesen werden,
sie betrug 0,08 m. Unter Beriicksichtigung der Hohe des Wasserspiegels er-
gibt sich aus der gemessenen Wassergehaltsverteilung eine Méchtigkeit des
geschlossenen Kapillarsaums CF von 0,05 m (Tab. 4.4).

Aufgrund des geringen Anteils an organisch gebundenem Kohlenstoff im
Mittelsand (Abschnitt 5.2.1) wurde ein K,-Wert von 0 m* kg angenommen
(Tab. 4.4).

Neben der Simulation der o-Xylol-Ausbreitung in der mit Mittelsand gefiill-
ten Versuchsrinne (S1-1) wurde in weiteren fiinf Modellrechnungen die Sen-
sitivitdit des Stofftransportes hinsichtlich Variationen in der Abstandsge-
schwindigkeit v, in der Wassergehaltsverteilung () bzw. im K,-Wert unter-
sucht. Diese Modellrechnungen sind mit S1-2 bis S1-6 bezeichnet (Tab. 4.5).

4.3.2.2  Simulation des Stofftransports im Mittelsand mit LoB8lehmauflage
Die Ermittlung der Eingabeparameter erfolgte in Analogie zur Simulation S1-
1 (4.3.2.1). Ein wesentlicher Unterschied zur ersten Simulation besteht jedoch
darin, dafl das Material, in dem der Stofftransport simuliert wurde, aus zwei
sich in ihren Transporteigenschaften unterscheidenden Schichten besteht:
einer 0,59 m michtigen Schicht aus Mittelsand und einer iiberlagernden Lo83-
lehm-Schicht der Méchtigkeit von 0,16 m (Tab. 4.6).
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Tab. 4.5: Variationen von Eingabedateien zur numerische Modellie-
rung des Stofftransports in einem homogenen System.

Parameter S1-2 S1-3 S1-4 S1-5 S1-6
nsteps 2500 2500 2500 2500 2500
treport 50 50 50 50 50
ncycle 70 70 70 70 70
DT 2,59E+03 | 2,59E+03 | 2,59E+03 | 2,59E+03 | 2,59E+03
nDTtiny 260 260 260 260 260
yDT 0,12 0,12 0,13 0,105 0,12
nsource 10 10 10 10 10
npart 1000 1000 1000 1000 1000
nsrestep 2500 2500 2500 2500 2500
srcleft, 0 0 0 0 0
srctop 0,105 0,105 0,105 0,105 0,105
srcright, 0,0030 0,0300 0,0194 0,0194 0,0194
srchottom 0 0 0 0 0
Xymax 0,55 0,55 0,55 0,55 0,55
Ymax 0,75 0,75 0,75 0,75 0,75
BW 0,13 0,13 0,13 0,13 0,13
CF 0,05 0,05 0,08 0,04 0,05
BT
Dx 0,05 0,05 0,05 0,05 0,05
Dy 0,025 0,025 0,025 0,025 0,025
Vv 1,16E-06 | 1,16E-05 | 7,52E-06 | 7,52E-06 | 7,52E-06
DIFREL 2 2 2 2 2
D, 7,19E-10 | 7,19E-10 | 7,19E-10 | 7,19E-10 | 7,19E-10
D’;, 7,14E-06 | 7,14E-06 | 7,14E-06 | 7,14E-06 | 7,14E-06
nlayer 1 1 1 1 1
Yimiv 0,00 0,00 0,00 0,00 0,00
Yimax 0,75 0,75 0,75 0,75 0,75
n 0,46 0,46 0,46 0,46 0,46
n, 0,032 0,032 0,032 0,032 0,032
a 9,42 9,42 5,00 10,00 9,42
n 3,18 3,18 3,18 3,18 3,18
P 1,43E+03 | 1,43E+03 | 1,43E+03 | 1,43E+03 | 1,43E+03
Ky 0 0 0 0 0,001
1I/H 5,988 5,988 5,988 5,988 5,988
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Tab. 4.6: Eingabeparameter fiir die Simulation des Rinenversuchs mit

Mittelsand und Lolehmauflage (S2).

Parameter Wert Einheit
nsteps 2500 [-]
treport 50 [-]
ncycle 60 [-]
DT 2,59E+03 [s]
nDTtiny 260 [-]
yDT 0,15 [m]
nsource 10 [-]
npart 4000 [-]
nsrestep 2500 [-]
srcleft, 0 [m]
srctop 0,115
srcright, 0,0194 [m]
srchottom 0
XMAX 0,55 [m]
Ymax 0,75 [m]
BW 0,14 [m]
CF 0,05 [m]
BT
Dx 0,05 [m]
Dy 0,025 [m]
v 7,52E-06 [ms']
DIFREL 2 [-]
D, 7,19E-10 [m®s]
D, 7,14E-06 [m®s™]
nlayer 2 [-]
YLMIN-1 0,00 [m]
YiMAax-1 0,59 [m]
Neg 0,44 [-]
Ny 0,03 [-]
a) 7,40 m']
n; 4,60 [-]
01 1,49E+03 [kg-m™]
K 0 [m*kg']
YLMIN-2 0,59 [m]
Yimax-2 0,75 [m]
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Fortsetzung Tab. 4.6.

Parameter Wert Einheit
1% 0,47 [-]
N2 0,09 [-]
@ 360 [m']
n; 1,27 [-]
D 1,45E+03 [kg:m™]
Ka> 1,88E-04 [m’kg']
1/H 5,988 [-]

In Ubereinstimmung mit S1-1 erfolgte die Ermittlung von n,, & und n durch
Anpassung der sich aus den Parametern berechnenden Wassergehaltsvertei-
lung an die gemessenen Wassergehalte (Abb. 4.9). Die Stechzylinderuntersu-
chungen ergaben fiir den Mittelsand eine totale Porositét n, von 0,44 und fiir
den LoBlehm eine von 0,47.
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Abb. 4.9: Anpassung der nach Van Genuchten berechneten Wasserge-
haltsverteilung an die gravimetrisch bestimmten Wasserge-
halte zur Ermittlung der Van Genuchten Parameter.

Der in der Simulation (S2) verwendete K,Wert des LoBlehms von

1,88-10% m*kg" (Tab. 4.6) wurde in Batchversuchen bestimmt (Abschnitt
4.2.4).
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4.3.2.3  Simulation des Stofftransports im Untersuchungsgebiet

Der Schadstofftransport im Untergrund des Untersuchungsgebietes wurde
entlang einer Transekte {iber einen Zeitraum von 275 Jahren (Tab. 4.7) simu-
liert.

Die horizontale Abmessung des simulierten Bereichs entspricht einer Tran-
sektenldnge von 50 m (Tab. 4.7), die vertikale Abmessung y,x betrdgt 10 m.

In der Simulation wird der Untergrundbereich in drei sich in ihren Transport-
eigenschaften unterscheidende Schichten unterteilt (Tab. 4.7). Die einzelnen
Schichtméchtigkeiten korrespondieren mit der im Bereich der Grundwasser-
meBstelle B5S0 aufgenommenen Geologie (Abb. 3.2).

Die Parameter #n,, a und n wurden fiir die aus anthropogener Auffiillung zu-
sammengesetzten Schicht durch Anpassung der sich aus den Parametern be-
rechnenden Wassergehaltsverteilung an die bei BSO gemessenen Bodenfeuch-
tegehalte ermittelt (Abb. 4.10). Die durch Niederschldge bedingte Zunahme
der Wassergehalte im oberen Bereich des Untergrundes wurde durch die in
der Simulation verwendete Wassergehaltsverteilung nicht nachgebildet (Abb.
4.10). Hierfiir gibt es zwei Griinde: zum einen ist das Modell YACPIM zur
Simulation von Sickerwassereffekten nicht in der Lage, zum anderen wiirde
die Nachbildung einer stationdren Erhohung des Wassergehaltes mit zuneh-
mendem Abstand vom freien Wasserspiegel nach Van Genuchten eine deut-
lich Zunahme der totalen Porositdt #, innerhalb der anthropogen Auffiillung
erfordern, dies wurde von WEIGAND et al. (1998) nicht beobachtet.

Die Werte fiir die totale Porositit n, und Trockendichte p der jeweiligen
Schicht entsprechen den Untersuchungsergebnissen von WEIGAND et al.
(1998).

Im Bereich der GrundwassermefBstelle B50 liegen gespannte Grundwasser-
verhéltnisse vor. Aus diesem Grund wurde in der Simulation nicht der bei
B50 gemessene Wasserspiegel von 5,26 m u. GOK (30.07.1997) bzw. der fiir
die Simulation in einen vertikalen Abstand von 4,74 m umgerechnete Wert
verwendet, sondern die Schichtgrenze zwischen dem Neckarkies und dem
wassernichtleitenden Auelehm als Hohe des Wasserspiegels angenommen
(Abb. 4.10).

Da das Modell YACPIM im Segment y < (BW — CF/2) einen advektiven
Stofftransport simuliert, der Auelehm jedoch als Wassernichtleiter fungiert,
wurde in der Simulation eine Michtigkeit des geschlossenen Kapillarsaums
CF von 0,01 m gewdhlt (Tab. 4.4). Der Wert fiir CF wirkt sich nicht auf die
simulierte Wassergehaltsverteilung aus. Uber die Van Genuchten Parameter
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wurde eine wassergesittigte Schicht oberhalb des Wasserspiegels mit einer
Maichtigkeit von 2,3 m festgelegt.

Die eingesetzte Abstandsgeschwindigkeit v von 2,31E-05 m's” (Tab. 4.7)
entspricht den Ergebnissen von Tracerversuchen im Bereich der B50 des
Untersuchungsgebietes (GLA 1990).

Die K;Werte der einzelnen Schichten wurden nach Gleichung 2.26 berech-
net. Entsprechend den Angaben von WEIGAND et al. (1998) wurde fiir die
Berechnungen ein organisch gebundener Kohlenstoffgehalt f,. des Neckarkie-
ses von 1-107, des Auelehms von 6-10~ und der anthropogenen Auffiillung
von 2:107 verwendet. Der fiir die Berechnung der K,-Werte ebenfalls beno-
tigte und von der Art des organischen Materials abhdngende K,.-Wert wurde
der Literatur entnommen (HOWARD 1990 und KOPINKE et al. 1995). Hierbei
wurde davon ausgegangen, da3 der allgemein fiir Sedimente bzw. fiir Boden
bestimmte K,-Wert mit dem des Auelehms bzw. der anthropogenen Auffiil-
lung vergleichbar ist (Tab. 2.3).

Tab. 4.7: Eingabeparameter fiir die Simulation des Stofftransportes im

Untersuchungsgebiet.

Parameter Wert Einheit
nsteps 100000 [-]
treport 1000 [-]
ncycle 60 [-]
DT 8,64E+04 [s]
nDTtiny 100 [-]
yDT 6,40 [m]
nsource 10 [-]
npart 1000 [-]
nsrestep 100000 [-]
srcleft, 0
srcm{) 4,10 [m]
sreright, 1,99
srcbogttom 0 [m]
Xmax 50 [m]
Ymax 10 [m]
BW 4,11 [m]
CF 0,01 [m]
BT
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Fortsetzung Tab. 4.7.

Parameter Wert Einheit
Dx 1,00 [m]
Dy 0,50 [m]
v 2,31E-05 [ms']
DIFREL 2 [-]
D, 7,19E-10 [m*s']
D, 7,14E-06 [m*s]
nlayer 3 [-]
VIMIN-1 0,00 [m]
YIMAX-1 4,10 [m]
Rep 0,30 [-]
. 0,29 [-]
a 0,01 [m']
n 1,10 [-]
P 1,86E+03 [kg:m™]
K 1,29E-04 [m*kg']
YLMIN-2 4,10 [m]
Yimax-2 6,40 [m]
2 0,35 [-]
N, 0,34 [-]
a 0,01 [m']
n, 1,10 [-]
0> 1,80E+03 [kg-m™]
K> 1,26E-03 [m*kg]
YLMIN-3 6,40 [m]
Vimax-3 10,00 [m]
N3 0,45 [-]
ny_3 0, 15 [-]
a; 0,32 [m']
n; 12,00 [-]
03 1,44E+03 [kg-m™]
Kgus 1,36E-03 [m*kg']
1/H 5,988 [-]
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Abb. 4.10: Vergleich der in der Simulation verwendeten und der bei B50
am 28.08.1997 gemessenen Wassergehaltsverteilung.
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5 Ergebnisse und Diskussion

S ERGEBNISSE UND DISKUSSION

5.1 Gelidndeuntersuchungen

5.1.1 Grundwasser

Anhand der BTEX-Konzentrationen im Grundwasser des Untersuchungsge-
bietes konnten mehrere Schadensherde lokalisiert und die Schadstoffahne
rdumlich  eingegrenzt werden (Abb. 5.1). Die hochsten BTEX-
Konzentrationen mit bis zu 25 mg:1" wurden im siidlichen Bereich des Unter-
suchungsgebietes (B59) gemessen, wihrend im Zustrom (B58) des Schadens-
herdes keine BTEX im Grundwasser nachweisbar waren. Die Schadstoffahne
weist eine Liangserstreckung von ungefdhr 300 m auf, wobei die BTEX-
Konzentrationen in GrundwasserflieBrichtung rasch abnehmen. Die Konzent-
rationsabnahme in GrundwasserflieBrichtung kann auf Verdiinnungseffekte,
mikrobiologischen Abbau, Volatilisation und sorptive Festlegungsprozesse
zuriickgefiihrt werden (Abschnitt 2). Da im Untersuchungszeitraum von drei-
einhalb Jahren keine signifikanten zeitlichen Variationen der BTEX-
Konzentrationen im Grundwasser beobachtet wurden, ist von einem quasista-
tiondren Zustand der Schadstoffahne auszugehen. Der mikrobiologische
BTEX-Abbau, die Volatilisation und die Sorptionsprozesse befinden sich
demzufolge in einem dynamischen Gleichgewicht mit dem kontinuierlichen
Zustrom aus den Schadensherden herausgeloster BTEX.

Das Redoxpotential des Grundwassers variiert im Untersuchungsgebiet in
einem Bereich von +250 mV bis —150 mV (Abb. 5.1). Dies entspricht einem
moderaten bis stark reduzierenden Milieu. Infolge mikrobiell mediierter E-
lektronentransferprozesse weisen die Schadensherde die niedrigsten Redox-
potentiale auf, wihrend mit abnehmenden BTEX-Konzentrationen die Re-
doxpotentiale ansteigen (Abschnitt 2.2).

Im Bereich hoher BTEX-Konzentrationen werden die im Grundwasserleiter
vorkommenden, wasserunloslichen Eisen(Il)hydroxide und -oxide aufgrund
mikrobiologischen BTEX-Abbaus zu Fe*" reduziert (Abschnitt 2.2). Zudem
findet im Schadensherd eine Sulfatreduktion zu Sulfid statt. Dies konnte
durch Sulfidkonzentrationen im Grundwasser von iiber 10 mg-1" belegt wer-
den (WEBER et al. 2000). Das so gebildete Sulfid reagiert mit den Eisen(II)-
Ionen zu wasserunloslichem Eisensulfid, wodurch die niedrigen Gehalte an
gelostem Eisen im Westen des Untersuchungsgebietes und der simultane
Anstieg der Eisen- und Sulfat-Ionen in Abstromrichtung erklart werden kon-
nen (Abb. 5.2).
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Abb. 5.1: BTEX Konzentrationen und Redoxpotentiale des Grundwas-
sers im Untersuchungsgebiet, Stichtagsmessung August 1997
(REICHERT et al. 1998).

Die hohen Konzentrationen an geldstem Eisen im stark kontaminierten
Grundwasser im Siiden des Untersuchungsgebietes (Abb. 5.2) lassen sich
nach LOVELY et al. (1994a) auf eine Komplexierung organischer Sduren, den
Metaboliten von BTEX, mit wasserunloslichen Eisen(IIl)oxiden zuriickfiih-
ren.

Die Auslaugung von verwittertem Gipskeupermaterial und Bauschutt der
anthropogenen Auffiillung (Abschnitt 3.2) durch Sickerwasser kann eine
Ursache fiir die hohen Sulfatkonzentrationen des Grundwassers auflerhalb des
Schadenszentrums sein. Zudem ist der Aufstieg von Muschelkalk-Wasser im
Nordosten des Untersuchungsgebietes fiir einen Sulfateintrag in den quartiren
Grundwasserleiter verantwortlich (Abschnitt 3.3).
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Abb. 5.2: Konzentration an gelostem Eisen und Sulfat im Grundwasser
des Untersuchungsgebietes, Stichtagsmessung August 1997
(REICHERT et al. 1998).

Die signifikate Abnahme der Nitratkonzentration im Bereich des mit BTEX
belasteten Grundwassers und der Wiederanstieg der Nitratkonzentration im
weiteren Abstrom (WEBER et al. 2000) lassen neben Sulfat und Eisen(III)-
Verbindungen auch auf eine Nutzung von Nitrat als Elektronenakzeptor
schlieBen. Die Nitratreduktion spielt allerdings fiir den mikrobiologischen
BTEX-Abbau aufgrund der im Vergleich zum Sulfat und Eisenoxid geringen
Nitratkonzentrationen nur eine untergeordnete Rolle.

Die beschriebenen terminalen Elektronenakzeptor-Prozesse lassen sich an-
hand der Variation der Grundwasserzusammensetzung entlang der in Abb.
3.1 (Abschnitt 3.1) eingezeichneten Transekte B50 — B41 bestimmten Zonen
der Abstromfahne zuordnen. Die Transekte verlauft in GrundwasserflieBrich-
tung (Abb. 3.3) und erstreckt sich von einem Bereich hoher BTEX-
Konzentrationen des Grundwassers bis zu einem Bereich mit BTEX-
Konzentrationen unterhalb der Nachweisgrenze von 0,007 mg-1" (Abb. 5.3).
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Innerhalb der Transekte deutet der Grundwasserchemismus im Abschnitt der
MeBstellen B50 bis B47 auf Sulfat als terminalen Elektronenakzeptor hin.
Hierfiir spricht zum einen, dal das Grundwasser in diesem Abschnitt {iber den
gesamten Untersuchungszeitraum Sulfidkonzentrationen oberhalb der Nach-
weisgrenze von 0,1 mg" aufwies, wihrend im direkten Abstrom der
MeBstelle B47 kein Sulfid im Grundwasser mehr nachgewiesen werden konn-
te. Zudem lassen die geringen Konzentrationen an geldstem Eisen in Verbin-
dung mit den negativen Redoxpotentialen (Abb. 5.3, Abb. 5.4) auf eine Bil-
dung von Eisensulfiden schliefen.

In einem zweiten Abschnitt, der die MeBstellen B28 und B53 umfaft, stellt
die Eisenoxidreduktion den terminalen Elektronenakzeptor-Prozef3 dar. Ob-
wohl nur noch geringe BTEX-Konzentrationen im Grundwasser dieses Ab-
schnitts mefBbar sind und die Redoxpotentiale im positiven Bereich liegen
(Abb. 5.3, Abb. 5.4), kommt es weiterhin zur Reduktion von Eisen(III)-
Verbindungen, wihrend die Sulfidbildung weitestgehend zum Stillstand ge-
kommen sein diirfte. Dies wird durch den Konzentrationsanstieg geldsten
Eisens innerhalb dieses Abschnitts (Abb. 5.3) als Folge der im zunehmenden
MaBe ausbleibenden Fallung von Eisen(II)-Ionen durch Sulfide belegt.

Das Grundwasser des dritten und letzten Abschnitts der Transekte im Bereich
der MeBstellen P2 und B41 besitzt BTEX-Konzentrationen unterhalb der
Nachweisgrenze und Redoxpotentiale im Bereich von 150 mV bis 250 mV
(Abb. 5.3, Abb. 5.4). Mit Ausnahme des untersten Beprobungshorizontes
nimmt die Konzentration an gelostem Eisen in diesem Abschnitt wieder deut-
lich ab. Dies 146t sich mit einer Ablosung der Eisen(IIl)-Verbindungen durch
einen energetisch giinstigeren, terminalen Elektronenakzeptor interpretieren.
STUMM & MORGAN (1981) zufolge handelt es sich bei den nichst energetisch
giinstigeren terminalen Elektronenakzeptoren um Nitrat und Mangan(IV)-
Verbindungen (Abb. 2.4, 2.5). Eine durch Mikroorganismen katalysierte
Reduktion von Mangan(IV)-Verbindungen in diesem Abschnitt der Transekte
konnte auf der Basis der Mn*" Konzentrationsverteilung im Grundwasser des
Untersuchungsgebietes nicht bestétigt werden. Die im Vergleich zum unbe-
lastenen Zustrom des Schadensherdes (B58) in den GrundwassermeBstellen
P2 und B41 deutlich geringeren Nitrat Konzentrationen lassen vielmehr den
SchluB3 zu, daB der Grundwasserchemismus des letzten Abschnitts durch
Nitratreduktion dominiert wird.
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Abb. 5.3: Konzentrationsverteilung ausgewihlter Grundwasserinhalts-
stoffe entlang der Transekte B50-B41, Stichtagsmessung Au-
gust 1997.
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Abb. 5.4: Zonierung des Grundwassers entlang der Transekte BS0 —
B41 1 m unterhalb des Wasserspiegels, Stichtagsmessung
August 1997.

Entlang der Transekte konnte im Bereich der MeBstellen B50 bis B28 kein im
Grundwasser geldster Sauerstoff nachgewiesen werden, wéhrend das Grund-
wasser der im Abstrom gelegenen MeBstellen B53 bis B41 Sauerstoftkon-
zentrationen von 0,1 mg-1" bis 0,6 mg:1" aufwies (Abb. 5.4). Aufgrund der
mit zunehmendem Sauerstoffgehalt des Grundwassers verstirkt stattfindenen
Mineralisation organischer Wasserinhaltstoffe (Abschnitt 2.2), kommt es
simultan zur Sauerstofferhdhung zu einem drastischen Anstieg der Kohlendi-
oxidkonzentration des Grundwassers von 90 mg-1" im Bereich der MeBstelle
B53 auf 250 mg-I" im Bereich der MeBstelle B41, wodurch ein Abfall des
pH-Wertes von 7,2 (B53) auf 6,7 (B41) resultiert (Abb. 5.4).

Neben der beschriebenen horizontalen Variabilitdt der Grundwasserzusam-
mensetzung wurden auch vertikale Verdnderungen beobachtet (Abb. 5.3).
Diese vertikalen Verdnderungen in der Grundwasserbeschaffenheit konnten
hauptséchlich mit Inhomogenititen im Grundwasserleiter in Zusammenhang
gebracht werden. So wurde beispielsweise bei der MeBstelle B56 mit zuneh-
mendem Feinanteil des Grundwasserleiterhorizontes ein Anstieg der BTEX-
Konzentration von 3 mg1' im Grundwasserhorizont 6,70 m u. GOK auf
23 mgI"" im Grundwasserhorizont 8,10 m u. GOK beobachtet (Abb. 5.3, Abb.
5.5).
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Abb.5.5: Kornsummenverteilung des Grundwasserleiters im Bereich
der Grundwassermefistelle B56 (nach unveroffentl
Datenmaterial von HERFORT).

Die Ausfithrungen beziiglich der Unterteilung der Schadstoffahne in einzelne
Reduktionszonen konnen in gewissem Umfang anhand der Lage der Grund-
wasser im Stabilititsfeld der festen und gelosten Eisenspezies bestétigt wer-
den (Abb. 5.6). So untermauert die Lage des Grundwassers der Mef3stelle B41
im Ey/pH-Diagramm die Ablésung der Eisen(IIT)oxid bzw. —hydroxid Reduk-
tion durch einen energetisch giinstigeren Elektronenakzeptor in diesem Be-
reich des Untersuchungsgebietes. Die Reduktion von Sulfat zu Sulfid im
Bereich der GrundwassermeBstelle B5S0 kann allerdings durch die Lage des
Grundwassers dieser MeBstelle nicht bestétigt werden. Diese Diskrepanz kann
auf einen zu hohen MeBwert fiir das Redoxpotential des Grundwassers zu-
riickgefiihrt werden, da der multiple Elektroneniibergang des Sulfat/Sulfid
Systems im Vergleich zum Einelektroneniibergang des Eisen(I1)/(IIT) Systems
langsamer verlduft und dementsprechend schlecht mit einer Elektrode erfaB3-
bar ist (SIGG 2000).
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Abb. 5.6: Stabilitiitsfeld der festen und gelosten Eisenspezies als eine
Funktion von Egy und pH (WEBER et al. 2000). Die einge-
zeichneten Bereichsgrenzen wurden mit PHREEQE
(PARKHURST et al. 1990) auf Basis der Grundwasserzusam-
mensetzung im Zustrom des Schadensherdes (B58) berech-
net.

5.1.2  Bodenluft

Die Bodenluftmessungen 1 m unterhalb der Geldndeoberkante ergaben eine
gute Ubereinstimmung zwischen Bereichen mit erhohten Kohlendioxidkon-
zentrationen in der Bodenluft und der rdumlichen Ausdehnung der Grund-
wasserkontamination (vgl. Abb. 5.7 mit Abb. 5.1). Da sich im anthropogen
unbeeinflufiten, natiirlichen Bodenlufthaushalt die Kohlendioxidproduktion
infolge von Wurzelatmung und Zersetzung von organischem Material auf die
geringmichtige, oberflichennahe Bodenzone beschrinkt, sind erhohte Koh-
lendioxidkonzentrationen in der Bodenluft in 1 m Tiefe ein Indiz fiir den
mikrobiellen Abbau organischer Untergrundkontaminationen (EISWIRTH et al.
1998). Hierfiir spricht auch der deutlich erniedrigte Sauerstoff - Anteil in der
Bodenluft in Bereichen erhéhter Kohlendioxidkonzentration (Abb. 5.7).
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Bei der BodenluftmeBstelle B5SO (nordwestlich des Fliissigerdgasspeichers)
wurden in den ersten Monaten nach Errichtung dieser MeBstelle (Juli bis
September 1997) Randumliufigkeiten beobachtet. Diese Randumliufigkeiten
haben eine Verdiinnung der beprobten Bodenluft durch zustrémende Atmo-
sphirenluft zur Folge und sind somit fiir die bei dieser MeBstelle im August
1997 beobachtete, im Vergleich zur BTEX-Konzentration im Grundwasser
(Abb. 5.1) zu geringe CO,-Konzentration in der Bodenluft (Abb. 5.7) verant-
wortlich.
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Abb.5.7: CO;- und O,- Konzentrationen in der Bodenluft des Untersu-
chungsgebietes 1 m unterhalb der Gelindeoberkante (Stich-
tagsmessung August 1997).

Die on-site Analysen der Bodenluft unter Verwendung des mobilen Ga-
schromatographen mit Photoionisationsdetektor (Abschnitt 4.1.2) ergaben
keine nachweisbaren BTEX-Konzentrationen. Laut Herstellerangaben (MeB-
technische Systeme GmbH) liegt die Nachweisgrenze dieses Gerites fiir
BTEX bei 0,5 mg-m™. Wihrend des Einsatzes im Untersuchungsgebiet wurde
jedoch eine deutlich hohere Nachweisgrenze des Gerdtes fiir BTEX von
1 mg-m™ bestimmt. Dies ist auf eine mit zunehmender Luftfeuchtigkeit nach-
lassende Empfindlichkeit des Photoionisationsdetektors (MERGEMEIER et al.
1998) und eine relativ hohe Feuchtigkeit der Bodenluft zuriickzufiihren.
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Die Anreichungsverfahren mit Aktivkohle und Tenax® TA lieferten ebenfalls
keine nachweisbaren BTEX-Konzentrationen in der Bodenluft (WEBER et al.
2001). Die im Labor bestimmten Nachweisgrenzen der Verfahren betrugen
unter Verwendung von Aktivkohle 0,1 mg-m™ bzw. im Fall von Tenax® TA
0,01 mg-m”. Die Wiederfindungsrate lag bei beiden Verfahren im Bereich
zwischen 20 und 30 %.

Allein die Anreicherung der bodenluftbiirtigen Substanzen auf Carboxen™-
569 erzielte BTEX-Konzentrationen oberhalb der verfahrens- und substanz-
spezifischen Nachweisgrenze von 0,1 pg-m> bei einer Wiederfindungsrate
zwischen 20 und 60 % (WEBER et al. 2001). Die Toluolkonzentrationen in
den Bodenluftproben konnten allerdings aufgrund von Memoryeffekten im
Analysensystem nicht quantifiziert werden.

Aufgrund der stark limitierten Anzahl der im Rahmen dieser Arbeit zur Ver-
figung stehenden Carboxen™-569 Sorptionsréhrchen, konnten entlang der
Transekte B50-B53 (vgl. Abb. 3.1) nur zwei BodenluftmeBstellen integral
beprobt werden. Fiir diese Beprobung wurde die Mefstelle BS0 und B56
ausgewihlt (Abb. 5.8). Das Verteilungsmuster der in der Bodenluft gemesse-
nen Benzol-, Ethylbenzol- und Xylol-Konzentrationen stimmte bei diesen
beiden MeBstellen nicht mit dem im Grundwasser nicht iiberein. Dies kann
auf BTEX-Kontaminationen in der anthropogenen Auffiillung, die nicht
durch Ausgasungsprozesse bedingt sind, zuriickgefiihrt werden. Zudem kon-
nen auch die geringen BTEX-Konzentrationen in der Bodenluft im Bereich
der Nachweisgrenze und die damit verbundenen groferen relativen Mefun-
genauigkeiten fiir dieses Mi3verhéltnis verantwortlich sein.

In der Bodenluft oberhalb des BTEX-Schadensherdes im Grundwasser (B59),
im Siiden des Untersuchungsgebietes, wurden Benzol-, Ethylbenzol- und
Xylol-Konzentrationen in einer GréBenordnung von grofBitenteils deutlich
weniger als 1 pg/m® gemessen (Abb. 5.9), wihrend das darunter befindliche
Grundwasser Konzentrationen der Einzelsubstanzen von 1-10° ug-m™ bis
8-10° pg-m™ aufwies.

Der enorme Konzentrationsunterschied zwischen der gesittigten und ungesit-
tigten Zone kann auf eine geringe Volatilisationsrate bedingt durch den geo-
logischen Aufbau und die daraus resultierende Wassergehaltsverteilung des
Untergrundes zuriickgefithrt werden. Dariiber hinaus kann ein verstdrkter
mikrobieller Abbau aus dem Kapillarsaum in die ungesittigte Zone iibertre-
tender BTEX-Molekiile (LAHVIS et al. 1999) zu einer weiteren Erniedrigung
der Schadstoffkonzentrationen in der Bodenluft beitragen. Dies wird durch
erhohte Kohlendioxidkonzentrationen in der Bodenluft im Bereich kontami-
nierten Grundwassers bestatigt.
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Abb. 5.8: Konzentrationsverteilung von Benzol, Ethylbenzol, o-, m-
und p-Xylol entlang der Transekte BS0-BS3 (Stichtagsbepro-
bung September 1999).

Die Ursache fiir diesen enormen Konzentrationsunterschied zwischen der
gesittigten und ungesittigten Zone konnte auf der Basis der Geldndedaten
nicht eindeutig gekldrt werden. Zur Ergriindung dieses Sachverhaltes wurden
Massentransferversuche unter kontrollierten Bedingungen im Labor durchge-
fiihrt (Abschnitt 5.2). Desweiteren wurde mit dem numerischen Modell
YACPIM der durch Advektion und molekularer Diffusion verursachte, hori-
zontale und vertikale Transport von BTEX im Untergrund des Untersu-
chungsgebietes simuliert (Abschnitt 5.3.3). Die wichtigsten transportsensiti-
ven Parameter wie bespielsweise die mittlere Bodentemperatur (Abschnitt
5.1.3), die Wassergehaltsverteilung und Porositdt (Abschnitt 5.1.4) sowie das
Sorptionsvermdgen (Abschnitt 5.3.3) wurden fiir die einzelnen, relevaten
geologischen Schichten im Untersuchungsgebiet bestimmt und als Grundlage
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fiir die Modellierung verwendet. Die Ergebnisse dieser Simulation und der
ebenfalls durchgefiihrten Sensitivititsanalyse (Abschnitt 5.3.1) dienten als
Grundlage fiir die Beurteilung der Ursache der im Untersuchungsgebiet beo-
bachteten geringen Volatilisationsrate.

Wie aus Abb. 5.9 hervorgeht, nehmen die Benzol-, Ethylbenzol- und Xylol-
Konzentrationen innerhalb der ungeséttigten Zone mit zunehmendem Abstand
vom Grundwasserspiegel ab, die einzige Ausnahme bildet die o-Xylol-
Konzentration in der Bodenluft des obersten Beprobungshorizontes.
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Abb. 5.9: Tiefenabhingiger Konzentrationsverlauf von Benzol, Ethyl-
benzol, 0-, m- und p-Xylol in der Bodenluft der MefBstelle
B59 (Stichtagsbeprobung September 1999).

Die Konzentrationsabnahme mit zunehmendem Abstand vom Grundwasser-
spiegel deutet auf einen Ursprung der BTEX Kontamination in tieferliegen-
den Horizonten des Untergrundes, moglicher Weise im Grundwasser und
einen vertikalen, zur Geldndeoberkante gerichteten, diffusionsgesteuerten
Transportprozess der Schadstoffe hin. Anders als im Bereich der MeBstellen
B50 und B56 vermutet, ist demnach bei der MefBstelle B59 von keiner Sekun-
dérkontamination durch BTEX innerhalb der obersten drei Meter unter der
Geldndeoberkante auszugehen.
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5.1.3 Bodentemperatur

Die Bodentemperaturen im Bereich der Transekte B50 bis B41 variierten im
Zeitraum vom 02.07.1997 bis 24.09.1997 bei 0,50 m u. GOK zwischen
15,19 °C und 24,66 °C und bei 3,50 m u. GOK zwischen 12,20 °C und
17,87 °C. Entscheidend fiir die maximalen Bodentemperaturen und die Tem-
peraturgradienten wirkten sich neben der Lufttemperatur die Standortbedin-
gungen der Mefstellen aus. Unter dunklen Gelédndeoberflachen wie z.B. ge-
teerten Stralen oder Plitzen erwirmte sich der Boden am stirksten.

Der typische Verlauf der mittleren monatlichen Lufttemperatur der Sommer-
monate Juli (@ 19,4 °C), August (@ 22,1 °C) und September (@ 16,9 °C)
spiegelte sich in allen BodentemperaturmeBstellen wider: Zu Beginn der
MeBkampagne, Anfang Juli 1997, lagen die oberflichennahen Bodentempera-
turen aller MefBstellen um 20 °C (Abb. 5.10). Im weiteren zeitlichen Verlauf
der Mellkampagne stiegen die Temperaturen in den obersten MeBhorizonten
bis Mitte August kontinuierlich an, wahrend sie im September wieder absan-
ken. Desweiteren war bei allen Mefstellen im Zeitraum von Juli bis Septem-
ber eine Erwdrmung des Bodens um durchschnittlich 3 bis 4 °C in einer Tiefe
von 0,5 bis 4 m u. GOK zu beobachten. Ebenso zeigte sich an allen MeBstel-
len bei einer Abkiihlung der Lufttemperatur im September und einer dement-
sprechenden Auskiihlung des oberen Bereichs des Bodens eine zur Tiefe hin
wandernde Warmefront (Abb. 5.10).

Der Untergrund im Bereich der MeBstelle B50 wies ab einer Tiefe von 2 m u.
GOK wihrend des gesamten Untersuchungszeitraums zwischen 1,5 °C und
3 °C niedrigere Temperaturen als die iibrigen MeBstellen auf. Dies deutet auf
einen EinfluB} des nur wenige Meter entfernten Fliissigerdgasspeichers (Abb.
3.1) hin. Das Erdgas wird dort bei —163 °C zwischengelagert, wodurch ein
kiihlender Einflu8 des Speichers auf den Untergrund des ndheren Umfeldes
nicht auszuschlieBen ist. Es muB jedoch angemerkt werden, daf die iiber das
gesamte Jahr 1997 gemittelte Temperatur des Grundwassers im Bereich der
MeBstelle B50 mit 14,7 °C nur geringfiigig vom Jahresmittelwert aller MeB3-
stellen von 15,1 °C abweicht.
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Abb. 5.10: Saisonale Variation der tiefenabhingigen Temperaturvertei-
lung in der ungesittigten Zone der Mefstelle B50 (nach
HESKE 1998).

5.1.4  Bodenfeuchte

Die Bodenfeuchtegehalte entlang der Transekte B50 bis B41 zeigten mit
Ausnahme des obersten Bereiches des Untergrundes im Untersuchungszeit-
raum vom 16.07.1997 bis 24.09.1997 keine deutlichen zeitlichen Variationen.
Die Bodenfeuchteschwankungen im obersten Bereich des Untergrundes las-
sen sich mit Niederschlagsereignissen bzw. Phasen ldngerer Trockenheit
korrelieren. So betrug beispielsweise die wassergefiillte Porositit des Ober-
bodens im Umfeld der MeBstelle BS0 am 30.07.1997 nach Niederschligen
0,24, wihrend sie bedingt durch nur geringfiigige Niederschlige Mitte August
und Anfang September am 28.08.1997 bzw. 24.09.1997 einen Wert von rund
0,13 annahm (Abb. 5.11).
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Abb. 5.11: Tiefenabhéingige Bodenfeuchteverteilungverteilung in der
ungesiittigten Zone der Mefstelle BSO (nach HESKE 1998).

Die Maichtigkeit der Bereiche zeitlich variierender Bodenfeuchtegehalte ist
abhingig von der Durchléssigkeit des Untergrundmaterials. Im Umfeld der
MeBstelle B50 setzt sich der oberste Bereich des Untergrundes aus gut durch-
lassigem Mutterboden (0 bis 0,3 m u. GOK) bzw. Bauschutt (0,3 bis 0,7 m u.
GOK) zusammen, wodurch der im Untersuchungszeitraum beobachtete, rela-
tiv méchtige EinfluBbereich von Niederschlag und Evapotranspiration von bis
zu rund 0,8 m u. GOK erklart werden kann (Abb. 5.11).

Unterhalb des direkten EinfluBbereiches von Niederschlag und Evapotranspi-
ration lassen sich Abweichungen von der theoretisch zu erwartenden vertika-
len Wassergehaltsverteilung fiir homogene Bdden nach VAN GENUCHTEN
(1980) auf Verdnderungen in der Korngroflenzusammensetzung des Unter-
grundes zuriickfithren. So ist beispielsweise im Fall der MeBstelle B50 der
hohe wassergefiillte Porenanteil von rund 0,3 in einer Tiefe von 0,9 m u.
GOK und 1,8 m u. GOK (Abb. 5.11) durch schluffig-tonige Stauhorizonte
innerhalb der anthropogenen Auffiillung bedingt (HESKE 1998).

Die Michtigkeit des geschlossenen Kapillarsaum wird im Untersuchungsge-
biet durch die Ausbildung des Auelehmhorizontes bestimmt. Im Umfeld der
MeBstelle BSO weist der Auelehmhorizont eine Méchtigkeit von 2,3 m auf,
dementsprechend ist der geschlossene Kapillarsaum mit rund 2 m relativ stark
ausgebildetet (Abb. 5.11). Im Gegensatz hierzu ist im Umfeld der MeBstelle
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B56 der Auelehmhorizont vollstdndig durch anthropogene Auffiillung ersetzt,
die Méchtigkeit des geschlossenen Kapillarsaums betrédgt hier nur rund 0,4 m.

Wie in Abb. 5.11 ersichtlich, nimmt der Betrag fiir die wassergefiillte Porosi-
tat innerhalb des Kapillarsaums mit zunechmender Tiefe von 0,44 bei 3,5 m u.
GOK auf 0,34 bei 5,2 m u. GOK ab. Dies ist auf eine mit der Tiefe geringer
werdende totale Porositét bedingt durch verstarkt auftretendes kiesiges Mate-
rial aus dem sich im Liegenden des Auelehms anschliefenden Neckarkies
zuriickzufiihren.
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5 Ergebnisse und Diskussion

5.2 Laboruntersuchungen

5.2.1 Rinnenversuch mit Mittelsand

Ab Beginn der Einleitung des o-xylolhaltigen, demineralisierten Wassers
stiegen die in der Porenluft bzw. im Porenwasser des Mittelsandes gemesse-
nen o-Xylol-Konzentrationen zunichst kontinuierlich an bis sie ab dem 47.
Versuchstag einen ihrer jeweiligen Position innerhalb der Rinne entsprechen-
den Plateauwert annahmen (Tab. 5.1). Da die zeitlichen Variationen dieser
Plateauwerte im Schwankungsbereich der o-Xylol-Konzentration des Rinnen-
zulaufs lagen, kann ab dem 47. Versuchstag von einem dynamischen Gleich-
gewicht zwischen ZufluB3 von o-Xylol iiber den Rinnenzulauf und Abflufl
iiber den Rinnenablauf sowie Volatilisation aus der gesittigten Zone iiber die
ungesittige Zone in die Atmosphéarenluft ausgegangen werden.

Neben den beschriebenen zeitlichen Variationen der o-Xylol-Konzen-
trationen zeigte sich auch eine Abhéngigkeit der Meflwerte von der rdumli-
chen Position innerhalb der Rinne. Erwartungsgemall wurden in der geséttig-
ten Zone (y = 0,05 m) die hochsten o-Xylol-Konzentrationen gemessen, wéh-
rend die Konzentrationen innerhalb der ungeséttigten Zone mit zunehmender
vertikaler Entfernung vom Wasserspiegel deutlich abnahmen. Im Vergleich
hierzu war die Konzentrationsabnahme mit zunehmendem horizontalen Ab-
stand vom Rinnenzulauf (mit zunehmendem x-Wert) deutlich geringer ausge-
prégt (Tab. 5.1).

Die zeitlichen und rdumlichen Variationen der o-Xylol-Konzentrationen sind
durch die in der Rinne ablaufenden Transportprozesse bedingt: Die o-Xylol-
Molekiile werden geldst in dem die Rinne durchstromenden Wasser infolge
von Advektion und hydrodynamischer Dispersion verfrachtet. Die Abnahme
der 0-Xylol-Konzentration entlang der FlieBstrecke erfolgt aufgrund der Dif-
fusion von o-Xylol-Molekiilen in das Kapillarwasser sowie wéhrend der in-
stationdren Phase durch sorptive Festlegungsprozesse. Ein dem Henry-
Koeffizienten entsprechender Anteil der im Kapillarwasser gelosten o-Xylol-
Molekiile tritt in die Porenluft der ungesattigen Zone tiber. Innerhalb der
Porenluft wird wiederum ein Teil der o-Xylol-Molekiile aufgrund von Diffu-
sion in Richtung abnehmender o-Xylol-Konzentration transportiert, der restli-
che Teil der o-Xylol-Molekiile wird entweder entsprechend dem Henry-
Koeffizienten im Haftwasser gelost bzw. gemdll dem Sorptionskoeffizienten
an der Oberflache des Mittelsandes sorbiert.
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O-Xylol Verteilung in der mit Mittelsand gefiillten Rinne bei

Tab. 5.1

Wassergehaltsverteilung.
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5 Ergebnisse und Diskussion

Die o-Xylol-Konzentrationen in der Porenluft lagen unter quasistationiren
Bedingungen zwischen 80 mg-m~ und 855 mg-m™ und weisen auf erhebliche
Volatilisationsraten hin. Die Bestimmung des o-Xylol-Austrags aus dem
Mittelsand infolge von Ausgasung erfolgte unter Verwendung des numeri-
schen Modells Yacpim (5.3.1). Fiir diese Simulation wurden die entscheiden-
den transportsensitiver Parameter des in die Rinne eingebauten Mittelsandes
bestimmt.

Fiir den Mittelsand wurde ein Gesamtkohlenstoffgehalt von 1,0-107 kg-kg
und ein Gehalt an anorganisch gebundenem Kohlenstoff von 0,8-107 kg-kg™
gemessen. Daraus ergibt sich ein Gehalt des Mittelsandes an organisch ge-
bundenem Kohlenstoff von 0,2:10° kg-kg". Unter Beriicksichtigung dieses
geringen Organikgehaltes ist von einer untergeordneten Relevanz der sorpti-
ven Festlegungsprozesse fiir das Ausbreitungsverhalten von o-Xylol in der
Rinne auszugehen.

Das Tracerexperiment (Abschnitt 4.2.3) lieferte fiir einen Duchflul von
28108 m*s! (=24 l-d'l) eine mittlere Verweilzeit des Tracers in der 0,7 m
langen Rinne von 9,3-10*s (= 1,1 d), dies entspricht einer Abstandsge-
schwindigkeit von 7,5-10° m-s™ (= 0,65 m-d™"). Fiir den eigentlichen Rinnen-
versuch mit o-xylolhaltigem, demineralisiertem Wasser wurden die wahrend
des Tracerexperimentes verwendeten hydraulischen Parameter iibernommen,
so dafl auch wéhrend dieses Versuches analog von einer Abstandsgeschwin-
digkeit von 7,5-10° m-s™ ausgegangen werden kann.

Aus der bestimmten Abstandsgeschwindigkeit und der vorgegebenen Geo-
metrie der gesittigten Zone 146t sich eine effektive Porositiit des eingebauten
Mittelsandes von 0,23 berechnen. Dieser ermittelte Wert fir die effektive
Porositdt konnte durch zwei weitere Tracerexperimente in grofler dimensio-
nierten Versuchsrinnen unter Verwendung des gleichen Mittelsandes und
einer analogen Einbautechnik bestitigt werden (SCHNELL 2001).

Anhand der wihrend des Rinnenausbaus entnommenen Stechzylinderproben
wurden Trockendichten p des eingebauten Mittelsandes zwischen 1,31-107
und 1,58-107 kg-m™ bestimmt (Tab. 5.2). Aus den gemessenen Trockendich-
ten und einer angenommenen Quarzkorndichte von 2,65-10~ kg-m™ berech-
nen sich Werte fiir die totale Porositiit n, des Einbaumaterials zwischen 0,4
und 0,5. Die an den Stechzylinderproben gravimetrisch ermittelten Werte fiir
die luft- und wassergefiillte Porositit n, bzw. n,, stimmen gut mit der mit-
tels TDR-Band kurz vor dem Rinnenausbau gemessenen vertikalen Wasser-
gehaltsverteilung iiberein (Abb. 5.12) und bestitigen somit die Anwendbar-
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5.2 Laboruntersuchungen

keit der TDR-Methode zur tiefenspezifischen volumetrischen Wassergehalts-
bestimmung.

Tab.5.2: Trockendichte p, totale Porositit n, sowie wasser- und luftge-
fiillte Porositit n, bzw. n, des in die Rinne eingebauten Mit-

telsandes.

X [m] y [m] p [kg-m”] n -] n, |- ng [-]
0,20 0,73 | 1,58107 0,40 0,00 0,40
0,35 0,66 | 1,37-10° 0,48 0,02 0,46
0,20 0,66 | 1,39-107 0,48 0,02 0,45
0,20 0,60 | 1,36-10° 0,49 0,04 0,45
0,35 0,60 | 1,43-10° 0,46 0,04 0,42
0,35 0,55 | 1,42-107 0,46 0,05 0,42
0,20 0,55 | 1,31-10° 0,50 0,04 0,46
0,20 0,50 | 1,40-107 0,47 0,05 0,42
0,35 0,50 | 1,44-10° 0,46 0,05 0,40
0,20 0,43 | 1,37-10° 0,48 0,06 0,42
0,35 0,43 | 1,40-10° 0,47 0,06 0,41
0,20 0,36 | 1,38-10° 0,48 0,08 0,40
0,35 0,36 | 1,46-10° 0,45 0,08 0,37
0,20 0,30 | 1,41-10° 0,47 0,11 0,36
0,35 0,31 | 1,45-10° 0,45 0,11 0,34
0,20 0,24 | 1,3810° 0,48 0,19 0,29
0,35 0,24 | 1,45-10° 0,45 0,20 0,25
0,20 0,18 | 1,50-107 0,43 0,32 0,12
0,35 0,19 | 1,57-10° 0,41 0,34 0,06

x: horizontaler Abstand vom Rinnenzulauf,
y: vertikaler Abstand vom Rinnenboden

Den wihrend des Rinnenversuchs wochentlich durchgefiihrten TDR-
Messungen zufolge wies der eingebaute Mittelsand iiber den gesamten Ver-
suchszeitraum eine stationére vertikale Wassergehaltsverteilung auf, die mit
Ausnahme des oberen und unteren Bereichs der Rinne dem theoretischen
Verlauf nach VAN GENUCHTEN (1980) entsprach (Gleichung 2.10, Abb. 4.8).
Die im Vergleich zur Theorie zu niedrigen MeBwerte fiir die wassergefiillte
Porositdt im oberen Bereich der Rinne sind auf eine durch den Laborabzug
bedingte verstirkte Austrocknung der Deckschicht zuriickzufiihren, wihrend
die Diskrepanzen in der Zone hoher Wassersittigung aus einer Abnahme der
totalen Porositét resultieren. Die hohere Konsolidierung des homogen einge-
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5 Ergebnisse und Diskussion

bauten Mittelsandes im unteren Bereich der Rinne kann durch eine verstirkte
Setzung aufgrund der infolge des hohen Wassergehaltes herabgesetzten Rei-
bungskrifte zwischen den Quarzkdrnern bedingt sein.

0,80

0,70 +—= — TDR-MeRdaten

0,60 £
0.50 9’& x grav. MeRdaten

0,40 - '
030, TRxC
0,20 - -

Abstand vom Rinnenboden [m]

0,10 =

0,00 ‘ ‘
0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5
wassergefiillte Porositat [-]

Abb. 5.12: Vergleich der gravimetrisch und mittels TDR-Band bestimm-
ten Wassergehaltsverteilung in der mit Mittelsand gefiillten
Versuchsrinne (modifiziert nach SCHLAGER 2001, SCHLAGER
et al. 2001).

Auf der Basis der wasser- und luftgefiillten Porositit sowie der in der Poren-
luft bzw. im Porenwasser gemessen o-Xylol-Konzentration wurde unter der
Annahme von Gleichgewichtsbedingungen zwischen der fliissigen, gasformi-
gen und festen Phase die Gesamtkonzentration von o-Xylol in der mit Mittel-
sand gefiillten Rinne berechnetet (Abschnitt 4.2.3, Gleichung 4.1). Hierbei
wurde aufgrund des geringen Organikgehaltes des Mittelsandes fiir die Be-
rechnung der o-Xylol-Konzentration in der Bodenmatrix ein K,-Wert von
Null angenommen. Die sich so ergebene Gesamtkonzentration entspricht in
ihrer zeitlichen und rdumlichen Variation den in der Porenluft bzw. im Po-
renwasser des Mittelsandes gemessenen o-Xylol-Konzentrationen. Thre Ver-
teilung in der Rinne wéhrend der stationdren Versuchsphase ist in Abb. 5.13
zu erkennen.
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Abb. 5.13: Verteilung der Gesamtkonzentration von o0-Xylol in der mit
Mittelsand gefiillten Rinne am 68. Tag nach Versuchsbeginn.

Wihrend der zweiten Versuchsphase kam es unter tiglicher Beregnung der
Oberflache des Untersuchungsmaterials zu einem kontinuierlichen Abfall der
zuvor stationdren o-Xylol-Konzentrationsverteilung. Der Abfall betrug in der
ungesittigten Zone rund 20 %, wéhrend er sich in der geséttigten Zone auf
nur rund 4 % belief (Tab. 5.1, Tab. 5.3). Die Abnahme der in der Porenluft
des Mittelsandes gemessenen o-Xylol-Konzentrationen ist zum einem auf
eine Verdiinnung des Haftwassers durch die Zugabe von unkontaminiertem
Wasser und eine dadurch bedingte Verschiebung des dynamischen Phasen-
Gleichgewichts zugunsten der wéBrigen Phase zuriickzufiithren. Zum anderen
kommt es bei Uberschreitung des Wasserhaltevermdgens des Mittelsandes zur
Bildung von Sickerwasser, das der Schwerkraft folgend in Richtung der ge-
séttigten Zone transportiert wird und auf seinem FlieBweg zu einer Auswa-
schung von o-Xylol-Molekiilen aus der Porenluft fiihrt. Gelangt das Sicker-
wasser zum Kapillarsaum bewirkt es dort und schlie8lich in der geséttigten
Zone einen Abfall der o-Xylol-Konzentration infolge von Verdiinnung.
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Die geringere o-Xylol-Konzentration in der geséttigten Zone und im Kapillar-
saum hat wiederum eine reduzierte Volatilisation von o-Xylol-Molekiilen zur
Folge wodurch es ebenfalls zu einem Konzentrationsabfall in der Porenluft
kommt. Zudem wird durch einen hoheren wassergefiillten Porenanteil der
Diffusionsprozel3 behindert und somit der gesamte Ausgasungsvorgang ge-
hemmt.

Durch die tégliche Beregnung der Oberflidche des Untersuchungsmaterials mit
je einem Liter demineralisiertem Wasser konnte am zweiten Beregnungstag
eine Erhéhung der wassergefiillten Porositét in den obersten 25 Zentimetern
des Mittelsandes beobachtet werden, wahrend sich die Feuchtefront am 9.
Beregnungstag bis in eine Tiefe von 38 Zentimetern unterhalb der Rinnen-
oberkante ausgedehnt hatte (Abb. 5.14).

0,8
— Mxx
07 1= %? — vor Beregnungsbeginn
™
, 2 x 2. Beregnungstag

- 9. Beregnungstag

o
~
.

o o
[} [}
A~
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.

Abstand vom Rinnenboden [m]

0,2 R TEET
KX RLex 5"3*1%—;:;,):, i
0 i T T T
0 0,1 0,2 0,3 0,4 0,5

wassergefiillte Porositat [-]

Abb. 5.14: Einfluf} der tiglichen Beregung auf die Wassergehaltsvertei-
lung in der Versuchsrinne.

Trotz fortlaufender tiglicher Beregnung konnte ab dem 9. Beregnungstag
keine weitere Ausbreitung der Feuchtefront in die Tiefe festgestellt werden,
allerdings kam es vom 9. bis zum 16. Beregnungstag zu einer zusitzlichen
leichten Erhohung des Wassergehaltes in den obersten 38 Zentimetern des
Mittelsandes (Abb. 5.15). Ab dem 16. Beregnungstag wurden wihrend der
Phase tdglicher Beregnung zeitliche Variationen des Wassergehaltes im Be-
reich der Mefigenauigkeit beobachtet (Abb. 5.15), demzufolge kann ab die-
sem Zeitpunkt von einer quasistationdren Wassergehaltsverteilung ausgegan-
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5 Ergebnisse und Diskussion

gen werden. Die quasistationdre Wassergehaltsverteilung impliziert, daB,
abgesehen von einer kleinen Menge die zum Ausgleich von Verdunstungsver-
lusten beitrdgt, der GroBteil des Beregnungswassers direkt zur gesittigten
Zone durchsickert und von dort iiber den Rinnenablauf das betrachtete Sys-
tem verlaft.
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Abstand vom Rinnenboden [m]
o
~

o
w
.

0,2 ; ; ; ‘ X e |
0 0,05 0,1 0,15 0,2 0,25 0,3
wassergefiillte Porositat [-]

Abb. 5.15: Einstellung einer quasistationiiren Wassergehaltsverteilung
in der Versuchsrinne nach zweiwochiger Beregnung.

Wihrend der dritten Versuchsphase wurde die Oberfliche des Untersu-
chungsmaterial von 9:00 Uhr bis 21:00 Uhr stiindlich mit jeweils 250 ml
demineralisiertem Wassers beregnet (Abschnitt 4.2.3). Dabei kam es in einem
Bereich, der sich zunichst auf die obersten Zentimetern des eingebauten Mit-
telsandes beschrinkte, zu einem zusétzlichen Anstieg des Wassergehaltes
(Abb. 5.16). Mit zunehmender Beregnungsdauer dehnte sich dieser Bereich in
Richtung der gesattigten Zone aus (Abb. 5.16) bis ab 16:00 Uhr keine signifi-
kanten Verdnderungen der Wassergehalte mehr beobachtet werden konnten.
Da innerhalb von einer Stunde von einem vernachlédssigbaren Feuchtigkeits-
verlust liber Verdunstung auszugehen ist, bedeutet die unverdanderte Wasser-
gehaltsverteilung, dafl ab 16:00 Uhr stiindlich nahezu 250 ml Sickerwasser zu
einer Auswaschung von o-Xylol-Molekiilen aus der Porenluft und einer an-
schlieBenden Verdiinnung der o-Xylol-Konzentration in der geséttigten Zone
beitragen. Dieser Sachverhalt duflert sich auch in der im Vergleich zu den
librigen Beregnungstagen wesentlich stirkeren Abnahme der o-Xylol-
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Konzentration in der Porenluft bzw. im Porenwasser des Mittelsandes (Tab.
5.3). Diese Abnahme betrdgt in der ungeséttigten Zone bezogen auf den 22.
Beregnungstag rund 20 %. Bezieht man die am Tag mit stiindlicher Bereg-
nung in der Porenluft gemessene o-Xylol-Konzentration auf den quasistatio-
ndren Zustand ohne Beregnung (68. Tag, Tab. 5.1) liegt die Abnahme bei
rund 50 %. In der geséttigten Zone fillt die Konzentrationsabnahme bezogen
auf den 22. Beregnungstag mit unter 10 % deutlich geringer aus.
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[
\
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o
w
.
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0 0,05 0,1 0,15 0,2 0,25 0,3

wassergefiillte Porositit [-]

Abb. 5.16: Einfluf der stiindlichen Beregung auf die Wassergehaltsver-
teilung in der Versuchsrinne.

5.2.2 Rinnenversuch mit Mittelsand und Lélehmauflage

Die wihrend dieses Rinnenversuchs beobachteten zeitlichen und raumlichen
Variationen der o-Xylol-Konzentrationen entsprachen weitestgehend den im
Abschnitt 5.2.1 gemachten Ausfiihrungen (Tab. 5.1, Tab. 5.4). Die einzigen
Ausnahmen bildeten die Bodenluftproben aus den obersten, in den LoBlehm
eingebauten Probenahmestellen. Sie wiesen entgegen dem Trend der Kon-
zentrationsabnahme mit zunehmender vertikaler Entfernung vom Wasserspie-
gel vielfach deutlich hohere o-Xylol-Konzentrationen auf als die aus den
0,1 m tiefer gelegenen, in den Mittelsand eingebauten Probenahmestellen
entnommenen Luftproben (Tab. 5.4).
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0O-Xylol Verteilung in der mit Mittelsand und Lo3lehm ge-

Tab. 5.4

fiillten Rinne.
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5.2 Laboruntersuchungen

Dieser Sachverhalt kann auf die unterschiedlichen transportsensitiven Eigen-
schaften des eingebauten Mittelsandes und LoBlehms zuriickzugefiihrt wer-
den. So besitzt beispielsweise der LoBlehm aufgrund seines hoheren Tonge-
haltes ein im Vergleich zum Mittelsand wesentlich hoheres Wasserbindever-
mogen, da der Anteil wasserhaltender Poren ebenso wie die wasseradsorbie-
rende Oberfliche mit dem Tongehalt von Boden wéchst (JASMUND &
LAGALY 1993). Dies ist auch der Grund fiir die in der LoBlehmschicht gemes-
senen hohen Werte fiir die wassergefiillte Porositét n,, (Abb. 4.9, Tab. 5.5).
Bedingt durch den hohen Wassergehalt weist der LoBlehm trotz der hohen
totalen Porositdt n, von 0,47 im Durchschnitt um 0,1 geringere Werte fiir die
luftgefiillte Porositdt n, auf als die 0,1 m tiefer, im Mittelsand genommenem
Stechzylinderproben (Tab. 5.5).

Tab.5.5: Trockendichte p, totale Porositiit n, sowie wasser- und luftge-
fiillte Porositit n, bzw. n, des in die Rinne eingebauten Lo6-
lehms bzw. Mittelsandes.

x[m] | y[m] | plkgm? | nl] | n-] | ml
0,20 0,05 1,44-10° 0,47 0,18 0,29
0,35 0,05 1,45-10° 0,46 0,19 028 | g
0,50 0,06 1,49-10° 0,45 0,19 026 | 5
0,20 0,12 1,43-10° 0,47 0,18 0,30 | B
0,35 0,12 1,44-10° 0,47 0,18 029 | ~
0,50 0,11 1,43-10° 0,47 0,18 0,30
0,20 0,22 1,51-10° 0,43 0,03 0,40
0,35 0,22 1,53-10° 0,42 0,03 0,39
0,50 0,22 1,51-10° 0,43 0,03 0,40
0,20 0,30 1,50-10° 0,43 0,04 0,39
0,35 0,30 1,47-10° 0,44 0,05 0,40 | 2
0,50 030 | 14610° 0,45 0,05 040 | 2
020 | 038 | 1.54.10° 0,42 0.06 036 | £
0,35 0,38 1,44-10° 0,46 0,07 039 | =
0,50 0,39 1,44-10° 0,46 0,08 0,38
0,20 0,47 1,49-10° 0,44 0,12 0,32
0,35 0,47 1,49-10° 0,44 0,11 0,33
0,50 0,48 1,49-10° 0,44 0,13 0,31
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5 Ergebnisse und Diskussion

Aufgrund des geringeren luftgefiillten Porenanteils ist die Diffusion von o-
Xylol-Molekiilen in der LoBlehmschicht im Vergleich zum Mittelsand behin-
dert. Von der LoBlehmschicht geht somit in Bezug auf den Ausgasungspro-
zess ein Aufstaueffekt aus, der als Ursache fiir die hohen o-Xylol-
Konzentrationen in der Porenluft des LoBlehms in der Nihe des Ubergangs-
bereiches zum Mittelsand herangezogen werden kann.

Neben dem Feinkornanteil beeinflult auch die mineralische Zusammenset-
zung des Einbaumaterials das Transportverhalten gegeniiber o-Xylol. Der
Mittelsand besteht zu rund 91 Gew. % aus im Hinblick auf o0-Xylol praktisch
vollstindig inertem Quarz (Tab. 4.1). Der durchschnittliche Gehalt an
Schichtsilikaten, die im Vergleich zu vielen anderen Mineralen hinsichtlich
neutraler organischer Molekiile ein hoheres Sorptionsvermdgen aufweisen
(Abschnitt 2.1.4.2), liegt unter 5 Gew. % (SCHNELL 2000). Demgegeniiber
besitzt der Lolehm einen Schichtsilikatgehalt von rund 35 Gew. % (Tab.
5.6).

Tab. 5.6: Mineralbestand des Lofl/lehms.

Mineral Massenanteil [Gew. %]
Quarz 40

Calcit 12,5
Dolomit 6,5
Feldspat 5

Kaolinit 5

11lit 15

Chlorit 10

Smektit 5

Wichtiger als die mineralische Zusammensetzung ist der Gehalt an organisch
gebundenem Kohlenstoff fiir das Sorptionsverhalten von Boden gegeniiber
unpolaren organischen Verbindungen (Abschnitt 2.1.4.2). Der organische
Kohlenstoffgehalt des Mittelsandes ist mit 0,2:107 kg-kg™ vernachldssigbar
gering (Abschnitt 5.2.1). Im Gegensatz hierzu wurde fiir den LoBlehm bei
einem gemessenen Gesamtkohlenstoffgehalt von rund 26,8-107 kg-kg” ein
durchschnittlicher Gehalt an organisch gebundenen Kohlenstoff von 1,1-10°
Skgkg!' bestimmt. Unter Verwendung dieses f,-Wertes und des von
KOPINKE et al. (1995) fiir Sedimente und o-Xylol bei 20 °C bestimmten K,—
Wertes von 210-10° m*-kg™ (Tab. 2.3) erhilt man nach Gleichung (2.26) fiir
0-Xylol einen K,Wert des LoBlehms von 2,10-10" m3'kg'1. Obwohl dieser
K,Wert einzig auf der Grundlage des Organikgehaltes des LoBlehms und
ohne Einbeziehung eines potentiellen Sorptionsvermdgens von Tonmineralen
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5.2 Laboruntersuchungen

niherungsweise berechnet worden ist, zeigt er eine sehr gute Ubereinstim-
mung zum anhand der Steigung der mittels Batchexperimenten ermittelten
Sorptionsisotherme bestimmtem K,-Wert von 1,88:10* m*-kg" (Abb. 5.17).

1,6E-05
X

1,4E-05

y=1,8810% - x /

R2=0,993

1,0E-05 -

8,0E-06

1,2E-05

C. [kg/kg]

6,0E-06

4,0E-06

2,0E-06 >

0,0E+00 T T T T T T T T
0 0,01 0,02 0,03 0,04 0,05 0,06 0,07 0,08 0,09

C,, [kg/m]
Abb. 5.17: Batchversuch mit LofSlehm.

Auf der Basis des im Labor fiir den LoBlehm eruierten K,-Wertes ergibt sich
fiir die stationdre Versuchsphase eine Verteilung der unter Einbeziehung der
MeBwerte berechneten Gesamtkonzentration (Abschnitt 4.2.3, Gleichung 4.1)
von o-Xylol in der mit LoBlehm und Mittelsand gefiillten Rinne wie sie in
Abb. 5.18 dargestellt ist. Aus dieser Abbildung geht die schon angesprochene,
im Vergleich zum oberen Bereich des Mittelsandes hohere o-Xylol-
Konzentration im LoBlehm deutlich hervor. Die Verteilung der Gesamtkon-
zentration von o-Xylol im unteren Teil der Rinne stimmt weitestgehend mit
der im Mittelsand ohne LoBlehmauflage iiberein (Abb. 5.13, Abb. 5.18).
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Abb. 5.18: Verteilung der Gesamtkonzentration von o0-Xylol in der mit
Mittelsand und LoBllehm gefiillten Rinne am 70. Tag nach
Versuchsbeginn.

113



5.3 Numerische Modellierung

5.3 Numerische Modellierung

5.3.1 Simulation des Stofftransports im Mittelsand

Die im Zuge der numerischen Simulation S1-1 (Tab. 4.4) nach jedem Zeit-
schritt fiir die jeweilige Gitterzelle ausgegebene Partikelanzahl 148t sich nicht
direkt mit den im Labor fiir die entsprechende Position innerhalb der Rinne
bestimmten MeBwerten vergleichen. Um einen Vergleich dennoch vornehmen
zu konnen, wurden sowohl die numerisch ermittelten als auch die im Labor
gemessenen Werte normiert. Hierzu wurde die fiir die jeweilige Gitterzelle
ausgegebene Partikelanzahl durch die Flache der Zelle und die Partikeldichte
der Quelle dividiert. Ferner wurden die Laborwerte in Gesamtkonzentrationen
C; umgerechnet (Abschnitt 5.2.1) und auf die o-Xylol-Konzenration am Rin-
nenzulauf C, bezogen. Die auf diese Weise normierten Simulations- und
Analysenergebnisse zeigten eine analoge zeitliche und rdumliche Variation.
Die gute Ubereinstimmung zwischen der simulierten und der meBtechnisch
bestimmten, vertikalen Schadstoffverteilung wird anhand der Abb. 5.19 deut-
lich.

0,80 ‘

0,70 X normierte
T Analysenergebnisse
‘= 0,60 St .
] \ .
3 ) — normierte
2 0,50 S Simulationsergebnisse ||
2
-DE: 0.40 4 ungesattigt x)
£ o
S N\

4 X

z 030 \
© —
g 0,20 - h X~
< ' - —

0,10 1 . IKapiIIarsaum ~

geséttigt
0,00 4 P
0,0001 0,001 0,01 0,1 1

CQICO [']

Abb. 5.19: Vergleich zwischen der simulierten und der mefitechnisch
bestimmten, vertikalen Schadstoffverteilung am 68. Tag nach
Beginn der o-Xylol-Einleitung.

Das mit wachsendem Abstand von der geséttigten Zone zunehmende Oszillie-
ren der normierten Simulationsergebnisse (Abb. 5.19) resultiert aus einer nach
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5 Ergebnisse und Diskussion

oben hin abnehmenden Partikeldichte und einer dadurch bedingten Ver-
schlechterung der Statistik.

Aufgrund der Konformitit der Simulations- und Analysenergebnisse ist da-
von auszugehen, dafl das numerische Modell YACPIM fiir homogene, isotro-
pe Untergrunde zu einer zuverldssigen Wiedergabe des Stofftransports aus
dem Grundwasser in die ungeséttigte Zone in der Lage ist.

Ferner werden durch diese Ubereinstimmung die im Abschnitt 5.2.1 gemach-
ten Ausfithrungen beziiglich der in der Rinne ablaufenden Transportprozesse
untermauert und die Betrdge der transportsensitiven Parameter in ihrer
Korrektheit bestitigt.

Der EinfluB ausgewdhlter transportsensitiver Parameter auf den Ausga-
sungsprozef3 und der sich daraus ergebenden Schadstoffverteilung im Unter-
grund wurde im Rahmen einer Sensitivititsanalyse quantifiziert.

Der Sensitivitdtsanalyse zufolge konnte eine Abhédngigkeit des prozentualen
Anteiles der den simulierten Bereich (Abb. 4.7) in y-Richtung verlassenden
Partikel (OUTY) von der Abstandsgeschwindigkeit v beobachtet werden.
Gemil der Simulation unter Verwendung einer dem Rinnenversuch entspre-
chenden Abstandsgeschwindigkeit von 7,52:10°m's™ (= 0,65 m-d”, S1-1)
betrdgt OUTY unter quasistationdren Verhéltnissen 1,0 %. Dieser Plateauwert
von OUTY steigt bei einer Abstandsgeschwindigkeit von 1,16:10° m's™ (=
0,1 m-d”', S1-2) auf 5,6 % an bzw. sinkt bei einer Abstandsgeschwindigkeit
von 1,16:10° m's" (= 1,0m-d’, S1-3) auf 0,7% ab. Die Abnahme von
OUTY mit zunehmender Abstandsgeschwindigkeit resultiert aus einer mit der
Abstandsgeschwindigkeit gekoppelten Zunahme der den simulierten Bereich
pro Zeiteinheit in x-Richtung verlassenden Partikel. Der Absolutwert der den
simulierten Bereich in y-Richtung verlassenden Partikel ist allerdings keine
Funktion der Abstandsgeschwindigkeit. Das gleiche gilt auch fiir die quasista-
tiondre, vertikale Verteilung der normierten Simulationsergebnisse, wobei
beriicksichtigt werden muf}, dal die Zeit, die zur Einstellung des quasistatio-
ndren Zustandes bendtigt wird, mit abnehmender Abstandsgeschwindigkeit
zunimmt.

Desweiteren wurde im Rahmen der Sensitivitdtsanalyse der Einflul der Was-
sergehaltsverteilung des Untergrundes auf den Ausgasungsprozel in Form
variierender Van Genuchten Parameter o untersucht. Wie man anhand der
Abb. 5.20 erkennen kann, fiihrt eine Abnahme des Van Genuchten Parame-
ters o zu einer Zunahme der Méchtigkeit des Kapillarsaums sowie zu einer
Abflachung des sigmoidalen Verlaufs der Wassergehaltsverteilung.
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Abb. 5.20: EinfluBl des Van Genuchten Parameters a auf den sigmoida-
len Verlauf des Wassergehaltes.

Durch die damit verbundene Erhdhung der wassergefiillten Porositit (Abb.
5.20) kommt es wiederum zu einer Verringerung des effektiven Diffusions-
koeffizienten (Abb. 5.21, Gleichung. 2.8 bzw. Gleichung 4.4) und somit zu
einer Drosselung des Ausgasungsprozesses.

Die Uberlegungen beziiglich der Auswirkung unterschiedlicher Van Genuch-
ten Parameter o auf den AusgasungsprozeB3 konnten durch die Sensitivitéts-
analyse insoweit bestdtigt werden, als die Simulation mit einem o von
5,00 m” (S 1-4) fiir quasistationdre Verhltnisse ein OUTY von 0,6 % liefer-
te, wihrend mit einem o von 10,00 m™ (S 1-5) fiir quasistationire Verhaltnis-
se ein OUTY von 3,6 % erhalten wurde. Zudem lief3 sich mit zunehmendem o

ein Anstieg der normierten Partikelkonzentration in der ungeséttigten Zone
beobachten (Abb. 5.22).
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Abb. 5.21: Abhingigkeit des effektiven Diffusionskoeffizienten vom Van
Genuchten Parameter o.
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Abb. 5.22: Einflul der Wassergehaltsverteilung auf die stationire verti-
kale Verteilung der normierten Simulationsergebnisse.
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Besonders stark wirkten sich Variationen des Ky-Wertes auf die normierte
Partikelkonzentration aus (Abb. 5.23). Wihrend sich die Partikel bei einem
simulierten Stofftransport mit einem Kg-Wert von 0 m’kg" (S1-1) nur im
luft- und wassergefiillten Porenraum befinden, kann bei einem Ky-Wert >
0m’kg" ein dem Sorptionskoeffizienten entsprechender Anteil der Partikel
in an der Feststoffmatrix sorbierter Form vorliegen, wodurch es unter quasi-
stationdren Verhiltnissen mit zunehmendem Ky-Wert zu einer Zunahme der
normierten Partikelkonzentration kommt. Dieser quasistationdre Zustand wird
infolge des retardierenden Effektes der Sorption auf den Stofftransport mit
zunehmendem Kg-Wert spiter erreicht, ist dieser Zustand jedoch erreicht,
wirkt sich der K4-Wert sowohl auf den prozentualen Anteil der den simulier-
ten Bereich in y-Richtung verlassenden Partikel als auch auf den Absolutwert
von OUTY nicht aus.
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[ x — 81-1: K; = 0,000 m¥kg"'
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Abb. 5.23: Einfluf} des K ;-Wertes auf die vertikale Verteilung der nor-
mierten Simulationsergebnisse am 68. Tag nach Beginn der
o0-Xylol-Einleitung.
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5.3.2  Simulation des Stofftransports im Mittelsand mit Lolehm-
auflage

Die normierten Ergebnisse der Simulation des Stofftransports im Mittelsand
mit LoBlehmauflage (S2, Tab. 4.6) zeigten einen mit den in Gesamtkonzentra-
tionen C, umgerechneten und auf die 0-Xylol-Konzenration am Rinnenzulauf
C, bezogen Laborwerten weitestgehend iibereinstimmenden zeitlichen und
rdumlichen Verlauf. Wie allerdings aus Abb. 5.24 hervorgeht, weisen die
normierten Analysenergebnisse groflere Betrdge auf als die entsprechenden
Simulationsergebnisse. Diese Diskrepanz war wihrend des gesamten Ver-
suchszeitraums in unterschiedlich starker Ausprigung festzustellen und kann
auf eine im Vergleich zu der im Rahmen der numerischen Simulation ange-
nommenen Temperatur von 20 °C um teilweise bis zu 4 °C hohere Labortem-
peratur zuriickgefiihrt werden.

Die hohere Labortemperatur bewirkt iiber einen Anstieg des Henry-
Koeffizientens (Abschnitt 2.1.4.3) eine Verschiebung des dynamischen Pha-
sen-Gleichgewichtes zugunsten der gasformigen Phase wodurch wiederum
die 0-Xylol-Konzentration in der Porenluft ansteigen.

Ferner fiihrt eine hohere Temperatur liber die Temperaturabhingigkeit des
freien Diffusionskoeffizienten D' (Abschnitt 2.1.1) zu einem zusitzlichen
Anstieg der o-Xylol-Konzentration in der Porenluft.

Die zeitweilig deutlich erhohte Labortemperatur wéhrend des Rinnenversuchs
mit Mittelsand und LoBlehmauflage duflerte sich nicht nur in den im Ver-
gleich zu den Simulationsergebnissen zu hohen Werten der Analysenergeb-
nisse, sondern auch als Folge der Temperaturabhingigkeit der Wasserloslich-
keit (Abschnitt 2.1.4.1) in den gegeniiber dem ersten Rinnenversuch teilweise
erhohten o0-Xylol-Konzentration am Rinnenzulauf C, (Tab. 5.4).

Abgesehen von den angesprochenen, auf Thermostatisierungsprobleme zu-
riickfithrbaren zu hohen Betrdge der MeBwerte, stimmte der simulierte zeitli-
che und rdumliche Verlauf der Schadstoffverteilung gut mit dem im Labor-
versuch beobachteten iiberein. Es kann somit auch fiir Untergrunde mit verti-
kalen Heterogenitéten von einer korrekten Wiedergabe des Stofftransports aus
dem Grundwasser in die ungesittigte Zone durch das numerische Modell
YACPIM ausgegangen werden.
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Abb. 5.24: Vergleich zwischen der simulierten und der meBtechnisch
bestimmten, vertikalen Schadstoffverteilung am 70. Tag nach
Beginn der o-Xylol-Einleitung (WEBER et al. 1999).

5.3.3  Simulation des Stofftransports im Untersuchungsgebiet

Im Rahmen der Simulation des Stofftransportes entlang der Transekte im
Untersuchungsgebiet mufiten aus modelltechnischen Griinden gewisse Ver-
einfachungen vorgenommen werden (Abschnitt 4.3.2.3).

Da das numerische Modell YACPIM keine horizontalen Heterogenitdten des
Untergrundes beriicksichtigen kann, wurde fiir die Simulation ein tiber die
gesamte Linge der Transekte konstanter geologischen Aufbau des Unter-
grundes sowie ein gleichbleibender vertikaler Verlauf der vertikalen Wasser-
gehaltsverteilung angenommen. Verdnderungen in der Abfolge und Méchtig-
keit der einzelnen geologischen Schichten und einer damit gekoppelten hori-
zontalen Variation der Wassergehaltsverteilung wie sie im Untergrund des
Untersuchungsgebietes entlang der Transekte (Abb. 3.2) beobachten worden
sind, wurden dementsprechend bei der Simulation nicht beriicksichtigt.

Ferner ist das numerische Modell YACPIM beschrinkt auf die Simulation
eines zeitlich konstanten, horizontalen Schadstoffeintrags in ein zu Beginn
unkontaminiertes System. Mehrere Schadensherde innerhalb des Grundwas-
serleiters mit zeitlich variierendem Schadstoffaustrag oder ein zusétzlicher
Schadstoffeintrag aus der ungesittigten Zone iiber das Sickerwasser ins
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Grundwasser konnen in die Berechnung des Stofftransportes nicht mit einbe-
zogen werden.

Desweiteren wurde fiir die Simulation in stark vereinfachender Weise ange-
nommen, da die physikochemischen Eigenschaften des mit einem Schad-
stoffcocktail belasteten, teilweise hoch mineralisierten Grundwassers des
Untersuchungsgebietes (Abschnitt 5.1.1) denen einer wélrigen o-Xylol-
Loésung entsprechen.

Der im Untergrund des Untersuchungsgebietes nachgewiesene mikrobiologi-
sche BTEX-Abbau (Abschnitt 5.1.1, 5.1.2) wurde ebenfalls nicht in die Simu-
lation implementiert.

Zudem koénnen mit dem numerischen Modell YACPIM keine Temperatur-
schwankungen innerhalb des diskretisierten Bereichs simuliert werden. Aus
diesem Grund wurde im Rahmen der Simulation eine einheitliche Unter-
grundtemperatur von 20 °C verwendet, obwohl im Zeitraum vom 02.07.1997
bis 24.09.1997 die im Bereich der Transekte B50 bis B41 gemessenen Unter-
grundtemperaturen bei 0,50 m u. GOK zwischen 15,19 und 24,66 °C (Ab-
schnitt 5.1.3) bzw. im Grundwasser zwischen 12,20 und 17,87 °C lagen.

Aufgrund der Vielzahl der bei der Simulation des Stofftransportes entlang der
Transekte gemachten Vereinfachungen sind die Simulationsergebnisse nur als
Anhaltswerte fiir die tatsdchliche zeitliche und rdumliche Entwicklung der
Schadstoffausbreitung im Untergrund des Untersuchungsgebietes einzustufen.
Abgesehen von den angesprochenen Simplifizierungen und unter der Voraus-
setzung der korrekten Wahl der iibrigen Eingabeparameter ist jedoch wegen
der erfolgreichen Validierung des numerischen Modells YACPIM sowohl fiir
Untergrunde mit homogenen, isotropen Aufbau (Abschnitt 5.3.1) als auch mit
vertikalen Heterogenititen (Abschnitt 5.3.2) von einer realitdtsnahen Simula-
tion des Stofftransportes aus dem Grundwasser in die ungesittigte Zone ent-
lang der Transekte auszugehen.

Dieser Simulation zufolge belduft sich der Beitrag der Volatilisation an der
Schadstoffabnahme entlang der 50 m langen und bis in eine Tiefe von 10 m u.
GOK reichenden Transekte unter quasistationdren Verhéltnissen auf nur
0,01 % (Abb. 5.25).
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OUTY = 0,01 %
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Abb. 5.25: Bilanzierung des Gasaustrags entlang der betrachteten Tran-
sekte im Untersuchungsgebiet 275 Jahre nach Beginn der
Kontamination.

Der berechnete, geringe Gasaustrag entlang der Transekte steht im Einklang
mit den in der Bodenluft gemessenen BEX-Konzentrationen in der Groflen-
ordnung von nur wenigen pg-m> (Abschnitt 5.1.2) und ist, dem numerischen
Modell zufolge, auf die geologische Struktur des Untergrundes im Untersu-
chungsgebiet zuriickzufithren (WEBER et al. 1999, 2001). Aufgrund der sich
im Hangenden der Neckarkiese anschlieBenden, sandig-schluffigen Auelehm-
schicht ergibt sich ein Kapillarsaum von teilweise iiber 2 m Méchtigkeit und
ein mit zunehmendem Abstand vom Wasserspiegel nur geringfiigig abneh-
mender Wassergehalt des Bodens (Abb. 4.10). Da der freie aquatische Diffu-
sionskoeffizient D/w um den Faktor 10.000 kleiner ist als der in Luft ng (Tab.
2.1) wird durch eine hohe wassergefiillte Porositit der Stofftransport aus dem
Grundwasser in die ungeséttigte Zone und innerhalb der ungeséttigten Zone
erschwert und somit der Gasaustrag in die Atmosphérenluft verringert (Ab-
schnitt 5.3.1).
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6 ZUSAMMENFASSUNG

Um das Gefahrdungspotential von in den Untergrund eingetragenen Schad-
stoffen abschitzen zu konnen, ist ein umfassendes Verstindnis der entschei-
denden Transport- und Transformationsprozesse erforderlich. Eine Umset-
zung dieser Prozesse in Computer-Modelle ist insbesondere fiir die Prognose
der Langzeitfolgen von Untergrundkontaminationen sinnvoll.

Das Verhalten leichtfliichtiger organischer Schadstoffe im Untergrund wurde
im Rahmen dieser Arbeit anhand eines sich selbst iiberlassenen BTEX-
Schadenfalls untersucht. Besonderes Interesse galt hierbei der Charakterisie-
rung der dominierenden vertikalen Transportmechanismen des Schadstoff-
iibergangs vom Grundwasser iiber den Kapillarsaum in die ungeséttigte Zone
und der Quantifizierung der durch Volatilisation bedingten Schadstoffabnah-
me entlang der Abstromfahne.

Hierzu wurde zundchst mittels umfangreicher Geldndemessungen der Ist-
Zustand im Untersuchungsgebiet aufgenommen:

Die im Grundwasser des Untersuchungsgebietes gemessenen BTEX-
Konzentrationen ermdglichten die Lokalisierung einzelner Schadensherde
und die rdumliche Eingrenzung der Schadstoffahne. Ferner konnte anhand des
Grundwasserchemismus ein mikrobieller BTEX-Abbau belegt und den ein-
zelnen Zonen der Abstromfahne die terminalen Elektronenakzeptor-Prozesse
zugeordnet werden. Da im Untersuchungszeitraum von dreieinhalb Jahren
keine zeitlichen Variationen in der Grundwasserzusammensetzung auftraten,
ist von einem dynamischen Gleichgewicht zwischen mikrobiellem Abbau,
Volatilisation, Sorption und Zustrom aus den Schadensherden herausgeloster
BTEX im Untersuchungsgebiet auszugehen.

Trotz der relativ hohen BTEX-Konzentrationen im Grundwasser von bis zu
25 mg-1" wurden in der Bodenluft selbst im Bereich des Schadensherdes nur
Konzentrationen an Benzol, Ethylbenzol und Xylol in einer Gréfenordnung
von wenigen pg-m” gemessen. Der enorme Konzentrationsunterschied zwi-
schen der gesittigten und ungesittigten Zone kann auf eine eine geringe
Volatilisationsrate bedingt durch den geologischen Aufbau und die daraus
resultierende Wassergehaltsverteilung des Untergrundes zuriickgefiihrt wer-
den. Dariliber hinaus kann ein verstirkter mikrobieller Abbau aus dem
Kapillarsaum in die ungesittigte Zone ibertretender BTEX-Molekiile
(LAHVIS et al. 1999) =zu einer weiteren Erniedrigung der
Schadstoffkonzentrationen in der Bodenluft beitragen. Dies wird durch
erhohte Kohlendioxidkonzentrationen in der Bodenluft im Bereich
kontaminierten Grundwassers bestitigt.
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Desweiteren fiel auf, daB3 die Konzentrationen an Benzol, Ethylbenzol und
Xylol in der Bodenluft mit zunehmendem Abstand vom Grundwasserspiegel
deutlich abnahmen. Dies weist auf einen Ursprung der BTEX-Kontamination
in tieferliegenden Horizonten des Untergrundes und einen vertikalen, zur
Geldndeoberkante gerichteten, diffusionsgesteuerten Transportprozess der
Schadstoffe hin.

Die Messungen der Bodenfeuchte ergaben in Bereichen, in denen die sandig-
schluffige Auelehmschicht im Hangenden des quartire Neckarkies-
Grundwasserleiters nicht durch anthropogene Auffiilllung ersetzt wurde,
Michtigkeiten des Kapillarsaums von ortlich deutlich mehr als 2 m und mit
zunehmendem Abstand vom Grundwasserspiegel nur langsam abnehmende
Bodenfeuchtegehalte. Zeitliche Bodenfeuchteschwankungen im obersten
Bereich des Untergrundes konnten auf Niederschlagsereignisse bzw. Phasen
langerer Trockenheit zuriickgefiihrt werden. Unterhalb des direkten Einfluf3-
bereiches von Niederschlag und Evapotranspiration lieBen sich Abweichun-
gen von der theoretisch zu erwartenden, vertikalen Wassergehaltsverteilung
fiir homogene Bdden nach VAN GENUCHTEN (1980) mit Verdnderungen in
der KorngréBenzusammensetzung des Untergrundes korrelieren.

Parallel zu den Geldndemessungen wurden Massentransferuntersuchungen
unter kontrollierten Bedingungen im Labor durchgefiihrt. Hierzu wurde in
einem ersten Versuch ausschlieBlich Mittelsand als Untersuchungsmaterial in
eine Versuchsrinne eingebracht. Fiir einen spéteren Versuch wurde, um den
EinfluB vertikaler Heterogenitéten im Untergrund auf den Ausgasungsprozess
untersuchen zu konnen, Mittelsand mit einer LoBlehmauflage als Rinnenein-
baumaterial gewihlt. Nach erfolgtem Einbau wurde der untere Bereich der
Rinne mit o-Xylol gesittigtem Wasser durchstrdomt und die o-Xylol-
Konzentrationen im Wasser und in der Porenluft des jeweiligen Einbaumate-
rials regelméBig gemessen. Anhand der zeitlichen und rdumlichen Variation
der gemessenen 0-Xylol-Konzentrationen konnten die dominierenden vertika-
len Transportmechanismen des Schadstoffiibergangs vom Grundwasser iiber
den Kapillarsaum in die ungesittigte Zone und ihre Einflulfaktoren charakte-
risiert werden. Abgesehen von den Transporteigenschaften der betrachteten
volatilen Substanz stellten sich erwartungsgemil der luftgefiillte Porenraum,
der Wassergehalt sowie die vertikale Wassergehaltsverteilung und das Sorpti-
onsvermdgen des Untergrunds als die Parameter heraus, die die o-Xylol-
Konzentrationsverteilung in der Versuchsrinne am stérksten beeinflussen.

Zusitzlich zu den Massentransferuntersuchungen unter Verwendung von
Einbaumaterialien mit stationdrer Wassergehaltsverteilung wurde der Einflufl
von Niederschlagsereignissen auf den Schadstoffiibergang von der gesittigten

124



6 Zusammenfassung

in die ungesittigte Zone untersucht. Zu diesem Zweck wurde nach Erreichen
einer quasistationdren o-Xylol Konzentrationsverteilung in der ausschlieB3lich
mit Mittelsand gefiillten und bisher unter stationdrer Wassergehaltsverteilung
betriebenen Rinne die Oberfliche des Einbaumaterials mehrfach beregnet.
Die Experimente zeigten, daB es durch die Beregnung zu einem kontinuierli-
chen Abfall der o-Xylol-Konzentration in der Rinne kommt. Dieser beobach-
tete Konzentrationsabfall 148t sich auf Verdiinnungseffekte sowie auf eine
Verschiebung des dynamischen Phasen-Gleichgewichts zugunsten der waBri-
gen Phase zuriickzufiihren.

Die im Labor bei stationdrer Wassergehaltsverteilung im jeweiligen Einbau-
material beobachtete o-Xylol-Ausbreitung wurde zur Validierung des im
Rahmen dieser Arbeit weiterentwickelten, zweidimensionalen Particle-
Tracking Advektions-Diffusions Modells YACPIM herangezogen. Aufgrund
der guten Ubereinstimmung zwischen der simulierten und der im Rahmen der
beiden Laborversuche bestimmten o-Xylol-Konzentrationsverteilung sowohl
in ihrer zeitlichen als auch rdumlichen Entwicklung ist von einer zuverléssi-
gen Wiedergabe des Stofftransports aus dem Grundwasser in die ungesittigte
Zone durch das numerische Modell YACPIM sowohl fiir Untergrunde mit
homogenen, isotropen Aufbau als auch mit vertikalen Heterogenititen auszu-
gehen.

Im Anschlul an die erfolgreiche Validierung des numerischen Modells
YACPIM wurde mittels einer Sensitivititsanalyse der EinfluB} der wichtigsten
Parameter auf die Phaseniiberginge - Schadstoff-Bodenluft-Boden-
Bodenwasser-Grundwasser — quantifiziert. Anderungen in der Wasserge-
haltsverteilung des Untergrundes zeigten die grofite Auswirkung auf den
Ausgasungsprozel3, wihrend die Volatilisationsrate durch Variationen der
Abstandsgeschwindigkeit des Grundwassers oder des Ky4-Wertes des Unter-
grundmaterials nach Erreichen eines quasistationdren Zustandes unverdndert
blieb.

Mit dem numerischen Modell YACPIM wurde ferner der Schadstofftransport
entlang einer 50 m langen Transekte im Untersuchungsgebiet unter Verwen-
dung der im Geldnde bestimmten transportsensitiven Parameter simuliert.
Dem Modell zufolge betrdgt der Beitrag der Volatilisation an der Schadstoff-
abnahme in der sich selbst {iberlassenen Kontaminationsfahne des Untersu-
chungsgebietes auf der Strecke von 50 m unter quasistationdren Verhdltnissen
nur 0,01 %. Dieser geringe Wert steht im Einklang mit den niedrigen, in der
Bodenluft gemessenen Benzol-, Ethylbenzol- und Xylol-Konzentrationen und
ist dem numerischen Modell zufolge durch die geologische Struktur und der
daraus resultierenden Wassergehaltsverteilung des Untergrundes bedingt. Der
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freie aquatische Diffusionskoeffizient D', ist um den Faktor von rund 10.000
kleiner als der in Luft I/,. Somit erschweren der als Folge des sich im Han-
genden des Neckarkies-Grundwasserleiters anschlieBenden, feinkdrnigen
Materials michtig ausgebildete Kapillarsaum und mit zunehmendem Abstand
vom Wasserspiegel nur geringfiigig abnehmende wassergefiillte Porenanteil
des Bodens den diffusionskontrollierten Stofftransport aus dem Grundwasser
in die ungesittigte Zone sowie innerhalb der ungesittigten Zone und verrin-
gern damit den Gasaustrag in die Atmosphérenluft.

Simulationen mit dem Computer-Modell YACPIM zeigten, da3 der Prozess
der Volatilisation bei der Betrachtung des Stofftransports im Untergrund nicht
grundsitzlich vernachléssigbar ist. So wurde fiir einen sandigen Untergrund
und o-Xylol, einem semivolatilen Schadstoff, auf einer Strecke von nur 55-10°
>m unter quasistationdren Verhiltnissen ein Beitrag der Volatilisation von
deutlich iiber 1% berechnet. Die Volatilisation stellt somit besonders fiir
sandig/kiesige, durch leichtfliichtige Schadstoffe verunreinigte Untergrunde
einen nicht zu unterschitzenden Dekontaminationspfad da.
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